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RESUMEN 
 

Esta tesis abordó la investigación sobre la meiofauna, especialmente en el contexto de las 

playas arenosas, donde esta comunidad se posiciona como una de las menos estudiadas en 

los ecosistemas marinos. Un aspecto destacado es la global amenaza que representa la 

urbanización para las costas y playas, y se subraya que Uruguay no es una excepción a este 

fenómeno. La meiofauna, estructurada por el ambiente intersticial, se plantea como 

potencialmente vulnerable a las alteraciones derivadas de la urbanización, generando 

posibles repercusiones en el funcionamiento y los servicios ecosistémicos asociados. El 

objetivo principal fue analizar detalladamente los cambios en la estructura de la 

comunidad de la meiofauna en la zona intermareal de playas ubicadas en el estuario del 

Río de la Plata, Uruguay. Este análisis se enfocó especialmente en aquellas playas que han 

experimentado diferentes grados de urbanización. Además, se persiguió la identificación 

de variables antrópicas determinantes que inciden en estos cambios comunitarios. Los 

objetivos específicos abarcaron la caracterización de la estructura de la comunidad en 

playas con variados niveles de urbanización, la relación de esta estructura con diversas 

variables ambientales, la correlación con índices de urbanización y, finalmente, la 

evaluación de las variaciones estacionales en la meiofauna. La metodología adoptada para 

alcanzar estos objetivos implicó el muestreo sistemático de seis playas en diferentes 

estaciones del año, en playas de las áreas este y oeste de Montevideo. Este muestreo se 

llevó a cabo tanto en las zonas intermareales superiores como en las inferiores, y se 

distribuyó equitativamente entre playas urbanas y no urbanas. Para cuantificar y analizar la 

influencia de la urbanización, se calculó un índice específico. Además, se recopilaron 

datos exhaustivos sobre variables ambientales y se realizó un análisis detallado de la 

densidad de los diferentes taxones de meiofauna. La aplicación de técnicas de análisis 

estadístico univariado (e.g ANOVA, Kruskual Wallis, etc.) y multivariado (GLM, nMDS, 

PERMANOVA) se llevó a cabo para determinar las diferencias significativas entre 

condiciones y establecer relaciones entre la estructura comunitaria y los cambios 

ambientales observados. Los resultados obtenidos revelaron diferencias notables en los 

niveles de urbanización y en las variables ambientales entre las playas ubicadas en las 

áreas este y oeste de Montevideo. Las disparidades identificadas en la comunidad de 

meiofauna entre playas urbanas y no urbanas son sustanciales, abarcando desde diferencias 

en la prevalencia de taxones dominantes y raros hasta variaciones en la riqueza, diversidad 

y equidad de la comunidad. Además, se confirmó que la estructura comunitaria 
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multivariada difiere significativamente entre estas condiciones contrastantes. En términos 

de las relaciones causales, se estableció que los cambios en la comunidad de meiofauna se 

asocian principalmente con la pendiente de la playa, la cantidad de materia orgánica 

presente y el índice de urbanización. Estos resultados indican que la urbanización no solo 

afecta directamente la estructura de la comunidad, sino que también tiene efectos 

indirectos a través de la modificación de las variables ambientales asociadas. Además, se 

observa que los taxones individuales de la meiofauna muestran respuestas específicas y 

diferenciadas a diversas variables ambientales, resaltando la sensibilidad única de cada 

taxón a los cambios provocados por la urbanización. En resumen, los hallazgos de esta 

investigación indican claramente que la urbanización ejerce una influencia compleja y 

significativa en la meiofauna en las playas del Río de la Plata. La complejidad radica en la 

combinación de diversos cambios ambientales y en la singular sensibilidad de cada taxón a 

estos cambios. Además, se evidencia la utilidad de la comunidad de meiofauna como un 

indicador apropiado para evaluar los impactos de la urbanización en estos ecosistemas 

costeros. Este estudio contribuye al entendimiento de las interacciones entre la 

urbanización y la meiofauna, al mismo tiempo que propone líneas de investigación 

adicionales para profundizar en esta temática y abordar cuestiones aún pendientes. 
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1.​ INTRODUCCIÓN 

1.1. Las playas de arena 

Las playas arenosas constituyen la interfase tierra-mar en donde la interacción 

de diversos factores físicos (olas, sedimentos, vientos, humedad, mareas) y químicos 

(materia orgánica, pH) forman un ambiente sumamente dinámico. La combinación de 

estos factores determina la diversidad taxonómica y la estructura de las comunidades 

biológicas presentes en ellas (Gheskiere et al., 2005; McLachlan y Brown, 2006; Vieira 

y Fonseca, 2013). Las playas son ambientes sumamente relevantes, que brindan 

servicios ecosistémicos importantes desde el punto de vista social, económico y 

ecológico; estos servicios van desde la protección contra desastres naturales hasta los 

recursos alimentarios. (McLachlan y Defeo, 2017). Constituyen ambientes ecológicos 

importantes, donde habitan distintos grupos de organismos, desde aves, peces y 

mamíferos, pero también ricas comunidades de invertebrados bentónicos (macro y 

meiofauna), zooplancton y fitoplancton (McLachlan y Defeo, 2017).  Además, se 

consideran ambientes extremadamente estresantes para la fauna en relación a sus 

factores físicos y químicos. Las tensiones hidrodinámicas (mareas, olas, tamaño de 

grano del sedimento) son factores que determinan el patrón espacial y temporal de la 

comunidad bentónica en relación con la estructura y densidad de la comunidad 

(Covazzi et al., 2001). Por lo tanto, las playas arenosas son importantes ambientes para 

comprender patrones y procesos que estructuran las asociaciones bentónicas 

(McLachlan, 1983; Brazeiro, 2001, McLachlan y Defeo, 2017).  

Existen varias clasificaciones de los tipos de playas, sin embargo, la 

terminología más utilizada clasifica las playas en un gradiente entre reflectivas y 

disipativas; las playas reflectivas se caracterizan por un gran declive, mayor tamaño 

promedio de grano y la incidencia de oleaje ascendente y descendente en el frente de la 

playa; las disipativas se caracterizan por ser más planas y de tamaño de partícula más 

chico (McLachlan y Brown, 2006; McLachlan y Defeo, 2017).  

 

1.2. Meiofauna y su rol ecológico en las playas arenosas 

En particular, la meiofauna bentónica se compone por diversos invertebrados y 

se define como organismos de menor tamaño que la macrofauna, es decir, entre 500 
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micrómetros (μm) como límite superior y 31 μm como límite inferior (Giere, 2009). Se 

la conoce como fauna intersticial, ya que habitualmente vive entre los granos de 

sedimento, presentando así una forma corporal alargada y aplanada que facilita la 

locomoción en dichos ambientes (Mare, 1947; Giere, 2009; McLachlan y Defeo, 2017). 

La meiofauna constituye el grupo con mayor diversidad de filos en los ecosistemas 

marinos y tiene su ciclo de vida exclusivamente bentónico, sin estado larvario 

planctónico (Giere, 2009). Los especímenes de los taxones Nematoda y Tardigrada 

tienden a ser los grupos más dominantes de la meiofauna en ambientes de playas 

arenosas, principalmente porque son bastante tolerantes a los cambios de las 

condiciones ambientales en estos ecosistemas tan dinámicos (Giere, 2009).  

La relación entre el tamaño de los granos del sedimento y la abundancia y 

diversidad de la meiofauna (ver más abajo) en playas arenosas es compleja y no está 

estrictamente determinada por el tamaño de los granos. Otros factores como los 

espacios intersticiales, la menor intensidad de las olas y la disponibilidad de nutrientes 

pueden favorecer la asociación meiofaunística en las playas disipativas (McLachlan y 

Defeo, 2017). Mientras que factores como el flujo vertical del agua, el equilibrio de la 

concentración de oxígeno, la baja concentración de materia orgánica y la facilidad del 

flujo en el ciclo de nutrientes favorecen a la meiofauna de las playas reflectivas (Giere, 

2009). La alteración del hábitat también puede desempeñar un cambio importante en la 

diversidad de la meiofauna en playas con granos de sedimento más chicos, ya que estas 

playas pueden retener más partículas debido a su naturaleza compacta, afectando 

negativamente en la diversidad. Por lo tanto, es necesario considerar otros factores, 

como la calidad del agua y el nivel de contaminación, al analizar esta relación 

(McLachlan y Brown, 2006; Giere, 2009; Giere y Schratzberger, 2023). 

La meiofauna se considera importante por sus características sensibles a la 

modificación del medio, ya que está formada por organismos de ciclo de vida corto y 

alta tasa de reposición (recambio); los gradientes físicos y químicos cambiantes, 

causados por factores naturales como la estación del año o factores antropogénicos 

como la contaminación y la degradación ambiental, pueden afectar la variabilidad 

espacial de estas comunidades, lo que puede tener efectos en la distribución, densidad y 

riqueza de especies (Li et al., 1997; Albuquerque et al., 2007; Alves et al., 2013; 

Kandratavicius et al., 2015; Zeppilli et al., 2015).  

Cuando se examinan los cambios en la estructura comunitaria de la meiofauna 
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bentónica en relación con la estacionalidad, se observa que la densidad y riqueza de 

especies de meiofauna tienden a ser más elevadas durante los meses invernales. Esto se 

debe a que las temperaturas más bajas en esta época del año eliminan la necesidad de la 

meiofauna de enfrentarse a desafíos como la desecación y las variaciones en salinidad y 

temperatura, que son más pronunciadas durante el verano (Guarini et al., 1997; Nozais 

et al., 2005; Albuquerque et al., 2007). Sin embargo, existen investigaciones 

adicionales que sugieren un patrón opuesto, identificando mayores abundancias de 

meiofauna en verano. Este fenómeno se vincula con los ciclos de vida específicos de 

ciertos grupos, caracterizados por picos reproductivos durante los meses estivales, así 

como con una mayor disponibilidad de alimento debido al aumento de materia orgánica 

en el entorno (Haibing et al., 2008; Kandratavicius et al., 2015). Estas perspectivas 

divergentes resaltan la complejidad de los factores que influyen en la dinámica de la 

meiofauna bentónica en diferentes estaciones del año. 

La comunidad meiofaunística también desempeña un gran papel ecológico en 

los sistemas bentónicos, siendo responsable de una gran parte del flujo de energía, 

sirviendo como recurso para organismos de la macro y megafauna bentónica, peces 

pequeños e incluso zooplancton (Schratzberger y Ingels, 2018). También su rol es 

fundamental en la remineralización de la materia orgánica (Schratzberger y Ingels, 

2018), en este sentido en las redes tróficas la meiofauna puede actuar como herbívoros, 

detritívoros, bacterívoros y depredadores (Schmidt-Rhaesa, 2019).  

Los trabajos relacionados con la ecología y zoología de la meiofauna 

comenzaron a cobrar interés en la década de 1980. Su pequeño tamaño, junto con las 

dificultades para aislar la meiofauna de los sedimentos y en la identificación de 

especies pertenecientes a diferentes taxones, han sido los principales obstáculos para el 

estudio de la meiofauna. A pesar de su inminente importancia biológica los trabajos 

acerca del rol ecológico de la meiofauna en playas arenosas son aún escasos (Austen et 

al., 1994; Harguinteguy et al., 2012; Fonseca et al., 2014; Baldeija y Lercari, 2023).  

1.3. Efectos de la urbanización en los ecosistemas de playas 

Una perturbación se reconoce como un suceso que aplica fuerzas o influencias 

potencialmente perjudiciales al espacio habitable ocupado por especies, poblaciones, 

comunidades o ecosistemas, que puede dañar, desplazar o poner en peligro a los 

organismos, modificar los recursos consumibles y alterar la estructura del hábitat; el 
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concepto de perturbación ha evolucionado para abarcar presiones a largo plazo como el 

cambio climático (Shukla et al., 2019; Giere y Schratzberger, 2023). 

Los eventos de perturbación varían en aspectos como el momento y la 

distribución, influenciados por factores ambientales, así como, las respuestas a la 

perturbación a menudo se consideran dentro del marco de la resiliencia ecológica que 

comprende la resistencia y la recuperación (Giere y Schratzberger, 2023). Los 

individuos pueden modificar su fisiología o comportamiento en respuesta a la 

perturbación, lo que afecta a la supervivencia, el reclutamiento y la estructura 

poblacional; las sensibilidades específicas de las especies se propagan a través de la 

dinámica de poblaciones para influir en las respuestas a nivel de comunidad, mediados 

por ejemplo por interacciones interespecíficas (Supp y Ernest, 2014). 

Las respuestas a nivel de especie son más evidentes cuando se vinculan a 

factores ambientales específicos, pero las respuestas a nivel de comunidad son 

complejas debido a la integración de múltiples poblaciones interactuantes. Establecer 

relaciones causales entre la perturbación y la composición de comunidades enteras se 

vuelve cada vez más complejo a medida que aumenta el número de especies (Giere y 

Schratzberger, 2023). 

Las playas arenosas se consideran uno de los ecosistemas más extendidos en 

las regiones costeras, tanto en los trópicos como en los climas templados; son uno de 

los ecosistemas marinos más accesibles para las poblaciones humanas, siendo muy 

populares por su uso recreativo para baños de mar o actividades físicas y deportivas. 

Las playas son la base de la economía de grandes ciudades costeras del mundo, debido 

a la constante actividad económica del turismo (Klein et al., 2004; McLachlan 2006; 

Schlacher et al., 2007; Amaral et al., 2016). Así, las playas arenosas sufren un impacto 

humano intenso ya que están destinadas a estas actividades económicas y recreativas 

mencionadas (Schlacher et al. 2007; Schierding, 2011). Además, los efectos de la 

contaminación y degradación de los ecosistemas acuáticos son bastante dañinos para la 

biodiversidad actual, ya que la degradación de la cualidad de la água resulta en un 

ambiente inhóspito para gran parte de la comunidad biológica presente (de Brauwere et 

al., 2014; Amaral et al., 2016; McLachlan y Defeo, 2017). La pérdida de biodiversidad 

en estos ecosistemas es bastante problemática, ya que también existe una pérdida de 

diversidad funcional, lo que conlleva la pérdida de procesos, que son importantes para 

los servicios ecosistémicos (Schlacher et al., 2007; Schratzberger y Ingels, 2018). El 
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trabajo de Schlacher et al. (2007) y Amaral et al., (2016) cita algunos servicios 

ecosistémicos importantes que brindan los ecosistemas de playas, algunos de los cuales 

son servicios regulatorios, que sirven como remediadores de las condiciones 

ambientales naturales, tales como: la formación de dunas, que sirven como zona de 

amortiguamiento contra tsunamis o grandes oleajes del mar, y corales y manglares que 

protegen la costa de los impactos de las olas. Cuando relacionamos las playas con los 

servicios de provisión, estos ecosistemas albergan una diversidad de organismos 

utilizados en la dieta humana, como principal, peces, crustáceos, moluscos y algas 

(Schlacher et al., 2007; Amaral et al., 2016; Schratzberger y Ingels, 2018).  

 

1.4. Meiofauna como comunidad bioindicadora 

Los cambios en la estructura de la comunidad meiofaunística pueden estar 

relacionados con factores antrópicos resultantes de la urbanización, como el 

enriquecimiento de materia orgánica en sedimento y agua, cambios en la salinidad, 

pisoteo o el aumento de coliformes fecales (Hockin, 1983; Giere, 2009). Por ejemplo, 

el enriquecimiento de materia orgánica puede provocar una disminución en la 

diversidad y abundancia de especies, un efecto llamado “paradoja del enriquecimiento'' 

(Hockin, 1983). Además, la disminución de la riqueza de especies y el aumento de 

especies dominantes son otros posibles efectos provocados por la contaminación 

orgánica y la urbanización de las playas arenosas (Hockin, 1983; Creutzberg, 1984; 

Giere, 2009). El enriquecimiento orgánico en las playas se puede analizar basándose en 

datos sobre materia orgánica disuelta o floraciones (relacionadas con el crecimiento de 

algas) (Giere, 2009; Ingels et al., 2011; Kreuzinger-Janik et al., 2022). La fluorescencia 

puede influir en la estructura de la comunidad de la meiofauna, particularmente al 

afectar la disponibilidad de recursos y las condiciones ambientales (Giere, 2009). 

Entre los organismos que componen la meiofauna, Annelida, Platyhelminthes 

y Nematoda tienen fuertes respuestas a los cambios en la calidad ambiental, por otro 

lado la alta dominancia y mayor abundancia de Oligochaeta y Platyhelminthes es 

común en playas con gran acumulación de materia orgánica, ya que estos taxones son 

más resistentes a esta variación ambiental (Martins et al., 2008; César, 2014; Gorni et 

al., 2018, Yusal et al., 2019). En particular el grupo Nematoda es ampliamente utilizado 

como bioindicador de estrés hidrodinámico y contaminación ambiental; se relaciona a 
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cambios en la estructura de la comunidad, como, por ejemplo, el aumento de densidad 

y variación en la abundancia de ciertos géneros con el aumento de materia orgánica, 

variaciones en la cantidad de oxígeno disuelto, la granulometría, entre otros factores 

(Moreno et al., 2011; Fonseca et al., 2014, Kandratavicius et al., 2018). Así, la 

meiofauna bentónica tiene una fuerte conexión con los cambios en los factores 

físico-químicos del entorno de las playas arenosas y, con ello, se convierten en buenas 

herramientas para la evaluación de estos impactos antrópicos (Balsamo et al., 2012).  

1.5. Playas de Montevideo, Uruguay 

La costa de Montevideo, Uruguay, tiene graves problemas de contaminación 

orgánica e inorgánica, así como una alta modificación costera debido a la expansión 

urbana; la contaminación orgánica proviene de aguas residuales no tratadas y desechos, 

lo que crea zonas muertas y afecta la vida marina, por supuesto, la contaminación 

inorgánica incluye productos químicos industriales, plásticos y metales pesados, lo que 

afecta los ecosistemas y la salud (Muniz et al., 2015; Segura et al., 2021). La expansión 

urbana ha alterado el paisaje costero, impactando los hábitats naturales (Defeo et al., 

2008). Desde inicios de la década de 2000, el Departamento de Montevideo viene 

realizando actividades de monitoreo de la calidad del agua en su costa, para mitigar los 

impactos y efectos de la contaminación antropogénica, principalmente en el control de 

la proliferación de coliformes y cianobacterias (Montevideo, 2018).  

La creciente densidad de población en las zonas costeras genera presiones e 

impactos en las playas arenosas, cuyos efectos ecológicos han sido insuficientemente 

examinados. En particular, la meiofauna, pese a su gran relevancia ecológica, ha sido 

escasamente estudiada en Uruguay; la relación entre los cambios ambientales 

producidos en las playas por actividades humanas y la estructura de las comunidades de 

meiofauna fueron analizadas en algunas playas uruguayas (Kandratavicius et al., 2015; 

2018; Félix et al., 2016; Kandratavicius, 2020; Gorostidi-Piperno, 2022; Baldeija y 

Lercari, 2023; Kandratavicius et al., 2024). 

Estudios previos realizados en la costa de Montevideo mostraron que, al 

comparar una playa más urbanizada con otra menos intervenida, la primera presentaba 

señales de menor calidad ambiental, evidenciadas por mayores densidades de 

oligoquetos y diferencias significativas en la estructura de la meiofauna (Felix et al., 

2016). Además, se observó una relación entre el aumento de variables asociadas a los 
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impactos urbanos, como el incremento de la materia orgánica y la disminución del 

oxígeno disuelto, lo que afectó negativamente la estructura de la comunidad de 

meiofauna en playas costeras (Gorostidi-Piperno, 2022). 

 

2. OBJETIVOS  

El objetivo principal de esta tesis fue analizar los cambios en la estructura de 

la comunidad de meiofauna (meiobentos) de la zona intermareal, en playas del 

Departamento de Montevideo, Uruguay afectadas por distinto grado de urbanización. 

Los objetivos específicos fueron: (1) caracterizar la estructura de la comunidad 

de meiofauna bentónica en playas con diferentes grados de urbanización; (2) relacionar 

la estructura de comunidad de la meiofauna con las diferentes variables ambientales de 

las playas estudiadas; (3) relacionar la estructura de comunidad de la meiofauna con los 

índices de urbanización; (4) relacionar la estructura comunitaria de la meiofauna 

bentónica y los niveles de urbanización de las playas en diferentes estaciones del año 

(invierno y verano) 

3. HIPÓTESIS  

Como hipótesis principal, se propone que las variables ambientales 

relacionadas con los impactos de la urbanización en las playas ejercerán efectos 

diferenciados sobre la meiofauna, dependiendo del grado de urbanización. Se espera 

que el grado de urbanización se vincule a un cambio en el gradiente de dichas variables, 

lo que afectará la estructura de la comunidad de meiofauna, dada su alta sensibilidad a 

las condiciones ambientales.  

Como predicciones específicas se plantea que: (1) Las playas más urbanizadas 

serán caracterizadas por mayores valores de materia orgánica y fluorescencia, 

correspondiente a un mayor impacto antrópico; (2) Las playas presentarán mayor 

abundancia, riqueza, densidad y equidad cuanto menor la urbanización; (3) los taxones 

Nematoda, Platyhelminthes y Oligochaeta serán los más dominantes en entornos con 

mayores niveles de urbanización; (4) los grupos más sensibles (Copepoda, Ostracoda) a 

la urbanización serán más abundantes en playas menos urbanizadas; (5) En verano, las 

tasas de urbanización serán mayores y la densidad y abundancia de meiofauna será 
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menor, debido a la diferencia de intensidad de las actividades turísticas en las playas. 

4. MATERIALES Y MÉTODOS  

4.1. Área de estudio  

La costa del Departamento de Montevideo concentra cerca de 2/3 de la 

población del país, está ubicada en la costa norte del estuario del Río de la Plata.  La 

urbanización de Montevideo se concentra mayormente en la zona este del 

departamento, siendo la zona oeste menos urbanizada. Las playas de Montevideo son 

consideradas playas estuarinas micromareales que están ubicadas en la región media 

del Río de la Plata, desembocando en el Océano Atlántico, expuestas a eventos 

meteorológicos o climáticos eventuales, como tormentas, frente fríos o masas polares 

(Lercari y Defeo, 2015; Gutierrez, et al., 2015; 2016; Verocai et al., 2015). El área de 

estudio de la presente Tesis comprende seis playas de la costa de Montevideo. Tres 

playas más cercanas al centro urbano de Montevideo (Ramírez, Pocitos y Honda) y tres 

más alejadas del centro (Liebres, Pajas Blancas y Zabala). Se realizaron campañas 

previas al muestreo para analizar el tamaño de grano, temperatura y salinidad de otras 

playas de Montevideo (Coronilla, Buceo, Carrasco) y las seis (6) playas elegidas para el 

actual estudio fueron las más similares en cuanto a su morfodinámica (tamaño de 

grano, salinidad), que son importantes en los cambios en la estructura comunitaria. de 

meiofauna. (Figura 1). Las playas Ramírez (S 34 54 55.267; O 56 10 13.998), Pocitos 

(S 34 54 36.220; O 56 8 35.930) y Honda (S 34 53 58.344; O 56 7 56.806 están 

ubicadas en el este del Departamento de Montevideo en una zona más urbanizada. Las 

playas Zabala (S 34 53 34.847; O 56 18 6.232), Pajas Blancas (S 34 51 28.944; O 56 22 

33.337) y Liebres (Punta Espinillo, S 32 47 45.042; O 56 1 11.672) están ubicadas al 

suroeste de Montevideo y están más alejadas del centro, las cuales son poco utilizadas 

por los bañistas o para uso recreativo. 
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Figura 1. Mapa del área de estudio en Montevideo, Uruguay. Se muestran en particular 

la ubicación de las playas analizadas  

 

4.2. Caracterización de las playas  

Las tres playas ubicadas en la zona este de la ciudad de Montevideo, presentan un 

contexto urbano que incluye calles, avenidas, edificios residenciales (de hasta 10 o 15 

pisos) y comercios. La playa de Ramírez se limita con un muro de piedra y cemento, un 

paseo costero y una avenida (Rambla) en su parte superior; en sus proximidades se 

encuentra el Parque Rodó, un parque urbano con abundante vegetación. Posee una 

configuración morfodinámica mixta intermedia a disipativa con pendiente suave y 

aproximadamente 500 metros de extensión de punta a punta (Gutierrez et al., 2015; 

Mariño-Tapia et al., 2017). Ramírez está rodeada de áreas residenciales, cuenta con buena 

infraestructura turística y es popular por actividades recreativas como caminatas y deportes 

de playa (Gutierrez et al., 2015). Similarmente, Pocitos limita con un muro, un paseo 
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costero y una avenida (Rambla) en su parte superior y tampoco tiene dunas naturales. 

También cuenta con una configuración morfodinámica mixta y una pendiente suave en su 

extremo oeste, y mayor pendiente y tamaño de grano en su límite este. Es vulnerable a la 

erosión, especialmente durante tormentas (Mariño-Tapia et al., 2017). Es intermedia a 

disipativa, con arena fina y 1427 metros de extensión. Se encuentra ubicada en una zona 

residencial de Montevideo, donde predominan edificios de apartamentos de varios pisos. 

Cuenta con muy buena infraestructura turística y gran popularidad por deportes acuáticos y 

de arena (Gutiérrez et al., 2015; La Diaria, 2020; El Observador, 2021). La Playa Honda, 

en un área urbana menos densa que Ramírez y Pocitos, clasificada como intermedia, 

destaca por su pendiente más pronunciada, arena algo más gruesa y mayor exposición. 

Posee buena infraestructura turística y actividades recreativas como natación y pesca 

(Gutiérrez et al., 2016; Gómez et al., 2020). 

Las tres playas no urbanas se encuentran en la zona oeste de la ciudad de 

Montevideo, una región con desarrollo agrícola y muy pocos centros poblados, con 

algunos barrios menores (por ejemplo, Pajas Blancas, La Colorada, etc.). La Playa de 

Liebres, ubicada cerca del Parque Municipal Punta Espinillo, en la región más oeste del 

Departamento, se destaca por la ausencia de estructuras urbanas y viales en un radio de 

5000 metros, con solo la presencia de un parque a 500 metros de la playa. Esta playa, la 

más distante del centro de Montevideo entre las estudiadas, presenta una pendiente suave y 

arena de grano medio a fino, siendo menos frecuentada debido a un acceso más difícil. Por 

otro lado, las Playas Zabala y Pajas Blancas, también situadas en la zona oeste de 

Montevideo, se caracterizan por una infraestructura urbana menos densa en comparación 

con otras áreas, mostrando características de playas intermedias-disipativas, con una 

variación de marea más extensa. A pesar de encontrarse a 20 minutos del centro, los 

barrios adyacentes, Pajas Blancas y Zabala, enfrentan desafíos socioeconómicos, con 

aproximadamente 31,000 habitantes y escasez de políticas e inversiones en servicios 

básicos, según datos del Ministerio de Desarrollo Social de Montevideo (INE, 2011; 

DINEM, 2015). 

4.3. Índice de Urbanización 

La urbanización se evaluó utilizando la metodología compilada por Gutiérrez et 

al. (2014) y Orlando et al. (2020), quienes incorporaron factores físicos, biológicos y 

sociales influyentes en las playas, pero con algunas modificaciones. Los principales 

15 



 

indicadores empleados en esta evaluación incluyeron la cubierta vegetal adyacente, la 

densidad de población humana y la infraestructura urbana próxima a las playas (como 

casas, edificios, carreteras, carriles para bicicletas, alumbrado público, luz nocturna, etc). 

Los resultados del índice de urbanización fueron representados en una gráfica 

(Figura 4), la cual asignó una puntuación a cada uno de los tres indicadores evaluados, 

categoría ándolos dentro de un rango de 0 a 10. En esta escala, las playas con las mejores 

calidades ambientales (menos urbanizadas) obtuvieron las puntuaciones más bajas. 

Para cuantificar la cobertura vegetal y la infraestructura urbana se utilizaron datos 

"shp." (vectores), provistos por el Ministerio de Medio Ambiente, Ministerio del Interior e 

Intendencia de Montevideo. Los datos proporcionan vectores geoespaciales de cobertura 

vegetal e infraestructura urbana (edificios, viviendas, establecimientos, calles y avenidas). 

Los datos fueron analizados en el software QGIS (Figura 2 y 3). Para ello se delinearon 

radios de 500 m que rodean las playas estudiadas y dentro de estas áreas se cuantificó la 

proporción de capas (vectores) respecto a los indicadores de infraestructura urbana y 

vegetación restante. Para calcular el porcentaje de un vector dentro de un radio demarcado 

en QGIS, primero se creó el radio utilizando la herramienta de buffer alrededor de un 

punto o área de interés (medio de la playa). Luego, se usó la herramienta de intersección 

para recortar el área del vector que se superpuso al buffer creado. Con la intersección 

completada, se calculó el área de la nueva capa generada y el área total del vector original. 

Finalmente, se dividió el área del vector dentro del buffer por el área total del vector 

original y se multiplicó el resultado por 100 para obtener el porcentaje. La categorización 

de los rangos totales fueron compiladas por una razón entre la proporción en área (%) de 

cada vector (cobertura vegetal y infraestructura) y el volumen de cada vector, que indica 

para cobertura vegetal la posible biomasa presente de áreas verdes, así como, para tamanho 

de construcciones urbanas (edificios, casas, rodovias, avenidas) para la infraestructura 

urbana, en relación al radio de 500 metros.  

Los datos de densidad humana se obtuvieron del informe del Instituto Nacional de 

Estadística (INE, 2011), que proporciona la densidad de población por m2 para cada barrio 

dentro de la ciudad de Montevideo y la población estimada para el uso de las playas en 

cada estación del año estudiado. Para el análisis se consideraron datos de los barrios 

correspondientes a las respectivas playas estudiadas. Para la compilación del rango de 

densidad humana fue hecha una razón entre la población cerca de la playa y el tamaño de 

la playa. Cuanto más cerca de diez, los rangos indican una mayor urbanización y uso de la 
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playa estudiada. Finalmente, los índices calculados fueron usados para la clasificación de 

las playas estudiadas en dos grupos: playas urbanas y no urbanas. Se observó, además, que 

las playas más próximas al centro de Montevideo presentaban un mayor grado de 

urbanización, con más del 90% de su infraestructura urbana en las inmediaciones y una 

cobertura de vegetación autóctona escasa o inexistente. 
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Figura 2. Mapa de playas no urbanas especificando infraestructura urbana, áreas verdes 

(vegetación), vías y el diámetro de 1 kilómetro utilizado para medir las tasas de 

urbanización. 
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Figura 3. Mapa de playas urbanas especificando infraestructura urbana, áreas verdes 

(vegetación), vías y el radio de 1 kilómetro utilizado para medir las tasas de urbanización. 

 

4.4. Colecta de información y muestreo 

Los muestreos de datos biológicos y fisicoquímicos se realizaron en los días 23 y 

24 de agosto de 2022, en invierno y 22 y 24 de febrero de 2023 en verano, durante un 

período de marea baja, en días con condiciones meteorológicas similares (días soleados, 

con presencia de nubes, sin precipitaciones, poco viento y mismo nivel de marea. En cada 

playa, se estableció un transecto fijo perpendicular a la línea de costa y dispuesto en la 

parte media del arco de la playa. Se definieron dos (2) puntos, en la zona intermareal, una 

en la zona intermareal superior y el otro en la zona intermareal inferior. Fueron 
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muestreadas tres variables ambientales relacionadas a los impactos de la urbanización en 

playas estuarinas (materia orgánica, fluorescencia A e B), así como tres variables 

determinantes para el cambio de la estructura de comunidad de meiofauna en las playas 

arenosas (pendiente, salinidad, tamaño de grano y temperatura), todas relacionadas aos 

valores de estructura de comunidad de meiofauna (densidad, diversidad, riqueza y 

equidad) y composición de taxones meiobentónicos. 

Para la recolección de las muestras biológicas se utilizó un “corer”, con forma de 

tubo cilíndrico (2,5 cm de diámetro x 5 cm de profundidad), que se utiliza para muestrear 

organismos de sedimentos marinos superficiales (Brandão et al., 2011). Se muestrearon 

tres unidades de sedimento (réplicas), para análisis de meiofauna para cada una de las dos 

zonas de muestreo. Después de la recolección, las muestras fueron fijadas en formol 4%, 

para que los organismos sean preservados. 

Además, se recolectaron tres muestras de sedimento en cada uno de los puntos de 

muestreo para análisis granulométrico, materia orgánica, % de agua. Las muestras se 

guardaron en una caja termoestable hasta el laboratorio y luego almacenadas en un 

congelador a temperatura negativa, para su conservación. En cada playa, se evaluó la 

pendiente - inclinación de las playas (método de Emery). Asimismo, se midieron en el 

agua la salinidad, y temperatura mediante una sonda multiparámetro y pigmentos 

fotosintéticos mediante un fluorómetro de campo. La medición de fluorescencia es una 

herramienta valiosa en la investigación de ambientes acuáticos ya que puede ayudar a 

determinar la cantidad de materia orgánica disuelta (MOD) en el agua. 

4.5. Procesamiento de muestras en laboratorio 

 Las muestras de sedimento destinadas al análisis granulométrico fueron pesadas 

y sometidas a secado en estufa (65 ºC) hasta alcanzar un peso constante. Posteriormente, 

estas muestras fueron pasadas a través de un tamiz de 2000 μm para separar los granos 

más pequeños (Sugio, 1973). La distribución granulométrica del sedimento retenido en el 

tamiz de 2000 μm se examinó mediante tamizado en una columna de tamices en un rot up, 

lo que permitió la separación y clasificación de los granos de acuerdo con la escala de 

Wentworth (1922). La columna de tamices estaba compuesta por tamices de diferentes 

tamaños, desde 2000 μm hasta 62 μm, con una variación de 1 Phi en el tamaño de la 

malla. Posteriormente, se procedió a pesar el sedimento retenido en cada tamiz y 

finalmente se calculó el tamaño promedio del sedimento en relación con la proporción de 
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sedimento presente en cada tamiz en comparación con la proporción general. Para 

determinar los porcentajes de las fracciones granulométricas, se utilizó el programa 

GranoCalc (EMBRAPA, 2013), lo que permitió obtener el tamaño medio en micrómetros 

(μm). También se calcularon la asimetría y la curtosis de las distribuciones de tamaño de 

grano (Folk y Ward, 1957) para cada playa. La asimetría indica la simetría de la 

distribución de los datos, mientras que la curtosis mide la "altura" y la "anchura" de la 

distribución en relación con una distribución normal. Estos dos parámetros son 

fundamentales para comprender la distribución de los tamaños de granos de arena y su 

variabilidad. 

Se realizaron análisis para determinar el contenido de materia orgánica en 

muestras de sedimento mediante la técnica “pérdida de peso por calcinación” (Byers et al., 

1978). Las muestras de materia orgánica fueron colocadas en moldes de 8 cm de diámetro 

y 4 cm de altura. Estos moldes fueron pesados individualmente para calcular el peso total 

de la muestra analizada. Luego, las muestras se sometieron a un proceso de secado en un 

horno a una temperatura aproximada de 70 ºC hasta peso constante. Una vez completado 

el secado, las muestras fueron pesadas utilizando una balanza de precisión. 

Posteriormente, las muestras fueron sometidas a un proceso de combustión en un horno a 

una temperatura de 500 ºC durante 4 horas. Luego de esta etapa, las muestras fueron 

pesadas nuevamente en la balanza de precisión. La diferencia de peso obtenida 

corresponde a la masa de materia orgánica que fue quemada y, por ende, presente en la 

muestra inicial. A partir de los resultados de estas mediciones, se realizó un cálculo para 

determinar la proporción del peso de la materia orgánica con respecto al peso total de la 

muestra analizada. De esta manera, se obtuvo el valor relativo de la materia orgánica en 

cada una de las muestras.  

En cuanto al análisis biológico, para separar la meiofauna del sedimento, las 

muestras pasaron por el método de elutriación manual (Elmgren, 1976; Platt y Warwick, 

1983). En detalle, cada muestra fue separada a través de una columna compuesta por un 

tamiz de 500 μm y un tamiz de 63 μm, los organismos de la macrofauna quedan en el 

tamiz superior y los organismos de la meiofauna en el tamiz inferior. Después, las 

muestras de meiofauna fueron  colocadas en una placa de Petri (17 cm de diámetro), a la 

que se le adicionó agua con una pizeta de manera tal de generar la resuspensión de los 

organismos y se volcó en un filtro de 63 μm. Los organismos de menor masa y volumen 

(meiofauna) tienden a permanecer suspendidos en el agua, mientras que las partículas más 
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grandes y pesadas quedan en el fondo del recipiente, , terminando en una muestra más 

limpia separando la meiofauna de las partículas de sedimento, que facilita el análisis de la 

muestra en la lupa. Este proceso se repitió según fuera necesario, generalmente 5 veces. 

Luego de este proceso, los organismos fueron fijados en formaldehído al 4% y separados 

para luego ser analizados e identificados en una lupa binocular y microscopio. Así, se 

identificaron y cuantificaron los organismos presentes con un nivel de resolución 

taxonómica de grandes grupos. La densidad de los organismos se expresó en número de 

individuos en 10cm². 

 

4.6. Análisis estadístico 

En términos generales, los análisis estadísticos buscaron identificar diferencias 

univariadas entre las condiciones urbanas y no urbanas en variables individuales tanto 

abióticas como bióticas. Para explorar la estructura multivariada ambiental y biológica, se 

llevaron a cabo análisis de ordenación y pruebas de permutación para detectar diferencias 

multivariadas. Además, para examinar la relación entre las variables abióticas y 

biológicas, se utilizaron modelos generalizados. 

Los análisis estadísticos se realizaron en el entorno R (Equipo de desarrollo R, 

2020) y Primer 6 software (Clarke y Gorley, 2013). Primero, se realizaron análisis de 

varianza (var.test) y homocedasticidad (shapiro.test) para verificar la distribución normal 

de los datos abióticos y bióticos cuando se analizaron individualmente y se compararon.  

Se realizaron análisis univariados de T-Student (t.test) para datos normales y 

Wilcoxon (wilcoxon.test) para datos no normales para cada variable abiótica y para los 

índices de Urbanización, comparando primero las playas más urbanizadas (Pocitos, 

Ramírez y Honda) como un solo tratamiento y las playas como réplicas de este 

tratamiento, con las playas menos urbanizadas (Liebres, Pajas Blancas y Zabala), como 

otro tratamiento. Asimismo, se realizaron los mismos análisis para verificar si existen 

diferencias entre las estaciones de verano e invierno, y también entre los límites inferior y 

superior de la zona de mareas. Luego, se realizaron pruebas de correlación para analizar 

las relaciones entre la fluorescencia A y B y el nivel de materia orgánica. 

Para los datos biológicos se obtuvieron valores de abundancia y se calcularon 

valores de estructura de comunidad de la meiofauna: Densidad en 10 cm2, Diversidad de 

Shannon-Wiener, Riqueza de taxones (grandes grupos) y Equidad Pielou. A partir de esto, 
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se realizaron análisis univariados de ANOVA para diferenciar los valores de estructura de 

la comunidad calculados entre los grupos de playas más urbanizadas y menos urbanizadas 

Primero, fue realizado un modelo de regresión múltiple stepwise (función 

“stepAIC” del paquete “MASS”) para relacionar las variables ambientales con el Índice de 

Urbanización (IU) y determinar las variables más influyentes a los impactos antrópicos. El 

objetivo de utilizar un modelo de regresión múltipla entre variables predictoras y la 

variable de respuesta es identificar de manera eficiente el subconjunto de variables 

predictoras que tienen la mayor capacidad explicativa sobre la variable de respuesta, 

eliminando aquellas que no aportan significativamente al modelo. Este enfoque permite 

construir un modelo de regresión que es parsimonioso, es decir, que incluye solo las 

variables más relevantes, mejorando la interpretabilidad del modelo y evitando el 

sobreajuste a los datos (Zuur et al., 2009; Hector, 2021). También se obtuvieron los 

valores de AIC, que ayuda a seleccionar el modelo más adecuado en un análisis GLM 

equilibrando el ajuste de los datos y la complejidad del modelo. El modelo con el AIC más 

bajo es el más ideal ya que muestra el mejor equilibrio entre ajuste y simplicidad. 

Luego, se realizaron análisis univariados, con modelos lineales generalizados 

(GLM) (función “glm” del paquete “MASS”) para comprender qué variables abióticas 

(incluido el índice de urbanización) se relacionan a los valores biológicos de la estructura 

de comunidad de la meiofauna. Los análisis GLM se aplicaron a las cuatro variables de 

respuesta, a saber, Riqueza, Diversidad de Shannon, Equidad y Densidad de Organismos (/ 

10 cm2) e individualmente para los taxones más abundantes encontrados en las playas, 

relacionados con las variables predictoras (variables ambientales y índice de urbanización) 

que presentaron un nivel de fuerte y estadísticamente significativo de correlación para 

explicar la variable en evidencia. Para representar los resultados del GLM se compilaron 

gráficas de residuales, efectos y predicciones (análisis de calidad), para conocer la 

significancia de los modelos utilizados, los efectos de las variables y los valores predichos 

por los modelos (Zuur et al., 2009; Hector, 2021). Se realizó un análisis BIOENV, en 

Primer, para determinar qué variables ambientales explican mejor los patrones de 

estructura de la comunidad de meiofauna. En BIOENV, las matrices de similitud de datos 

de variables ambientales (distancia Euclidiana) se correlacionan con las matrices de 

similitud de Bray-Curtis calculadas a partir de datos de fauna. Estas correlaciones se 

repiten para todas las permutaciones y combinaciones posibles de las variables 

ambientales medidas, determinando las variables que en combinación concuerdan mejor 
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con los patrones observados en los datos de fauna (Clarke y Ainsworth, 1993). 

Se realizaron análisis nMDS (Escalamiento multidimensional no métrica) en 

Primer 7 para visualizar y ordenar la disimilitud entre playas urbanas y no urbanas y las 

estaciones, en relación con variables ambientales y urbanas y composición de taxones 

(Jacoby y Ciuk, 2018; Hector, 2021). Para los datos ambientales, se utilizó una 

transformación logarítmica de los datos y una distancia euclidiana para producir los 

gráficos y el análisis PERMANOVA y BIOENV. Para los datos biológicos, se realizó una 

transformación de raíz cuadrada y se utilizó la similitud de Bray-Curtis para producir los 

mismos gráficos y análisis de varianza multivariado permutacional. Los análisis de 

PERMANOVA (Análisis de Permutación) fueron producidos para evaluar diferencias 

significativas entre grupos de observaciones basándose en una matriz de disimilitud, 

determinando si la variabilidad dentro de los grupos es menor que la variabilidad entre 

grupos (Hector, 2021). 

También fueron realizados análisis para caracterizar la composición de taxones en 

las comunidades de playas urbanas y no urbanas, y las estaciones del año. Los datos se 

organizaron en relación con la abundancia de grupos taxonómicos. Luego, se utilizaron 

análisis de percentiles y frecuencia de especies para clasificar las especies en dominantes y 

raras (Hector, 2021). 

La identificación de taxones raros y dominantes así como de taxones tipificantes 

y discriminantes constituye un enfoque común en los estudios de biodiversidad, 

especialmente en ecología. Permite comprender la composición de una comunidad 

biológica en relación con la abundancia de diferentes grupos taxonómicos. Los taxones 

dominantes suelen desempeñar un papel crucial en la estructura del ecosistema y pueden 

servir como indicadores de la salud ambiental; los cambios en la abundancia de especies 

dominantes pueden reflejar cambios en las condiciones ambientales; por ejemplo, los 

taxones raros tienen un impacto directo en la estructura de la comunidad, pero pueden ser 

indicadores importantes de la diversidad ecológica (Lyons et al., 2005; Dee et al., 2019). 

Estos taxones tipificadores son identificadas sobre la base de sus contribuciones a la 

diferenciación de grupos, reflejadas en sus valores de "Orden de Discriminación". Se 

ajustó un modelo de Análisis Discriminante Lineal (function “lda” del paquete “MASS” y 

“regularizr”) para evaluar cómo se distribuyen las especies entre diferentes grupos (playas 

urbanas y no urbanas), y posteriormente identificar especies típicas, cuáles son las más 

importantes para discriminar entre grupos (Hector, 2021). Todas las gráficas fueron 
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compiladas con la función “ggplot” del paquete “ggplot2”. 

5. RESULTADOS 

5.1. Datos abióticos 

En términos generales, las playas situadas más lejos del centro de Montevideo 

exhibieron un índice de urbanización más elevado, lo que sugiere un menor impacto 

antropogénico. La playa de Liebres obtuvo la mejor clasificación, indicando menor 

urbanización, seguida de las playas de Pajas Blancas y Zabala. Las playas Pocitos, 

Ramírez y Honda tuvieron valores significativamente más bajos, indicando una alta 

urbanización en estas playas (Figura 4, Tabla S1).  

Los valores promedios de las variables ambientales pueden ser observadas en la 

Tabla 1. Para la salinidad se observa que las playas menos urbanizadas, más alejadas del 

centro de Montevideo, presentan valores más bajos, en comparación con las playas más al 

este. En verano se observó un aumento de la salinidad en las playas de Liebres, Pajas 

Blancas y Zabala, y un aumento en las tres playas siguientes. La Temperatura no mostró 

diferencias entre las playas. Las playas presentaron valores de pendiente similares, a 

excepción de playa Zabala, que presentó una pendiente más suave que las demás playas 

tanto para datos de verano como de invierno (Figura 5). Las playas Pajas Blancas y Honda 

presentaron las mayores pendientes, pero con valores similares a las otras playas 

estudiadas, mientras que Zabala presentó una pendiente más suave que el resto de playas 

(Figura 5). Para Fluorescencia A y B, las playas Pocitos y Honda presentaron los mayores 

valores, en ambas estaciones. 

Las playas estudiadas presentaron un promedio de grano correspondiente a arena 

fina. Hay una variación en el tamaño de grano entre las playas, siendo Pajas Blancas la que 

tiene el tamaño promedio más grande en ambas temporadas, en contraste, Ramírez exhibe 

el tamaño de grano promedio más pequeño. Los resultados del análisis de asimetría y 

curtosis en las diferentes playas mostraron variaciones significativas. La playa P. Espinillo 

tuvo una asimetría de 1.675 y una curtosis de 4.223, indicando una distribución inclinada a 

la derecha con colas largas, lo que sugiere granos de arena más grandes. En Zabala, la 

asimetría fue de 0.789 y la curtosis de 2.211, indicando una distribución más normal, 

aunque ligeramente sesgada. P. Blancas mostró una asimetría de 1.912 y una curtosis de 

5.296, sugiriendo una fuerte asimetría positiva y una mayor diversidad de tamaños de 
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grano. Ramirez presentó valores similares con una asimetría de 1.840 y curtosis de 5.187, 

también indicando colas largas. Pocitos mostró una asimetría de 1.329 y una curtosis de 

3.022, mientras que Honda tuvo una asimetría de 0.077 y curtosis de 1.775, sugiriendo una 

distribución casi simétrica. Estas variaciones en los tamaños de grano pueden estar 

influenciadas por factores ambientales y antrópicos en las playas analizadas. Para los datos 

de Materia Orgánica, las playas más urbanas mostraron valores más altos de materia 

orgánica y un aumento significativo en verano.  

Los resultados de los análisis univariados de los datos ambientales pueden ser 

observados en la Tabla 2. Al analizar playas urbanas y no urbanas, se observaron 

diferencias significativas en las variables Índice de Urbanización (IU), Fluorescencia A 

(FA), Fluorescencia B (FB), Materia Orgánica (MO) y pendiente. En cuanto a la 

comparación entre estaciones, únicamente las variables temperatura, FA y FB mostraron 

diferencias significativas, las cuales podrían estar vinculadas a cambios debido a las 

variaciones  ambientales entre las estaciones invierno y verano. 

 

Tabla 1. Promedios de variables ambientales obtenidos en las playas estudiadas. Separado 

por las tres primeras playas no urbanas y las siguientes urbanas. SL - Salinidad; T - 

Temperatura (ºC); FA - Fluorescencia A (RFU); FB - Fluorescencia B (RFU); PD - 

Pendiente (cm/m); GM - Tamaño de Grano medio (µm); MO - Materia Orgánica (%). 

 

INVIERNO  

Playas SL T FA FB GM MO PD 

Liebres 3,80 13,12 28,79 17,78 266,0 5,23 6,36 

P. Blancas 4,73 18,1 21,87 18,46 286,5 4,84 6,86 

Zabala 4,84 16,0 18,69 13,14 264,5 4,13 1,66 

Ramírez 8,21 14,45 16,34 28,49 202,0 9,29 4,72 

Pocitos 7,2 13,5 181,10 76,23 250,5 10,03 5,48 

Honda 7,5 12,8 190,20 70,09 290,5 8,41 6,40 

VERANO  

Playa SL T FA FB GM MO PD 

Liebres 7,8 24,8 32,85 19,27 275,5 6,38 5,75 

P. Blancas 8,5 27,1 26,82 21,25 320,5 7,12 8,51 

Zabala 9,2 28,8 28,68 18,64 268,5 5,74 2,60 
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Ramírez 25,3 25,0 13,84 30,36 208,5 10,56 5,27 

Pocitos 25,9 25,1 102,00 35,93 271,0 12,36 6,02 

Honda 26,5 25,5 103,00 33,43 287,0 11,68 8,81 

 

 

 

Figura 4. Indicadores de urbanización calculados para las playas muestreadas. Se incluye 

el Índice de Urbanización (IU) A. Invierno; B. Verano 
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Figura 5. Pendiente de las playas en Invierno (A. Urbanas; B. No Urbanas) y Verano (C. 

Urbanas; D. No Urbanas) 
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Tabla 2. Análisis de diferencias de las variables ambientales entre: urbanización y 

estaciones del año. FA = Fluorescencia A; FB = Fluorescencia B; MO = Materia 

Orgánica; IU = Índice de Urbanización. 

 

Variables Análisis Modelos P-valor 

IU Wilcoxon ~ Urbanización 2,52E-05 

 Kruskal-Wallis ~ Estación 0,4056 

Tamaño de Grano Wilcoxon ~ Urbanización 0,2887 

 Kruskal-Wallis ~ Estación 0,664 

Salinidad Wilcoxon ~ Urbanización 0,0772 

 Kruskal-Wallis ~ Estación 0,235 

Temperatura Wilcoxon ~ Urbanización 0,5465 

 Kruskal-Wallis ~ Estación 0,0344 

FA Wilcoxon ~ Urbanización 0,00011 

 Kruskal-Wallis ~ Estación 0,0118 

FB Wilcoxon ~ Urbanización 0,0025 

 Kruskal-Wallis ~ Estación 0,0118 

MO Student ~ Urbanización 8,00E-04 

 ANOVA ~ Estación 0,1838 

Pendiente Student ~ Urbanización 0,0513 

 ANOVA ~ Estación 0,4258 

Valores en negrita presentan diferencias estadísticamente significativas (p< 0.0.5) 

 

5.2. Composición y estructura de la comunidad de meiofauna 

En total se contabilizaron 9415 organismos, 4458 individuos para el muestreo de 

invierno y 4957 individuos para el verano (Tabla 3). Fueron encontrados en total 12 

taxones (Figura 6). Los taxones encontrados en el muestreo de invierno fueron: 

Platyhelminthes; Nematoda; Copepoda y Ostracoda (Crustacea); Polychaeta, Oligochaeta, 

y Sipuncula (Annelida); Ophiuroidea (Echinodermata); Bivalvia y Gastropoda (Mollusca); 

Cnidaria; Acari. Acari fue exclusivo de playas urbanas y los taxones Polychaeta, 

Equinodermos, Sipuncula y Bivalvia de playas no urbanas. Para el muestreo de verano 

fueron encontrados: Platyhelminthes; Nematoda; Copepoda y Ostracoda (Crustacea); 

Polychaeta y Oligochaeta (Annelida); Tardigrada; Bivalvia y Gastropoda (Mollusca) y 
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Cnidaria El taxón Cnidaria fue exclusivo para playas urbanas y Gastropoda para no 

urbanas. La playa de Liebres fue la que presentó mayor riqueza de taxones y diversidad de 

Shannon, así como la segunda con mayor equidad de Pielou, valor muy cercano a la playa 

de Zabala, que presentó un valor superior para este índice. Las playas urbanas presentaron 

valores inferiores para las cuatro variables biológicas analizadas (Tabla 3; Tabla 5) 

Los resultados de taxones dominantes y raros están representados en la Figura 7. 

Entre los once taxones de playas urbanas, Nematoda y Platyhelminthes fueron los taxones 

más dominantes, representando más de la mitad de la abundancia total de individuos y 

apareciendo en todas las réplicas, con el umbral de dominancia establecido de 11,8. Los 

taxones Acari, Cnidaria, Gastropoda y Tardigrada se consideran taxones raros, con baja 

abundancia y apareciendo en un máximo de dos de las 18 réplicas tomadas a lo largo de 

los muestreos. Por debajo del umbral de rareza de 1,2. Las playas no urbanas tenían 

taxones más dominantes, a saber, Copepoda, Nematoda, Oligochaeta y Platyhelminthes, 

que representaban más del 70% de la abundancia total y con el umbral de dominancia 

establecido de 11,5. Los taxones raros fueron Bivalvos, Sipuncula y Echinodermata 

(Ophiuroidea), con 1,8 de umbral de dominancia. 
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Tabla 3. Datos comunitarios obtenidos en las playas estudiadas. Separado por las tres 

primeras playas no urbanas y las siguientes urbanas. D: Densidad media (10 cm²); RQ: 

Riqueza; H’: Diversidad Shannon; J: Equidad Pielou 

INVIERNO 

Playas Densidad Riqueza Diversidad Shannon H' Equidad PielouJ 

Liebres 22,18 9 1,573 0,716 

P. Blancas 32,48 7 1,200 0,617 

Zabala 68,85 7 1,535 0,789 

Ramírez 47,25 5 0,689 0,428 

Pocitos 57,38 6 0,741 0,460 

Honda 9,60 3 0,307 0,271 
 

VERANO 

Playas Densidad Riqueza Diversidad Shannon H' Equidad Pielou J 

Liebres 55,89 6 1,532 0,855 

P. Blancas 18,35 6 1,200 0,670 

Zaballa 53,39 9 1,086 0,622 

Ramirez 23,52 6 0,948 0,529 

Pocitos 14,08 6 0,970 0,541 

Honda 17,02 10 1,475 0,671 
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Figura 6. Fotos ilustrativas de los taxones encontrados en el presente estudio. A. 

Tardigrada; B. Oligochaeta; C. Nematoda; D. Copepoda; E. Ostracoda; F. Polychaeta; G. 

Equinodermata; H. Ostracoda; I. Gastropoda; J. Sipuncula; K. Cnidaria; L. Acari. Las 

fotografías fueron tomadas con una adaptación de una cámara Samsung (12 mp, F 1.4, 

1.76") a un microscopio biológico, con aumento de 40x y la edición en Adobe 

Lightroom/Photoshop Software. Fuente: Bernardo Leite 
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Figura 7. Clasificación de taxones dominantes, intermediarios y raros en relación a la 

densidad media de organismos presentada en: A. Playas Urbanas; B. Playas No Urbanas 
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Tabla 4. Densidad promedio (/10 cm2 ± desvío standard) de los taxones de meiofauna por 

playa en cada estación. Se muestra también la densidad total y la riqueza de taxones.  

INVIERNO 

 No Urbanas Urbanas 

Taxa \ Playas Liebres P. Blancas Zabala Ramírez Pocitos Honda 

Nematoda 12,16 ± 27,64 10,88 ± 16,01 35,52 ± 29,84 70,72 ± 87,07 67,52 ± 33,63 2,56 ± 1,42 

Platyhelminthes 43,2 ± 36,69 64,12 ± 84,63 77,12 ± 58,99 211,2 ± 95,45 257,92 ± 57,08 59,52 ± 22,62 

Copepoda 28,64 ± 26,77 57,92 ± 18,89 89,6 ± 39,59 4,8 ± 13,85 3,84 ± 0,48 1,6 ± 0,14 

Ostracoda 5,12 ± 1,62 1,28 ± 0,82 3,52 ± 0,21 3,84 ± 0,98 3,2 ± 0,19 0 

Oligochaeta 21,76 ± 32,63 6,72 ± 2,71 98,24 ± 41,35 0,32 ± 0,52 12,16 ± 0,91 0 

Polychaeta 3,52 ± 0,64 2,56 ± 0,96 19,2 ± 0 0 0 0 

Sipuncula 0,64 ± 0,32 0,32 ± 0,16 0,96 ± 0,24 0 0 0 

Bivalvia 0,32 ± 0 0 0 0 0 0 

Equinodermata 0,64 ± 0,16 - - - - - 

Acari - - - - 0,32 ± 0 - 

Densidad total 116 ± 125,83 143,8 ± 124,18 324,16 ± 170,22 290,88 ± 197,9 344,64 ± 92,29 63,68 ± 4,26 

Riqueza total 9 7 7 5 6 3 

       

VERANO 

 No Urbanas Urbanas 

Taxa \ Playas Liebres P. Blancas Zabala Ramírez Pocitos Honda 

Nematoda 75,84 ± 29,61 61,11 ± 24,27 82,56 ± 33,27 51,84 ± 37,29 43,2 ± 34,74 18,24 ± 16,5 

Platyhelminthes 22,71 ± 24,06 27,51 ± 16,9 23,67 ± 27,81 5,76 ± 19,53 3,21 ± 10,41 5,13 ± 2,76 

Copepoda 53,43 ± 27,42 13,11 ± 22,08 7,35 ± 3,36 0,96 ± 0,48 0,96 ± 0 7,35 ± 3,36 

Ostracoda 0,96 ± 0 2,25 ± 0,48 5,43 ± 1,26 0,96 ± 0,48 1,59 ± 0,48 7,35 ± 3,36 

Oligochaeta 102,72 ± 53,8 4,17 ± 2,97 199,02 ± 92,55 71,37 ± 27,44 35,52 ± 17,37 1,59 ± 0,48 

Polychaeta - - 2,25 ± 0,48 - 0,32 ± 0,48 59,19 ± 7,83 

Bivalvia - - 0,32 ± 0,48 1,29 ± 0,48 - 11,52 ± 3,36 

Gastropoda - - 0,32 ± 0 - - - 

Tardigrada 79,68 ± 14,25 3,21 ± 0 - - - 0,63 ± 0,48 

Cnidaria - - - - - 1,59 ± 0,48 

Densidad total 335,34 ± 49,8 111,36 ± 24,9 320,97 ± 53 132,15 ± 85,7 84,81 ± 63,6 112,95 ± 38,7 

Riqueza total 6 6 8 6 6 9 
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El modelo de regresión stepwise sugiere una fuerte y significativa relación 

positiva entre la materia orgánica, fluorescencia A y B, y el índice de urbanización (Pr 

value: 3,07e-06 ***; t valor: 6,513), con el modelo explicando la mayor parte de la 

variación observada en el IU (Figura 8). Los resultados de comparación de las variables 

biológicas entre las playas urbanas y no urbanas y las temporadas de verano e invierno se 

presentan en la Tabla 5. Los resultados mostraron que la riqueza, diversidad y equidad 

presentaron diferencias significativas al comparar playas urbanas y no urbanas. Las playas 

urbanas presentaron menores valores de riqueza, diversidad y equidad. Para la 

comparación entre estaciones del año, sólo la riqueza de taxones mostró una diferencia 

significativa. La playa Honda presentó una gran diferencia de la riqueza de taxones en 

verano (9 taxones) y invierno (3 taxones). 

 

Figura 8. Gráfica de regresión stepwise entre las variables ambientales (predictoras) y el 

índice de urbanización (respuesta). En la leyenda, siguen las variables predictoras y el 

“valor de r” correspondiente.  

 

 

 

35 



 

Tabla 5. Diferencia de las variables comunitarias entre las playas urbanas y no urbanas, las 

playas individualmente y las estaciones del año.  

 

Variables Análisis Modelos P-valor 

Densidad Student ~ Urbanización 0,1653 

 ANOVA ~ Estación 0,346 

Riqueza Student ~ Urbanización 0,0035 

 ANOVA ~ Estación 0,019 

Shannon (H') Wilcoxon ~ Urbanización 0,0007 

 Kruskal-Wallis ~ Estación 0,423 

Pielou (J) Wilcoxon ~ Urbanización 0,0003 

 Kruskal-Wallis ~ Estación 0,0553 

Los valores en negrita presentan diferencia estadística 

 

Los análisis de Modelos Lineales Generalizados (GLM) para examinar la relación 

entre variables biológicas y variables ambientales se muestran en la Tabla 6 y la Figura 9. 

La relación de la densidad con la pendiente y salinidad, se mostró significativa, con un 

aumento de las dos variables ambientales asociada a la disminución de la variable de 

respuesta. La Riqueza presentó una correlación negativa con MO.. En el caso de la 

Diversidad, el intercepto fue altamente significativo, mostrando una relación negativa con 

FA y FB. Finalmente, en relación con la variable Equidad, tanto FB como UI tuvieron 

efectos significativos, con un aumento en FB relacionado con una disminución en Equidad 

y un aumento en UI relacionado con un aumento en Equidad. En general, los modelos 

presentaron un equilibrio adecuado entre el ajuste y la complejidad según el valor de AIC. 

El modelo de densidad presentó un valor de AIC mayor que los demás, siendo considerado 

el peor ajuste entre las cuatro variables biológicas analizadas, mientras que el ajuste de 

diversidad de Shannon y de equidad de Pielou presentaron valores de AIC muy bajos, lo 

que indica que el modelo no solo tiene buena sintonía, pero también evita el uso excesivo 

de parámetros, sugiriendo un buen equilibrio. 
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Tabla 6. GLM para relación de las variables ambientales con los datos de estructura de la 

comunidad (Densidad, Riqueza, Diversidad y Equidad). MO = Materia Orgánica; IU = 

Índice de Urbanización; FA = Fluorescencia A; FB = Fluorescencia B; AIC = Criterio de 

Información de Arkaik. 

Relación AIC Estimación Valor de t Valor de p 

Densidad*Pendiente 212,38 -7,279 -3,648 0,002288 

Densidad*Salinidad 212,38 -0,37 -2,439 0,03368 

Riqueza*FB 48,574 -0,054 -3,029 0,00616 

Riqueza*MO 48,574 0,5298 -2,957 0,0073 

Diversidad*FA 2,4059 -0,031531 -4,747 0,000109 

Diversidad*FB 2,4059 0,005807 2,755 0,011856 

Diversidad*MO 2,4059 -0,0499 -3,83 0,000912 

Equidad*FA -35,516 -0,00362 -2,543 0,0189 

Equidad*FB -35,516 0,02883 2,283 0,032 

Equidad*MO -35,516 -0,0203 -3,752 0,0011 

Los valores en negrita presentan diferencia estadística 
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Figura 9. Relación de las variables comunitarias (respuestas) frente a las variables 

ambientales (predictoras). Gráfica de dispersión y línea de tendencia. FA = Fluorescencia 

A; FB = Fluorescencia B; MO = Materia Orgánica; IU = Índice de Urbanización. 

 

Los GLM para evaluar las relaciones entre la abundancia de diferentes taxones de 

la meiofauna y las variables ambientales  se muestran en Tabla 7 y Figura 10. Para el taxón 

Platyhelminthes, se observaron relaciones negativas significativas con la salinidad y el IU. 

La abundancia de Nematoda no se relaciona de manera significativa con la temperatura, 

pero sí mostró una relación negativa con el tamaño del grano. Respecto a la abundancia de 

Polychaeta, se encontró una relación negativa con la materia orgánica y una relación 

positiva con la salinidad. Para Oligochaeta, tanto la pendiente como la temperatura 

tuvieron efectos significativos en su abundancia, con una relación negativa con la 
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pendiente y una relación positiva con la temperatura. En cuanto a la abundancia de 

Copepoda, se asoció negativamente con la MO y el tamaño de grano. 

 

Tabla 7. Resultados del análisis estadístico GLM para relación de las variables 

ambientales con los taxones. MO = Materia Orgánica; IU = Índice de Urbanización; AIC 

= Criterio de Información de Arkaik. 

Relación AIC Estimación Valor de t Valor de p 

Platyhelminthes*Salinidad 312,89 -50,872 -2,798 0,01078 

Platyhelminthes*MO 312,89 -14.965 -3,117 0,00522 

Nematoda*Grano 272,4 -0,4176 -2,205 0,0437 

Nematoda*MO 272,4 26,483 4,735 0,00124 

Polychaeta*Salinidad 235,52 -7,899 -2,146 0,0065 

Polychaeta*MO 235,52 2,950 2,742 0,01219 

Oligochaeta*Pendiente 287,06 -37,013 -4,384 0,00117 

Oligochaeta*Temperatura 287,06 9,145 3,2443 0,01395 

Copepoda*MO 271,57 -16,0994 -3,382 0,0308 

Los valores en negrita presentan diferencia estadística 
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Figura 10. Relación de los taxones de meiofauna (respuesta) frente a las variables 

ambientales (predictoras). Gráfica de dispersión y línea de tendencia. FB = Fluorescencia 

B; IU = Índice de Urbanización. 

 

5.3. Taxones tipificantes y discriminantes 

Los taxones menos importantes (con valores más bajos de discriminación) 

incluyen Cnidaria y Echinodermata, que sugiere que estos taxones no juegan un papel 

destacado en la diferenciación de los grupos investigados. Por otro lado, taxones como 

Nematoda, Copepoda y Platyhelminthes tienen relevancia en la separación de grupos. Sin 

embargo, los taxones Oligochaeta, Polychaeta, Tardigrada, Ostracoda y Sipuncula tienen 

valores de Orden de Discriminación más altos. Los taxones que son frecuentes y 

abundantes en un grupo específico, pero ausentes o menos abundantes en otros grupos, son 

altamente discriminantes, lo que significa que contribuyen a la diferenciación de las playas 

urbanas de las no urbanas. (Figura 11). 

 

 

Figura 11. Contribución de los taxones tipificantes a la discriminación entre los grados de 

urbanización de las playas estudiadas 
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5.4. Análisis multivariados: variables ambientales y comunitarias 

Los análisis del nMDS presentan una separación de playas tanto para las variables 

ambientales como para las comunidades biológicas entre playas urbanas y no urbanas, en 

las dos estaciones del año (Figura 12). El resultado de la prueba PERMANOVA para la 

composición de taxones y variables ambientales en diferentes playas, durante el invierno y 

verano, revelan una diferencia significativa entre playas urbanas y no urbanas (Tabla 8). El 

análisis BIOENV identificó que las variables ambientales FA, FB, MO e IU muestran la 

mejor correlación con las variables biológicas en un conjunto de datos. El modelo 

resultante, compuesto por estas cuatro variables, exhibió una correlación de 

aproximadamente 0,55. El análisis también consideró variaciones del modelo, añadiendo 

otras variables ambientales como Temperatura y Granulometría, pero ninguna de estas 

adiciones resultó en una correlación más significativa. 
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Figura 12. Resultado del análisis nMDS. A- Datos ambientales invierno; B- Datos ambientales verano; C- Datos biológicos invierno; D- 
Datos biológicos verano. En verde las playas no urbanas y en azul las playas urbanas.  
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Tabla 8. Resultados de análisis PERMANOVA para la composición de taxones y datos 

ambientales entre las playas urbanas y no urbanas en las dos estaciones del año (invierno y 

verano). 

Relación Estación Pseudo-F p(perm) 

Taxones*Urbanización Invierno 3.5404 0.003 

Ambientales*Urbanización Invierno 9.9716 0.001 

Taxones*Urbanización Verano 2.2859 0.006 

Ambientales*Urbanización Verano 11.364 0.003 

Valores en negrita presentan diferencia estadística 

 

6. DISCUSIÓN 

El presente trabajo constituye una contribución al conocimiento de la comunidad 

de meiofauna de playas arenosas con distinto grado de urbanización. Los datos biológicos 

siguieron patrones contrastantes en la estructura de la comunidad de meiofauna 

relacionados con la urbanización, en cuanto las diferentes estaciones del año no 

presentaron impacto relevante en la meiofauna. 

 

6.1. Datos abióticos 

En nuestro estudio, las playas menos urbanizadas y menos afectadas conservan un 

mayor porcentaje de áreas con vegetación, asimismo, una menor proporción de 

construcciones urbanas adyacentes a zonas de playa, a diferencia de las playas más 

urbanizadas. Este fenómeno ha contribuido a la variación entre los índices de urbanización 

entre las playas urbanas y las no urbanas. Las playas más urbanizadas se relacionan con 

mayores valores de fluorescencia y materia orgánica. La temperatura es la única variable 

abiótica que varió entre las estaciones.  

La urbanización adyacente a playas arenosas está estrechamente relacionada con 

impactos sobre estos ecosistemas, como la erosión costera, que modifica la estructura 

física de los granos de arena y la pendiente de las playas, lo que influye negativamente en 

la estructura comunitaria de organismos bentónicos. (Brazeiro, 2001; Sahavacharin et al., 

2022; Augusto et al., 2023). Las características geomorfológicas, urbanas y 

socioeconómicas ya han sido utilizadas, mediante análisis geoespaciales, para clasificar 

playas urbanas, modificadas y preservadas, en general estableciendo índices como los de 
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urbanización, conservación y recreación. (McLachlan et al., 2013; Gutierrez et al., 2014; 

Orlando et al., 2020; Orlando et al., 2021; Orlando, 2023). Por ejemplo, la vegetación 

remanente en las playas se correlaciona con impactos antropogénicos, sin embargo no son 

capaces de reconocer la fitofisionomía de las zonas de vegetación (por ejemplo la 

existencia de especies invasoras) (Cesar de Sá et al., 2017; Orlando et al., 2021). La 

presencia de infraestructura urbana como edificios, quioscos, paseos, puede provocar la 

degradación de las playas de arena, lo que puede acelerar la erosión costera y contribuir a 

la contaminación del agua y del suelo, alterando el hábitat natural y dañando 

potencialmente la biodiversidad local (McLachlan et al., 2013; Gutierrez et al., 2014; 

Amaral et al., 2016). Los resultados son consistentes con la relación de la fluorescencia en 

ambientes acuáticos  que puede indicar la presencia de fitoplancton como las 

cianobacterias, asociadas a la eutrofización, así como valores elevados de FB pueden estar 

relacionados con la presencia de exceso de partículas de materia orgánica disueltas en el 

agua (Calijuri et al., 2006; Cadondon et al., 2020). La fluorescencia A y B pueden mostrar 

una conexión significativa con el incremento de la temperatura, resaltado por un aumento 

en la proliferación de fitoplancton y materia orgánica; en general, las microalgas 

experimentan un crecimiento más rápido con temperaturas más altas, ya que la temperatura 

puede acelerar los procesos metabólicos (Paerl y Huisman, 2008; Huo et al., 2019). Esto se 

evidencia en el aumento de los valores de tanto en playas urbanas como no urbanas 

durante la temporada de verano, en el actual trabajo. 

Los patrones de concentración de materia orgánica (%) fueron similares a otros 

estudios que comparan la calidad del agua en la costa de Montevideo, en los que existen 

variaciones entre áreas preservadas y más urbanas (Muniz et al., 2002; 2019). Análisis de 

correlación en este estudio muestran que existe una alta correlación positiva de la 

fluorescencia A y fluorescencia B con la materia orgánica disuelta. Al igual que la materia 

orgánica, los valores de fluorescencia fueron más altos en las playas urbanas en 

comparación con las playas menos impactadas. Según Segura et al., (2021), las playas al 

oeste de Montevideo tienen temperaturas y salinidades más bajas, pues están más alejadas 

de la influencia del Océano Atlántico. En este sentido se han observado diferencias en la 

salinidad entre playas de Montevideo en una dirección Oeste-Este (Lercari y Defeo, 2006). 

La temperatura y la salinidad son variables influenciadas por los vientos, con variaciones 

anuales promedio de 14 grados centígrados y 17 de salinidad en el litoral estuario de 

Montevideo (Simionato et al., 2010). La salinidad de las aguas costeras de Montevideo es 
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bastante determinada según las condiciones de viento, corriente y la descarga del Río de la 

Plata, que ocasionan altas oscilaciones de salinidad a lo largo de los días (Fossati y 

Piedra-Cueva, 2008). El estudio actual muestra variaciones de salinidad entre las 

estaciones, posiblemente influenciadas por el viento y la descarga de agua dulce del 

estuario, con temperaturas más altas en verano. 

Como era de esperar por el diseño de muestreo diseñado para también controlar el 

factor morfodinámico, algunas variables no cambiaron significativamente entre las playas. 

El tamaño medio de grano y la pendiente de las playas presentaron patrones similares 

encontrados en trabajos anteriores en las playas de Montevideo, caracterizadas por el 

predominio de arena media-fina en la composición granulométrica y pendiente con 

inclinación suave (Gutierrez et al., 2015; Garcia-Alonso et al., 2017)  

 

6.2. Estructura comunitaria y composición de la meiofauna 

En el presente estudio fue encontrado una densidad media de 344,64 individuos 

de meiofauna por 10 cm². De los 11 taxones encontrados, Platyhelminthes, Nematoda, 

Oligochaeta y Copepoda fueron los taxones dominantes en cuanto Ostracoda, Annelida y 

Tardigrada fueron los discriminantes. Las playas urbanas mostraron mayor dominancia de 

estos taxones, así como, menores valores de riqueza taxonómica, diversidad de Shannon y 

uniformidad de Pielou, y también mayores valores de densidad por 10 cm². 

Otros estudios también han encontrado valores similares de estructura de 

comunidad, riqueza de taxones y densidad de meiofauna en playas estuarinas de 

Montevideo, como en otras playas urbanas donde se encontraron una composición de 

taxones de meiofauna y valores de densidad similar a ese estudio, con dominancia de 

Copepoda e Nematoda (Felix et al., 2016). En las playas Punta Yeguas y Capurro 12 

kilómetros del centro urbano de Montevideo, presentaron una densidad de 899,55 y 791,5 

individuos por 10 cm² números mayores de la densidad media presentada en las playas 

mostradas en este estudio (Gorostidi-Piperno et al., 2022).  

Los taxones dominantes presentados en este estudio son comparables con 

resultados de otros estudios de playas estuarinas tropicales y subtropicales, con énfasis en 

los taxones Copepoda y Nematoda generalmente dominantes en estos ambientes  (Maria et 

al., 2013; Kandratavicius et al., 2015; Félix et al., 2016; Pereira et al., 2018)Nematoda es 

el grupo meiofaunístico más abundante en ecosistemas bentónicos marinos y presenta una 
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amplia variedad de grupos tróficos en su composición de especies, lo que lo convierte en 

un filo muy generalista en su dieta, así como su alta tasa de recomposición y resistencia a 

variaciones ambientales más extremas (Moens y Vincx, 1997;  Nagelkerken et al., 2008; 

Giere, 2009; Giere y Schratzberger, 2023).  Los Copepoda también son uno de los grupos 

de meiofauna más abundantes debido a su alta tasa de reproducción y recomposición en 

condiciones ambientales favorables, pero al igual que otros crustáceos (ostrácodos, 

anfípodos) son bastante sensibles a los cambios ambientales, lo que los convierte en 

taxones muy influyentes en las diferencias de estructura entre comunidades en playas con 

diferentes grados de impacto antropogénico (Coull 1999; Moreno et al. 2006; Giere, 2009). 

La mayoría de los Platyhelminthes marinos de vida libre pertenecen a la clase de tamaño 

de la meiofauna, con taxones como Prolecithophora y Rhabdocoela que prefieren hábitats 

epibentónicos, mientras que otros taxones se encuentran intersticialmente. Estos 

organismos son dominantes en hábitats arenosos y de agua salobre en términos de biomasa 

y diversidad de especies. Sin embargo, algunas técnicas de muestreo y laboratorio pueden 

dañar sus estructuras corporales, lo que podría llevar a una subestimación de su 

abundancia en muestras meiobentónicas (Giere, 2009; Fonseca et al., 2010). La 

abundancia y diversidad de Annelida pueden servir como indicadores efectivos de las 

condiciones y cambios ambientales, haciéndolos adecuados como taxones discriminantes 

para identificar la variación espacial en la riqueza, abundancia y variación de ensamblaje 

de especies (Shokri et al., 2009). Algunos grupos son menos abundantes o raros en 

muestras de meiofauna, debido a que son individuos de menor abundancia, tamaño y baja 

tasa de reemplazo poblacional (Giere, 2009).  

Las diferencias en la estructura comunitaria de la meiofauna en relación con la 

estacionalidad se ha abordado en diferentes latitudes, los mismos han observado una 

mayor riqueza, diversidad y abundancia de taxones en estaciones más cálidas, con mayor 

floración de fitoplancton y mayor disponibilidad de materia orgánica como 

recurso(Rudnick et al., 1985; Schunemann y Werner, 2005; Quintana et al., 2010). Para 

este estudio, no se presentaron diferencias entre las estaciones, con excepción de la riqueza 

de taxones, que fue mayor en verano. 

 

6.3. Relación de la estructura comunitaria de la meiofauna con la urbanización 

Los análisis de correlación en este estudio indican que la urbanización y la 
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variabilidad entre estaciones contribuye significativamente a la disimilitud observada, lo 

que sugiere que estos dos factores pueden influir en la composición de las comunidades de 

especies en estas zonas costeras. Los efectos de la urbanización se producen mediante 

aquellas variables correlacionadas positivamente con la urbanización, (fluorescencia y 

MO), las que resultaron relevantes en la determinación de la estructura comunitaria de la 

meiofauna, con impactos negativos en las playas más urbanizadas. 

El trabajo de Orlando et al. (2020) midió los niveles de urbanización de dieciséis  

playas a lo largo de la costa uruguaya y lo relaciona con la estructura de la comunidad de 

macrofauna, organismos bentónicos más grandes que la meiofauna con algunas respuestas 

similares a la de la meiofauna a los disturbios fisicoquímicos en las playas (Schratzberger 

et al., 2003; Whomersley et al., 2009), como por ejemplo, el efecto de hipoxia en las 

asociaciones bentónicas (Hansen et al., 2002; Steyaert et al., 2007; Taheri et al., 2014). La 

urbanización en Uruguay está más marcada por la actividad turística baja / media en el país 

(Orlando et al., 2020), la cual ha disminuido a números mínimos por el cese de estas 

actividades debido a la crisis sanitaria de la pandemia de COVID-19 (Mohanty et al., 

2020). Además, aún no se han explorado los impactos de la urbanización en las playas 

uruguayas, acompañado por el incremento de las actividades recreativas y turísticas en esta 

región, luego de la pandemia. 

La contaminación derivada de aguas residuales y domésticas se asocia 

estrechamente con el enriquecimiento de materia orgánica en los ecosistemas acuáticos, 

que tiene relación con varias implicaciones ecológicas, especialmente en entornos costeros 

y estuarinos, como playas arenosas, donde los nutrientes y materia orgánica añadidos por 

estas fuentes pueden alterar significativamente las condiciones naturales del agua y los 

sedimentos (Balsamo et al., 2012). El enriquecimiento orgánico puede promover efectos 

negativos en la comunidad biológica bentónica presente en los ecosistemas de playas, 

como la disminución o exclusión de algunos grupos taxonómicos más sensibles y 

dominancia de grupos más resistentes (Balsamo et al., 2012; McLachlan y Defeo, 2017; 

Schratzberger y Ingels, 2017). Esto también se puede observar en playas arenosas de 

diferentes regiones del mundo, como Atlántico-Sur, Mar del Norte y China, donde la 

densidad, diversidad y composición de taxones se vieron afectadas negativamente por el 

aumento de indicadores de contaminación como la materia orgánica y la clorofila-A 

(Zeppilli et al., 2015; Felix et al., 2016; Sun et al., 2014; Lemke, 2024); así como la 

disminución de la diversidad, riqueza y otros valores de la estructura comunitaria de 
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meiofauna en ambientes con enriquecimiento de compuestos orgánicos (Moreno et al., 

2008; Gambi et al., 2009; Balsamo et al., 2010; Mirto et al., 2010). La meiofauna puede 

distribuirse espacialmente en relación a la organización de parches de compuestos 

orgánicos, que sirven de alimento a ciertos grupos, comportamiento que en determinadas 

ocasiones son más determinantes en la distribución espacial de la meiofauna que otras 

interacciones ecológicas de búsqueda de recursos como la depredación (Höckelmann et al., 

2004; Ingels et al., 2011; Kreuzinger-Janik et al., 2022).En otros estudios de meiofauna en 

playas arenosas, puede se ver que los resultados fueron similares a este trabajo, donde la 

meiofauna fue influenciada por el aumento de materia orgánica y de la urbanización (Felix 

et al., 2016; Sahraeian et al., 2020; Gorostidi-Piperno, 2022). Algunos grupos 

representativos de la meiofauna son presentes y dominantes en ambientes afectados por la 

contaminación de los sedimentos, debido a su resistencia a estos cambios ambientales 

(enriquecimiento de materia orgánica, cambio de salinidad, bloqueos de canales 

intersticiales), siendo Nematoda, Annelida y Platyhelminthes algunos de los grupos más 

resistentes a estos impactos antropogénicos; estos grupos desempeñan un papel esencial en 

la descomposición de desechos, el ciclo de nutrientes y el flujo de energía, convirtiéndose 

en un indicador de los efectos de la bio-deposición (Giere, 2009; Zeppilli et al., 2015; 

Zeppilli et la., 2018; Schratzberger y Ingels 2018; Giere y Schratzberger, 2023). En 

particular, los nematodos muestran numerosas adaptaciones comportamentales y/o 

fisiológicas para sobrevivir en condiciones hipóxicas o intermitentemente anóxicas; esta 

resistencia del grupo de los nematodos se debe a su diversidad de géneros y especies, 

prevaleciendo especies cosmopolitas y resistentes a la perturbación del ecosistema en 

cambios en la composición orgánica del sedimento (Armenteros et al. 2010; Boufahja et 

al., 2016; Kandratavicius et al., 2018; Sapir 2021). Por otra parte, el grupo Crustacea 

(Copepoda, Amphipoda, Ostracoda, etc.) son más vulnerables al enriquecimiento orgánico, 

enfrentando con los cambios en la textura y la química del sustrato, lo que resulta en la 

oclusión de los espacios intersticiales por la materia orgánica y el establecimiento de 

condiciones anóxicas (Mirto et al., 2012).  

Los patrones de correlación de la estructura comunitaria de la meiofauna con las 

variables analizadas en este trabajo, en general son coincidentes con lo reportado en 

estudios de otras playas del mundo. Por ejemplo, el Mar Cáspio, que se caracteriza por una 

baja salinidad, presentó una mayor densidad de la meiofauna en las regiones con menor 

salinidad, así como, una correlación negativa de la densidad de meiofauna y la materia 
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orgánica (Zarghami, 2019). En playas estuarinas con diferente tipo de impactos urbanos, 

en una bahía de Baja California, en el Noroeste de México, se encontraron valores más 

bajos de abundancia general de meiofauna en playas con valores medios y altos de 

impactos antropogénicos (Pereira et al., 2018). En playas estuarinas de Carolina del Sur, 

Estados Unidos, se encontraron diferencias en la composición de taxones y estructura 

comunitaria de la meiofauna, al relacionarse con diferencias entre la urbanización de las 

playas estudiadas; el grupo Copepoda fue significativamente menos abundante en playas 

más desarrolladas urbanas (Martinez, 2011).  

 

6.4. Relación de los grupos meiofaunales con las variables abióticas y la 

urbanización 

En el actual estudio, las variables de salinidad y materia orgánica se han mostrado 

más influyentes en la determinación de la abundancia de los taxones individuales, mientras 

que la pendiente, temperatura, tamaño de grano y fluorescencia también han presentado 

correlaciones específicas con algunos taxones. Platyhelminthes, Oligochaeta, Polychaeta, 

Copepoda, Nematoda y Ostracoda fueron los taxones que mostraron alguna correlación 

positiva con estas variables. 

Además, los Platyhelminthes exhibieron una correlación positiva con la materia 

orgánica (y fluorescencia A y B), mostrándose más abundantes en playas urbanas. Los 

Platyhelminthes destacan como depredadores altamente eficaces dentro de la meiofauna, 

gracias a su tamaño distintivo, que los posiciona como los gusanos más grandes que 

conforman esta comunidad. Además, suelen poseer estructuras bucales altamente 

especializadas para la captura de presas específicas, asegurando así su presencia y dominio 

entre los organismos de meiofauna más abundantes (Curini-Galleti et al., 2023; Giere y 

Schratzberger, 2023). Algunos grupos taxonómicos dentro de Platyhelminthes se 

encuentran comúnmente en sedimentos que exhiben elevados niveles de desechos y 

materia orgánica (Van Steenkiste et al., 2023). Los Platyhelminthes, al igual que otros 

grupos de meiofauna como Oligochaeta, Polychaeta y Nematoda, pueden proliferar en 

ambientes enriquecidos con materia orgánica al consumirla indirectamente a través de 

asociaciones o interacciones depredadoras con bacterias y algas (Heip et al., 1985; Coull, 

1999; Schratzberger e Ingels, 2017). Algunas especies de Platyhelminthes meiofaunales se 

consideran osmoconformadores, comunes en los invertebrados marinos, en los que la 
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consistencia de los fluidos corporales corresponde a la del agua circundante, de modo que 

no hay ganancia o pérdida neta de agua o sales del cuerpo, como un control de la presión 

osmótica, puede vivir en grandes variaciones de salinidad (Rivera et al., 2016). 

Polychaeta puede tener respuestas variadas en relación al enriquecimiento de 

materia orgánica en el sedimento, pudiendo presentar correlaciones positivas con esta 

variable (Quintana et al. 2010; Zeppilli et al., 2015) o patrones similares a los resultados 

del presente estudio. El grupo Annelida puede presentar alguna resistencia fisiológica o 

interacciones con otros grupos como los Nerillidae (Polychaeta) y Oligochaeta que pueden 

tener relaciones con bacterias simbióticas para sobrevivir en ambientes anóxicos (Dubilier 

et al., 2001; Schratzberger y Ingels, 2017), además de especies que utilizan la materia 

orgánica como recurso (Mirto et al., 2012). Por tanto, se trata de un grupo muy diverso, 

con respuestas muy complejas, lo que dificulta determinar patrones relacionados con 

cambios ambientales, derivados de impactos antrópicos, cuando se estudia a nível 

taxonómicos más altos (filo, clase) (Zeppilli et al., 2015). 

La alta abundancia de Polychaeta de la meiofauna en respuesta a la alta salinidad 

puede atribuirse a una combinación de factores ecológicos, como adaptabilidad de las 

especies de Polychaeta eurihalinos, capaces de tolerar un amplio rango de niveles de 

salinidad o por su eficacia como depredadores, pudiendo competir exitosamente con otros 

grupos de la meiofauna con una mayor disponibilidad de recurso, ya que la abundancia de 

meiofauna generalmente está positivamente influenciada con el aumento en la salinidad 

(Giangrande et al., 2020; Zeppilli et al., 2015). La intrincada interacción de estos factores 

subraya la complejidad de la relación entre la salinidad y la abundancia de la meiofauna. 

A pesar de no observar diferencias en la pendiente respecto al grado de 

urbanización, la inclinación de la playa ejerce influencia sobre la distribución y abundancia 

de la meiofauna, siendo las pendientes más suaves comúnmente asociadas con sedimentos 

más finos y un flujo de agua más lento, lo cual favorece positivamente la predominancia 

de la meiofauna. Este fenómeno se atribuye al aumento de los hábitats disponibles en 

sedimentos de menor granulometría y a una mayor deposición de materia orgánica en 

corrientes más lentas, actuando como fuente alimentaria para detritívoros y 

descomponedores (Giere, 2009) como ser muchas especies de Polychaeta. La temperatura 

representa otro factor determinante, dado que temperaturas elevadas pueden incrementar 

las tasas metabólicas, reproducción y crecimiento de la meiofauna, aunque temperaturas 

excesivamente altas pueden generar estrés y restringir su distribución (Giere, 2009; 
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McLachlan y Defeo, 2017). Oligochaeta, en particular, prosperan en entornos con aumento 

de materia orgánica, influenciados por la pendiente y la temperatura; las pendientes más 

suaves intensifican la deposición de materia orgánica, mientras que temperaturas más altas 

aceleran su descomposición; la descomposición de la materia orgánica genera nutrientes y 

compuestos orgánicos simples, como aminoácidos y ácidos grasos, que enriquecen el 

ambiente y proporcionan una fuente de alimento esencial para los oligoquetos 

depositivorosos. (Giere, 2009; Zeppilli et al., 2015; Zeppilli et al., 2018; Pereira et al., 

2018). La playa Zabala presentó un valor de pendiente muy menor que las demás, así 

como, fue la playa con mayor abundancia total de Oligochaeta en el invierno y verano.  

Ostracoda y Copepoda son crustáceos muy sensibles a transformaciones y 

modificaciones en la morfodinámica y ambiente físico-químico de las playas arenosas, 

siendo generalmente indicadores de la calidad de estos ecosistemas, correlacionando 

positivamente su presencia y abundancia con una mejor salud de las playas (Giere, 2009). 

En la bahía de Marennes-Oléron, frente a la costa de Francia, los Ostracoda mostraron una 

relación negativa con el aumento de biomasa de algas micro-fito-bentónicas, mientras que 

los Nematoda mostraron un patrón de relación positiva con una mayor actividad de las 

algas (Montagna et al., 1995). Coincidentemente, Ostracoda y Copepoda se muestran en 

esta investigación, más abundantes en las playas menos urbanizadas y específicamente con 

menor valor de MO.  

En Nematoda existe compleja diversidad trófica, variando la alimentación en base 

a micro y macro-detritos, bacterias, algas, protistas y existiendo también depredadores de 

otros nematodos y organismos de la meiofauna (Moens y Vincx, 1997; Giere, 2009; Majdi 

et al., 2020). Esta diversidad intrínseca podría determinar su presencia o ausencia en 

entornos de playa o incluso su distribución a lo largo de ella (Moens y Vincx, 1997; Giere 

y Schratzberger, 2023). Algunas especies de Nematoda presentan una foto-respuesta 

positiva debido a su búsqueda de algas en los sedimentos marinos, lo que determina 

procesos de distribución latitudinal en las playas (Croll & Zullini 1972). Para este estudio, 

la FA, que está directamente relacionada positivamente con la presencia de algas y 

organismos fotosintéticos, resultó bastante concluyente en la estructura de la comunidad de 

meiofauna y la composición taxonómica, siendo decisiva para la presencia o ausencia de 

ciertos grupos. Los Nematoda mostraron una baja correlación con FA, FB, MO e IU, 

estando su estructura comunitaria determinada por la variación en el tamaño de los granos 

de arena en las playas, respondiendo negativamente al aumento del tamaño de grano, 
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resultado común debido a la preferencia, no exclusiva, por los sedimentos caracterizados 

por arena fina, así como los Copepoda tienden a correlacionarse positivamente con un 

mayor tamaño de grano. (Delgado, 2009; Levin et al., 2009; Kandratavicius et al., 2015).  

Trabajar con grupos taxonómicos en niveles jerárquicos más altos, como Phylum 

y Clase, puede limitar la comprensión detallada de la estructura y función de las 

comunidades ecológicas, aunque útil en análisis más amplios, a menudo enmascara la 

diversidad funcional y adaptativa que se encuentra entre niveles taxonómicos más 

pequeños, como familias, géneros y especies; los análisis a niveles taxonómicos más altos 

pueden subestimar esta variabilidad y generar interpretaciones incompletas sobre las 

funciones ecológicas de las comunidades (Giere, 2009; Bevilacqua et al., 2012). 

 

7. CONCLUSIONES 

Se logró una representación adecuada de los contrastes de urbanización en las 

playas de Montevideo, y se identificaron las variables ambientales más estrechamente 

vinculadas a dicho contraste, lo cual fue comparable a los resultados de otros estudios que 

analizaron los patrones de estructura de la comunidad de meiofauna en playas arenosas 

impactadas por la urbanización (Austen y McAvoy, 1994; Martinez, 2011; Balsamo et al., 

2012; Alves et al., 2013; Felix et al., 2016; Zarghami, 2019). Aún, los datos biológicos 

exhibieron patrones contrastantes en relación con la urbanización y las variables abióticas, 

ofreciendo indicaciones biológicas significativas sobre ciertos taxones. 

Los indicadores utilizados para medir la urbanización (UI) de las playas fueron 

bastante satisfactorios en cuanto a resultados. Se evidenció que el aumento de la 

urbanización de playas influye principalmente en las variables MO y fluorescencia, que 

posteriormente influyen en la estructura de la comunidad de meiofauna. Los nematodos y 

platelmintos, los taxones más tolerantes a los impactos ambientales, estuvieron más 

presentes en las playas urbanas, así como los copépodos, ostrácodos y tardígrados, taxones 

más sensibles, estuvieron ausentes en ellas, siendo excelentes indicadores ambientales de 

urbanización y contaminación en las playas estudiadas. 

Sin embargo, existe la necesidad de una mayor resolución espacial y temporal del 
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estudio para dilucidar aún más los impactos de la urbanización en las playas y su 

biodiversidad actual. Por ejemplo, una alta resolución temporal puede revelar cambios 

rápidos en la abundancia y composición taxonómica de la meiofauna en respuesta a 

descargas de efluentes u otros contaminantes, lo que permite un análisis más preciso de 

cómo estos eventos específicos afectan la biodiversidad y la estructura de la comunidad en 

el corto plazo. También puede dilucidar el conocimiento de los cambios en la estructura de 

la comunidad de meiofauna en relación con el cambio climático o los efectos de eventos 

climatológicos (como El Niño y La Niña). Además, la resolución espacial detallada ayuda 

a identificar microhábitats, como zonas de influencia de materiales orgánicos y 

contaminantes, que influyen en la distribución de organismos y proporcionan información 

sobre la resiliencia y vulnerabilidad de los ecosistemas costeros. Estudios como los de 

Coull (1999) y Giere (2009) muestran que la variación en la composición de la meiofauna 

a lo largo de los gradientes de impacto ambiental (por ejemplo, áreas menos o más 

urbanizadas) ofrece valiosos indicadores biológicos sobre la salud ecológica de las playas. 

Por lo tanto, una mayor resolución espacial y temporal puede ampliar nuestra comprensión 

de la relación entre la urbanización y la salud de los ecosistemas, facilitando la 

formulación de estrategias efectivas de conservación y monitoreo ambiental. 

 

La restauración de ecosistemas marinos previamente contaminados es un objetivo 

clave de la legislación ambiental, pero la recuperación completa es poco común a nivel 

mundial (Borja et al. 2010). La comprensión de las trayectorias de recuperación de la 

meiofauna es limitada y a menudo se extrapola a partir de la resistencia observada en 

exposiciones experimentales, pues aún se necesita un mayor esfuerzo para comprender los 

procesos ecológicos y las interacciones relacionadas con el grupo, antes de que los 

resultados de los experimentos en microcosmos o mesocosmos de laboratorio puedan 

relacionarse adecuadamente con las condiciones naturales (Mayer-Pinto et al. 2010). Aún 

queda por explorar el uso de la meiofauna como bioindicador de los efectos de la 

urbanización en las playas uruguayas, utilizando otras variables relacionadas con impactos 

antropogénicos como HAP, otros contaminantes orgánicos, hidrocarburos, metales, etc. 
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(Ellis et al., 2001; Haegerbaeumer et al., 2017; Stark et al., 2017; Zarghami, 2019; Da 

Silva et al., 2022). Además de la necesidad de cambios normativos y de gobernanza para 

que se contemple las alteraciones en las comunidades bentónicas como insumo para el 

monitoreo ambiental y para la gestión de playas. 

También se recomienda muestrear playas oceánicas, más al este de Montevideo, 

que no están influenciadas por el Río de la Plata y otras variables ambientales como pH, 

oxígeno disuelto, petróleo, metales, para comparar los resultados de contrastes e 

influencias de impactos antropogénicos. Además del uso de nuevas técnicas de análisis, 

como el barcoding, el ADN ambiental, así como, la necesidad de aumentar la resolución 

taxonómica en estudios ecológicos de meiofauna. 

Este estudio se llevó a cabo mediante un considerable esfuerzo de muestreo y 

proporcionó datos exhaustivos que permitieron cumplir con los objetivos planteados y 

abordar las hipótesis iniciales, de manera satisfactoria, con una respuesta efectiva de la 

meiofauna como herramienta para analizar los impactos urbanos en las playas estuarinas. 
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9. DOCUMENTOS COMPLEMENTARIOS 

Tabla S1. Resultados de Tukey y Dunn de los datos ambientales 

Resultados de Tukey y Dunn 

Temperatura Liebres Pajas Zabala 

dunn.test 
Ramirez N/S N/S N/S 

Pocitos 0,0003 0,0001 0,001 

Honda 0,0001 0,0001 0,0001 

     

FB Liebres Pajas Zabala 

dunn.test 
Ramirez    

Pocitos 0,0073 0,01 0,004 

Honda 0,0198 0,0267 0,0108 

     

MO Liebres Pajas Zabala 

tukey.test 
Ramirez 0,0001078 0,0001821 0,000009 

Pocitos 0,0000031 0,0000049 0,0000003 

Honda 0,007776 0,0134543 0,0005066 

     

IU Liebres Pajas Zabala 

dunn.test 
Ramirez 0,00000001 0,00000001 0,00000009 

Pocitos 0,00000003 0,00000002 0,00000003 

Honda 0,00000001 0,011 0,00000004 

 

Tabla S2. Resultados de Tukey y Dunn de los datos comunitários 

 

Resultados de Tukey y Dunn 

Riqueza Liebres Pajas Zabala 

tukey.test 
Ramirez N/S N/S N/S 

Pocitos N/S N/S N/S 

Honda 0,0246 N/S N/S 

65 



 

     

Diversidad Liebres Pajas Zabala 

dunn.test 
Ramirez 0.0326 N/S N/S 

Pocitos 0.0360 N/S N/S 

Honda 0.0435 N/S N/S 

     

Equidad Liebres Pajas Zabala 

tukey.test 
Ramirez 0.0238 N/S N/S 

Pocitos 0.041 N/S N/S 

Honda 0.0199 N/S N/S 
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