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Resumen

El uso de macroinvertebrados como indicadores de la calidad del ambiente es una
herramienta eficaz y de bajo costo. Algunos taxones son característicos de cursos de
agua deteriorados (por ejemplo, Naididae, Chironomidae y Hyalellidae), mientras que
otros son característicos de cursos de agua de buena calidad (por ejemplo,
Leptophlebiidae, Hydropsychidae y Leptoceridae). En este trabajo se analizó los
efectos del uso del suelo sobre las comunidades de macroinvertebrados, su
suficiencia taxonómica y la posibilidad de generar una adaptación y puesta a prueba
de un índice biótico según la información de sensibilidad registrada para la región de
la Provincia de Buenos Aires (Argentina), Estado de Rio Grande do Sul (Brasil) y
Uruguay. Para ello, se realizaron experimentos de colonización de sustratos
artificiales en arroyos que incluían el uso de suelo urbano (U, n=3), agricultura
intensiva y producción lechera (AD, n=4) y ganadería extensiva (CR, n=4). Se
midieron los parámetros fisicoquímicos del agua. Para el muestreo de
macroinvertebrados, se instalaron 10 sustratos artificiales en cada arroyo. Se
analizaron un total de 110 sustratos artificiales. Cada muestra consistió en una bolsa
de malla de plástico de 1.2 cm de apertura, que se llenaron con 160 cm3 de piedras
tamizadas entre 1.3 y 1.5 cm. Durante el verano de 2018, los dispositivos se dejaron
en los arroyos durante 15 días para que las comunidades los colonizaran. Los usos
del suelo U y AD representaron mayor impacto en los atributos y composición de la
comunidad de macroinvertebrados. La abundancia de taxones sensibles
(Leptophlebiidae, Hydropsychidae) fue mayor en CR, mientras que Cochliopidae
dominó en AD, y Hyalellidae en los sitios U. Los grupos de macroinvertebrados a
nivel familiar y suprafamiliar fueron capaces de discriminar eficazmente entre los
diferentes usos del suelo. El uso de sustratos artificiales también demostró ser un
método eficaz para el seguimiento de la comunidad de macroinvertebrados. Se
consiguió desarrollar un índice biótico a nivel regional (IBuy), tomando en cuenta los
valores de tolerancia para cada familia/taxón suprafamiliar encontrado y las
abundancias relativas para cada sitio. En lo que concierne al uso del biomonitoreo
como gestión, se constató mediante las entrevistas, que a nivel nacional no existe la
utilización de esta herramienta en planes de monitoreo. Las principales limitantes
son la falta de legislación y estándares a nivel nacional, la falta de recursos humanos
y económicos. Este trabajo aporta a nivel nacional una propuesta de biomonitoreo
rápida capaz de discriminar entre los tres usos del suelo con los cuales se trabajó.

Palabras clave: sustrato artificial, bioindicadores, usos del suelo, índices bióticos.
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Abstract

The use of macroinvertebrates as indicators of water quality is an effective and low-
cost method. Some taxa are characteristic of impaired streams (e.g. Naididae,
Chironomidae and Hyalellidae), while others are characteristic of good quality
streams (e.g. Leptophlebiidae, Hydropsychidae and Leptoceridae). In this work we
analyzed the effects of land use on macroinvertebrate communities, their taxonomic
sufficiency and the possibility of generating an adaptation and test of a biotic index
according to the sensitivity information recorded for the region of Buenos Aires
province (Argentina), the state of Rio Grande do Sul (Brazil) and Uruguay. For this
purpose, artificial substrate colonization experiments were carried out in streams with
urban land use (U, n=3), intensive agriculture and dairy production (AD, n=4) and
extensive cattle farming (CR, n=4). Water physicochemical parameters were
measured. For macroinvertebrate sampling, 10 artificial substrates were installed in
each stream. A total of 110 artificial substrates were analyzed. Each sample
consisted of a plastic bag with a 1.2 cm opening, which were filled with 160 cm3 of
stones sieved between 1.3 and 1.5 cm. During the summer of 2018, the devices were
left in the streams for 15 days for the communities to colonise them. U and AD land
uses represented greater impacts on macroinvertebrate community attributes and
composition. The abundance of sensitive taxa (Leptophlebiidae, Hydropsychidae)
was higher in CR, while Cochliopidae dominated in AD, and Hyalellidae in U sites.
Family and suprafamily level macroinvertebrate groups were able to discriminate
effectively between the different land uses. The use of artificial substrates also
proved to be an effective method for monitoring the macroinvertebrate community. A
regional biotic index (IBuy) was developed, taking into account the tolerance values
for each family/suprafamiliar taxa found and the relative abundances for each site.
Concerning the use of biomonitoring as a management tool, it was found during the
interviews that at national level this tool is not used in monitoring plans. The main
limitations are the absence of legislation and norms at national level, and the lack of
human and financial resources. This work provides a rapid biomonitoring approach at
the national level that is capable of discriminating between the three land uses we
worked with.

Keywords: artificial substrate, bioindicators, land use, biotic indices.
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1. Introducción

Los cambios en el uso del suelo a causa de las actividades humanas suelen generar

impactos negativos sobre los sistemas fluviales (Walsh et al., 2005; Zuruki et al.,

2011; Goyenola et al., 2020; Liu et al., 2020), provocando cambios en la comunidad

acuática y en el funcionamiento de los arroyos. La magnitud de degradación de los

sistemas, depende tanto de la intensidad como de la frecuencia en la que se

producen los impactos y es dependiente de los diferentes usos del suelo. Estos

impactos pueden manifestarse en efectos sobre la calidad de agua, heterogeneidad

ambiental, y en las comunidades biológicas (Monaghan et al., 2007; Chalar et al.,

2011; Liu et al., 2020).

Entre los diferentes usos del suelo, el uso urbano es el que causa los mayores

efectos negativos, debido a los cambios permanentes que se producen en las

condiciones naturales del sistema, teniendo una flexibilidad limitada para la

restauración (Rodríguez-Olarte et al., 2020). Entre estos cambios, se destaca la

impermeabilidad del suelo en las ciudades que provoca importantes cambios

hidrológicos generando un aumento en la magnitud y frecuencia de las inundaciones

(Walsh et al., 2005; Paul & Meyer, 2001; Gurnell et al., 2007; Roy et al., 2009).

Sumado a esto, la urbanización genera múltiples entradas de contaminantes tanto

de forma puntual como difusa: los vertidos de aguas residuales domésticas y

efluentes de las industrias, son frecuentes en muchos sistemas urbanos (Walsh et al.,

2005; Paul & Meyer, 2001; Vidal et al., 2018; Alvareda et al., 2020). También, la

llegada de contaminantes a través de fuentes difusas está muy magnificada en las

ciudades, por ejemplo, la escorrentía de contaminantes durante los eventos de

precipitación (Walsh et al., 2005; Paul & Meyer, 2001; Liu et al., 2020). Entre los

contaminantes más comunes se encuentran los metales pesados, hidrocarburos,

nutrientes, pesticidas (Walsh et al., 2005; Paul & Meyer, 2001; Liu et al., 2020) y una

importante lista de contaminantes ambientales emergentes, como son las drogas de

abuso, los antibióticos, entre otros (Griffero et al., 2019; Liu et al., 2020).
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En el caso de los sistemas agrícolas y ganaderos, es esperable que los impactos en

los sistemas se den por modificaciones de los cursos de agua o por extracción de

agua y no por impermeabilización del suelo (Horak, 2020). En el último siglo, el ciclo

global del nitrógeno (N) se ha acelerado debido al uso excesivo de fertilizantes de N

para impulsar la producción agrícola (Goyenola et al., 2020). La agricultura intensiva

y el uso de la tierra por parte de este sector, genera importantes aportes de materia

orgánica, nutrientes y plaguicidas, eutrofizando los cursos de agua (Chalar et al.,

2011; Goyenola et al., 2015; Greber et al 2015; Goyenola et al., 2020; Horak, 2020;

Soutullo et al 2020; Alcántara et al., 2021). Asimismo, el desarrollo de la ganadería

intensiva y semi-intensiva (engorde de ganado en confinamiento) también se ha

asociado a cambios en el estado ecológico de los ríos y arroyos. Los efectos de

estas actividades sobre los cursos de agua incluyen cambios en las condiciones

físico-químicas del agua, enriquecimiento de nutrientes y la llegada de compuestos

como metales pesados, productos farmacéuticos de origen animal y pesticidas

(Chalar et al., 2011; Horak, 2020).

La entrada de los distintos contaminantes en los arroyos provoca diferentes efectos

sobre los organismos acuáticos a diferentes niveles, desde poblaciones hasta

comunidades (Carrasco-Letelier et al., 2006; Gurnell et al., 2007; Chalar et al., 2011;

Zuruki et al., 2011; Benejam et al., 2016; Vidal et al., 2018; Gituanja et al., 2020) los

cuales pueden afectar al funcionamiento del ecosistema (Burwood et al., 2021;

Fenoglio & Doretto, 2021; Moi & Teixeira de Mello, 2021). Es por ello que las

respuestas de las comunidades acuáticas a la degradación ambiental son utilizadas

a menudo como indicadores de diferentes tipos de contaminación (Chalar et al.,

2011; Benejam et al., 2016; Akamagwana et al., 2020; Horak, 2020; Castro et al.,

2021).

Los macroinvertebrados en particular, se utilizan ampliamente como bioindicadores

porque reflejan eficazmente la salud del ecosistema. Además, los

macroinvertebrados poseen una gran distribución geográfica y se ubican en una

posición central en las redes tróficas cubriendo diferentes estrategias de

alimentación y requisitos de hábitat (Roldán, 2003; Segnini, 2003; Sermeño et al.,
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2010; Springer et al., 2010; Akamagwana et al., 2020; Burwood et al., 2021). Otra

característica de estos organismos, es su ciclo de vida largo que permite observar

los efectos de la contaminación a lo largo del tiempo. Sumado a esto, los métodos

de muestreo de estos organismos suelen ser sencillos y de bajo costo (Roldán, 2003;

Segnini, 2003; Sermeño et al., 2010; Springer et al., 2010).

Debido a la importancia de los macroinvertebrados bentónicos en el funcionamiento

de los ecosistemas fluviales, se han desarrollado diversos modelos ecológicos sobre

las interacciones entre las comunidades y las características ambientales

(Sundermann et al., 2013; Álvarez, 2010; Alonso, 2018). Los modelos suelen

considerar atributos generales de la comunidad, como la abundancia de individuos,

diversidad de especies y diferentes características de los taxones encontrados (Prat

et al., 2009; Alonso, 2018). Con el uso de dichos atributos, se han desarrollado

metodologías y métricas para monitorear los sistemas fluviales, las cuales se

resumen en índices bióticos (Prat et al., 2009; Carvacho, 2012; González et al., 2013;

Alonso, 2018).

Los estudios de conservación suelen incluir identificaciones a nivel de especie,

mientras que en los estudios de evaluación ambiental en general se trabaja con una

resolución taxonómica más gruesa, como género, familia e incluso orden (Resh et al.,

1995; Rodríguez-Olarte et al., 2020). Esto se debe a las dificultades logísticas y de

conocimiento taxonómico, o sea de taxónomos especializados, así como la demanda

de costos asociadas a los tiempos de clasificación necesarios para el nivel de

especie (Resh et al., 1995; Waite et al., 2004). Por otro lado, la gran diversidad de

índices y niveles taxonómicos empleados genera la dificultad de realizar

comparaciones de la calidad ambiental entre diferentes arroyos, regiones o países.

Los índices bióticos consisten en la asociación de los macroinvertebrados presentes

en un sitio, evaluados a diferentes niveles taxonómicos, donde se les suele adjudicar

un valor numérico según su grado de sensibilidad al deterioro ambiental (Prat et al.,

2009; Springer et al., 2010). Frecuentemente, los índices consisten en la

combinación de diferentes atributos: riqueza, nivel de tolerancia a la contaminación,
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abundancias relativas o absolutas, así como rasgos funcionales (Cao et al., 1996;

Prat et al., 2009; Springer et al., 2010; Reynaga & Dos Santos, 2012; Gaglio et al.,

2021). Uno de los primeros índices planteados, fue el TBI (Trent Biotic Index) en el

año 1964 en Inglaterra (Woodiwiss, 1964), el cual se basa en el número de taxones

que se encuentran en una muestra y su sensibilidad a la contaminación. La

resolución taxonómica implementada para este índice puede ser a nivel de familia,

género o especie (Metcalfe, 1989). Diferentes índices o sus adaptaciones, utilizan

diferentes niveles de resolución taxonómica (especie, género, familia y superior)

(Nijboer, 2004; Domínguez, 2010).

El índice que más ha sido adaptado en los últimos años en países de Latinoamérica

es el “BMWP” (“Biological Monitoring Working Party”), el cual fue desarrollado

inicialmente para Inglaterra (Figueroa et al., 2002). Este índice se basa en la

sumatoria de los puntajes de tolerancia de las familias de macroinvertebrados a la

contaminación orgánica, siendo aquellas tolerantes las de valores 1 a 3, desde el 4

al 6 las familias de mediana tolerancia y las de 7 a 10 aquellas poco tolerantes o

muy sensibles a disturbios en los sistemas (Segnini, 2003; Alonso, 2018). Este

índice se basa únicamente en la presencia de familias y sus valores de tolerancia

asignados, totalmente independiente de la cantidad de géneros o individuos

recolectados de cada familia, por lo que es de fácil aplicación (Figueroa et al, 2002;

Springer et al, 2010).

Otros índices muy utilizados se basan directamente en el análisis de la riqueza

taxonómica o el porcentaje de diferentes taxones, ya que se consideran taxones

relativamente sensibles (por ejemplo, índice EPT, proporción de Efemerópteros +

Plecópteros + Tricópteros), o tolerantes (por ejemplo, proporción de Oligoquetos o

Anfípodos) (Domínguez & Fernández 2009; Springer et al., 2010).

En este contexto, la aplicación de indicadores biológicos junto con parámetros

fisicoquímicos ofrece una visión más integrada de la salud del ecosistema (Crettaz-

Minaglia et al., 2014; Rodríguez-Olarte et al., 2020). En los últimos 20 años,

numerosos estudios han demostrado que los métodos de biomonitoreo pueden
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ofrecer diferentes posibilidades de aplicación en los arroyos (Cairns & Pratt, 1996;

Lenat & Resh, 2001; Waite et al., 2004). Estas alternativas proporcionan información

rápida y sencilla para la evaluación de la calidad ambiental de los sistemas acuáticos

(Valverde-Legarda et al., 2009; Fenoglio & Doretto, 2021). Por ello, en las últimas

décadas en Sudamérica, países como Argentina, Chile, Brasil, Colombia, Ecuador y

Venezuela han sumado a los parámetros físicos y químicos el uso de

macroinvertebrados bentónicos para el monitoreo de la calidad del agua (Barrios et

al., 2014; Ríos-Touma et al., 2014; Damanik-Ambarita et al., 2016; Santos et al.,

2017; Alonso, 2018; López et al., 2020). En el caso de Uruguay, el uso de

macroinvertebrados como indicadores de la calidad del agua ha sido poco

implementado, especialmente dentro de programas de monitoreo realizados por las

autoridades competentes a nivel gubernamental. Esto resalta la importancia del

desarrollo de protocolos de biomonitoreo, que debe incluir sistemas con diferente

gradiente de usos del suelo así como la inclusión de sistemas de referencia con

bajos impactos de uso del suelo (Torremorell et al., 2021).

Ante esta degradación de los sistemas acuáticos en la región (Argentina, Brasil y

Uruguay), existe una gran necesidad de complementar los parámetros

fisicoquímicos del agua con las comunidades de macroinvertebrados por parte de las

autoridades ambientales. Más allá de las ventajas del biomonitoreo con

macroinvertebrados bentónicos, estos presentan algunas dificultades. La principal

dificultad es la necesidad de contar con técnicos especializados en la identificación

taxonómica a nivel de familia o género, y el número de horas hombre por muestra el

cual suele ser elevado. En este sentido, el tamaño de las muestras suele estar

definido por el método de muestreo, por lo que resulta fundamental definir

alternativas viables de muestreo.

Entre las diferentes técnicas de muestreo, el uso de sustratos artificiales ofrece una

alternativa que permite eliminar el efecto de la heterogeneidad del sedimento y los

tiempos de colonización, que pueden existir entre diferentes arroyos (Rosenberg &

Resh, 1982; Cairns & Pratt, 1993, Casey & Kendall 1996, Gómez & Manrique, 2017).

Aunque los sustratos artificiales pueden representar una submuestra de la
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comunidad, tienen ciertas ventajas como la facilidad de instalación, un tamaño de

muestra homogéneo e independiente de las características del sustrato del arroyo, la

misma época de colonización y el mismo tipo de sustrato, lo que favorece la

comparación entre diferentes sistemas y entre diferentes épocas (Rosenberg & Resh,

1982; Cairns & Pratt, 1993, Casey & Kendall 1996).

1.1 Justificación

El proceso de incremento de la antropización de los sistemas naturales en las

últimas décadas está afectando a los ecosistemas acuáticos a diferentes escalas,

físicas, químicas y biológicas. Dichos efectos pueden incluir, desde cambios en el

entorno físico hasta en la estructura y función de sus comunidades pudiendo

extenderse a todo el ecosistema (Reis et al., 2017; Moi & Teixeira de Mello, 2021).

La interacción entre las actividades humanas y el funcionamiento de los ecosistemas,

se engloba en el marco de sistemas socio-ecológicos (SES) que se caracterizan por

su gran complejidad de funcionamiento (Alliance, 2007). Vinculado a los SES, se

encuentra el concepto de servicios ecosistémicos (Millennium Ecosystem

Assessment, 2005), que busca establecer el vínculo existente entre el

funcionamiento de los ecosistemas y cómo las sociedades humanas se benefician

entre ellos. Entre los tipos de servicios una de las clasificaciones existentes incluye:

servicios de provisión (ej. agua, alimentos), culturales (ej. recreación), de regulación

(ej. control de inundaciones) y de apoyo (ej. ciclo de nutrientes).

En el contexto de este trabajo, el mantenimiento de cursos de agua en buen estado

funcional tiene asociados un sinnúmero de servicios ecosistémicos, desde

conservación de la diversidad, mantenimiento del ciclo de nutrientes y carbono,

disponibilidad de agua, generación de energía, recreación y turismo, entre muchos

otros (Canet Desanti & Herrera Fernández, 2016). En el actual escenario de avance

del deterioro de los ecosistemas acuáticos continentales (IPCC, 2021) la generación

de estrategias de manejo y control de los mismos resulta fundamental. Un

importante enfoque surgido en los años 90' es el ciclo de Manejo Adaptativo

Integrado (Margolius & Salafsky, 1998), el cual es considerado una buena guía para
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las asociaciones entre las agencias gubernamentales y los técnicos, en donde el

biomonitoreo es una de las herramientas que pueden implementar y utilizar como

manera de control y manejo de los ecosistemas fluviales (Alonso, 2018; Rodríguez-

Olarte et al., 2020; Suárez, 2021).

El biomonitoreo es una herramienta muy utilizada en la actualidad para el control de

la calidad ambiental de los cursos de agua y la consecuente necesidad de generar

estrategias de manejo de los ecosistemas donde se incluyen el monitoreo, control y

remediación ambiental. El creciente interés por conocer y proteger los ecosistemas

fluviales y estudiar sus cambios en el tiempo, han estimulado en las últimas décadas

el desarrollo de criterios biológicos que permitan estimar el efecto de las

intervenciones humanas en ellos (Norris & Hawkins, 2000; Domínguez & Fernández

2009; Springer et al., 2010; Alonso, 2018).

1.2 Antecedentes

En Latinoamérica, la generación o adaptación de programas de biomonitoreo aún

son poco frecuentes así como las normativas para la protección de los recursos

acuáticos basados en la combinación de comunidades acuáticas y parámetros de

calidad de agua recién comienzan a elaborarse (Rodríguez- Olarte et al., 2020;

Torremorell et al., 2021). Además, pocos países cuentan con valores propios de

tolerancia o sensibilidad de los grupos de macroinvertebrados adaptados a las

condiciones regionales para determinar de forma precisa la condición ecológica o

calidad de los sistemas acuáticos (Monteiro, et al., 2008; Alonso, 2018).

En el caso de Uruguay, los estudios son aún incipientes (Chalar et al., 2011; Castro

et al., 2020; Torremorell et al., 2021), por lo que no existe la aplicación de un índice

biótico regulado o incluido dentro de programas de biomonitoreo. En este sentido, el

monitoreo con la comunidad de macroinvertebrados ha sido empleado tanto por

entes públicos como por empresas privadas, como parte de los estudios de impacto

ambiental (EsIA) (Olivera, 2016; Suárez, 2021). Hasta el momento, la Universidad de

la República en conjunto con la Dirección Nacional de Calidad y Evaluación

Ambiental (DINACEA, antes DINAMA) (Artículo 27, Decreto 349/005), ha
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desarrollado en la cuenca del Río Santa Lucía el índice TSI-BI (Trophic State Index-

Benthic Invertebrate, Chalar et al., 2011). Otro índice, en este caso adaptado, desde

la Universidad de la República es el BMWP (Biological Monitoring Working Party

Score) (Vilaboa, 2011; Castro et al., 2020). Algunos ejemplos de ellos, son los

estudios realizados en el Arroyo Flores en el Departamento de San José, donde se

utilizó el índice BMWP combinado con estudios de contaminación de materia

orgánica (Fagundez, 2012). Río Uruguay donde se utilizaron los índices BMWP y

IBF acompañado con el análisis de calidad de agua (Castro et al., 2020).

A nivel de comunidad sin aplicación de índices y en combinación con el estudio

fisicoquímico del agua se ha trabajado en el arroyo Toledo (Arocena et al., 1996) y

en la cuenca del arroyo San Francisco en Minas (Burwood et al., 2021b). Finalmente,

en arroyos de Florida, se han realizado evaluaciones donde se complementa el

análisis de la comunidad de macroinvertebrados con el análisis de descomposición

de materia orgánica y calidad de agua (Burwood et al., 2021a).

En el ámbito de la Comisión Administradora del Río Uruguay en el Plan de

Monitoreo Integral del Río Uruguay para los 500 km del tramo compartido con

Argentina, se ha incorporado el monitoreo con macroinvertebrados bentónicos; sin

embargo, aún no existe información pública sobre el tipo de monitoreo (CARU, 2019).

2. Objetivos

2.1 Objetivo general

Analizar los efectos del uso del suelo sobre las comunidades de macroinvertebrados,

su suficiencia taxonómica y generar una adaptación y puesta a prueba de un índice

biótico según la información de sensibilidad registrada para la región.
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2.2 Objetivos específicos

1. Evaluar los cambios de la comunidad de macroinvertebrados a nivel de familia

y su potencial para discriminar las posibles afectaciones de usos del suelo con

gran distribución en nuestro país (ganadería extensiva, agricultura y lechería,

y urbano).

2. Evaluar la suficiencia taxonómica (familia vs. taxón suprafamiliar) en el uso de

la comunidad de macroinvertebrados y su potencial para discriminar los

efectos usos del suelo.

3. Adaptar un índice biótico considerando la sensibilidad de los diferentes grupos

según la información registrada para la región, y evaluar las capacidad de

discriminación de los efectos del uso del suelo en los resultados obtenidos.

4. Indagar sobre los planes futuros sobre programas de biomonitoreo dentro del

Ministerio de Ambiente.

3. Metodología

Enfoque

Este trabajo involucra diferentes enfoques como muestreos en campo y análisis de

laboratorio (ObjE1,2); así como también una revisión bibliográfica, análisis de datos

generados y de bases de datos del grupo de investigación (ObjE3) y entrevistas a

actores pertenecientes a diferentes divisiones del Ministerio de Ambiente (ObjE4).

3.1 Área de estudio

El estudio se realizó en 11 arroyos con tres usos predominantes del suelo: ganadería

extensiva (CR; n=4), pertenecientes a la cuenca del Río Santa Lucía y Río Negro;

agricultura intensiva con producción lechera (AD; n=4), los cuales forman parte de la

cuenca del Río Santa Lucía; y urbanización (U; n=3) ubicados en las cuencas Río de

la Plata y Arroyo Maldonado (Fig. 1, Tabla 1).
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Figura 1. Área de estudio, arriba está la ubicación a nivel de Uruguay. CR: los sitios
de ganadería extensiva se identifican en azul, AD: los sitios de agricultura intensiva y
producción lechera se identifican en anaranjado, y U: los sitios de urbanización se
identifican en rojo. A continuación se muestran tres arroyos como ejemplo de cada
uno de los tres usos de la tierra seleccionados: el arroyo del Ombú CR, el arroyo
Sauce AD y el arroyo Salada U.

Para la selección de los sitios de estudio primero se consideraron sistemas con una

predominancia elevada en su cuenca de los usos del suelo a ser analizados. Dentro

de estos se consideraron variables relevantes para la comunidad de

macroinvertebrados como el área de la cuenca, y la profundidad del canal (Díaz et

al., 2020). Otro factor relevante a pequeña escala para la comunidad de

macroinvertebrados es el tipo de sedimentos (Brooks & Boulton, 1991). Para ello se

trabajo con sustratos artificiales permitiendo comparar una parte de la comunidad de

macroinvertebrados asociados a un tipo de sustrato (Quesada-Alvarado & Solano-

Ulate, 2020).

Los sitios CR seleccionados presentan un uso ganadero extensivo en el 87,2 ±

13,9% de la cuenca: esta actividad extensiva en Uruguay se caracteriza por incluir

un promedio de 0,7 bovinos por hectárea (DIEA, 2020). Los sitios AD representan

dos usos combinados, presentan el 100% de su cuenca cultivada (granos y pasturas)

para la generación de forraje para el ganado lechero. Estos sitios también incluyen

este ganado en la misma área y pueden presentar densidades más altas que la
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mencionada para la CR aunque muy variable. En Uruguay el 65% de los predios

dedicados a esta producción se caracterizan por tener una superficie entre 50 y 500

hectáreas y generalmente tienen más del 60% de pasturas mejoradas (DIEA, 2020).

Los arroyos urbanos seleccionados representan sitios con una alta cobertura urbana

en su cuenca de drenaje (70 ± 17,3%) correspondiendo en este caso a los sistemas

más urbanizados de la ciudad de Maldonado, los mismos están incluidos en el

sistema de monitoreo del Núcleo Interdisciplinario Aguas Urbanas: Proyecto y

Gestión.

Los ecosistemas prístinos uruguayos son prácticamente inexistentes después de la

colonización europea (Torremorell et al., 2021), y los arroyos de tierras bajas

asociados a la producción ganadera extensiva (es decir, grandes extensiones de

campos con baja densidad de ganado) representan los arroyos menos impactados y

generalmente con mejor condición de calidad de agua en nuestro país (Arocena,

1996, Benejam et al., 2016). Por esta razón muchos de estos arroyos pueden ser

considerados actualmente como arroyos de referencia en las zonas de baja

pendiente. En esta región los pequeños arroyos representativos de las tierras bajas

en general no cuentan con bosque ribereño(Mary et al., en revisión).

Tabla 1. Área de estudio. CR: sitios de ganadería extensiva (n=4), AD: sitios de
agricultura intensiva y producción lechera (n=4), y U: sitios de urbanización (n=3).

Cuenca Arroyo Uso de suelo Localización

Santa Lucía Chal Chal CR-1 33°54'13.39"S, 56°0'22.43"W
Talita CR-2 33°47'45.94"S, 55°50'4.29"W

Río Negro Ombú CR-3 33°44'10.33"S, 55°39'48.86"W
Pedrera CR-4 33°40'35.09"S, 55°39'8.37"W

Santa Lucía

Las Piedras AD-1 34°16'15.13"S, 56°20'8.01"W
Sauce AD-2 34°12'54.63"S, 56°20'52.00"W

Sauce de Berdias AD-3 34°9'45.06"S, 56°20'5.69"W
Pedrera AD-4 34°7'38.63"S, 56°19’59.96" W

Río de la Plata Aguada U-1 34°55'16.64"S, 54°58'11.59"W
Cañada del Molino U-2 34°54'48.56"S, 54°59'8.04" W

Arroyo Maldonado Salada U-3 34°54'52.37"S, 54°56'29.00"W

3.2 Características ambientales

Las características fisicoquímicas del agua en cada arroyo y estación fueron

evaluadas como indicadoras de la degradación en agua. En el campo, utilizando una
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sonda YSI 6600, se tomaron muestras de temperatura (°C), conductividad específica

corregida a 25°C (K, µS.cm-1), pH, oxígeno disuelto (OD, % y mg.L-1), sólidos

disueltos totales (mg.L-1), y se transportaron a 4°C para el posterior análisis de fósforo

total (PT, µg. L-1) (Valderrama, 1981), y nitrógeno total (NT, µg. L-1) (Müller &

Weidemann, 1955) en el laboratorio.

Para la caracterización del ambiente se midió la profundidad (cm), el ancho (cm) y el

tipo de sedimento predominante en cada sitio. Los descriptores ambientales antes

mencionados fueron comparados entre de los tres tipos de arroyos utilizando un

análisis de ANOVA y para la comparación se realizó una prueba pos hoc de Tukey

con corrección de Bonferroni (Crawley, 2007) (Tabla 2).

Tabla 2. Valores de las principales características de los arroyos (media ± desviación
estándar) en los sitios de ganadería extensiva (CR), de agricultura intensiva y
producción lechera (AD) y de urbanización (U). PT: Fósforo total, NT: Nitrógeno total,
SDT: Sólidos totales disueltos, k: conductividad específica (corregida a 25°C), OD:
Oxígeno disuelto. Las letras indican el procedimiento de comparación pos hoc (ajuste
de Bonferroni), y las letras diferentes indican diferencias significativas (α< 0,05).

Caracteristicas del arroyo CR AD U
Área (km2) 1307.3±526.9a 1694.0±1017.9a 229.3±109.9b

Orden 3 3 2
Ancho (m) 2.6±0.3a 3.7±1.4b 1.6±0.1c

Profundidad (cm) 25.6±7.7a 23.4±9.5a 21.9±0.9a

Sustrato (%)
Arena 41.7±42.9a 23.3±32.3b 65.9±41.5c

Grava 14.4±27a 10.5±21.5a 6.2±20.4a

Piedra 26.8±41a 40.3±42.3b 20.5±34.6a

Barro 12.3±32.3a 25.7±37.0b 6.8±23.1a

Parámetros fisicoquímicos del agua
PT (µg. L-1) 42.7±27.7a 320.9±153.9a 246.8±194.9a

NT (µg. L-1) 421.8±134.5a 925.0±228.3b 1437.5±325.7b

SDT (mg. L-1) 0.3±0.02a 0.9±0.6b 0.3±0.1a

K (µS. cm-1) 395.3±35.8a 629.0±153.3b 357.5±101.0a

pH 7.9±0.2a 8.1±0.12a 7.4±0.02b

OD (mg. L-1) 7.4±1.5a 6.3±3.1a 6.6±1.3a

Temperatura (°C) 25.8±2.5a 24.2±1.9a 20.9±1.6a

Para evaluar las relaciones entre el uso del suelo y las variables de calidad de agua y

características de los arroyos, se realizó un análisis de componentes principales

(ACP) (Legendre & Legendre 2012). Para ello, primero se buscó la presencia de

variables altamente correlacionadas y se calculó la prueba de esfericidad de Barlett

para determinar si el número de variables era óptimo para realizar el ACP.
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Posteriormente, se centraron y escalaron las variables para obtener una matriz de

correlación y así realizar el análisis multivariante (Borcard et al., 2018). Se obtuvieron

los porcentajes de varianza acumulada en los ejes o componentes sintéticos y los

coeficientes de correlación de las variables del agua con los dos componentes

(Borcard et al., 2018). El ACP se realizó en R utilizando los paquetes "FactoMineR"

(Lê et al., 2008) y "Factoextra" (Kassambara & Mundt, 2017). Se extrajeron los

valores o cargas de los dos primeros componentes y se realizaron ANOVAS para

analizar los efectos del uso del suelo sobre las variables físicas y químicas resumidas

en los dos primeros ejes del ACP.

3.3 Macroinvertebrados bentónicos

Figura 2. Fotografía en campo donde se observan los sustratos artificiales y como se
distribuyeron sobre el sedimento de los arroyos

Para el muestreo de macroinvertebrados, en cada arroyo se instalaron 15 sustratos

artificiales, consistentes en bolsas de malla plástica de 1.2 cm de apertura, rellenas

con 160 cm3 de piedras tamizadas entre 1.3 y 1.5 cm, este volumen de piedras

incluye 73.3 ± 5.8 cm3 de agua intersticial. Los dispositivos se dejaron colonizar en los

arroyos durante 15 días en verano (febrero de 2018). En cada arroyo se analizaron 10

réplicas de sustratos artificiales para un total de 110 réplicas. Las mismas se

levantaron en un tamiz de 500 µm y se fijaron en alcohol de 70°. En el laboratorio, los

macroinvertebrados fueron identificados a nivel suprafamiliar y familiar utilizando las

claves taxonómicas de Domínguez & Fernández (2009) y Thorp & Covich (2018).

También se determinó la abundancia y riqueza taxonómica.
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En el análisis de la comunidad a nivel de familia se analizó diversidad de la

comunidad (índice de Shannon) y riqueza (número de familias) (Hammer et al., 2001).

Para evaluar si estos atributos de la comunidad difieren entre arroyos con diferentes

usos del suelo, se realizó un ANCOVA de dos vías, donde se incluyó el área de

cuenca como covariable, seguido de una prueba post hoc de Tukey con corrección de

Bonferroni (Crawley, 2007). El área de cuenca fue incluida como co-variable ya que

difiere entre los sistemas analizados y es una variable conocida que puede afectar las

comunidades de macroinvertebrados (Williams et al., 2002; Lamouroux et al., 2004).

Se utilizó una ordenación de escalamiento multidimensional no métrico (NMDS) para

entender la variabilidad espacial en la composición de los macroinvertebrados. Para

comprobarlo se usó una prueba de similitud o ANOSIM. Para ambos análisis

(ANOSIM y NMDS), se transformó la matriz de abundancia en una matriz de

disimilitud utilizando la medida de disimilitud de Bray- Curtis y 9999 permutaciones

(Quinn & Keough, 2002). Se realizaron análisis de especies indicadoras (Indicator

Species Analysis) para detectar los grupos de macroinvertebrados responsables de la

separación de cada grupo. Para estos análisis se utilizó el paquete R “indicspecies”

(De Cáceres, 2020). Para evaluar si estos atributos de la comunidad difieren con el

área de la cuenca y arroyos con diferentes usos del suelo, se realizó un análisis de

covarianza (ANCOVA de dos vías). Se chequeó los supuestos del análisis mediante

una prueba de normalidad (Shapiro-Wilk) y un test de homogeneidad de varianza

(Levene) (Crawley, 2007).

Se utilizó una prueba de Mantel para determinar la correlación entre la composición

de la comunidad y los parámetros de calidad del ambiente. Para ello, se creó una

matriz de disimilitud basado en la abundancia de macroinvertebrados utilizando una

medida de distancia (disimilitud de Bray-curtis), y la matriz de distancia de los

parámetros del ambiente se creó utilizando la distancia euclidiana. Para este análisis,

se utilizó la correlación de Spearman para datos no paramétricos y 999

permutaciones. Se utilizó la función "metaMDS", "anosim" y "mantel" en el paquete R
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"vegan" para la prueba NMDS, ANOSIM y Mantel, respectivamente (Oksanen et al.,

2007; Legendre & Legendre, 2012).

Para la evaluación de la suficiencia taxonómica, se identificó la comunidad de

macroinvertebrados a nivel suprafamiliar y se comparó los resultados obtenidos a

nivel de familia. Para ello, se realizaron los mismos análisis realizados a nivel de

familias. De esta manera se puede constatar si el trabajo a nivel suprafamiliar permite

discriminar la respuesta a los usos del suelo de la misma manera que a nivel de

familia.

3.4 Adaptación y modificación del Índice Biótico

Para la adaptación del índice se trabajó por un lado con el BMWP, el cual se basa en

una clasificación de la calidad del ambiente a partir de la sumatoria de los puntajes de

tolerancia de las familias de macroinvertebrados a la contaminación orgánica

(Hellawell, 1978). Este índice considera la presencia de las familias y no toma en

cuenta sus abundancias. En este sentido, se han desarrollado índices como el IBF

que plantean el uso de las abundancias relativas de los diferentes taxones siendo

básicamente un BMWP que incorpora las abundancias relativas de cada familia

(Hilsenhoff, 1988).

Por lo tanto, en este trabajo y siguiendo el IBF se aplicó la sumatoria de los valores

de sensibilidad multiplicados por la abundancia relativa. El índice biótico para aplicar y

ajustar en nuestro país (IBuy) es:

IBuy=  ΣSTi x ARi 

donde STi es el valor de sensibilidad del taxón i el cuál puede adquirir valores de 1 a

10 y AR es la abundancia relativa del taxón i, por lo tanto el índice teóricamente

podría tomar valores entre 1 y 10.
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La tabla de valores de sensibilidad utilizada (Tabla 3) se obtuvo mediante un análisis

que consideró la proporción de veces que los taxones eran identificados como

sensibles o tolerantes en diferentes trabajos de la región incluyendo Provincia de

Buenos Aires en Argentina, Uruguay y Río Grande del Sur en Brasil (Suárez, 2021).

El análisis se realizó tanto para familias como a nivel suprafamiliar. En el caso de los

taxones que eran considerados 100% de las veces como sensibles se le adjudicó el

valor de 10, los que fueron clasificados el 100% como tolerantes se le adjudicó el

valor de 1. Teniendo en cuenta el porcentaje de estas clasificaciones se generó un

gradiente de valores entre 1 (muy tolerantes o poco sensibles) y 10 (muy sensibles o

poco tolerantes).

Tabla 3. Valores de sensibilidad a nivel suprafamiliar y de familias de
macroinvertebrados, para la región sur de Sudamérica obtenidos en Suárez 2021.

Taxón suprafamiliar Valores Suárez, 2021 Taxón suprafamiliar Valores Suárez, 2021
Plecoptera 10 Amphipoda 1
Trichoptera 10 Architaenioglossa 1
Decapoda 8 Basommatophora 1
Odonata 8 Caenogastropoda 1

Ephemeroptera 7 Diptera 1
Coleoptera 6 Hirudinea 1

Megaloptera 5 Oligochaeta 1
Mytiloida 5 Trombidiformes 1
Venerida 5

Familia Valores Suárez, 2021 Familia Valores Suárez, 2021
Aeglidae 10 Coenagrionidae 5
Ancylidae 10 Alluroididae 1

Gripopterygidae 10 Ampullariidae 1
Hydroptilidae 10 Caenidae 1
Hydrophilidae 10 Ceratopogonidae 1

Hydropsychidae 10 Chironomidae 1
Hyriidae 10 Cochliopidae 1

Leptoceridae 10 Dytiscidae 1
Leptohyphidae 10 Glossiphoniidae 1
Leptophlebiidae 10 Gyrinidae 1

Lestidae 10 Hyalellidae 1
Philopotamidae 10 Lymnaeidae 1

Polycentropodidae 10 Naididae 1
Psephenidae 10 Narapidae 1

Baetidae 8 Physidae 1
Libellulidae 8 Planorbidae 1

Elmidae 7 Sphaeriidae 1
Simuliidae 6 Staphylinidae 1

Corydalidae 5 Syrphidae 1
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Para evaluar de forma empírica los valores que puede obtener el índice con los

valores de sensibilidad obtenidos para la región (Provincia de Buenos Aires-Argentina,

Uruguay y Estado de Río Grande-Brasil), se utilizó una base de datos de 12 arroyos

catalogados como bajo impacto, dichos arroyos provienen de una base de datos

propias de Uruguay, y publicaciones de Brasil. No obstante, no se encontraron

artículos con la información necesaria en cuanto a la abundancia relativa de familias y

datos de calidad de agua o que refieran a los sistemas como referencia para la región

de Argentina. De esta manera se evaluó los valores más altos que alcanzaba el

índice, por lo que cuando un determinado arroyo alcanza los valores máximos, se lo

considera como un sistema de muy buena calidad de agua. Siguiendo otros índices

(BMWP, IBF; Roldan, 2003; Alonso, 2018), a partir de ese máximo (IBuy>4.5) se

construyeron cuatro categorías donde los límites de cada categoría se definieron

dividiendo los valores de forma equitativa (Tabla 4).

Tabla 4. Escala de valores de calidad del ambiente en base a la comunidad de
macroinvertebrados, siendo el verde una calidad de agua buena, amarillo calificado
como aceptable, anaranjado como critico, dejando el rojo como calidad muy critica del
sistema.

Características de la comunidad Valor del índice Colores

Comunidad con mayor diversidad de familias sensibles como
Leptoceridae, Hydropsychidae, Leptophlebiidae, Philopotamidae,

Hydroptilidae.

IBuy>4.5 buena

Comunidad con familias medianamente tolerantes como lo son,
Leptohyphidae, Psephenidae, Elmidae.

3.0>IBuy< 4.5 aceptable

Comunidad con familias tolerantes a los impactos, siendo alguna
de ellas, Baetidae, Caenidae, Cochliopidae.

1.5>IBuy< 3.0 crítico

Comunidad mayormente integrada por familias tolerantes como
Naididae, Chironomidae, Hyalellidae.

IBuy<1.5 muy crítico

3.5 Políticas de gestión de organismos encargados.

Se realizaron entrevistas semiestructuradas a 6 funcionarios del Ministerio de

Ambiente, con el propósito de obtener información sobre programas de biomonitoreo

dentro del ente público. Las preguntas se basaron en el funcionamiento de las
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oficinas en lo que respecta a el biomonitoreo, así como los planes a futuros y el usos

del mismo como herramienta de gestión.

Se realizaron 6 preguntas (Fig. 3), y la información se clasificó respecto al enfoque:

técnica calificada, biomonitoreo, propósito y gestión. Con la información recabada se

realizó un análisis cualitativo (Minayo, 1992), donde se buscó establecer una

comprensión de los datos recabados, comparar con la bibliografía existente

presupuestos o antecedentes y de esa manera ampliar el conocimiento sobre el

asunto investigado.

Figura 3. Guia de la entrevista realizada a 6 funcionarios del Ministerio de Ambiente
de Uruguay.

Las etapas de esta metodología consistieron, primero en la recolección de datos,

mediante las entrevistas previamente mencionadas, como segunda parte se realizó la

preparación de los datos, donde se transcribieron las grabaciones de los

entrevistados. Una tercera etapa fue la organización de la información, para luego

una lectura y revisión de los datos donde se recolectaron las ideas generales de lo

mencionado en cada entrevista. Como quinta etapa se realizó la codificación de las

unidades de análisis, donde se elaboró una lista de categorías dependiendo de los

segmentos del texto transcrito. Se llevaron a cabo una serie de siete categorías cada

una independiente de la otra, teniendo a su vez otras subcategorías dentro de ella



24

(Tabla 5). Para la categorización y codificación, se identificaron los temas y

segmentos de la entrevista que se relacionaban con las interrogantes que se

planteaban en el objetivo propuesto.

Tabla 5. Código de categorías designadas para analizar las entrevistas realizadas
con sus respectivos significados.

Código de
la categoría Definición

Códigos
subcategorías Definición

Variables Variables que se miden dentro
del monitoreo

V_fq Variables fisicoquímicas
V_pes Pesticidas
V_fito Variables biológicas fitoplancton
V_zoo Variables biológicas zooplancton

V_mp Variables biológicas invertebrados y
peces

Biomonitore
o

Biomonitoreo realizado por la
entidad pública

B_pol Biomonitoreo mediante la
implementación de políticas

B_int Investigación en las cuencas
empleando monitoreo biológicos

B_nint No interés en el biomonitoreo

Recursos
Recursos destinados al

biomonitoreo

Rb_hsi Recursos humanos para desarrollar
biomonitoreo

Rb_hno
Falta de recursos humanos para

desarrollar biomonitoreo

Rb_eqsi Equipos tecnológicos para desarrollar
biomonitoreo

Rb_eqno Falta de equipos tecnológicos para
desarrollar biomonitoreo

Rb_labsi
Laboratorios para desarrollar

biomonitoreo

Rb_labno Falta de laboratorios para desarrollar
biomonitoreo

Normativa Normativa que rige dentro del
monitoreo

N_n
Normativa que se toma en cuenta para
la realización de monitoreos dentro del

país

N_in
Normativa que se toma en cuenta para
la realización de monitoreos dentro del

país con referencias internacionales

Convenios
Instancias en las que se han
hecho convenios para tratar

las cuencas

C_acd Convenio con academia
C_org Convenio con otros organismos

Valoración Valoración del biomonitoreo

Val_pos Valoración positiva en algún aspecto al
usar la herramienta de biomonitoreo

Val_neg Valoración negativa en algún aspecto
al usar la herramienta del biomonitoreo

Val_posyneg
Valoración positiva y negativa en algún

aspecto al usar la herramienta del
biomonitoreo

Percepción Percepción del entrevistado
para con el biomonitoreo

P_pos Percepción positiva hacia la
realización de biomnonitoreo a futuro

P_neg
Percepción negativa hacia la

realización de biomonitoreo a futuro
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4. Resultados

4.1 Calidad del amiente en arroyos con diferentes usos del suelo

En el análisis de los parámetros fsicoquímicos del agua y las caraceristicas del

arroyo, el ACP explicó el 59.3% de la variabilidad de la calidad del ambiente entre

los sitios en los dos primeros componentes (Fig. 4). El primer componente principal

(ACP 1= 32.1% de la varianza), reflejó un gradiente de la calidad donde se separan

los sitios urbanos (U) de los sitios de ganadería extensiva y de agricultura intensiva

con producción lechera (CR y AD) (Fig. 4). Este último (AD), tuvo una mayor

variabilidad. Los análisis de ANOVA corroboraron estos grupos (F2,8= 8.87; p= 0.02)

y los análisis post hoc revelaron que los sitios U son significativamente diferentes de

los sitios CR y AD. En este caso, los sitios U estuvieron relacionados con valores

negativos del componente principal 1 (ACP 1) con mayores valores de NT. Los sitios

AD y CR estuvieron asociados con valores positivos del PC1 donde el pH y el

sustrato de piedra fueron las variables más influyentes (Fig. 4). El segundo

componente (ACP 2= 27.1 %) entre los sitios U y CR, y estas diferencias fueron

fuertemente significativas (ANOVA: F2,18= 19.98; p= 0.004). Para este componente,

AD se separó de U y CR debido a los valores más altos de conductividad y del

sustrato de barro.
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Figura 4. Análisis de componentes principales (ACP) de las variables fisicoquímicas
del agua y caracteristicas del arroyo en los diferentes tipos de uso del suelo en el área
de estudio. Sitios de muestreo: CR: sitios de ganadería extensiva AD: sitios con
agricultura intensiva y producción lechera, y U: sitios con urbanización. NT: nitrógeno
total, K: conductividad específica, OD: oxígeno disuelto, STD: sólidos totales disueltos,
profundidad, tipos de sustrato: grava, piedra, barro.

4.2 Comunidad de macroinvertebrados en arroyos con diferentes usos del suelo

En el total se colectaron 8105 macroinvertebrados en los 110 sustratos artificiales

analizados. Los mismos estuvieron distribuidos en 22 taxa suprafamiliares, de las

cuales, Ephemeroptera, Caenagastropoda y Amphipoda tuvieron mayor

representación por sus altas abundancias. Se identificaron un total de 50 familias

distribuidas en los Phyllum Arthropoda con 33 familias que representaron el 55.4 %

de la abundancia total, seguidos de Mollusca con 10 familias (30.3 % de abundancia

total) y Annelida con 6 familias (14.3% de la abundancia total). Las familias con

mayor frecuencia de aparición en el total de las muestras fueron Cochliopidae
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(24.8% de abundancia total), Hyalellidae (11.3% de abundancia total) y

Chironomidae (6.2% de abundancia total) (Tabla 6).

Tabla 6. Media y desvío estándar para la abundancia total de macroinvertebrados
acuáticos, para cada uso del suelo: ganadería extensiva (CR), agricultura intensiva y
producción láctea (AD) y urbano (U).

Taxón suprafamiliar Familia CR AD U

Amphipoda Hyalellidae 1.0±0.5 4.5±2.4 26.5±17.5
Architaenioglossa Ampullariidae 1.1±0.1 4.0±2.7 0

Lymnaeidae 0 1.0±0.5 1.0±0.5
Physidae 0 1.0±0.5 0

Planorbidae 1.9±0.7 5.2±5.4 2.1±1.2
Caenogastropoda Cochliopidae 5.8±2.8 50.1±36.2 1.0±0.5

Coleoptera Dytiscidae 0 0 1.0±0.5
Elmidae 2.5±1.1 6.8±5.3 2.5±1.4

Gyrinidae 1.5±0.8 0±0 1.0±0.5
Hydrophilidae 1.0±0.5 0±0 0
Psephenidae 0 1.9±0.7 0

Ptilodactylidae 0 1±0.5 0
Staphylinidae 1.0±0.5 0±0 0

Decapoda Aeglidae 1.0±0.5 2.0±0.9 0
Diptera Ceratopogonidae 1.0±0.5 1.6±0.5 4.0±2.3

Chironomidae 6.5±3.3 18.0±13.8 13.3±11.7
Narapidae 0 1.0±0.5 0
Simuliidae 0 0 1.7±1.0
Syrphidae 2.0±1.0 1.8±0.7 0

Entomobryomorpha Entomobryidae 0 1.0±0.5 2.0±1.2
Ephemeroptera Baetidae 2.4±0.8 3.2±1.8 0

Caenidae 20.6±15.1 21.7±9.9 0
Leptohyphidae 2.0±1.0 4.5±5.9 0
Leptophlebiidae 13.5±10.8 5.3±3.6 0

Heteroptera Naucoridae 1.0±0.5 0 0
Hirudinea Glossiphoniidae 1.3±0.4 9.1±4.1 19.2±16.8
Isopoda Cymothoidae 0 0 2.0±1.2

Megaloptera Corydalidae 1.0±0.5 0 0
Mytiloida Mytilidae 0 0 7.7±5.6
Odonata Calopterygidae 2.0±1.0 1.0±0.5 1.0±0.5

Coenagrionidae 1.4±0.3 1.8±0.6 0
Lestidae 2.0±1.0 0 0

Libellulidae 1.0±0.5 1.0±0.5 0
Oligochaeta Alluroididae 0 4.0±2.8 0

Haplotaxidae 2.0±1.0 9.0±6.4 3.0±1.7
Naididae 0 4.0±2.8 0

Narapidae 4.3±3.3 16.9±14.9 10.5±6.9
Plecoptera Gripopterygidae 1.0±0.5 0 0
Trichoptera Hydrobiosidae 2.6±2.6 0 0

Hydropsychidae 1.9±0.8 3.7±2.6 0
Hydroptilidae 2.0±1.0 1.0±0.5 1.0±0.5
Leptoceridae 4.7±2.7 2.8±1.5 1.0±0.5

Philopotamidae 0 1.0±0.5 0
Polycentropodidae 1.7±0.9 1.0±0.5 0

Trombidiformes Hydrachnidae 1.0±0.5 0 0
Unionoida Hyriidae 0 2.0±1.4 0
Imparientia Corbiculidae 1.0±0.5 2.9±1.7 0

Sphaeriidae 0 7.5±4.2 0
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Un total de 1892, 4842 y 1371 macroinvertebrados fueron capturados en los sitios

CR, AD y U respectivamente. La abundancia mostró diferencias significativas entre

sitios (ANCOVA, F2,5= 8.216, p = 0.026). Los sitios AD presentaron abundancias

significativamente mayores que U y CR (Fig. 5A) independientemente del tamaño de

la cuenca (ANCOVA, F2,5= 0.735, p= 0.525).

La riqueza de familias mostró diferencias significativas entre sitios (ANCOVA, F2,5=

46.368, p= 0.0006), mostrando una interacción marginal con el área de la cuenca

(ANCOVA, F2,5= 6.149, p= 0.05). Los arroyos U presentaron una riqueza

significativamente menor con 19 familias, seguidos por los arroyos CR (21 familias) y

AD (22 familias) (Fig. 5B). La riqueza a nivel suprafamiliar también mostró

diferencias significativas entre sitios (ANCOVA, F2,7= 2,11, p= 0,006) independiente

del área de la cuenca (ANCOVA, F2,5= 1,11, p= 0,31). Al igual que en el análisis de

familias, los sitios U presentaron una menor riqueza con 8 taxa suprafamiliares,

seguidos por los arroyos CR (12 taxa suprafamiliares) y los AD (13 taxa

suprafamiliares) (Fig. 5C).

El índice de diversidad de Shannon mostró los mismos resultados para familias y

taxón suprafamiliar. A nivel de familias mostró diferencias significativas entre sitios

(ANCOVA, F2,2= 2.854, p= 0.015), independiente del área de la cuenca (ANCOVA,

F2,2= 0.189, p= 0.834). Las diferencias fueron significativas entre los sitios AD (1.8 ±

0.4) y U (1.1 ± 0.2) (Fig. 5D). El índice de Shannon para taxa suprafamiliares

también mostró diferencias significativas entre sitios (ANCOVA, F2,7= 2,11, p= 0,006)

independiente del área de la cuenca (ANCOVA, F2,5= 0,45, p= 0,95). Al igual que

para familias, las diferencias fueron significativas entre los sitios AD (1.7 ± 0.4) y U

(1.1 ± 0.1) (Fig. 5E).
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Figura 5. Atributos de la comunidad de macroinvertebrados. A: Abundancia total; B:
Riqueza de familias; C: Riqueza de taxón suprafamiliar; D: Índice de diversidad de
Shannon para familias; E: Índice de diversidad de Shannon para taxón suprafamiliar
en los diferentes tipos de usos de suelo. Sitios de Muestreo, CR: los sitios de
ganadería extensiva se identifican en azul, AD: los sitios de agricultura intensiva y
producción lechera se identifican en anaranjado, y U: los sitios de urbanización se
identifican en rojo. Las letras indican el procedimiento de comparación pos hoc
(ajuste de Bonferroni), y las letras diferentes indican diferencias significativas (α<
0,05).

El análisis de ordenación (NMDS) de los arroyos considerando la abundancia

relativa de las familias de macroinvertebrados, separó los sitios CR y AD de los U

(Fig. 6A), y las diferencias entre los grupos fueron significativas (ANOSIM, r2= 0.823,

p < 0.0001). En en caso de la abundancia relativa de taxa suprafamiliares, se

observó el mismo patrón donde se separó los sitios CR y AD de los U (Fig. 6B), y

también las diferencias entre los grupos fueron significativas (ANOSIM, r2= 0.75, p <

0.001).
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Figura 6. Análisis de ordenación de la comunidad de macroinvertebrados en los
diferentes tipos de uso del suelo en el área de estudio mediante escalamiento
multidimensional no métrico (NMDS). A: análisis de nivel taxonómico de familia
mientras que B: nivel suprafamiliar. Stress: 0.07074 (familia), 0.0549 (taxón
suprafamiliar). Sitios de muestreo: CR: sitios de ganadería extensiva AD: sitios de
agricultura intensiva y producción lechera, y U: sitios de urbanización.

El análisis realizado sobre taxones indicadores (Indicator Species Analysis) a nivel

de familia (Tabla 7), mostró que los arroyos U se caracterizaron por una mayor

abundancia de Hyalellidae (U= 26.4 ± 17.5 vs. AD= 4.5 ± 2.4 y CR= 1.0 ± 0.5), y de

la familia Glossiphoniidae (U= 19.2 ± 16.8 vs. AD= 9.1 ± 4.1 y CR= 1.3 ± 0.4). En los

sitios intensivos AD predominó una mayor abundancia de Cochliopidae (AD= 50.1 ±

36.2 vs. U= 1.0 ± 0.5, y CR= 5.8 ± 2.8). En CR, la familia Leptophlebiidae presentó

los mayores valores de abundancia (CR=13.5 ± 10.8 vs. AD= 5.3 ± 3.6 y U= 0).

Tabla 7. Análisis de especies indicadoras: Proporción de contribución de las familias
por grupo de uso del suelo.

Familia Uso del suelo Stat p Valor
Leptophlebiidae CR 0.883 0.005
Hydropsychidae CR 0.803 0.015

Cochliopidae AD 0.857 0.0004
Hyalellidae U 0.890 0.007

Glossiphoniidae U 0.790 0.007

El análisis de taxones indicadores a nivel suprafamiliar demostró que algunos

taxones contribuyeron a las diferencias entre los tres usos del suelo (Tabla 8). En
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particular, los sitios U se caracterizaron por una alta abundancia de Amphipoda (U=

26.4 ± 17.5 vs. AD= 4.5 ± 2.4 y CR= 1.0 ± 0.5). En los sitios intensivos AD

predominó una mayor abundancia relativa de Caenogastropoda (AD= 47,0 ± 52.2 vs.

U= 0,3 ± 0.5 y CR= 0,4 ± 5.6). Los Ephemeroptera estuvieron mayormente

representados en los arroyos AD y CR (AD= 14,9 ± 14.2 y CR= 12,6 ± 17.1 vs. U=

0).

Table 8. Análisis de taxa suprafamiliares indicadoras: Proporción de contribución de
las especies por grupo de uso del suelo.

Taxón suprafamiliar Uso de suelo Stat p Valor

Ephemeroptera CR,AD 0.842 0.0126

Caenogastropoda AD 0.873 0.0003

Amphipoda U 0.881 0.0064

La familia Leptophlebiidae presentó diferencias significativas entre los usos del suelo

(ANCOVA, F1,4=13.849, p= 0.020), independiente del área de la cuenca (ANCOVA,

F1,4= 0.443, p= 0.542). En este caso, CR presentó valores de abundancias

significativamente más altos que los sitios AD y U (Fig. 7A). Hydropsychidae mostró

diferencias significativas entre los usos del suelo (ANCOVA, F1,3= 2.614, p= 0.0204),

siendo dependiente del área de la cuenca (ANCOVA, F1,3= 2.731, p= 0.0197) (Fig.

7B), presentando abundancias significativamente mayores en los sitios CR respecto

de AD y U. Cochliopidae si bien presenta mayores abundancias en los sitios AD en

comparación con los CR y U, no mostró diferencias significativas entre los usos del

suelo (ANCOVA, F2,4= 4.691, p= 0.089) (Fig. 7C). Hyalellidae mostró diferencias

significativas entre los usos del suelo (ANCOVA, F2,5= 9.280, p= 0.021),

independiente del área de la cuenca (ANCOVA, F2,5= 1.488, p= 0.311), siendo los

sitios U los valores de abundancia significativamente más altos de esta familia (Fig.

7D). La familia Glossiphonidae mostró diferencias significativas entre los usos del

suelo (ANCOVA, F2,5= 28.197, p= 0.002), así como una interacción con el área de la

cuenca (ANCOVA, F2,5= 23.069, p= 0.003). Los sitios U fueron los que presentaron

abundancias significativamente mayores para esta familia, seguidos por AD y CR,

respectivamente (Fig. 7E).
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Figura 7. Abundancia relativa de las familias de macroinvertebrados más
representativas para cada tipo de uso del suelo. CR: sitios de ganadería extensiva,
AD: sitios de agricultura intensiva y producción lechera, y U: sitios de urbanización.
Las letras indican diferencias significativas (α< 0,05) mediante el procedimiento de
comparación pos hoc (ajuste de Bonferroni) indican.

A nivel suprafamiliar, Ephemeroptera mostró diferencias significativas entre los usos

del suelo (ANCOVA, F2,5= 16.19, p= 0.007) independiente del área de la cuenca

(ANCOVA, F2,5= 1.3, p= 0.352). En este caso, CR presentó valores

significativamente más altos que los sitios AD y U (Fig.8A). Caenogastropoda mostró

una diferencia significativa entre los usos del suelo (ANCOVA, F2,5 = 7.22, p= 0.034)

independiente del área de la cuenca (ANCOVA, F2,2= 0.140, p= 0.87). En este caso,

los Coenogastropoda mostraron una abundancia mayor y significativa en los sitios

AD en comparación con los CR y U (Fig. 8B). Amphipoda mostró una diferencia

significativa entre los usos del suelo (ANCOVA, F2,7= 9.28, p= 0.021), independiente
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del área de la cuenca (ANCOVA, F2,2= 1.49, p= 0.311). Los sitios U mostraron

valores significativamente más altos (Fig. 8C).

Figura 8. Abundancia relativa de taxa suprafamiliares de macroinvertebrados más
influyentes para cada tipo de uso del suelo. CR: sitios de ganadería extensiva, AD:
sitios de agricultura intensiva y producción lechera, y U: sitios de urbanización. Las
letras indican diferencias significativas (α< 0,05) mediante el procedimiento de
comparación pos hoc (ajuste de Bonferroni) .

A diferencia de los resultados obtenidos sobre las respuestas de los

macroinvertebrados a los usos del suelo, el análisis de relaciones entre los

parámetros ambientales y las familias de macroinvertebrados, no mostró una

correlación significativa (estadística Mantel r: 0.161, p= 0.2), de igual manera

sucedió a nivel suprafamiliar (estadística Mantel r: 0.065, p= 0.4).

4.3 Aplicación del índice Biótico (IBuy)

La aplicación del IBuy a nivel de familias mostró una clara separación de la calidad

ambiental de cada conjunto de arroyos según los tres usos del suelo. El uso de suelo

de ganadería extensiva (CR), presentó los valores más altos del IBuy (4.9 ± 0.92),

relacionado con una mayor abundancia de las familias más sensibles a la

contaminación, por lo que los sitios son catalogados como sistemas de buena calidad

(color verde) (Tabla 9). Con una menor calidad ambiental, se encontró el uso agrícola

intensivo lechero, el cual presentó familias medianamente tolerantes a la

contaminación, (1.67 ± 0.37). Dichos sistemas en promedio fueron clasificados como
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críticos (color anaranjado) (Tabla 9). Del mismo modo, la urbanización disminuyó los

valores del índice y sus comunidades estuvieron fuertemente dominadas por familias

tolerantes a la contaminación (1.2 ± 0.2), por lo que los sitios fueron clasificados como

aguas muy críticas (color rojo) (Tabla 9). A escala individual de arroyos, el índice

mostró algunos sistemas con menor calidad que la media como ser CR-1 que se

encuentra por debajo en los sitios de ganadería extensiva, y AD-2 y AD-3 en

agricultura intensiva y tambo que también se encuentran por debajo con valores

similares a los de sitios urbanos. En el caso de los sistemas urbanos todos los sitios se

comportaron con los valores más bajos de calidad presentando una calidad muy crítica

(rojo). Cabe resaltar que según el índice, en los sistemas CR no se clasificaron sitios

en condiciones críticas o muy críticas. A su vez en los sitios AD y U no se catalogaron

sitios de calidad aceptable o muy buena. Por otra parte se puede observar que el

índice a nivel de familias discrimina de mejor manera a los sistemas CR de AD y U, y

presenta una menor discriminacion entre los sitios AD y U.

Tabla 9. Índice Biótico de familia realizado con abundancias relativas de las respectivas
familias y su grado de sensibilidad para cada grupo de uso de suelo, siendo el verde
una calidad de agua buena, amarillo calificado como aceptable, anaranjado como
crítico, dejando el rojo como calidad muy crítica del sistema.

Uso de suelo Sitio IBuy Familias Media ± SD

CR

CR-1 3.6 4.9±0.9
CR-2 5.5
CR-3 5.1
CR-4 5.5

AD

AD-1 2.0 1.7±0.4
AD-2 1.5
AD-3 1.2
AD-4 2.0

U
U-1 1.0 1.2±0.2
U-2 1.3
U-3 1.4

Los resultados del IBuy a nivel suprafamiliar, también mostraron una diferenciación en

cuanto a la calidad del sistema, respecto de los diferente usos del suelo al igual que a

nivel de familia (Tabla 10). En este caso, si bien el índice separa claramente los tres

grupos de usos del suelo, el uso de suelo de ganadería extensiva (CR), muestra

valores más bajos que a nivel de familia, pasando de calidad ambiental buena a

aceptable. Los arroyos pertenecientes a los otros dos usos del suelo presentaron
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valores promedios similares a nivel de familia. Cabe resaltar que en este caso, el uso

del suelo que presento mayor variabilidad entre arroyos fue el CR, donde se

observaron tres categorías de calidad (buena, aceptable y crítica). El índice a nivel

suprafamiliar muestra ser más eficiente discriminando a los sitios U de CR y AD, y no

tan eficiente discriminando entre CR y AD (Tabla 10).

Tabla 10. Índice Biotico Suprafamiliar realizado con abundancias relativas de las
respectivas familias y su grado de sensibilidad para cada grupo de uso de suelo.
Siendo el verde una calidad de agua buena, amarillo calificado como aceptable,
anaranjado como crítico, dejando el rojo como calidad muy crítica del sistema.

Uso de suelo Sitio IBuy Taxón suprafamiliar Media ± SD

CR

CR-1 2.8 3.4±0.9
CR-2 4.5
CR-3 2.6
CR-4 3.8

AD

AD-1 2.1 2.0±0.2
AD-2 1.9
AD-3 2.2
AD-4 1.9

U
U-1 1.2 1.2±0.2
U-2 1.4
U-3 1.0

4.4 Biomonitoreo dentro del Ministerio de Ambiente

Como resultado de las entrevistas realizadas se pudo confirmar los presupuestos o

antecedentes otorgados con la bibliografia existente, constatando la ausencia de

planes, programas y proyectos donde se empleen monitoreos biológicos con

macroinvertebrados en las 8 cuencas que el ente público monitorea (Río Uruguay,

Río Negro, Río Santa Lucía, Río San Salvador, Río Tacuarembó, Río Cuareim, Rio Yí

y Laguna Merín).

Todos los funcionarios remarcaron el interés creciente hacia el desarrollo de políticas

de biomonitoreo, pero manifestaron la poca disponibilidad de recursos con las que

contaban si eso se llevara a acabo.

De los 6 entrevistados, 5 de ellos concordaron en la categoría de recursos, donde se

hizo mención a la falta de los mismos y por ende la ausencia de planes de
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biomonitoreo. Dentro de esta categoría, 4 de los entrevistados mencionaron los

recursos humanos, es decir técnicos calificados para la tarea, 5 tomaron en cuenta a

los equipos tecnológicos que hacían falta a la hora de incorporar monitoreos

biológicos periódicos, y solo 2 enfatizaron la falta de laboratorios pertinentes para las

actividades.

Dentro de la categoría convenios, 5 funcionaron hicieron mención a acuerdos

realizados con la academia, donde Facultad de Ciencias y CURE eran los

encargados de realizar algunos muestreos puntuales de algunas comunidades

biologicas como fitoplancton, zooplancton y perifiton, en ocaciones incluyendo a los

macroinvertebrados y peces (Rio Santa Lucia y Rio Negro). Otros convenios de

monitoreo fueron con organismos públicos como DINARA, OSE, e Intendencias

(Tabla 11).

En cuanto a la categoría biomonitoreo, 2 funcionarios se inclinaron por el uso de

biomonitoreo como herramienta para políticas en el futuro y una posible

implementación, 2 hicieron hincapié en el biomonitoreo como herramienta de

investigación, mientras que 1 de ellos manifestó el desinterés por parte de la

institución, dejando en claro que la falta de interés por parte del organismo público se

debía a que no era un problema visible como si lo fueron las cianobacterias

(Entrevistado 2) (Tabla 11).

En lo que respecta a las normativas, 5 de los funcionarios mencionaron legislación

internacional para llevar a cabo los análisis de algunos parámetros donde los límites

máximos y mínimos de concentraciones en los sistemas acuáticos aún no se

encontraban definidos a nivel nacional, tomando como guía a la Agencia de

Protección Ambiental de Estados Unidos (EPA); ejemplo de ello son las dioxinas,

AOX o PCBs. A su vez, 3 técnicos mencionaron la normativa nacional como un

estándar a seguir, siendo el Decreto 253 como referente para prevenir la

contaminación ambiental a través del control de las aguas (Tabla 11).
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Tabla 11. Análisis cualitativo de las 6 entrevistas realizadas al Ministerio de Ambiente



38

Tabla 11. Continuación…
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Tabla 11. Continuación…
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Tabla 11. Continuación…
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En lo que respecta a valoración de la herramienta biomonitoreo, 4 técnicos lo

catalogaron como positivo y 2 como positivo y negativo, mostrando una serie de

versiones encontradas, aunque sí destacando la intención de llevar a cabo monitoreo

biológicos desde el ministerio como un propósito a futuro.

En resumen, existe la visión de que sería propicio concertar monitoreos biológicos en

las cuencas que se monitorean, siendo las principales limitantes la falta de recursos y

ausencia de normativa que respalde la utilización del biomonitoreo como una

herramienta de gestión y política para el cuidado de los ecosistemas fluviales.

Sumado a ello, está la ausencia de información sobre las metodologías utilizadas

para la realización de dichos monitoreos, como puede ser los índices de diversidad, y

los índices bióticos.

5. Discusión

Este trabajo proporciona una metodología para la descripción rápida de la

composición de la comunidad de macroinvertebrados en arroyos de Uruguay

utilizando sustratos artificiales. Los resultados mostraron que los arroyos

pertenecientes a diferentes usos del suelo presentaron diferencias en las

características ambientales (incluyendo calidad de agua, tipo de sustratos, ancho y

profundidad), lo que se vio reflejado en comunidades de macroinvertebrados

características que se diferenciaron significativamente entre ellas. Dichos niveles de

degradación se vieron reflejados tanto a nivel de familias como de taxa

suprafamiliares mostrando la posibilidad del uso de niveles taxonómicos superiores

para el monitoreo rápido de sistemas acuáticos al ser utilizados estadísticamente. El

índice ajustado mostró reflejar los efectos del uso del suelo tanto a nivel familiar

como suprafamiliar.

Las actividades antrópicas han perturbado y modificado los procesos existentes y/o

han incluido nuevas fuentes de contaminación del agua a través de diferentes vías

(por ejemplo, aguas residuales, drenaje superficial y subsuperficial) (Vrebos et al.,

2017). Los parámetros fisicoquímicos del agua, en sistemas fluviales proporcionan
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una visión correcta del sistema, sin embargo en general muestran información en un

momento determinado debido a su alta variabilidad temporal y dependiente de

fenómenos recientes como por ejemplo eventos de precipitación (Valverde Legrada

et al., 2009). En este trabajo se pudo observar que las mayores concentraciones de

nutrientes, conductividad y valores de materia orgánica, se asociaron a arroyos

urbanos y de agricultura intensiva y lechera resultados concordantes con otros

estudios (Goyenola et al., 2020; Liu et al., 2021). Estos son los resultados esperados

debido a la contaminación puntual y difusa que generan estas actividades

promoviendo el aumento de nutrientes y sedimentos que llegan a los arroyos (Allan,

2004; Walsh et al., 2005, Goyenola et al., 2020). Lo que también podría explicar las

bajas concentraciones de oxígeno encontrada en los arroyos AD y U (Goyenola et al.,

2020; Frau et al., 2021).

El estado ecológico de los arroyos y su biota es una respuesta a los factores de

estrés ambiental en varias escalas espaciales, como los cambios en el uso del suelo

(Gituanja, 2020; Liu et al., 2021). Así, los usos del suelo urbano y agrícola

representan los estresores con mayor intensidad de impacto y, en la mayoría de los

casos, son irreversibles (Walsh et al., 2005; Rodríguez-Olarte et al., 2020). En este

trabajo se observa que los arroyos urbanos presentaron los valores más bajos de

riqueza y diversidad, así como unas comunidades de macroinvertebrados más

simplificadas, siendo concordante con que estos usos del suelo representan factores

de estrés que amenazan a las comunidades acuáticas (Sabater et al., 2018;

Rodríguez-Olarte et al., 2018; Torremorell et al., 2021). En este caso, los efectos de

la urbanización sobre la biota acuática suelen ser de gran intensidad, provocando en

muchos casos la extinción local de poblaciones sensibles (Gituanja, 2020). En

nuestro caso la abundancia de los taxones sensibles disminuyó, permitiendo que los

taxones tolerantes aumenten en forma relativa mostrando una mayor dominancia

numérica en los sistemas U (Jones et al., 1981; Jones, 2008; Castro et al., 2020).

Un aspecto interesante es la mayor abundancia de la familia Hyalellidae en los

arroyos urbanos y su escasa presencia o ausencia en otros arroyos. Estos

organismos han demostrado una plasticidad en el uso de los recursos,
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especialmente de la materia orgánica de los sedimentos (Suedel & Rogers 1994;

Saigo et al., 2009) que domina en los sistemas urbanos por la afluencia de efluentes.

Sin embargo, estos crustáceos han sido considerados taxones sensibles en cuerpos

de agua asociados a la agricultura debido a la alta sensibilidad a los pesticidas (Hunt

et al., 2017).

En los arroyos CR y AD, las comunidades tuvieron valores más altos de riqueza y

diversidad, así mismo, AD presentó mayor abundancia de macroinvertebrados,

especialmente la familia Cochliopidae. Estos gasterópodos presentan un gran

potencial adaptativo a los agroquímicos, lo que les permite aprovechar la

disponibilidad de materia orgánica producida por la actividad agrícola (Juárez et al.,

2018). Otra diferencia entre los usos AD y CR es que en este último, hay una mayor

abundancia relativa de taxa suprafamiliares Ephemeroptera y Trichoptera,

particularmente de las familias Leptophlebiidae y Hydropsychidae respectivamente.

Estos grupos se encuentran frecuentemente en cursos de agua de buena calidad y

bien oxigenados (Domínguez & Fernández 2009; Springer et al., 2010).

Los efectos de la calidad del ambiente en las comunidades de macroinvertebrados

son un fenómeno bien conocido. Por otra parte, los resultados de este trabajo

mostraron una fuerte relación con el uso del suelo, pero una debil relación con las

características ambientales incluyendo calidad del agua, tipos de sustratos, ancho y

profundidad. Estos resultados pueden no ser los esperados, pero la variabilidad de la

calidad del agua suele ser elevada (incluso diaria) en comparación con la

variabilidad de las comunidades biológicas (Springer et al, 2010, Alonso, 2018). Por

esta razón, el muestreo puntual de la calidad del agua no siempre es explicativo de

las comunidades (Valverde Legarda et al, 2009; Springer et al, 2010; Alonso, 2018).

Al mismo tiempo, pueden existir muchas variables ambientales no medidas aquí

como plaguicidas, metales pesados, modificaciones hidrológicas (Walsh et al., 2005;

Liu et al., 2020) que pueden estar actuando sobre la comunidad de

macroinvertebrados. Por esto el análsiis del efecto del uso del suelo es más

constante en el tiempo, incluyendo otros efectos más allá de la calidad del agua (por
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ejemplo, la fragmentación del hábitat), y sus impactos suelen verse reflejados de

mejor manera al analizar las comunidades biológicas (Valverde Legarda et al, 2009).

La pérdida de diversidad en los arroyos fuertemente impactados, como los arroyos

urbanos, suele ser significativa y difícil de recuperar (Booth et al., 2004). El paisaje

de los arroyos urbanos también afecta a la dispersión y fragmentación, lo que tiene

efectos inmediatos en la biota del sistema con consecuencias para los ciclos de vida

en los hábitats terrestres y limita la dispersión de los insectos adultos en los arroyos

(Booth et al., 2004; Monaghan et al., 2007, Sermeño et al., 2010). Por el contrario,

los arroyos con zonas ganaderas extensivas (CR) suelen tener una menor

intensidad y son efectos generalmente reversibles, ya que la biota puede persistir

mientras se adapte a estas condiciones de estrés (Gituanja, 2020). Particularmente

en este trabajo, las comunidades de CR tendieron a ser más diversas y hubo una

mayor abundancia de taxones más sensibles a las perturbaciones, lo que indica que

con buenas condiciones de manejo y programas de restauración, las comunidades y

la salud del ecosistema pueden mantenerse en el tiempo.

Por otro lado, la submuestra de la comunidad obtenida con el uso de sustratos

artificiales permitió discriminar el impacto de los diferentes usos del suelo sobre la

comunidad bentónica, mostrando la validez de este sistema de muestreo. Por estas

razones, el uso de esta técnica puede permitir una evaluación rápida y fiable de los

arroyos, permitiendo un seguimiento accesible que permita conocer el estado

ecológico de los sistemas a lo largo del tiempo (Boothroyd & Dickie, 1989; Gómez &

Manríque, 2017). Este sistema de muestreo permite estandarizar el tipo de sustrato y

el tiempo de colonización factores que pueden influenciar fuertemente las

comunidades de macroinvertebrados presentes en un sitio dado (Brooks & Boulton,

1991), diferencias en estos dos factores podrían confundir los efectos de la calidad

del ambiente (Quesada-Alvarado & Solano-Ulate, 2020). Así mismo, es importante

resaltar que existen otras variables, como las características físicas del sistema

(profundidad, caudal, presencia de bosque ripario, entre otras), que interfieren en el

tipo de biota que se pueda desarrollar (Díaz et al., 2020).
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En cuanto a los niveles taxonómicos de trabajo, la mayoría de los índices bióticos

utilizan el nivel taxonómico de familia lo cual representa una ventaja, puesto que

proporciona rapidez y facilidad para la aplicación e incorporación en las prácticas de

monitoreo, pero se resalta también, la desventaja en la inconsistencia de asignación

de categorías de sensibilidad debido a la inclusión de diferentes géneros con

diferentes sensibilidades dentro de una familia (Hilsenhoff, 1988; Flowers, 2009;

Olivera, 2016). Particularmente en este estudio el uso de un nivel taxonómico a nivel

de familia o incluso más grueso (a nivel subrafamilar), fue útil y suficiente ya que

separó significativamente los diferentes usos del suelo, siendo concordante con

estudios previos (Ruellet & Dauvin, 2007; Springer et al., 2010; Hentges et al., 2021).

Asimismo, el índice biótico ajustado fue sensible a la hora de diferenciar los tres

tipos de uso de suelo, ya que marcó tres tipos de comunidades de

macroinvertebrados diferentes dependiendo del grado de impacto o de

contaminación. Los valores máximos que podía adquirir el índice IBuy ajustado

inicialmente fueron obtenidos considerando 12 sitios de bajo impacto extra los sitios

utilizados en este trabajo (Tabla S1). Si bien, dicho índice aún puede continuar

siendo ajustado su primera evaluación parece ser auspiciosa en lo que respecta a su

aplicación en nuestro país. Por otra parte, este índice incluye una forma novedosa

de ajustar la sensibilidad de taxones en base a la literatura generada en la región,

siendo el primer ajuste de nivel de sensibilidad para nuestro país. La generación de

dicha información tanto para familias como a nivel suprafamiliar permitió la aplicación

del IBuy a estos dos niveles con resultados similares. En el caso del uso de taxa

suprafamilares los sitios de mejor calidad (CR) mostraron valores más bajos que los

obtenidos cuando se trabajó a nivel de familias. Continuar aplicando el índice a

ambos niveles taxonómicos nos podrá permitir un mejor entendimiento de los

resultados y su potencial respaldando con análisis más clásicos a nivel de la

comunidad. La capacidad de discriminar los usos del suelo utilizando la abundancia

relativa de los diferentes taxones y sus sensibilidades fue en gran medida

concordante con los análisis de la comunidad que mostraron diferencias entre los

usos del suelo, lo que es fundamental para que pueda ser aplicado en un contexto
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de monitoreo (Hentges et al., 2021); también una fácil aplicación de implementarse

en planes o programas nacionales desarrollados en los sistemas acuáticos.

Siguiendo la línea de gestión a nivel país, se puede establecer, mediante el análisis

de entrevistas que las herramientas de biomonitoreo en Uruguay, presentan como

principales limitantes, la falta de legislación y estándares a nivel nacional así como la

falta de recursos humanos y económicos. La necesidad de una legislación que

apoye y exija el control a través del biomonitoreo, como lo hacen casos conocidos de

Estados Unidos, que mediante la Agencia de Protección Ambiental (EPA) realiza

protocolos estandarizados de evaluación ecológica de ríos (Protocolos de

Bioevaluación Rápida para su Uso en Arroyos y Ríos Vadeables) que proporciona

las bases para aplicar el monitoreo con perifiton, macroinvertebrados y peces

(Brodeur et al., 1999; Olivera, 2016). Concretamente en Uruguay, leyes como la

No17.283 donde prevee la protección del ambiente de la calidad del aire, del suelo y

del agua, asi como la conservación de la diversidad biológica, o la Ley No16.466 que

considera impacto ambiental negativo a cualquier alteración en la configuración,

calidad y diversidad de los recursos naturales no mencionan de manera explicita

protocolos biológicos a seguir. A pesar de ello, el Ministerio de Ambiente requiere

Evaluaciones de Impacto Ambiental con relevamientos biológicos donde se solicitan

análisis de las comunidades de peces (Olivera, 2016).

En el caso de los arroyos la falta de recursos técnicos se ve plasmada también en la

baja generación de información a nivel académico nacional de las comunidades de

macroinvertebrados y sus relación con la calidad del ambiente. Esto ha llevado a que

la aplicación de índices bióticos con la comunidad de macroinvertebrados se base,

en la mayoría de los casos, en la aplicación de índices que no consideran la

sensibilidad de los diferentes grupos para nuestra región, y tampoco sean un reflejo

claro de nuestros sistemas (Olivera, 2016; Suárez, 2021). Ejemplo de ello es el

índice BMWP, calibrado para Colombia correspondiente a sistemas de montaña

donde la calidad de agua y la comunidad de macroinvertebrados difiere de los

sistemas de Uruguay (Roldan, 2003; Olivera, 2016).



47

En la región y América Latina en general, existe una fuerte necesidad de desarrollar

una marco legal con el fin de estimular a las organizaciones públicas que se enfocan

en la gestión ambiental, y así poder proporcionar financiamiento adecuado para la

implementación de la legislación ambiental (Rodriguez et al., 2019; Torremorell et al.,

2021). Algunos países como Ecuador llevan la delantera en esto, donde ya han

incorporado el biomonitoreo dentro de su legislación como forma de control de los

impactos ambientales en sistemas fluviales, allí el Ministerio de Ambiente en

conjunto con el Instituto Nacional de Biodiversidad, presentaron un plan de acción

utilizando los macroinvertebrados (López et al., 2017).

6. Conclusiones

El uso de los macroinvertebrados acuáticos en programas de biomonitoreo son una

herramienta de bajo costo y de gran utilidad a nivel global.

El desarrollo y aplicación de índices en Uruguay y la región, así como adaptaciones

de los mismos, aún se encuentran en un estado incipiente.

Existe a nivel nacional una carencia en la formación de recursos humanos en el área

del biomonitoreo, en taxonomía y ecología de macroinvertebrados.

No existe una legislación o normativa que incluya la implementación de monitoreos

con la comunidad de macroinvertebrados y a la vez incentive la formación de

recursos humanos en el área.

6.1 Recomendaciones para la gestión

En este contexto, se propone un enfoque de biomonitoreo rápido y rentable, capaz

de estimar el grado de impacto de tres usos del suelo diferentes.

Dado que la calidad del ambiente no tuvo un efecto significativo sobre la comunidad

de macroinvertebrados en este estudio, resulta imprescindible trabajar a escala de

cuenca considerando los usos del suelo, al mismo tiempo, sería lógico y de gran
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aporte proponer muestreos fisicoquímicos sistemáticos que acompañen los datos

biologicos.

La información generada en este trabajo aporta un marco de monitoreo rápido que

puede ser usado como base metodológica para el desarrollo o puesta a punto de un

índice biológico sencillo que busca ajustarse a las características de las

comunidades de macroinvertebrados de la región.
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8. Anexo

Tabla S1: Características ambientales de los sitios obtenidos a partir de bibliografía
consultada.

País Sitios PT NT Temperatura OD (mg.l-1)
Conductividad

(µS.cm-1) pH

Brasil CU1 NA NA 19,1 9,4 100 8,7
Brasil CU2 NA NA 20,9 9,3 108 7,6

Brasil CU3 NA NA 17,1 10,3 109 7,7

Brasil I1 NA NA 19,3 8,8 89 7,7

Brasil I2 NA NA 20,2 8,8 79 7,5

Brasil I3 NA NA 20,4 8,8 113 7,6

Uruguay DF- F8F 22.4 436.7 19.2 8.3 479 7.8

Uruguay DF-Forest 2 6.3 307.7 17.3 9.1 18 7.4

Uruguay DF-S19 17.6 493.2 24.4 8.5 348 7.4

Uruguay DF- Monte 2 9.5 118.1 21.1 9.5 426 7.7

Uruguay DF-Monte 3 11.1 122.5 19.2 8.6 587 7.6

Uruguay DF-NF4 22.4 219.5 17.3 9.5 264 7.5

Tabla S2. Valores del índice de sensibilidad y su media de familias para 27 sitios,
analizado por autores.

Autor Sitio Uso de Suelo BMWP calibrado

Hentges, 2020 CU1 Baja actividad agrícola 4

Hentges, 2020 CU3 Baja actividad agrícola 6

Hentges, 2020 CU5 Baja actividad agrícola 6

Hentges, 2020 I1 Baja actividad agrícola 4

Hentges, 2020 I3 Baja actividad agrícola 5

Hentges, 2020 I5 Baja actividad agrícola 5

Barrios, 2021 DF- F8F Ganadería extensiva 4

Barrios, 2021 DF-Forest 2 Ganadería extensiva 5

Barrios, 2021 DF-S19 Ganadería extensiva 5

Barrios, 2021 DF- Monte 2 Ganadería extensiva 5

Barrios, 2021 DF-Monte 3 Ganadería extensiva 6

Barrios, 2021 DF-NF4 Ganadería extensiva 4


