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Resumen 

Los ambientes marino-costeros son ecosistemas dinámicos de transición donde interactúan 

el medio terrestre y el medio marino. El intermareal rocoso es un ecosistema costero 

altamente vulnerable a presiones antrópicas como la urbanización, que pueden afectar la 

biodiversidad bentónica. El presente trabajo tuvo como objetivo evaluar la composición y 

estructura de la comunidad de macroinvertebrados bentónicos del intermareal rocoso 

uruguayo y su relación con el grado de urbanización y el gradiente de salinidad a lo largo de 

dos primaveras consecutivas. Los muestreos se realizaron en noviembre de 2022 y 2023 en 

sitios distribuidos a lo largo del estuario del Río de la Plata y el Océano Atlántico, 

considerando tres franjas del intermareal (alta, media y baja) y tres zonas del estuario (interna, 

media y externa), sumando un total de 9 puntas rocosas (sitios). De oeste a este, los sitios de 

muestreo fueron: Buceo, Punta Gorda, Atlántida, Playa Verde, Punta del Chileno, Punta del 

Este, El Cabito, Punta del Diablo y El Barco. En cada sitio se midieron parámetros ambientales 

y se tomaron tres unidades muestreales (UM) con un cuadrante (UM) de 0.02m2 y además 

se aplicó el índice de urbanización (IU) para evaluar el grado de perturbación antrópica de 

cada sitio. Se calculó la abundancia, riqueza, diversidad de Shannon y equitatividad, y se 

realizaron análisis multivariados (nMDS, ANOSIM y SIMPER) para evaluar diferencias y 

similitudes. El año 2022 se destacó por condiciones de salinidad más altas en comparación 

con 2023, posiblemente asociado al final del evento de La Niña (fase fría de El Niño Oscilación 

del Sur, ENOS), que se prolongó por tres años consecutivos (2020,2021 y 2022) hasta 

octubre de 2023 cuando comenzó a expresarse a la fase cálida del ENOS. En ese contexto, 

en el año 2022, se registró una mayor abundancia total y diversidad de Shannon, asociadas 

a valores altos de salinidad, factor estructurador de la comunidad biológica. Luego, para 

ambos años, tanto la riqueza como la diversidad de Shannon fueron mayores en las franjas 

media y baja del intermareal, patrón asociado a condiciones ambientales más estables y a la 

menor exposición al estrés físico, esto refleja la fuerte influencia del gradiente vertical 

(zonación). El IU tuvo diferencias significativas en la abundancia total entre zonas del estuario 

del 2023, coincidiendo en una disminución de la abundancia total en zona media y externa 

del estuario. Además, se registró aumento en la abundancia de Capitella capitata entre 2022 

y 2023 (de 251 a 1578 individuos), lo que podría estar relacionado con una mayor exposición 

a presiones antrópicas y/o con cambios en la salinidad. Estos resultados resaltan la 

importancia del estudio e indican que tanto factores naturales como la zona del estuario y la 

zonación vertical, sumado a factores antrópicos alteran la composición y estructura de las 

comunidades de macrofauna bentónica, reflejándose principalmente en cambios en su 
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abundancia y diversidad. Para futuros estudios debería considerarse el análisis de especies 

oportunistas como bioindicadores, así como la incorporación y el estudio de otras variables 

ambientales (por ejemplo oxígeno disuelto, materia orgánica, composición granulométrica).  

Palabras clave: intermareal rocoso, urbanización, macrofauna bentónica, estuario. 

Abstract 

Marine-coastal environments are dynamic transitional ecosystems where terrestrial and 

marine systems interact. The intertidal rocky zone is a coastal ecosystem highly vulnerable to 

anthropogenic pressures such as urbanization, which can affect benthic biodiversity. The aim 

of this study was to evaluate the composition and structure of the benthic macroinvertebrate 

community in the Uruguayan rocky intertidal and its relationship with urbanization level and 

the salinity gradient during spring over two consecutive years. Sampling was conducted in 

November 2022 and 2023 at nine sites of the intertidal rocky shore, distributed along the Río 

de la Plata estuary and the Atlantic Ocean, covering three intertidal levels (high, mid, and low) 

and three estuarine zones (inner, middle, and outer). From west to east, the sites were: Buceo, 

Punta Gorda, Atlántida, Playa Verde, Punta del Chileno, Punta del Este, El Cabito, Punta del 

Diablo and El Barco. At each site, environmental parameters were recorded, and three 

sampling units (0.02 m²) were collected. An Urbanization Index (UI) was also applied to assess 

anthropogenic disturbance levels. Abundance, richness, Shannon diversity, and evenness 

were calculated, and multivariate analyses (nMDS, ANOSIM, and SIMPER) were performed 

to assess differences and similarities. The year 2022 stood out for higher salinity conditions 

compared to 2023, possibly linked to hydrological changes following the end of a prolonged 

La Niña event (cold phase of the El Niño-Southern Oscillation, ENSO). In this context, total 

abundance and Shannon diversity were higher in 2022, associated with higher salinity—a key 

structuring factor of biological communities. In both years, species richness and Shannon 

diversity were greater in the mid and low intertidal levels, likely due to more stable 

environmental conditions and reduced physical stress, reflecting the strong influence of 

vertical zonation. In 2023, significant differences in total abundance were detected across 

estuarine zones in relation to the UI, coinciding with a decrease in total abundance in middle 

and outer zones of the estuary. Additionally, the abundance of Capitella capitata increased 

between 2022 and 2023 (from 251 to 1578 individuals), potentially linked to greater 

anthropogenic pressures and/or changes in salinity. These findings highlight that both natural 

factors—such as estuarine zone and vertical zonation—and anthropogenic influences shape 

the composition and structure of benthic macrofaunal communities, particularly through 

changes in abundance and diversity. Moreover, this study highlights the importance of 

monitoring benthic communities in Uruguay’s rocky intertidal coastal ecosystems. Also, future 
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studies should consider the use of opportunistic species as bioindicators, as well as the 

incorporation and study analysis of additional environmental variables (e.g., dissolved oxygen, 

organic matter, composition granulometric). 

Keywords: intertidal rocky, urbanization, benthic macrofauna, estuary 
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1. Introducción:  

1.1 Ecosistemas costeros y marinos 

Los ambientes marino-costeros son ecosistemas dinámicos de transición donde interactúan 

el medio terrestre y el medio marino. Presentan gran variabilidad ambiental debido a factores 

como la acción de las mareas, la influencia de las corrientes oceánicas y la interacción con 

los sistemas continentales influenciados por procesos físicos, químicos y biológicos 

(Millennium Ecosystem Assessment, 2005).  

Estos ecosistemas se caracterizan por su alta biodiversidad y productividad, y contribuyen 

significativamente a la producción primaria global (United Nations, 2016), al ciclo de 

nutrientes, regulación del clima, actuando como sumidero de carbono (Le Quéré et al., 2015). 

A su vez, estos sistemas promueven múltiples servicios ecosistémicos (como alimentos, 

recreación y turismo, espacios para la educación e investigación) que son de gran importancia 

tanto desde el punto de vista cultural, como económico y social (UNEP, 2011). 

Dentro de los ecosistemas costeros se ubica la zona intermareal rocosa que es aquella que 

se encuentra entre pleamar y bajamar y está expuesta periódicamente a condiciones 

ambientales extremas (desecación, temperatura, salinidad);(Seed, 1996). Estos hábitats, 

definidos como ambientes transicionales, están caracterizados por la existencia de zonación 

vertical y gradientes horizontales, donde predominan especies y condiciones abióticas 

particulares para cada zona (Raffaelli & Hawkins 1996), generando patrones característicos 

(Stephenson & Stephenson, 1972). Los organismos que habitan allí deben soportar 

condiciones extremas de desecación, de energía del oleaje y de la inmersión (Connell, 1961). 

En particular, el intermareal rocoso presenta una mayor diversidad biológica en comparación 

con las playas arenosas, lo cual se atribuye a la mayor heterogeneidad física del sustrato y a 

la disponibilidad de microhábitats. Estas características particulares de estos ecosistemas 

favorecen el establecimiento y desarrollo de diversas comunidades de macroinvertebrados 

que habitan en o sobre el sustrato del fondo, conocidas como comunidades bentónicas, las 

cuales incluyen organismos de tamaño relativamente pequeño, generalmente entre 0,5 mm 

y algunos centímetros (Brugnoli et al., 2008; Graf et al., 2015). 

La costa uruguaya se ubica en una zona de transición biogeográfica influenciada por la 

convergencia de la Corriente de Brasil (cálida y oligotrófica) y la Corriente de Malvinas (fría y 

rica en nutrientes), lo que da lugar a un ecosistema altamente dinámico (Olson et al., 1988) 

caracterizado por marcados gradientes ambientales (temperatura y salinidad). Esta marcada 

variabilidad físico-química, especialmente en términos de salinidad, se debe a la influencia 
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del estuario del Río de la Plata, uno de los estuarios más importantes del continente y el 

principal modulador de las condiciones ambientales de la costa uruguaya. La interacción entre 

el océano y el Río de la Plata genera un entorno único que sustenta una amplia gama de 

especies marinas y estuarinas, consolidando a este sistema como un área de gran relevancia 

ecológica y productiva (Nagy et al., 2019). Desde el punto de vista geomorfológico, la costa 

uruguaya se caracteriza por la presencia de arcos de playas arenosas y puntas rocosas, 

configurando un mosaico de hábitats con variabilidad estructural y funcional (Brugnoli et al., 

2008).  

1.2 Impacto de la urbanización y antecedentes en la región 

Aproximadamente 2.15 mil millones de personas viven en zonas costeras a menos de 100 

km del mar, lo que refleja una alta dependencia de los recursos y servicios ecosistémicos que 

estos ambientes proporcionan (Neumann et al., 2015; Reimann et al., 2023). Por lo tanto, 

estas áreas se enfrentan a múltiples presiones derivadas de la expansión urbana y del 

desarrollo costero, siendo la urbanización una de las principales fuentes de perturbación 

antrópica (Burak et al., 2004; Dafforn et al., 2015; Osterblom et al., 2017). Actividades como 

la explotación de recursos naturales, el turismo masivo, el transporte marítimo y la expansión 

de infraestructuras urbanas contribuyen al deterioro ambiental y cambio climático (Smith et 

al., 2003; Díaz et al., 2005; Bulleri & Chapman, 2010). 

Entre los ecosistemas costeros, el intermareal rocoso se ha destacado por ser un ecosistema 

altamente accesible para el ser humano, lo que lo convierte en uno de los ambientes más 

vulnerables a la alteración antrópica (Nybakken, 1997). La urbanización costera se ha 

identificado como una de las principales causas de transformación ecológica en ecosistemas 

marinos y estuarinos. Diversos estudios han documentado su asociación con la pérdida de 

biodiversidad, la disminución en la riqueza de especies y alteraciones en los patrones de 

abundancia y distribución de la biota (Carpenter et al., 2008; Chapman & Underwood, 1998; 

Coleman & Kelaher et al., 2009; Momota & Hosokawa, 2021).  

A escala regional, diversos estudios han demostrado que las características del hábitat y la 

calidad del agua influyen significativamente en la estructura de las comunidades biológicas, 

estando condicionadas por actividades humanas y por contaminación (Armendáriz et al., 

2022). Estas perturbaciones pueden generar efectos negativos directos sobre la diversidad 

funcional y estructural de la macrofauna (Garaffo et al., 2018, 2020), comprometiendo 

procesos ecológicos clave y la provisión de servicios ecosistémicos (Smith, 2003; Halpern et 

al., 2008).  
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En Uruguay, cerca del 70% de la población se concentra en los departamentos costeros de 

Colonia, San José, Montevideo, Canelones, Maldonado y Rocha, donde también se 

desarrollan las principales actividades económicas del país (de Álava, 2006; Conde, 2013). 

Entre estas se destacan el turismo, la pesca, la agricultura intensiva, y el transporte y 

comercio marítimo, estas actividades promueven la expansión urbana (Baliero et al., 2006), 

incluyendo infraestructuras como puertos, edificaciones costeras, servicios turísticos y áreas 

residenciales, que contribuyen al impacto sobre los ecosistemas costeros (Defeo et al., 2006; 

Conde, 2020). 

En este contexto, en la costa uruguaya se han documentado importantes procesos de 

alteración ambiental debido a la urbanización, particularmente vinculados a la disminución en 

la calidad del agua y descarga de efluentes (Muniz et al., 2004; Venturini et al., 2008; Muniz 

et al., 2013; Muniz & Venturini, 2019), alterando las condiciones ambientales locales (Méndez 

et al., 1991; Gómez et al., 2008). El aumento de infraestructuras urbanas y de actividades 

antrópicas han favorecido la contaminación orgánica e inorgánica en múltiples sectores del 

litoral (Gómez et al., 2008; Muniz et al., 2015; García-Alonso et al., 2017), y en particular en 

el estuario en la zona de la bahía y costa de Montevideo (Muniz & Venturini, 2019). 

Especialmente estos efectos negativos se traducen en alteraciones en la estructura y de 

aspectos funcionales de las comunidades macrobentónicas (Muniz et al., 2011, 2012; 

Pedelacq et al., 2022, 2024; entre otros). 

 1.3 Caracterización de macroinvertebrados del intermareal rocoso uruguayo 

Los ecosistemas intermareales rocosos representan ambientes de gran valor ecológico, al 

albergar comunidades bentónicas adaptadas a condiciones físicas extremas (Raffaelli & 

Hawkins 1996), incluyendo especies de diversos phyla, dominando organismos como 

crustáceos, moluscos y poliquetos (Brusca, 2002). En estos ecosistemas, los 

macroinvertebrados cumplen funciones clave en el ciclo de nutrientes, la transferencia de 

energía a la red trófica      y el mantenimiento de la estructura del ecosistema (Alonso & 

Camargo, 2005; Morales, 2007). 

Las comunidades bentónicas son ampliamente reconocidas como herramientas eficaces para 

evaluar el estado ambiental de los ecosistemas costeros, ya que numerosos estudios han 

demostrado que responden de forma predecible tanto a presiones naturales (como 

variaciones en la salinidad) y antrópicas (Dauer, 1993; Ritter & Montagna, 1999). 

En estudios locales, la estructura de la comunidad de macroinvertebrados en la zona costera 

está fuertemente influenciada por el gradiente de salinidad asociado al sistema Río de la 
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Plata-Océano Atlántico (Brazeiro et al., 2006; Giménez et al., 2010). La salinidad es un factor 

determinante en la estructuración del ensamble bentónico, estudios demuestran que en 

general las comunidades bentónicas se comportan de manera diferente a los cambios de 

salinidad en el ambiente, generalmente en estuarios y lagunas costeras (Brugnoli et al., 2008; 

Brazeiro et al., 2006; Mariano et al., 2015). En particular, en el trabajo de Brazeiro et al. (2006) 

se destacó que el litoral rocoso presenta un alto recambio de especies a lo largo del gradiente 

estuarino-marino, influenciado principalmente por la salinidad, lo cual contribuye 

significativamente a la diversidad regional. Por lo tanto, la salinidad es un factor modulador 

del ensamble bentónico (Mely et al., 2023; Atrill, 2002).  

Diversos estudios han abordado la composición faunística del intermareal rocoso uruguayo 

(Maytia & Scarabino, 1979; Neirotti, 1981; Brazeiro et al., 2006; Giménez et al., 2010), con 

énfasis particular en los ensambles de macrofauna. Por ejemplo, Scarabino et al. (2006) han 

documentado extensamente la biodiversidad de invertebrados bentónicos, especialmente 

bivalvos, en ambientes estuarinos y submareales de la costa uruguaya (Scarabino, 2003; 

2006; Scarabino et al., 2015). Estos trabajos ponen de relieve la notable riqueza y diversidad 

de la fauna bentónica regional, reafirmando la importancia ecológica de estos ecosistemas.  

Pese a esta clara relevancia ecológica, no hay evidencia de estudios sobre el efecto de la 

urbanización en el intermareal rocoso, pero si existen trabajos sobre impacto antrópico en 

playas arenosas, lagunas costeras, arroyos, zona estuarina de la bahía de Montevideo (Defeo 

et al., 2009, 2024; Boretto et al., 2018; Muniz et al., 2004, 2012, 2013; Muniz & Venturini, 

2019; Pedelacq et al., 2024). Por lo tanto, este estudio propone profundizar sobre las 

presiones antrópicas en el intermareal rocoso uruguayo y sus potenciales efectos sobre la 

composición y estructura de las comunidades macrobentónicas que allí habitan. 

2. Objetivos generales y específicos 

El objetivo general del presente trabajo es evaluar la composición y estructura de la 

comunidad de macroinvertebrados bentónicos del intermareal rocoso uruguayo y su relación 

con el grado de urbanización y el gradiente de salinidad en primavera en dos años 

consecutivos. 

Los objetivos específicos son: 

i. Evaluar la estructura y diversidad de la comunidad de macrofauna del intermareal rocoso 

uruguayo espacial (considerando zonación vertical del intermareal y zonas del estuario) y 

temporalmente (considerando dos primaveras consecutivas). 
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ii. Determinar la relación entre la diversidad de especies y el grado de urbanización. 

iii. Determinar la relación entre la diversidad de especies y el gradiente salino.  

 

3. Hipótesis 

La diversidad del ensamble de invertebrados macrobentónicos será mayor hacia la zona 

externa del estuario (mayor salinidad) y a su vez, las comunidades serán menos diversas en 

los sitios más urbanizados. 

4. Materiales y métodos 

4.1. Área de estudio 

El estudio se desarrolló a lo largo de la costa uruguaya (desde Montevideo), abarcando el 

estuario del Río de la Plata y la zona costera atlántica adyacente. Este sistema costero se 

extiende aproximadamente 670 km, abarcando tanto el estuario del Río de la Plata (~450 km) 

como el sector del oceánico Atlántico adyacente (~220 km), desde Punta Gorda (Colonia) 

hasta la desembocadura del Arroyo Chuy (Rocha). La zona se encuentra dentro de la 

provincia biogeográfica Atlántica Sudoccidental, donde la interacción entre el océano y el 

sistema estuarino modula la salinidad y, en consecuencia, influye en la estructura trófica y la 

productividad del estuario (Guerrero et al., 1997).  El Río de la Plata es el principal 

componente fisiográfico del sistema costero uruguayo, actuando como un sistema fluvio-

marino con fuertes gradientes ambientales de turbidez y salinidad. En este trabajo se 

consideraron tres zonas a lo largo del estuario y costa oceánica: Zona interna 

(correspondiente a La Zona Estuarina Interna (ZEI), definida entre San José y Montevideo, 

está caracterizada por salinidades menores a 12 y aguas extremadamente turbias). La Zona 

media (correspondiente a La Zona Estuarina Externa (ZEE), comprendida entre Canelones 

(Costa Azul) y Maldonado (playa Santa Mónica), con valores medios de salinidad muy 

variables en el tiempo y el espacio, comprendidas entre 18 y 23, fuertemente influenciado por 

las aguas costeras oceánicas y aguas dulces procedentes de la escorrentía continental 

(Guerrero et al. 1997)). Por último, la Zona externa que corresponde a la Zona Oceánica (ZO), 

definida entre playa Santa Mónica y la Barra del Chuy (Rocha), donde la salinidad media es 

mayor a 24 y presenta una menor variabilidad. 

La costa oceánica y estuarina de Uruguay se caracteriza por mareas astronómicas de baja 

amplitud (~40 cm), lo que determina un intermareal estrecho. Es un ambiente de transición 

de tipo micromareal, influenciado por la confluencia de dos cuencas principales: la cuenca del 
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río Uruguay y la cuenca del río Paraná, siendo esta última responsable del 97% del flujo de 

agua dulce en el estuario (Nagy et al., 1997; Mianzan et al., 2001). 

Según estudios previos (Maytía & Scarabino 1979; Giménez et al. 2010), el intermareal 

rocoso uruguayo se divide en tres franjas, caracterizadas por las siguientes especies típicas: 

la franja alta (superior) es dominada por el cirripedio Chthamalus bisinuatus, la franja media 

es caracterizada por el mejillón Brachidontes rodriguezii y la franja baja (inferior) dominada 

por los mejillones Mytilus spp. y Perna perna para la zona externa del estuario (Carranza & 

Borthagaray, 2009). 

Los sitios de muestreo para este estudio fueron seleccionados considerando la exposición al 

oleaje, accesibilidad y pendiente, entre otros factores además de considerar el gradiente 

salino (considerando las tres franjas antes mencionadas) y de perturbación antrópica lo cual 

fue estimado a través de un Índice de Urbanización (IU) de González et al.(2014). De esta 

manera, se consideró la zona del intermareal rocoso desde la playa de Buceo en Montevideo 

(34°54’0”S, 56°7’0”O) hasta la playa El Barco en Rocha (34°39’52.5”S, 54°10’23.9”O), ésta 

última forma parte del sistema Nacional de Áreas Protegidas de Uruguay (SNAP), el Parque 

Nacional Santa Teresa. Dentro de cada una de las tres zonas (interna, media y externa), se 

seleccionaron tres sitios con distintos niveles de perturbación antrópico, sumando un total de 

9 puntas rocosas (sitios).  De oeste a este, los sitios de muestreo fueron: Buceo, Punta Gorda, 

Atlántida, Playa Verde, Punta del Chileno, Punta del Este, El Cabito, Punta del Diablo y El 

Barco (Figura 1). 
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Figura 1: Mapa del área de estudio en la costa uruguaya, indicando los 9 sitios de muestreo 

desde Montevideo (Playa Buceo (B), Punta Gorda (PG)), Canelones (Atlántida (AT)), 

Maldonado (Playa Verde (PV), Punta del Chileno (PC), Punta del Este (PE)) hasta Rocha (El 

Cabito (EC), Punta del Diablo (PD), El Barco (EB). En color verde, amarillo y rojo se indica 

los niveles del índice de Urbanización; también se indica la zona del estuario de los sitios 

muestreados: círculo (interna), cuadrado (media) y triángulo (externa). 

 

4.2. Colecta de datos y muestras 

Se consideraron dos muestreos, en primavera, en dos años consecutivos (noviembre de 2022 

y noviembre de 2023). Los relevamientos se realizaron de igual manera para ambos períodos. 

En cada sitio se colectaron 3 unidades muestreales (UM: de 0,02m2) distribuidas al azar en 

las franjas del intermareal rocoso alta, media y baja durante la marea baja, con un total de 9 

UM por cada sitio. 

Los organismos fueron colectados con espátulas metálicas, lavados y tamizados a través de 

una malla de 0,5 mm de abertura, y la fracción retenida se almacenó formaldehido al 4% 
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hasta su posterior análisis en el laboratorio. Los organismos fueron identificados bajo lupa, 

clasificándolos al nivel taxonómico más bajo posible con bibliografía especializada (ej. Rios, 

1994; Amaral & Nonato, 1996; Boschi et al.,1991; Amaral et al., 2005). Se consideraron como 

semillas de mejillones aquellos individuos juveniles cuyo tamaño fue inferior a 20 mm, 

siguiendo el criterio comúnmente utilizado en estudios de acuicultura (South et al., 2022) 

Además, en cada sitio, se registraron variables ambientales en agua (temperatura, salinidad, 

pH, turbidez y oxígeno disuelto) con un equipo multiparamétrico HANNA modelo HI98194.  

4.3. Análisis de datos: 

Para evaluar el grado de perturbación antrópica en los puntos de muestreo se utilizó el índice 

de urbanización (IU) basado en González et al., (2014), que considera variables como la 

distancia a centros urbanos, edificaciones en la arena, limpieza de la playa, desechos sólidos 

en la arena, tráfico de vehículos en la arena, entre otros. Mediante el método Gover X0 = ((X–

Xmin)/(Xmax–Xmin)) (Peres-Neto et al., 2006)), donde X es el valor asignado a cada una de 

las variables a utilizar en el presente trabajo y Xmin-Xmax corresponde a los valores extremos 

del rango (0-5). Los valores del índice cercano a 0 indican sitios con baja intervención humana 

y valores cercanos a 1 indican sitios con alta intervención humana. 

Con los datos biológicos se calcularon para cada sitio y para cada año los índices de Riqueza 

(S, número de especies/taxa), abundancia (indiv/m2), la Equitatividad de Pielou (J’) (Pielou, 

1969) y Diversidad de Shannon-Wiener (H’) (Shannon, 1963) mediante el programa PAST 4. 

Para cada uno de los índices de diversidad se realizó la media y el desvío estándar (sd). 

También se calculó abundancia relativa para cada grupo taxonómico en cada año de 

muestreo en Rstudio mediante paquete “ggplot2”. 

Se realizaron correlaciones exploratorias entre variables ambientales como salinidad, 

temperatura, IU (utilizado como variable numérica) e índices de diversidad utilizando 

correlación de Pearson en Rstudio (Rstudio, 2023) mediante paquete “rstatix”. 

Se realizaron análisis de varianza (ANOVA) de dos vías entre las zonas de estuario e IU, y 

entre las zonas del estuario y franja intermareal para cada año de muestreo, y así determinar 

si existen diferencias espaciales (zona de estuario y franja) y si el gradiente de urbanización 

(IU) influye en los índices antes mencionados de cada año de muestreo. Para evaluar 

normalidad de los datos previamente se realizó test de Shapiro-Wilk y se utilizó la prueba de 

Cochran para testear la homogeneidad de las varianzas. Para interpretar diferencias 

estadísticamente significativas se realizaron pruebas post-hoc de Tukey (Zar, 1999).  
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Los datos de abundancia se transformaron mediante log (x + 1) para reducir la influencia de 

especies dominantes. Sobre la matriz transformada se calculó la distancia de Bray-Curtis y, 

a partir de ella, se aplicó un escalamiento multidimensional no métrico (nMDS) con el fin de 

representar gráficamente la similitud en la composición comunitaria. El análisis se realizó por 

separado para cada año, considerando dos factores: franja intermareal y zona del estuario. 

Además, se realizó análisis de similitud (ANOSIM) (Clarke, 1993) de la zona del estuario y 

franja del intermareal para evaluar las diferencias en la composición de especies entre los 

grupos definidos, el cual mide la separación entre grupos, con valores cercanos a 1 indicando 

mayor diferenciación. El valor de p (0.001) indica que la diferencia entre grupos es 

estadísticamente significativa (Clarke & Green, 1988). Posteriormente se realizó el 

procedimiento de análisis de porcentaje de similitudes (SIMPER) (Clarke, 1993) para la zona 

del estuario y así explorar qué aspectos de la estructura biológica contribuyen a la disimilitud 

de esos grupos. Los análisis fueron realizados en el programa Rstudio (Rstudio, 2023). 

5. Resultados 

5. 1. Datos ambientales 

La temperatura promedio de los muestreos del 2022 fue de 19,43 ± 2,86°C con un mínimo de 

15,4 en PE y un máximo de 24,9 en PV. La salinidad tuvo un promedio de 28,9 ± 1,76, con 

un mínimo de 25,5 en PV y un máximo de 31,1 en PE (Figura 2). La conductividad media fue 

de 44,1 ± 2,84, con mínimo de 39,5  en PD y máximo de 47,7  en PE.  El pH presentó un 

promedio de 7,6 ± 0,63, con un mínimo de 6,8 en B y un máximo de 8,3 en PV.  Para el caso 

del OD se tomaron valores en seis puntos de muestreos, su promedio fue de 105,9 ± 22,72 

mg/L con un mínimo de 77,5 mg/L en PG y un máximo de 134,8 mg/L en PV. No se obtuvieron 

datos de OD% ni O₂ ppm para EC, PD y EB (Anexo A, Tabla A1). 

En 2023 la temperatura tuvo un promedio de 21,2 ± 1,94, con un mínimo de 18,8  en PD y EB 

y un máximo de 24,6 en PG. La salinidad tuvo un promedio de 13,5 ± 6,59, con un mínimo de 

3,7  en B y un máximo de 21,9 en PE (Figura 2). La conductividad tuvo un promedio de 37,3 

± 31,94, con un mínimo de 11,5  en EC y un máximo 77,8 en PG, para este caso se tomaron 

datos para cinco puntos de los muestreos. El pH tuvo un promedio de 8,0 ± 0,51, con mínimo 

de 7,2 en PE y un máximo de 8,4 en PV.  Para las mediciones de OD se tomaron valores en 

seis puntos de muestreos, con un promedio de 113,4 ± 7,72 mg/L, con un mínimo de 100,3  

mg/L en EC y un máximo de 120,4 mg/L en AT. No se obtuvieron datos de OD% en PV, PC 

y PE. Los datos de O₂ ppm estuvieron disponibles únicamente para EC, PD y EB (Anexo A, 

Tabla A1).  
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Figura 2: Datos de salinidad para los muestreos de los años 2022 (celeste) y 2023 (salmón) 

en la costa uruguaya. Donde: B, Buceo; PG,  Punta Gorda;  AT,  Atlántida; PV,  Playa Verde; 

PC,  Punta del Chileno; PE,  Punta del Este; EC,  El Cabito; PD,  Punta del Diablo; EB,  El 

Barco. 

El índice de urbanización (IU) presentó valores que oscilaron entre 0,1 en El Barco (EB-

Rocha) correspondiente a la zona externa del estuario y 0,5 en Buceo (B-Montevideo) 

correspondiente a la zona interna del estuario (Figura 3, Anexo A, Tabla A2). 
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Figura 3: Gráfica del índice de urbanización por sitio para los dos años de muestreo (nov/2022 

y nov/2023). Considerado en un rango de 0 a 1, siendo 0 el menos impactado y 1 el más 

impactado. Donde: B, Buceo; PG, Punta Gorda; AT, Atlántida; PV, Playa Verde; PC, Punta 

del Chileno; PE, Punta del Este; EC, El Cabito; PD, Punta del Diablo; EB, El Barco. 

5.2. Datos bióticos 

Se registró para la primavera del 2022 un total de 62129 organismos, de los cuales 17,36% 

corresponden a semillas de mejillones, 12,82% Chthamalus bisinuatus (balano), 11,48% 

Amphibalanus improvisus (balano), 10,62% mejillón Brachidontes rodriguezii, 7,98% mejillón 

Brachidontes darwinianus, 6,70% crustáceos anfípodos, 6,11% poliquetos de la familia 

Syllidae, entre otros grupos (Tabla 1). La abundancia presentó su mínimo de 17,00 ± 20,31 

en PG franja alta y un máximo de 1904 ± 1093,94 en EC franja baja. La riqueza varió entre 1 

(B alta, PG franja alta y AT franja alta) y 17 ± 2,08 en PD franja baja. La diversidad de 

Shannon-Wiener (H’) tuvo un mínimo de 0 en B franja alta y PG franja alta, presentando un 

máximo de 1,88 ± 0,13 en EC franja baja. La equitatividad (J) tuvo un mínimo de 0,14 ± 0,02 

en EC franja alta y un máximo de 0,87 en AT franja alta (Anexo A, Tabla A3). 

Para el año 2023 se registró un total de 45042 organismos, 26,68% Amphibalanus improvisus 

(balano), 15,60% semillas de mejillones, 12,87% mejillón Brachidontes darwinianus, 8,29% 
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Chtamalus bisinuatus (balano), 7,59% mejillón Brachidontes rodriguezii, 7,06% crustáceos 

anfípodos, 2,86% poliquetos de la especie Allita succinea, entre otros taxones (Tabla 1). La 

abundancia presentó su mínimo de 8,00 ± 4,36 en PE franja alta y un máximo de 1882,67 ± 

866,64 en AT franja media. La riqueza varió entre 1 (B alta, PG alta, AT alta, PV alta, PC alta, 

PE alta y EC alta) y 15,67 ± 2,08 en EC franja media. La diversidad de Shannon-Wiener (H’) 

tuvo un mínimo en franja alta de 0 B, PG, AT, PV, PC, PE y EC y un máximo de 2,03 ± 0,21 

en PC franja media. La Equitatividad (J) tuvo un mínimo de 0 en la franja alta de B, PG, AT, 

PV, PC, PE y EC y un máximo de 0,76 ± 0,30 en EC franja baja (Anexo A, Tabla A4). 

Tabla 1: Lista de especies de macrofauna bentónica identificados en el intermareal rocoso 

estudiado de la costa uruguaya para los dos años de muestreo (2022 y 2023).  

 

Filo Clase Taxa   Alta Media Baja 

Mollusca Bivalvia Mytilus spp. Linnaeus, 1758   * * 

    Brachidontes rodriguezii 
 

A. d´Orbigny, 1846 
 

  * * 

    Brachidontes darwinianus 
 

A. d´Orbigny, 1846 
 

  * * 

    Mytella strigata  Hanley, 1843 
 

  * * 

    Perna perna 
 

Linnaeus, 1758 
 

  * * 

  Gastropoda Heleobia australis 
 

A. d'Orbigny, 1835 
 

  * * 

    Lottiidae indet. 
 

Gray, 1840 * * * 

Arthropoda Malacostraca 
 

Decapoda indet. 
 

Latreille,1802 
 

  * * 

   Amphipoda indet. 
 

Latreille,1806 
 

  * * 

    Isopoda indet. 
 

   * * 

    Tanaidacea indet. 
 

Dana, 1849   * * 

  Cirripedia Chthamalus bisinuatus 
 

Pilsbry,1916 
 

* * * 

    Amphibalanus improvisus 
 

Darwin, 1854 
 

* * * 

  Pycnogonida  
  

Pycnogonida indet. 
 

   * * 

Annelida Clitellata Oligochaeta indet.    * * 

  Polychaeta Alitta succinea 
 

Leuckart, 1847 
 

  * * 

    Spionidae indet. Grube 1850 
 

  * * 

    Syllidae indet. 
 
 

Grube 1850 
 

  * * 

    Capitella capitata Fabricius, 1780 
 

 * * 

    Halosydnella sp. Hartman, 1938   * * 

Nemertea Nemertea  
  

Nemertea indet. 
 

   * * 

Cnidaria Anthozoa 
  

Bunodosoma cangicum 
 

Belem & Preslercravo, 1973 
 

    * 

    Actiniaria indet. 
 

   * * 

Platyhelminthes Platyhelminthes Platyhelminthes indet. Minot, 1876  * * 
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La abundancia relativa por grupos taxonómicos presentó patrones de distribución 

diferenciados por franja del intermareal (Figura 4). En todas las franjas se encontró Cirripedia, 

con mayor dominancia en la franja alta para 2022 y 2023. En la franja media y baja de los 

sitios de la zona interna del estuario del 2022 (B, PG y AT) predominaron las clases Bivalvia 

y Cirripedia, con la presencia adicional de Oligochaeta en AT. En la zona media del estuario 

(PV, PC y PE), las franjas medias y bajas estuvieron caracterizadas por la dominancia de 

Bivalvia, y la presencia de Anthozoa, Gastropoda y Malacostraca. Por último, en la zona 

externa del estuario, las franjas medias y bajas presentaron una mayor proporción de 

Polychaeta en comparación con la zona media del estuario (Figura 4). 

 

 

Figura 4: Abundancia relativa (%) de los grupos taxonómicos en las comunidades 

macrobentónicas en nov/2022 representada por sitio y franjas intermareales: Alta, Media y 

Baja. Donde: B, Buceo; PG, Punta Gorda; AT, Atlántida; PV, Playa Verde; PC, Punta del 

Chileno; PE, Punta del Este; EC, El Cabito; PD, Punta del Diablo; EB, El Barco. 

En 2023, la presencia de la clase Gastropoda en la franja alta solo se observó en la zona 

externa del estuario, mientras que en el 2022 se registró tanto en las tres zonas. En la franja 

media y baja de la zona interna (B, PG y AT), predominaron Bivalvia y Cirripedia, con la 

presencia adicional de Oligochaeta en AT. En comparación con 2022, se observó una menor 
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. 

representación de grupos en esta zona, destacándose especialmente una mayor presencia 

de Malacostraca durante 2022. Además, en 2023 se observó una mayor representación de 

Crustacea en la franja baja y media, especialmente en los sitios PC y PE, en comparación 

con el año anterior. Por último, si bien en la zona externa del estuario (EC, PD, EB)  se 

mantuvo un patrón relativamente similar entre años, en 2022 se observó una mayor 

representación de Nematoda, especialmente en PD y EB (Figura 5). 

 

  

 

Figura 5: Abundancia relativa (%) de los grupos taxonómicos de la comunidad 

macrobentónica en nov/2023 por sitio y franjas intermareales: Alta, Media y Baja. Donde: B, 

Buceo; PG, Punta Gorda; AT, Atlántida; PV, Playa Verde; PC, Punta del Chileno; PE, Punta 

del Este; EC, El Cabito; PD, Punta del Diablo; EB, El Barco. 
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La abundancia total, de manera general mostró una mayor variabilidad en 2022. Además, la 

abundancia en sitios como EC, PD y EB (zona externa del estuario) mostró una marcada 

diferencia entre años, siendo mayor en 2022 que en 2023. En contraste, otros sitios, como 

PV, PC y PE (zona media del estuario) presentaron valores relativamente homogéneos entre 

los dos años de muestreo (Figura 6). 

 

 

Figura 6: Abundancia (indiv/m2) total por sitio para ambos años de muestreo 2022 (celeste) y 

2023 (salmón). Se presentan boxplots de abundancia total, cada caja representa la 

distribución de los datos con la mediana (línea horizontal), los cuartiles y los valores atípicos 

(puntos negros). Donde: B, Buceo; PG, Punta Gorda; AT, Atlántida; PV, Playa Verde; PC, 

Punta del Chileno; PE, Punta del Este; EC, El Cabito; PD, Punta del Diablo; EB, El Barco. 

En la figura 7 se observa la riqueza de especies por sitio para los años 2022 y 2023. En la 

mayoría de los sitios (B, PG, AT, PV, PC y PE; zonas interna y media del estuario) el promedio 

de riqueza fue mayor en 2023 respecto de 2022, aunque con diferencias en la dispersión de 
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los datos. En los sitios de la zona externa del estuario, la riqueza fue similar entre ambos 

años, aunque con una leve tendencia inversa (mayor en 2022 que 2023) (Figura 7). 

 

 

 

Figura 7: Riqueza por sitio para ambos años de muestreo 2022 (celeste) y 2023 (salmón). Se 

presentan boxplots de la riqueza, cada caja representa la distribución de los datos con la 

mediana (línea horizontal) y los cuartiles. Donde: B, Buceo; PG, Punta Gorda; AT, Atlántida; 

PV, Playa Verde; PC, Punta del Chileno; PE, Punta del Este; EC, El Cabito; PD, Punta del 

Diablo; EB, El Barco. 

En cuanto al índice de diversidad de Shannon los datos indicaron variabilidad en ambos años. 

En sitios como B, PG y PD la diversidad de Shannon fue mayor en 2022 que en 2023, por el 

contrario, en PE y PC el índice de Shannon fue mayor en 2023 (Figura 8). 



23 
 

 

Figura 8: Diversidad de Shannon por sitio para ambos años de muestreo 2022 (celeste) y 

2023 (salmón), cada caja representa la distribución de los datos con la mediana (línea 

horizontal) y los cuartiles. Donde: B, Buceo; PG, Punta Gorda; AT, Atlántida; PV, Playa Verde; 

PC, Punta del Chileno; PE, Punta del Este; EC, El Cabito; PD, Punta del Diablo; EB, El Barco. 

La Figura 9 muestra la equitatividad (J) por sitio para los años 2022 y 2023, se observa que 

la equitatividad varía entre sitios y años. En general, en algunos sitios la equitatividad en 2022 

presentó mayor dispersión en comparación con 2023. Sitios como EC y PD presentan valores 

medios de equitatividad similares entre ambos años, mientras que, en otros sitios, como B y 

PG, se observaron diferencias marcadas entre años.  
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Figura 9: Equitatividad por sitio para ambos años de muestreo 2022 (celeste) y 2023 (salmón). 

Se presentan boxplots de equitatividad (J) total, cada caja representa la distribución de los 

datos con la mediana (línea horizontal), los cuartiles y los valores atípicos (puntos negros). 

Donde: B, Buceo; PG, Punta Gorda; AT, Atlántida; PV, Playa Verde; PC, Punta del Chileno; 

PE, Punta del Este; EC, El Cabito; PD, Punta del Diablo; EB, El Barco. 

 

En los ANOVAs realizados para los índices comunitarios en 2022 se registraron diferencias 

tanto para las franjas del intermareal, como para las zonas del estuario. La abundancia total 

mostró diferencias significativas entre las franjas del intermareal (F=12,62; p=0,0028) y 

además registró diferencias significativas por zona de estuario (F=8,28; p=0,0028). La riqueza 

en la franja alta fue menor en comparación a la franja media y baja del intermareal, 

presentando diferencias significativas por franja (F=128,44; p<0,001) y por zona del estuario 

(F=26,02; p<0,001). En cuanto a la diversidad de Shannon se registraron diferencias 

significativas entre las franjas (F=71,33; p<0,001 ), pero no presentó diferencias por zona de 

estuario, de la misma forma, la equitatividad presentó diferencias significativas por franja 

(F=5,38; p=0,014) pero no por zona del estuario. En cuanto al IU, no se observaron diferencias 

significativas para ninguno de los índices estudiados. 
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En 2023, los ANOVAS registraron diferencias significativas para la abundancia total entre 

zonas del estuario (F = 12,01; p = 0,04). En cuanto a la riqueza se registraron diferencias 

significativas por franja (F=11,65; p<0,001) y no por zonas del estuario (p=0,29). El índice de 

Shannon presentó diferencias significativas por franja del intermareal (F=3,94; p=0,04) y no 

por zona del estuario, y la equitatividad no registró diferencias por franja ni por zona del 

estuario, sin embargo, la interacción entre ambos factores fue significativa (F= 2,96; p=0,04) 

(Figura 10 y 11). En el año 2023, solo se detectaron diferencias significativas en la abundancia 

total (F = 54,74; p = 0,005) con respecto al índice de urbanización. La interacción entre zona 

del estuario e índice de urbanización fue marginalmente significativa para la abundancia total 

(F = 5,95; p = 0,09). El análisis post-hoc de Tukey indicó que la abundancia fue 

significativamente mayor en la zona interna en comparación con la media y la externa del 

estuario (Tabla A9, Anexo A). 

 

 

 

 

 

Figura 10: Comparación de los índices de diversidad entre franjas intermareales (alta, media 

y baja) para los años 2022 (celeste) y 2023 (salmón). Se presentan boxplots de abundancia 
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total, riqueza, índice de diversidad de Shannon (H) y equitatividad (J). Cada caja representa 

la distribución de los datos con la mediana (línea horizontal), los cuartiles y los valores atípicos 

(puntos negros). Los asteriscos (*) indican diferencias significativas registradas por los 

ANOVA, entre las franjas del intermareal. 

 

 

 

 

Figura 11: Comparación de los índices de diversidad entre la zona del estuario (interna, media 

y externa) para los años 2022 (celeste) y 2023 (salmón). Se presentan boxplots de 

abundancia total, riqueza, índice de diversidad de Shannon (H) y equitatividad (J). 

Cada caja representa la distribución de los datos con la mediana (línea horizontal), los 

cuartiles y los valores atípicos (puntos). Los asteriscos (*) indican diferencias 

significativas entre zonas del estuario. El doble asterisco (**) indica una interacción 

significativa entre zona del estuario e índice de urbanización (IU) con la abundancia 

(indiv/m2) total. 
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5.3 Correlación lineal de Pearson: 

Para los datos del 2022 se observó que riqueza, abundancia total y temperatura se 

correlacionaron negativamente con IU y además la temperatura se correlacionó 

negativamente con la salinidad (Figura 12). 

 

 

 

Figura 12: Matriz de correlaciones lineales de Pearson entre variables ambientales, IU (índice 

de urbanización) e índices de diversidad del 2022, se visualizan las correlaciones con p<0.05. 

El tamaño de los círculos es proporcional a la magnitud de la correlación, mientras que el 

color indica la dirección: color azul indica correlación positiva y color rojo indica correlación 

negativa. 

 

En 2023 la abundancia total correlacionó negativamente con salinidad, la equitatividad, 

riqueza y Shannon correlacionaron negativamente con el IU y además correlacionaron 

positivamente con la salinidad. También se observa correlación negativa de la temperatura 

con salinidad, la cual, a su vez, correlacionó negativamente con el IU. (Figura 13). 
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Figura 13: Correlaciones lineales de Pearson entre variables ambientales, IU (índice de 

urbanización) e índices de diversidad del 2023, se visualizan las correlaciones con p<0.05. El 

tamaño de los círculos es proporcional a la magnitud de la correlación, mientras que el color 

indica la dirección: color azul indica correlación positiva y color rojo indica correlación 

negativa. 

. 

5.4 Análisis multivariado: 

El nMDS basado en la matriz de abundancia 2022 mostró una clara separación entre las 

franjas del intermareal, el valor del stress del modelo fue de 0,11 lo que indica un valor 

aceptable en dos dimensiones. Las elipses agruparon las franjas media y baja juntas 

(superpuestas), separándolas de la franja alta la cual presentó la menor dispersión de puntos 

(más homogénea en composición). En las franjas media y baja, los sitios presentaron una 

mayor superposición dentro de las elipses, pero aún se distingue un agrupamiento de los 

sitios de la zona media y externa (Figura 14). 
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Figura 14: Gráfico nMDS (escalamiento multidimensional no métrico) basado en la 

abundancia 2022. Los puntos representan sitios muestreados y están agrupados según la 

franja intermareal (elipses) y la zona del estuario. El color rojo representa franja alta, color 

verde franja baja y color azul a la franja media, los símbolos representan la zona del estuario: 

círculo (interna), cuadrado (media) y triángulo (externa). Donde: B, Buceo; PG, Punta Gorda; 

AT, Atlántida; PV, Playa Verde; PC, Punta del Chileno; PE, Punta del Este; EC, El Cabito; 

PD, Punta del Diablo; EB, El Barco. 

El ANOSIM mostró diferencias significativas en la composición y abundancia de organismos 

de franja del intermareal (R global de 0,57, p=0,001). Las comparaciones por pares indicaron 

diferencias significativas marcadas entre las franjas alta y baja (R = 0,86; p = 0,001) y entre 

la franja alta y media (R = 0,78; p = 0,001), mientras que entre las franjas media y baja no se 

observaron diferencias significativas R = 0,011; p =0,25).  
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En cuanto a las zonas del estuario, también se detectaron diferencias, aunque de menor 

magnitud (R global = 0,22; p = 0,001). Las comparaciones entre la zona interna y media (R = 

0,24; p = 0,001), así como entre la zona interna y externa (R = 0,28; p = 0,001) detectaron 

diferencias significativas, presentando cierto grado de separación en la composición, y 

además se detectaron entre la zona media y externa diferencias significativas, pero con un 

pvalor distinto en comparación a las otras zonas del estuario (R = 0,11; p = 0,005). 

Según el análisis de SIMPER, en 2022 se observó en la comparación entre zonas del estuario 

los grupos/especies que contribuyeron a las diferencias entre las zonas interna y media fueron 

Amphibalanus improvisus, Chthamalus bisinuatus, Brachidontes darwinianus y “semillas”. De 

estos, solo A. improvisus y B. darwinianus presentaron diferencias estadísticamente 

significativas en su abundancia entre zonas (p < 0,01). Entre las zonas interna y externa las 

diferencias encontradas se debieron a C. bisinuatus, “semillas”, A. improvisus, B. rodriguezii, 

B. darwinianus y Syllidae indet., que explicaron aproximadamente el 70% de la disimilitud 

acumulada. Por último, entre las zonas media y externa fue debido a C. bisinuatus, “semillas”, 

B. rodriguezii, Syllidae indet. y Actiniaria indet. que explicaron el 70% de la disimilitud 

acumulada para esa zona del estuario (Anexo A, Tabla A7). 

El nMDS para el 2023 también evidenció una clara separación entre la franja alta y las franjas 

media y baja, las cuales se agruparon juntas al igual que el nMDS realizado para el 2022. El 

valor del stress fue de 0,05 lo que indica una buena presentación de los datos en dos 

dimensiones (Figura 15). 
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Figura 15: Gráfico nMDS (escalamiento multidimensional no métrico) basado en la 

abundancia para 2023. Los puntos representan sitios muestreados y están agrupados según 

la franja intermareal y la zona del estuario. El color rojo representa franja alta, color verde 

franja baja y color azul a la franja media, los símbolos representan la zona del estuario: círculo 

(interna), cuadrado (media) y triángulo (externa). Donde: B, Buceo; PG, Punta Gorda; AT, 

Atlántida; PV, Playa Verde; PC, Punta del Chileno; PE, Punta del Este; EC, El Cabito; PD, 

Punta del Diablo; EB, El Barco. 

Los resultados del ANOSIM para el año 2023 registraron diferencias significativas respecto 

de la composición y abundancia de especies de la franja intermareal (R global= 0,48; p = 

0,001). Las comparaciones por pares revelaron diferencias significativas entre la franja alta y 

la baja (R = 0,63; p = 0,001), así como entre la franja alta y media (R = 0,74; p = 0,001). En 

contraste, no se observaron diferencias significativas entre las franjas media y baja (R = 

0,014; p = 0,19). 

Respecto a la zona del estuario, se encontraron diferencias significativas (R global = 0,24; p 

= 0,001). Las comparaciones entre la zona interna y media (R = 0,39; p = 0,001), y entre la 

interna y externa (R = 0,33; p = 0,001) mostraron significancia y cierta separación en la 
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composición de las comunidades, mientras que entre la zona media y externa no se 

encontraron diferencias significativas (R = 0,03; p = 0,12). 

En 2023 los resultados de SIMPER evidenciaron diferencias significativas respecto de la 

composición y abundancia de especies para las zonas del estuario. Entre la zona interna y 

media los grupos/especies que contribuyeron a las diferencias fueron A. improvisus, B. 

darwinianus, “semillas” y B. rodriguezii que explicaron el 70% de la disimilitud acumulada. De 

estos, A. improvisus y B. darwinianus fueron las únicas especies que en ambos años 

(nov/2022 y nov/2023) presentaron diferencias estadísticamente significativas en su 

abundancia (p < 0,01). Entre las zonas interna y externa las diferencias encontradas fueron 

debido a A. improvisus, “semillas”, B. darwinianus y Amphipoda indet., en comparación al año 

anterior donde C. bisinuatus tuvo una contribución mayor. Este año se destaca además la 

presencia de Capitella capitata y Amphipoda indet. como contribuyentes en la zona media y 

externa (Anexo A, Tabla A8). 

6. Discusión 

Los resultados de esta tesis aportan información clave para comprender cómo los factores 

ambientales y antrópicos influyen en la estructura de las comunidades bentónicas del 

intermareal rocoso de la costa uruguaya. A continuación, se discuten los principales patrones 

hallados en relación con las hipótesis planteadas y la literatura disponible. 

Los datos de temperatura para cada período de muestreo (nov/2022 y nov/2023) presentaron 

una clara variabilidad interanual, registrando una mayor variabilidad de temperatura en 2022 

en comparación al 2023 (Tabla A1, Anexo A). La salinidad en 2022 registró un gradiente 

inusual para la costa uruguaya, siendo en promedio considerablemente mayor en 2022 en 

comparación con el 2023. Estas diferencias posiblemente reflejen el cambio hidrológico 

asociado al final del evento de La Niña (fase fría de El Niño Oscilación del Sur, ENOS), que 

se prolongó por tres años consecutivos (2020,2021 y 2022) hasta octubre de 2023 cuando 

comenzó a expresarse a la fase cálida del ENOS. En 2022 la Niña contribuyó a una 

prolongada sequía con escasa descarga de agua dulce (INUMET, 2023), contribuyendo 

posiblemente a los altos valores de salinidad observados. Estos resultados son consistentes 

lo reportado con Brugnoli et al. (2019), donde se relacionaron los bajos valores de salinidad 

con un aumento del caudal del estuario del Río de la Plata vinculado al evento ENOS, 

mientras que durante el evento La Niña hay una menor descarga fluvial debido a bajas 

precipitaciones en la cuenca del Río de la Plata. Además, en otros trabajos, se destaca la 

influencia de los vientos provenientes del sector este que contribuyeron al desplazamiento 

hacia el oeste del frente de salinidad (Piola et al., 2005; Barreiro et al., 2021). 
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El índice de urbanización (IU) permitió estimar de forma semicuantitativa el grado de presión 

antrópica en la costa uruguaya. Buceo, Punta Gorda (zona interna del estuario) y Punta del 

Este (zona media del estuario) presentaron mayor IU. Estos sitios presentan/albergan 

infraestructura urbana, densidad de población y alteración de la línea costera. Al igual que los 

estudios que relacionan el IU con cambios en la abundancia de cangrejos fantasmas o 

bivalvos (Costa & Zalmon, 2019; Gül & Griffen, 2019; Schlender et al., 2023), nuestros 

resultados sugieren que ciertos grupos de macroinvertebrados bentónicos también 

responden a los gradientes urbanos definidos localmente, aunque las especies indicadoras 

difieren debido a las características particulares del sustrato y la hidrodinámica. Si bien 

González et al. (2014) desarrollaron el índice para evaluar la urbanización en playas 

arenosas, esta propuesta lo adaptó a ambientes menos homogéneos como las costas 

rocosas, donde la configuración ambiental y la actividad humana presentan mayor variabilidad 

espacial. Por lo tanto, es necesario ser prudentes con las conclusiones. 

La abundancia total fue mayor en el 2022 que en el 2023 (62129 organismos vs.45042 

organismos). Sin embargo, los grupos más abundantes se mantuvieron (“semilla” mejillones, 

Amphibalanus improvisus, Chthamalus bisinuatus, Brachidontes rodriguezii y B. darwinianus). 

La presencia de A. improvisus en la mayoría de los sitios de la costa uruguaya indica su 

amplia tolerancia a la salinidad y distribución. En el trabajo de Rocha (2008), A. improvisus 

mostró una alta tolerancia a variaciones de salinidad, dominando preferencialmente en las 

zonas con mayor contaminación orgánica. En el presente estudio esta especie dominó las 

comunidades bentónicas en sitios como Buceo y Punta Gorda donde el IU fue alto, lo que 

refuerza su carácter oportunista en sitios con gran impacto urbano. La otra especie de 

cirripedio C. bisinuatus estuvo presente en ambos años, sin embargo, su abundancia 

disminuyó de 7967 organismos en 2022 a 3734 organismos en 2023 (Tabla A3, A4, Anexo 

A). Ésta marcada reducción en su abundancia podría estar asociada a condiciones de 

salinidad bajas, es decir a su baja tolerancia en ambientes estuarinos (Tanaka & Magalhães, 

2002; Rocha, 2008). Estudios previos indican que C. bisinuatus se caracteriza por su 

dominancia en zonas costero-marinas con altos niveles de salinidad, particularmente en el 

intermareal rocoso del Atlántico occidental (Tanaka & Magalhães, 2002), donde tolera el 

estrés físico y sobre todo en condiciones con valores altos de salinidad (Rocha, 2008; Masi 

et al., 2009). Por tanto, los resultados obtenidos en este trabajo son consistentes con los 

patrones de distribución y abundancia reportados para la región. 

En ambos muestreos (nov/2022 y nov/2023), los valores máximos de riqueza (S) 

correspondieron en la zona media y externa del estuario (para los sitios PV, PC, PE, EC, PD 

y EB) en franjas media y baja del intermareal. Este patrón podría estar asociado a condiciones 
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ambientales más estables y a la menor exposición al estrés físico, como la desecación y las 

variaciones en temperatura, en comparación con la franja alta, esto refleja la fuerte influencia 

del gradiente vertical (zonación). De forma similar los valores máximos de diversidad de 

Shannon (H’) también se registraron en las zonas media y externa del estuario para las franjas 

media y baja del intermareal rocoso. Este patrón indica no solo una mayor riqueza, sino 

también una comunidad estructuralmente más equilibrada (reflejado también por la 

equitatividad), con menor dominancia de especies. En contraste, en la franja alta se 

detectaron los valores más bajos tanto de S como de H', generalmente debido a la presencia 

de solo una o dos especies dominantes, especialmente cirripedios. Esta zona usualmente es 

dominada por organismos que están adaptados a condiciones de desecación, por lo tanto, 

soportan condiciones extremas en el alto de la franja intermareal (Scrosati & Heaven, 2007; 

Reicherti et al., 2008).  

En estudios previos sobre macrofauna costera en ambientes estuarinos, se ha reportado que 

la riqueza y abundancia se correlacionan positivamente con la salinidad (Brazeiro et al., 2006; 

Lercari & Defeo, 2006; Giménez et al.,2010). La salinidad es un factor estructurador de las 

comunidades biológicas, influye sobre la diversidad y composición de los ensambles que 

habitan en ambientes marinos y estuarinos, pero no es el único factor que modula estas 

comunidades. Las presiones de origen antrópico son una de las causas de disminución de 

riqueza, diversidad y sobre todo del aumento de la abundancia de especies oportunistas 

(Crowe et al.,2000; Cruz-Motta et al.,2010; Muniz et al., 2015). En este estudio se observó 

que, en 2023 hubo una disminución de la abundancia total, en consonancia de una 

disminución de la salinidad. Esta tendencia podría estar asociada a condiciones 

oceanográficas interanuales, como la influencia del evento La Niña en 2022 y el inicio de la 

fase El Niño en octubre de 2023, que afectaron el régimen salino en la región (Remane & 

Schlieper, 1971; Brazeiro et al., 2006). Además, en 2023 se detectaron diferencias 

significativas en la abundancia total respecto al IU para las zonas del estuario, lo que sugiere 

que la urbanización podría estar generando algún efecto sobre las comunidades bentónicas. 

Si bien no se realizó un análisis estadístico formal para comparar entre los años, los patrones 

observados refuerzan la hipótesis de que tanto la salinidad como el grado de urbanización 

influyen de manera conjunta sobre la estructura de las comunidades. Según Defeo et al. 

(2024) la urbanización es el principal factor asociado a la degradación ecológica y paisajística 

de las playas arenosas del Uruguay, especialmente en las zonas interna y externa del estuario 

del Río de la Plata. Aunque su estudio se centró en la calidad escénica de playas arenosas e 

integridad de las dunas, las conclusiones son extrapolables a otros ambientes costeros como 

el intermareal rocoso aquí estudiado, donde la presión antrópica también puede alterar 

significativamente la integridad ecológica. Estos hallazgos son consistentes con estudios en 
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el estuario del Río de la Plata, donde se ha demostrado que la salinidad no actua de forma 

aislada, sino en interacción con múltiples estresores antrópicos que afectan la composición y 

funcionalidad de las comunidades (Muniz et al., 2012; Muniz & Venturini, 2015; Pedelacq et 

al., 2022, 2024). 

Los cirripedios (A. improvisus y C. bisinuatus) predominaron en la franja alta del intermareal. 

Este patrón de escasa presencia de especies en esta franja del intermareal se atribuye a las 

condiciones ambientales extremas, que limita el establecimiento de a algunas pocas especies 

y la comunidad que se desarrolla es muy abundante, patrón típico de las costas rocosas 

tropicales y templadas (Tanaka & Magalhães, 2002; Cruz-Motta et al., 2010). En la franja 

intermareal media y baja la mayor presencia de grupos (representados por Bivalvia, 

Anthozoa, Malacostraca y Polychaeta), se explicaría debido a las condiciones fisicoquímicas 

(inmersión bajo agua, menor exposición a la desecación, mayor disponibilidad de nutrientes) 

y al menor estrés físico (como la desecación, irradiación y potencial osmótico). Además, la 

presencia de los extensos bancos de mejillones genera una matriz (Borthagaray y Carranza 

,2007) que aporta complejidad al sistema y crea nuevos hábitats para los invertebrados 

(Tsuchiya & Nishihira, 1985; Suchanek, 1992; Prado & Castilla, 2006; Jaubet et al., 2013). 

Debido al escaso movimiento del agua entre los mejillones, se acumulan pasivamente 

residuos de mejillón y detritos y sedimentos, que las especies pequeñas utilizan como 

alimento. En el 2023 las franjas media y baja tuvieron una mayor predominancia de 

crustáceos y nemátodos en la zona externa del estuario. A su vez, en todos los sitios de la 

zona interna, media y externa del estuario se registró la presencia de poliquetos de las familias 

Capitellidae, Syllidae, Spionidae y Nereididae, incluyendo a las especies Capitella capitata y 

Alitta succinea, reconocidas por su rol como indicadores de calidad ambiental, ya que su 

mayor presencia se da en ambientes con alto nivel de contaminación orgánica (Pearson & 

Rosenberg, 1978; Méndez 2003; Elías et al., 2021). El aumento en la abundancia de Capitella 

capitata entre 2022 y 2023 (de 251 a 1578 individuos) podría estar relacionado con una mayor 

exposición a presiones antrópicas y/o con cambios en las condiciones de salinidad. Esta 

especie ha sido ampliamente reconocida como oportunista, capaz de prosperar en ambientes 

enriquecidos con materia orgánica de origen antrópico, tal como se ha documentado en 

estudios previos (Pearson & Rosenberg, 1978; Méndez, 2003; Elías et al., 2021). Resultados 

similares han sido reportados por Rivero et al. (2005) y Elías et al. (2005) en ambientes 

costeros urbanos, donde poliquetos pertenecientes a la familia Capitellidae y Spionidae 

estuvieron asociados a áreas de alta contaminación orgánica. Esto respalda la idea de que 

los gradientes de urbanización evaluados en este estudio podrían estar influyendo en la 

composición y estructura de la macrofauna bentónica del intermareal, lo cual ha sido también 
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reportado en distintos contextos intermareales (Llanos et al., 2019; Crowe et al., 2000; Dalton, 

2023; Méndez et al., 2025; Verga et al., 2025).  

El carácter oportunista de ciertas especies (como Amphibalanus improvisus y Capitella 

capitata) indica que la macrofauna bentónica del intermareal rocoso puede ser utilizada como 

un sistema de alerta temprana frente a la presión antrópica. Aunque no se encontraron 

diferencias significativas de diversidad ni riqueza respecto al IU en todos los casos, sí se 

detectaron aumentos claros en la abundancia de especies tolerantes o indicadoras de 

impacto ambiental en sitios más urbanizados y con menor salinidad, especialmente en 2023. 

Esto sugiere que la composición de especies, más allá de los índices tradicionales de 

diversidad, es sensible a la perturbación humana y a cambios ambientales interanuales, y por 

lo tanto puede servir como herramienta de monitoreo ecológico. 

El análisis de nMDS evidenció una clara separación entre las franjas del intermareal, pero 

una superposición entre la franja media y baja en la composición del 2022 y 2023. En la franja 

alta se destacaron las especies A. improvisus y Echinolittorina lineolata para el 2023, en 2022 

que se destacó C. bisinuatus, mientras que en las franjas media y baja tanto para 2022 y 

2023 se destacan organismos como Brachidontes rodriguezii, poliquetos de la familia 

Syllidae, Spionidae, nemátodos y diversos crustáceos como anfípodos, malacostraca e 

isópodos. También se distingue un agrupamiento de los sitios de la zona media y externa 

para ambos años, lo que sugiere diferencias en la composición de especies asociadas a la 

ubicación dentro del estuario. 

Según los análisis de ANOSIM y SIMPER, las diferencias observadas entre las franjas 

intermareales y las zonas del estuario se explicaron principalmente por una mayor 

abundancia de los balanos A. improvisus, C. bisinuatus y mejillones “semilla”, B. rodriguezii y 

B. darwinianus para ambos años de estudio. Como señalan Clarke y Warwick (2001), los 

organismos más abundantes son los que más contribuyen a la similitud dentro de los grupos, 

lo cual respalda su rol estructurante en las comunidades analizadas. Según Giménez et al. 

(2010) sobre el intermareal uruguayo, B. darwinianus actúa como ingeniero ecosistémico al 

facilitar el establecimiento de fauna como poliquetos y anfípodos. En otros estudios, 

Borthagaray y Carranza (2007) demostraron que los bancos de mejillones de B. rodriguezii, 

Mytilus spp., y el cirrípedo Chthamalus bisinuatus actúan como ingenieros ecosistémicos, 

manifestándose un aumento de la riqueza de especies debido a la presencia de estos 

organismos.  
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7.Conclusiones 

El presente trabajo aporta conocimiento sobre la diversidad y estructura de las comunidades 

bentónicas del intermareal rocoso uruguayo. Los resultados evidencian como la combinación 

de factores ambientales naturales (como la salinidad, zonación vertical) y antrópicos 

(reflejados mediante el uso del índice de urbanización) influyen en la estructura de la 

comunidad. Los principales resultados respaldan parcialmente la hipótesis planteada, al 

observarse una mayor diversidad en sitios con mayor salinidad (zona externa del estuario) y 

mayor abundancia en el año donde se registraron valores altos de salinidad. Sin embargo, no 

se detectaron diferencias significativas en la riqueza ni diversidad al contrastarlas con IU, 

aunque la tendencia general mostró que la riqueza y diversidad fueron más fueron más bajas 

(zona interna del estuario) en los sitios con mayor índice de urbanización. Asimismo, se 

identificó un cambio interanual marcado, posiblemente influenciado por eventos climáticos 

(como La Niña y El Niño), que afectaron la salinidad y por lo tanto la estructura de la 

comunidad de organismos. El estudio de la macrofauna bentónica del intermareal rocoso 

constituye una herramienta útil para evaluar la calidad ambiental y el impacto de factores 

naturales y antrópicos. Se sugiere que futuros estudios incluyan el análisis de especies 

oportunistas como bioindicadores, así como la incorporación y el estudio de otras variables 

ambientales (ejemplo: oxígeno disuelto, materia orgánica, composición granulométrica). 
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Anexo A 

Tabla A1: Datos ambientales para los dos años de muestreo (nov/2022 y nov/2023) 

 

Sitio  Año UI T° Salinidad 

Conductividad 

(mS) pH 

O2 

ppm OD % 

Buceo B 2022 0,50 18,5 27,46 42,78 6,76 7,05 87,2 

Punta 

Gorda PG 2022 0,45 18,91 27,96 43,24 6,87 6,16 77,5 

Atlántida AT 2022 0,35 18,16 29,5 45,47 7,09 7,51 94,5 

Playa Verde PV 2022 0,38 24,9 25,5 40,51 8,33 10,9 134,8 

Punta del 

Chileno PC 2022 0,33 16,9 31,04 47,61 7,3 9,36 118,1 

Punta del 

Este PE 2022 0,42 15,44 31,1 47,68 7,27 10,3 123,5 

El cabito EC 2022 0,33 21,5 29,4 45,28 8,27     

Pta del 

Diablo PD 2022 0,27 18,8 29,4 39,54 8,06     

El barco EB 2022 0,10 21,8 28,9 44,43 8,14     

                    

Buceo B 2023 0,50 22,9 3,72 66,02 7,89   119,9 

Punta 

Gorda PG 2023 0,45 24,6 4,3 77,79 8,66   118,2 

Atlántida AT 2023 0,35 21,15 10,93   8,17   120,4 

Playa Verde PV 2023 0,38 22,12 10,57   8,43     

Punta del 

Chileno PC 2023 0,33 20,7 17,1   7,3     

Punta del 

Este PE 2023 0,42 19,65 21,85   7,15     

El cabito EC 2023 0,33 21,98 13,87 11,46 8,17 8,07 100,34 

Pta del 

Diablo PD 2023 0,27 18,8 19,37 15,53 8,29 9,02 110,8 

El barco EB 2023 0,10 18,8 19,37 15,53 8,29 9,02 110,8 

 

  



50 
 

Tabla A2: Datos de IU (Urbanization index en inglés) para los sitios de muestreo (nov/2022 y 

nov/2023. Considerado en un gradiente de 0 a 1, siendo 0 el menos impactado y 1 el más 

impactado (UI). Donde: B, Buceo; PG,  Punta Gorda;  AT,  Atlántida; PV,  Playa Verde; PC,  

Punta del Chileno; PE,  Punta del Este; EC,  El Cabito; PD,  Punta del Diablo; EB,  El Barco 
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B 5 3 0 4 0 2 4 3 0,50 

PG 4 3 1 3 0 1 4 2,5 0,45 

AT 3 2 1 2 0 1 4 2,5 0,35 

PV 3 3 1 2 0 1 4 2,5 0,38 

PC 4 3 1 1 0 0 2 1 0,33 

PE 5 3 1 1 0 1 4 2,5 0,42 

EC 3 2 1 1 0 1 5 3 0,33 

PD 2 1 1 1 0 1 5 3 0,27 

EB 0 0 0 1 0 0 4 2 0,10 
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Tabla A3: Abundancia total y % de especies/taxa del año 2022  

Especies/Taxa Abundancia total % 

Mytilus spp. 1137 1,83 

Brachidontes 
rodriguezii 6595 10,62 

Brachidontes 
darwinianus 4959 7,98 

Perna perna 177 0,28 

Mytella strigata 130 0,21 
Chthamalus 
bisinuatus 7967 12,82 
Amphibalanus 
improvisus 7134 11,48 

Lottiidae indet. 1848 2,97 

Echinoilittorina 
lineolata 134 0,22 

Bunodosoma 
cangicum 1 0,002 

Actiniaria indet. 4834 7,78 

Amphipoda indet. 4162 6,7 

Isopoda indet. 1309 2,11 

Capitella capitata 251 0,4 

Alitta succinea 2137 3,44 

Spionidae indet. 434 0,7 

Nemertea indet. 702 1,13 

Syllidae indet. 3793 6,11 

"semillas" mejillones 10783 17,36 

Nematoda indet. 598 0,96 

Decapoda indet. 708 1,14 

Oligochaeta indet. 964 1,55 

Venerida indet. 174 0,28 

Tanaidacea indet. 911 1,47 

Platyhelminthes indet. 96 0,15 

Halosydnella sp. 65 0,1 

Pycnogonida indet. 89 0,14 

Heleobia australis 9 0,01 
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Tabla A4: Abundancia total y % de especies/taxa del año 2023 

Especies/Taxa Abundancia total % 

Mytilus spp. 894 1,98 

Brachidontes 
rodriguezii 3419 7,59 

Brachidontes 
darwinianus 5796 12,87 

Perna perna 25 0,06 

Mytella strigata  157 0,35 

Chthamalus 
bisinuatus 

3734 

 8,29 
Amphibalanus 
improvisus 12015 26,68 

Lottiidae indet. 761 1,69 

Echinoilittorina 
lineolata 168 0,37 

Actiniaria indet. 696 1,55 

Amphipoda indet. 3178 7,06 

Isópoda indet. 254 0,56 

Capitella capitata 1578 3,5 

Alitta succinea 1289 2,86 

Spionidae indet. 414 0,92 

Nemertea indet. 302 0,67 

Syllidae indet. 552 1,23 

"semillas" mejillones 7028 15,6 

Nematoda indet. 158 0,35 

Decapoda indet. 715 1,59 

Oligochaeta indet. 1447 3,21 

Venerida indet. 177 0,39 

Tanaidacea indet. 216 0,48 

 Platyhelminthes indet. 59 0,13 

Pycnogonida indet. 1 0,0022 

Heleobia australis 7 0,016 
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Tabla A5: Media de índices bióticos (riqueza S, índice de diversidad de Shannon H, 

equitatividad J y abundancia) y desvío estándar de cada sitio de la costa uruguaya para el 

año 2022. Donde: B,  Buceo; PG,  Punta Gorda;  AT,  Atlántida; PV,  Playa Verde; PC,  Punta 

del Chileno; PE,  Punta del Este; EC,  El Cabito; PD,  Punta del Diablo; EB,  El Barco 

Sitio 

Zona del 

Estuario Franja S ds  Abundancia ds  H ds  J ds  

B Interna Alta 1 0 97 58,45 0,00 0 0 0 

  Media 9 1,73 642 358,54 1,62 0,13 0,74 0,01 

  Baja 12 3,46 1508 903,37 1,66 0,30 0,67 0,07 

PG Interna Alta 1 0 17 20,31 0,00 0 0 0 

  Media 5 4,04 605 494,39 0,86 0,52 0,56 0,16 

  Baja 9 1,53 1281 916,50 1,37 0,20 0,62 0,09 

AT Interna Alta 1 0,58 459 303,33 0,20 0,35 0,87 0 

  Media 11 1,53 1662 281,47 1,72 0,06 0,73 0,02 

  Baja 11 2,89 1486 179,57 1,52 0,16 0,64 0,04 

PV Media Alta 2 0,58 32 20,98 0,27 0,30 0,58 0,39 

  Media 10 1,15 702 317,87 1,73 0,14 0,74 0,02 

  Baja 11 2,52 487 304,28 1,71 0,36 0,72 0,09 

PC Media Alta 2 0 760 584,92 0,18 0,09 0,26 0,12 

  Media 6 1,15 347 272,19 0,78 0,55 0,47 0,36 

  Baja 12 1 728 384,62 1,51 0,30 0,61 0,10 

PE Media Alta 2 0,58 101 105,31 0,54 0,06 0,67 0,11 

  Media 7 2,52 133 159,35 1,45 0,25 0,74 0,06 

  Baja 9 0,58 188 112,27 1,64 0,31 0,73 0,13 

EC Externa Alta 3 0 634 157,14 0,15 0,02 0,14 0,02 

  Media 14 2,08 1213 871,73 1,68 0,11 0,63 0,02 

  Baja 16 0,58 1904 1093,94 1,88 0,13 0,68 0,06 

PD Externa Alta 3 0 77 100,23 0,64 0,27 0,58 0,25 

  Media 13 0,58 563 96,35 1,84 0,10 0,73 0,05 

  Baja 17 2,08 1344 191,63 1,65 0,04 0,59 0,04 

EB Externa Alta 3 0 737 490,07 0,29 0,07 0,26 0,06 

  Media 14 1,53 1417 252,63 1,54 0,41 0,58 0,13 

  Baja 16 1,73 1586 879,17 1,68 0,18 0,61 0,06 
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Tabla A6: Media de índices bióticos (riqueza S, índice de diversidad de Shannon H, 

equitatividad J y abundancia) y desvío estándar de cada sitio de la costa uruguaya para el 

año 2023. Donde: B,  Buceo; PG,  Punta Gorda;  AT,  Atlántida; PV,  Playa Verde; PC,  Punta 

del Chileno; PE,  Punta del Este; EC,  El Cabito; PD,  Punta del Diablo; EB,  El Barco 

Sitio 

Zona del 

Estuario Franja S ds S Abundancia 

ds 

Abundancia H ds H J ds J 

B Interna Alta 1 0 39,50 4,95 0 0 0 0 

  Media 7 2 1060,0 106,07 1,19 0,06 0,62 0,02 

  Baja 10,33 2,08 1102,67 399,29 1,02 0,091 0,44 0,004 

PG Interna Alta 1 0 96,67 37,54 0 0 0 0 

  Media 9 1,73 1460 286,97 1,1 0,33 0,51 0,15 

  Baja 10,33 0,58 1115 297,14 1,14 0,24 0,49 0,11 

AT Interna Alta 1 0 279,67 199,58 0 0 0 0 

  Media 14,67 1,53 1882,67 866,64 1,7 0,18 0,63 0,05 

  Baja 11,33 1,53 463,33 614,23 1,66 0,12 0,68 0,02 

PV Media Alta 1 0 34 12,77 0 0 0 0 

  Media 13,67 0,58 690 52,72 1,96 0,12 0,75 0,04 

  Baja 11,33 1,15 463,33 309,81 1,66 0,25 0,68 0,09 

PC Media Alta 1 0 411,5 273,65 0 0 0 0 

  Media 14,67 2,31 501,33 281,60 2,03 0,21 0,76 0,05 

  Baja 14,67 3,51 311 120,50 1,81 0,65 0,67 0,19 

PE Media Alta 1 0 8 4,36 0 0 0 0 

  Media 12,33 3,21 210 105,00 1,63 0,18 0,65 0,05 

  Baja 13,67 2,52 191,67 88,75 1,94 0,03 0,75 0,06 

EC Externa Alta 1 0 135 129,40 0 0 0 0 

  Media 15,67 1,15 736 91,69 1,52 0,54 0,55 0,19 

  Baja 13 2 319,67 80,06 1,95 0,20 0,76 0,30 

PD Externa Alta 2 0 232,67 28,31 0,36 0,22 0,52 0,32 

  Media 2 4,51 232,67 234,83 0,36 0,29 0,52 0,08 

  Baja 11,67 3,46 613,33 158,18 1,44 0,16 0,60 0,01 

EB Externa Alta 2 1 120,67 165,77 0,27 0,32 0,43 0,20 

  Media 13 2,31 215,67 124,81 1,57 0,21 0,62 0,07 

  Baja 2 1 120,67 719,02 0,27 0,07 0,43 0,05 
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Tabla A7: Resultados de SIMPER para nov/2022 con porcentaje de contribución a la 

diferencia entre los grupos de cada Especies/Taxa, porcentaje acumulado y diferencias 

medias(dm) entre las zonas del estuario 

  dm:89,37%   

Comparación Especies/Taxa Contribución (%) Acumulado (%) p valor 

Interna vs. Media Amphibalanus 

improvisus 

 

15,08 16,9 0,001 

 Chthamalus 

bisinuatus 

 

14,38 33,0 0,77 

 Brachidontes 

darwinianus 

 

12,70 47,2 0,001 

 “semillas” 

 

9,70 58,0 0,91 

 Actiniaria indet. 

 

8,60 67,7 0,10 

 Brachidontes 

rodriguezii 

 

7,53 76,1 0,97 

 Amphipoda indet. 

 

5,19 81,9 0,30 

 Alitta succinea 

 

5,19 87,7 0,001 

 Lottiidae indet. 

 

3,32 91,4 0,34 

  dm:91,84%   

Comparación Especies/Taxa Contribución (%) Acumulado (%) P valor 

Interna vs. Externa Chthamalus 

bisinuatus  

 

14,85 16,2 0,73 

 “semillas” 

 

13,41 30,1 0,07 

 Amphibalanus 

improvisus 

 

11,07 42,8 0,014 

 Brachidontes 

rodriguezii 

 

9,38 53,1 0,61 

 Brachidontes  

darwinianus 

 

8,27 62,1 0,18 

 Syllidae indet. 6,82 69,5 0,002 
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 Amphipoda indet. 

 

4,74 74,7 0,54 

 Actiniaria indet. 

 

3,92 78,9 0,99 

 Alitta succinea 

 

3,58 82,9 0,03 

 Lottiidae indet. 

 

2,77 85,9 0,83 

 Isopoda indet. 

 

1,85 87,9 0,29 

 Tanaidacea indet. 1,81 89,9 0,003 

  dm:86,39%   

Comparación Especies/Taxa Contribución (%) Acumulado (%) P valor 

Media vs. Externa Chthamalus 

bisinuatus  

 

20,19 23,4 0,044 

 “semillas” 

 

13,12 38,6 0,002 

 Brachidontes  

rodriguezii 

 

12,77 53,3 0,17 

 Sylidae indet. 

 

8,28 62,9 0,001 

 Actiniaria indet. 

 

7,75 71,9 0,31 

 Amphipoda indet. 

 

4,18 76,7 0,77 

 Isopoda indet. 

 

3,79 81,1 0,07 

 Lottidae indet. 

 

2,47 84,0 0,001 

 Tanaidacea indet.  

 

2,23 86,6 0,001 

 Brachidontes 

darwinianus 

 

2,20 89,1 1,00 

 Nemertea indet. 

 

1,54 90,1 0,001 

dm:disimilitud media     
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Tabla A8: Resultados de SIMPER para nov/2023 con porcentaje de contribución a la 

diferencia entre los grupos de cada Especies/Taxa, porcentaje acumulado y diferencias 

medias(dm) entre las zonas del estuario  

  dm:85,34%   

Comparación Especies/Taxa Contribución (%) Acumulado (%) p valor 

Interna vs. Media Amphibalanus 

improvisus 

 

25,9 27,9 0,001 

 Brachidontes 

darwinianus 

 

14,5 44,10 0,001 

 Chthamalus 

bisinuatus 

 

14,47 69,3 0,86 

 “semillas” 

 

9,44 76,8 0,97 

 Amphipoda indet 

 

6,64 80,7 1,00 

 Oligochaeta indet. 

 

3,30 83,8 0,001 

 Capitella capitata 

 

2,68 86,8 0,96 

 Alitta succinea 

 

2,41 89,6 0,001 

 Mytilus spp. 

 

1,94 91,9 0,19 

  dm:86,34%   

Comparación Especies/Taxa Contribución (%) Acumulado (%) P valor 

Interna vs. Externa Amphibalanus 

improvisus 

 

23,15 24,50 0,002 

 Brachidontes 

darwinianus 

 

13,5 40,40 0,001 

 Chthalamus 

bisinuatus 

 

13,01 54,70 0,66 

 “semillas” 

 

10,8 64,9 0,46 

 Amphipoda indet. 

 

5,97 71,8 0,70 

 Brachidontes 

rodriguezii 

 

5,57 78,2 1,00 
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 Capitella capitata 

 

2,75 81,4 0,92 

 Oligochaeta indet. 

 

2,60 84,4 0,001 

 Allita succinea 

 

2,30 87,1 0,001 

 Syllidae indet. 

 

1,80 89,2 0,28 

 Lottidae indet. 1,40 90,8 0,96 

  dm: 80,58%   

Comparación Especies/Taxa Contribución (%) Acumulado (%) P valor 

Media vs. Externa Chthamalus 

bisinuatus 

 

15,66 19,10 0,20 

 Brachidontes 

rodriguezii 

 

12,45 34,20 0,001 

 “semillas” 

 

11,50 48,20 0,001 

 Amphipoda indet. 

 

10,17 51,0 0,22 

 Capitella capitata 

 

5,33 63,6 0,001 

 Amphibalanus 

improvisus 

 

3,12 70,2 0,002 

 Lottiidae indet. 

 

3,03 74,0 0,001 

 Syllidae indet. 

 

2,79 77,5 0,001 

 Decápoda indet. 

 

2,60 80,7 0,001 

 Actiniaria indet. 

 

2,59 83,9 0,001 

 Mytilus spp. 

 

1,93 86,3 0,17 

 Spionidae indet. 

 

1,84 88,6 0,001 

 Echinolittorina 

lineolata 

1,80 90,8 0,001 

dm:disimilitud media     
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Tabla A9: Resultados de la prueba post-hoc de Tukey para la variable Abundancia total en 

2023, comparando las zonas del estuario. Se indican las diferencias de medias (diff) entre 

zonas, con sus intervalos de confianza al 95% (IC) y los valores de significancia ajustados (p) 

(en negrita). 

Comparación 
Diferencia 

media (diff) 
IC 95% inferior IC 95% superior p valor ajustado 

Interna -Externa 495,19 163,67 826,70 0,0018 

Media-Externa -167,63 -499,15 163,89 0,45 

Media-Interna  -662,81 -994,33 -331,30 <0,001 

 


