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Resumen 
A escala global se está observando una alteración sin precedentes de los ecosistemas por efecto 

antrópico.  

A pesar de la gran importancia ecológica de la conectividad de los ecosistemas fluviales, a 

escala global se estima que solo el 37% de los ríos con extensión de más de 1000 km permanece 

libre de represas construidas para diferentes fines como el abastecimiento de agua potable o la 

generación de energía hidroeléctrica, entre otros usos. La construcción de represas genera 

enormes repercusiones en la biodiversidad y el funcionamiento ecosistémico, entre otros. El 

Neotrópico, particularmente Sudamérica, no es una excepción. Esta región representa un punto 

crítico para la biodiversidad de agua dulce, particularmente de especies de peces, cuyo 

conocimiento ecológico es aún escaso. Esto es particularmente cierto para la cuenca del Río 

Uruguay.  

Particularmente para los ecosistemas fluviales, se han propuesto varias teorías que intentan 

explicar su dinámica ecológica a lo largo del gradiente longitudinal desde las nacientes hasta su 

desembocadura, incluyendo los patrones de diversidad y la distribución de las especies y el 

ensamblaje de las comunidades. En sistemas con flujos de agua naturales, se espera que las 

comunidades de peces aumenten su diversidad taxonómica y funcional, así como la complejidad 

de la arquitectura de la red trófica, aguas abajo. Asimismo, se esperan cambios en los subsidios 

energéticos de las redes tróficas (i.e., origen espacial de la biomasa de las comunidades) a lo 

largo del gradiente longitudinal, con diversos postulados al respecto. Sin embargo, las teorías 

sobre funcionamiento de ecosistemas fluviales no necesariamente se aplican cuando los flujos 

hidrológicos se ven interrumpidos por represas. Un marco teórico que se centra en sistemas con 

interrupciones del flujo hidrológico es el Concepto de discontinuidad seriada (SDC), el cual 

predice el comportamiento de las comunidades en el gradiente longitudinal, dependiente de las 

distancias a las represas. Sin embargo, esta teoría no genera predicciones sobre cambios en las 

redes tróficas y en los sustentos energéticos de las comunidades fluviales. 

El objetivo general de esta tesis fue identificar potenciales efectos de las represas sobre la 

estructura y funcionamiento comunitario, usando como modelo las comunidades de peces del 

Río Uruguay. Ello implica la generación de conocimiento básico sobre: 1- la riqueza de especies 

de peces; 2- su nicho ecológico; 3- los cambios en el sustento energético (i.e., biomasa generada 

por recursos acuáticos y terrestres) de las tramas tróficas; y la puesta a prueba de distintos 

marcos teóricos y sus predicciones. La hipótesis de trabajo fue que los cambios físicos 

generados por las represas (e.g., variación del flujo de descarga de agua, cambios en flujos de 

sedimentos y disminución de turbidez aguas abajo) promueven cambios a escala comunitaria 

aguas abajo, así como también en el nicho ecológico y en el sustento energético de la biomasa 

de los peces, debido principalmente a los efectos sobre los niveles basales de las tramas tróficas.  

La aproximación de la tesis incluyó el análisis de la estructura trófica de las comunidades y de 

los roles tróficos de los peces mediante el análisis de dieta y de isótopos estables a lo largo del 

gradiente longitudinal. Se realizaron muestreos de comunidades de peces en 12 sitios a lo largo 

del curso principal del Río Uruguay (aproximadamente 1700 km). Se determinó la riqueza de 

especies, la diversidad trófica (mediante el cálculo de métricas basados en análisis de dieta) y el 

nicho isotópico (utilizando las proporciones de isótopos de nitrógeno y carbono) como un proxy 

para el nicho ecológico a nivel de comunidad, con un foco particular en áreas aguas arriba y 

aguas abajo de las cuatro represas existentes. Asimismo, se realizaron modelos de mezcla 

isotópica bayesianos para determinar el origen de la biomasa de las comunidades de peces de 

cada grupo trófico. Para determinar los roles tróficos, se analizó la dieta de cien especies de 

peces (2309 contenidos estomacales) y se clasificaron en cuatro grupos tróficos, subdivididos en 

ocho grupos de nivel inferior, y reportamos métricas de diversidad trófica para cada especie.  

Encontramos una alta diversidad de especies de peces y un aumento relativo de especies de 

peces que consumen macroinvertebrados terrestres hacia la sección media del río. Por otra parte, 

detectamos cambios longitudinales en la riqueza de especies y en la diversidad trófica e 

isotópica, respaldando -parcialmente- predicciones teóricas generales (por ejemplo, el Concepto 

de Río Continuo). Sin embargo, la riqueza taxonómica, la diversidad trófica y el nicho isotópico 

disminuyeron abruptamente inmediatamente aguas abajo de todas las represas, apoyando 
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predicciones del Concepto de Discontinuidad Seriada. Los modelos de mezcla isotópica 

bayesianos mostraron mayor sustento energético de origen alóctono para la biomasa de los 

peces en la sección media del río.  

Estos resultados sugieren la acción de mecanismos vinculados a las grandes planicies de 

inundación en la sección media del río, respaldando teorías globales como el concepto de pulso 

de inundación. Encontramos también que el acople de las vías energéticas (autóctona y 

alóctona) parece ser la regla para subsidiar la biomasa de los peces en este río, más que la 

dominancia por una u otra vía como se ha reportado más habitualmente en la literatura. Sin 

embargo, el subsidio alóctono parece ser particularmente importante para los depredadores tope, 

consistentemente a lo largo de todo el gradiente fluvial. Las represas alteraron los patrones 

longitudinales, llevando a que una u otra vía (i.e., autóctona o alóctona) perdiera relevancia en 

las áreas cercanas a las represas, con variantes probablemente vinculadas a las características 

locales.  Por otra parte, los tramos libres de represas del Río Uruguay resultan ser fundamentales 

para la recuperación de la diversidad ecológica.  

El conocimiento generado en esta tesis puede contribuir sustancialmente a la gestión y 

conservación de los ecosistemas fluviales, sirviendo como línea de base en el contexto de 

futuros cambios ambientales y generando nueva evidencia sobre el funcionamiento de los 

ecosistemas en esta región climática escasamente estudiada. La evidencia acumulada de los 

impactos negativos de las represas debe considerarse con urgencia a nivel mundial, y 

especialmente en el Neotrópico, donde se proyecta la construcción de grandes represas en los 

próximos años. 
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Abstract 
At a global scale, an unprecedented alteration of ecosystems due to anthropogenic effects is 

being observed. Despite the ecological importance of connectivity in river ecosystems, it is 

estimated that only 37% of rivers longer than 1000 km remain free from dams constructed for 

various purposes such as water supply or hydroelectric power generation, among others. Dam 

construction has significant repercussions on biodiversity and ecosystem functioning, among 

other factors. The Neotropics, particularly South America, are no exception. This region 

represents a critical point for freshwater biodiversity, particularly fish species, whose ecological 

knowledge is still scarce. This is particularly true for the Uruguay River basin. 

Several theories have been proposed to explain the ecological dynamics of river ecosystems 

along the longitudinal gradient from the source to the mouth, including patterns of diversity, 

species distribution, and community assemblages. In systems with natural water flows, it is 

expected that fish communities will increase in taxonomic and functional diversity, as well as 

the complexity of trophic network architecture, downstream. Additionally, changes in energy 

subsidies of trophic food webs (i.e., spatial origin of community biomass) along the longitudinal 

gradient are expected, with various postulates regarding this. However, theories about the 

functioning of river ecosystems do not necessarily apply when hydrological flows are 

interrupted by dams. A theoretical framework that focuses on systems with interruptions in 

hydrological flow is the Serial Discontinuity Concept (SDC), which predicts community 

behaviour along the longitudinal gradient, depending on the distances to the dams. However, 

this theory does not make predictions about changes in trophic networks and energy subsidies in 

river communities. 

The general objective of this thesis was to identify potential effects of dams on community 

structure and functioning, using fish communities of the Uruguay River as a model. This 

involves generating basic knowledge about: 1- fish species richness; 2- their ecological niche; 3- 

changes in energy subsidies (i.e., biomass generated by aquatic and terrestrial resources) of 

trophic networks; and testing different theoretical frameworks and their predictions. The 

hypothesis was that physical changes generated by dams (e.g., variation in water discharge flow, 

changes in sediment flows, and decreased turbidity downstream) promote changes at the 

community scale downstream, as well as in the ecological niche and energy subsidies of fish 

biomass, mainly due to effects on basal levels of the food webs. 

The thesis approach included the analysis of trophic structure of communities and trophic roles 

of fish through diet analysis and stable isotopes along the longitudinal gradient. Fish community 

sampling was conducted at 12 sites along the main course of the Uruguay River (approximately 

1700 km). Species richness, trophic diversity (calculated through diet analysis-based metrics), 

and isotopic niche (using nitrogen and carbon isotope ratios) as a proxy for ecological niche at 

the community level were determined, with a particular focus on areas upstream and 

downstream of the four existing dams. Additionally, Bayesian isotopic mixing models were 

performed to determine the origin of fish community biomass for each trophic group. To 

determine trophic roles, the diet of one hundred fish species (2309 stomach contents) was 

analyzed and classified into four trophic groups, subdivided into eight lower-level groups, and 

trophic diversity metrics were reported for each species. 

We found high fish species diversity and a relative increase in species consuming terrestrial 

macroinvertebrates towards the middle section of the river. Additionally, we detected 

longitudinal changes in species richness and trophic and isotopic diversity, partially supporting 

general theoretical predictions (e.g., the River Continuum Concept). However, taxonomic 

richness, trophic diversity, and isotopic niche abruptly decreased immediately downstream of all 

dams, supporting predictions of the Serial Discontinuity Concept. Bayesian isotopic mixing 
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models showed higher allochthonous energy subsidies for fish biomass in the middle section of 

the river. 

These results suggest the action of mechanisms linked to large floodplains in the middle section 

of the river, supporting global theories such as the Flood Pulse Concept. We also found that the 

coupling of energy pathways (autochthonous and allochthonous) seems to be the rule for 

subsidizing fish biomass in this river, rather than the dominance of one pathway as more 

commonly reported in the literature. However, allochthonous subsidy appears to be particularly 

important for top predators, consistently along the entire river gradient. Dams altered 

longitudinal patterns, leading to one or the other pathway (i.e., autochthonous or allochthonous) 

losing relevance in areas near the dams, with variants likely linked to local characteristics. 

Furthermore, dam-free stretches of the Uruguay River appear to be fundamental for the recovery 

of ecological diversity. 

The knowledge generated in this thesis can substantially contribute to the management and 

conservation of river ecosystems, serving as a baseline in the context of future environmental 

changes and generating new evidence about ecosystem functioning in this poorly studied 

climatic region. The accumulated evidence of the negative impacts of dams must be urgently 

considered globally, and especially in the Neotropics, where the construction of large dams is 

projected in the coming years. 
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1. Introducción general 

1.1. Ecosistemas fluviales 

 

A escala global se está observando una alteración sin precedentes de los ecosistemas naturales 

por actividades antrópicas, lo cual promueve cambios en el sistema climático, pérdida de 

biodiversidad, cambios en los ciclos biogeoquímicos, ciclo hidrológico, entre otras 

consecuencias (Vitousek et al., 1997; Rockström et al., 2009; Steffen et al., 2015). En el caso de 

los ríos, una de las alteraciones más frecuentes y de mayor magnitud es la regulación de los 

regímenes hidrológicos.  

 

Los ecosistemas fluviales se caracterizan por poseer corrientes de agua orientadas a lo largo de 

un eje longitudinal, desde las nacientes (zona con pendientes pronunciadas) a la desembocadura 

(pendientes mínimas) (Likens, 2010). Los ríos son sistemas altamente conectados, 

desarrollándose su conectividad en cuatro dimensiones: longitudinal (aguas arriba-aguas abajo); 

lateral (conectando el canal principal con las planicies de inundación y áreas riparias); vertical: 

entre el agua subsuperficial, el río y la atmósfera; y temporal (variación estacional de los flujos 

de agua) (Ward, 1989). Los ríos conectan el hábitat acuático con el terrestre circundante 

mediante las planicies de inundación, integrando al ecosistema acuático también recursos 

provenientes del medio terrestre circundante y viceversa. Estos ecosistemas, además, se 

encuentran insertos en una red dendrítica conectada por tributarios, que drenan hacia un mismo 

curso de agua principal, jugando roles clave en los ciclos biogeoquímicos al recibir, transformar 

y transportar material particulado y disuelto desde las aguas continentales y los ecosistemas 

terrestres hacia los océanos (Allan & Castillo, 2007; Lehner et al., 2024).  

 

Los ríos y arroyos son naturalmente dinámicos espacial y temporalmente, proporcionando 

múltiples servicios ecosistémicos, incluyendo la provisión de recursos como agua para consumo 

o riego, recursos asociados a las pesquerías, servicios de regulación hidrológica (e.g., mitigación 

de inundaciones), mantenimiento de hábitats y biodiversidad, además de servicios culturales 

como recreación (Yeakley et al., 2016). Sin embargo, estas funciones ecosistémicas dependen 

estrechamente de la conectividad de los procesos hidrológicos en las cuencas (Sidle & Gomi, 

2024).  

 

1.2. Diversidad y funcionamiento de ecosistemas fluviales 

 

Todas estas características hacen a los ríos y arroyos sistemas altamente productivos y con gran 

heterogeneidad de hábitats a distinta escala espacial, lo que permite que sustenten una gran 

biodiversidad, tanto sosteniendo especies adaptadas a las características de cada tramo o hábitat 
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(Allan & Castillo, 2007) como a otras especies que inmigran desde otros sitios de la red hídrica. 

La alta conectividad de estos sistemas permite también a los organismos moverse en el hábitat 

fluvial y en los hábitats adyacentes, conectando procesos a escala de cuencas (Pringle, 2003). 

Las comunidades locales se encuentran entonces estrechamente conectadas mediante el flujo de 

individuos entre comunidades conectadas a través de la red fluvial, conformando estructuras 

metacomunitarias clave para el mantenimiento de la biodiversidad (Leibold et al., 2004). 

Asimismo, estas comunidades locales interactúan con el ambiente circundante, lo que determina 

en última instancia las dinámicas poblacionales y la estructura de la comunidad (Leibold et al., 

2004). Por lo tanto, la conectividad resulta fundamental para el mantenimiento de la 

biodiversidad en estos ecosistemas (Borthagaray et al., 2020). Asimismo, diversas teorías 

ecológicas, también relevantes para los ecosistemas fluviales, buscan explicar los patrones de 

diversidad en las comunidades en función de las características de la matriz ecosistémica en que 

se encuentran. Por ejemplo, diversas teorías plantean que el tamaño del ecosistema (MacArthur 

& Wilson, 1967), su productividad (Wright, 1983), o la heterogeneidad tanto espacial como 

temporal del hábitat (Pringle et al., 1988), son determinantes para la diversidad a través de 

diversos mecanismos. En ríos, se ha planteado que la mayor probabilidad de que la diversidad 

aumente hacia aguas abajo a medida que el sistema fluvial se ensancha, se basa en el aumento 

de la heterogeneidad de hábitats y de la productividad, lo cual permite el sustento de un mayor 

número de especies (Horwitz, 1978).  

En diversos ecosistemas fluviales sin interrupciones en su hidrología ni fragmentación de 

hábitats por efecto antrópico se han descrito diversos patrones de diversidad y de la arquitectura 

de las redes tróficas en el gradiente longitudinal. Por ejemplo, se espera un aumento de la 

riqueza (diversidad alfa) de especies de peces a lo largo del gradiente longitudinal, con 

acumulación de especies desde las nacientes a la desembocadura (e.g., Pease et al., 2012). Por 

otra parte, la diversidad beta (i.e., cambios en la diversidad de especies entre comunidades que 

conforman una metacomunidad) también tiende a aumentar debido a un incremento en el 

anidamiento. Esto se da ya que las comunidades aguas arriba representan un subset de las 

especies que se encuentran en las comunidades aguas abajo en el gradiente longitudinal (Peláez 

& Pavanelli, 2018). La diversidad beta puede estar reflejando dos fenómenos distintos, tanto el 

anidamiento como el reemplazo de especies (Baselga et al., 2010; Legendre, 2014).  

Complementariamente a los estudios de diversidad, los estudios de tramas tróficas son una de 

las principales y más directas aproximaciones utilizadas para comprender los patrones 

organizacionales y relaciones (en este caso de consumo) entre las especies en un ecosistema 

(Elton, 1929; Paine, 1980; Carpenter et al., 1985; Pimm et al., 1991). El estudio de estas 

relaciones y del rol que ocupa cada especie provee el más complejo y preciso resumen de una 

comunidad biológica y las interacciones de consumo entre los organismos, permitiendo 
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aproximarnos a entender el funcionamiento a escala ecosistémica (Woodward, 2009). 

Asimismo, comprender cuál es el sustento energético de las tramas tróficas contribuye a 

determinar la estabilidad de una comunidad local y a predecir sus respuestas ante perturbaciones 

externas (Rooney & McCann, 2012).  

 

Evidencias obtenidas de ríos y arroyos sin interrupciones en su hidrología sugieren la existencia 

de un gradiente longitudinal también en la arquitectura de las redes tróficas, con incrementos en 

su complejidad (por aumento en la riqueza de especies y el número de conexiones tróficas en la 

red) e incrementos en el largo de la cadena (aumentos en los niveles tróficos) desde las 

nacientes a la desembocadura (e.g., Sabo et al., 2010; Winemiller et al., 2010; Pease et al., 

2012). Se ha hipotetizado que estos cambios responden a incrementos en el tamaño del 

ecosistema fluvial, y a una atenuación de los disturbios hidrológicos en las zonas más bajas y 

con menores pendientes (Sabo et al., 2010).  

 

1.3. Marcos teóricos en ecosistemas fluviales 

 

Las características propias de los ecosistemas fluviales han llevado a que se planteen una serie 

de marcos teóricos que intentan describir las dinámicas y cambios en las comunidades a lo largo 

de su gradiente longitudinal, enfocándose principalmente en aspectos relacionados a la 

transformación y asimilación de la materia por parte de los organismos, haciendo especial 

énfasis en las tramas tróficas y en su sustento energético (Vannote, 1980; Junk et al., 1989; 

Thorp & Delong, 1994; 2002; Thorp et al., 2006). Todas estas teorías han estado en constante 

revisión y debate, llegando incluso a plantearse en los últimos años teorías conciliadoras de los 

diferentes marcos (Humpries et al., 2014). Uno de los marcos teóricos más relevantes de las 

últimas décadas fue el “Concepto de Río Continuo” (RCC, por su sigla en inglés “River 

Continuum Concept”), propuesto por Vannote et al. (1980), el cual plantea la existencia de un 

gradiente en las condiciones físicas desde las nacientes a la desembocadura (gradiente 

longitudinal de ecosistemas fluviales). Esta teoría sostiene que, en este gradiente, la estructura 

de las comunidades (principalmente de macroinvertebrados) depende de los recursos 

disponibles en cada sección del río. Por tanto, en las nacientes se encuentran aquellas 

comunidades con organismos adaptados a la ingesta de recursos alóctonos, provenientes del 

bosque ripario característico de las cabeceras de los arroyos templados. A medida que el sistema 

fluye hacia aguas abajo, el ingreso de material alóctono disminuye, aumentando la materia 

orgánica particulada fina y la producción de recursos basales de origen autóctono (e.g., algas 

bentónicas), generando cambios en la estructura de las comunidades (Vannote et al., 1980).  
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Las principales limitaciones de esta teoría se basan en que sus predicciones son enfocadas en 

gran medida a comunidades de macroinvertebrados, además de que está basada en evidencia 

generada en sistemas templados de los Apalaches en EEUU que carecen de planicies de 

inundación (Junk et al., 1989).  

Por otra parte, investigaciones realizadas en ríos tropicales con grandes fluctuaciones 

hidrológicas resaltaron la necesidad de incorporar la dimensión lateral para la comprensión de 

las dinámicas y complejidad de los ecosistemas fluviales. Así, se planteó la teoría del “Concepto 

de Pulsos de Inundación” (FPC, por su sigla en inglés: “Flood Pulse Concept”) (Junk et al., 

1989). Este marco teórico resalta la importancia de las planicies de inundación, planteando que 

los ecosistemas fluviales se conectan con las planicies a través de pulsos prolongados y 

relativamente predecibles que incrementan el intercambio de materia, energía e información 

genética entre el ecosistema acuático y el terrestre. Por este motivo, se plantea que en aquellos 

ecosistemas o tramos de los ríos que presentan planicies de inundación, muchas especies se 

encuentran adaptadas a la utilización de recursos alóctonos provenientes del medio terrestre 

circundante como principal fuente de energía (Junk et al., 1989).  

Como marcos conceptuales opuestos a lo planteado en las dos teorías anteriores, surgen dos 

teorías: el “Modelo de Río Productivo” (“Riverine Productivity Model”, sigla en inglés RPM) 

(Thorp & Delong, 1994; revisado por Thorp & Delong, 2002) y la “Síntesis del Ecosistema 

Riverino” (“Riverine Ecosystem Synthesis”, RES por su sigla en inglés) (Thorp et al., 2006). 

Estas dos teorías coinciden en el planteo de que la principal fuente de energía que sustenta a las 

tramas tróficas en los ecosistemas fluviales tiene origen autóctono. La RPM plantea como 

principal fuente de energía de las redes tróficas fluviales a los recursos de origen autóctono, 

independientemente de la disponibilidad de material alóctono. Esto se debería a que el carbono 

de las algas bentónicas es más fácil de asimilar y más rico energéticamente que el carbono 

terrestre (Thorp & Delong, 2002). Por otra parte, la RES (Thorp et al., 2006) no describe a los 

ecosistemas fluviales como un continuo, sino que los entiende como una conjunción de parches 

hidrogeomorfológicos, fuertemente asociados a la geomorfología y al clima. Esta teoría, al igual 

que la RPM, postula que la mayor parte de la biomasa de los organismos acuáticos proviene de 

recursos autóctonos, con la excepción de algunas especies y estaciones en parches con una 

entrada significativa de material de origen alóctono (Thorp et al., 2006).  

En los últimos años se ha postulado una teoría que integra los marcos teóricos anteriores: el 

“Concepto de Onda de Río” (“River Wave Concept”, RWC por su sigla en inglés- Humphries et 

al., 2014). En ésta se plantea que la hidrología determina la fuente principal de energía que 

utilizan las comunidades acuáticas. En este sentido, a altos niveles de flujo predominará el 

ingreso y asimilación de material alóctono desde las planicies de inundación y por tanto la 



17 
 

producción secundaria se basará en energía alóctona. Por el contrario, cuando los niveles de 

flujo sean bajos, la biomasa de las tramas tróficas será sostenida por energía basada de recursos 

autóctonos, producidos localmente en el sistema (Humphries et al., 2014).   

Sin embargo, excepto RCC, la mayoría de las teorías en ecosistemas fluviales se basan casi 

exclusivamente en el sustento energético, sin plantear predicciones asociadas a los cambios en 

los patrones de diversidad a lo largo del gradiente fluvial.  

 

Por otra parte, la mayoría de las diversas teorías que explican el comportamiento de los sistemas 

fluviales no pueden ser aplicadas a sistemas con embalses ya que se basan en la continuidad de 

la conexión longitudinal y/o lateral del ecosistema (e.g., Vannote et al., 1980; Junk et al., 1989; 

Thorp et al., 2006; Humphries et al., 2014), aspectos interrumpidos por las represas. Una teoría 

que surge como modificación al Concepto de Río Continuo intenta explicar la dinámica de los 

ecosistemas fluviales con presencia de represas: el “Concepto de Discontinuidad Seriada” (“The 

Serial Discontinuity Concept”-SDC- Ward & Stanford, 1983; 1995). Esta teoría postula que los 

ecosistemas fluviales presentan un gradiente longitudinal predecible en las condiciones 

biofísicas, que dependen de las condiciones ambientales y de la distancia a las represas. Sin 

embargo, esta teoría es bastante limitada en cuanto al alcance de sus predicciones y no permite 

generar predicciones sobre los efectos que los cambios producidos por las represas generarán 

sobre varias características de la biota, principalmente en lo que refiere a cambios en las redes 

tróficas y en los sustentos energéticos (Ward & Stanford, 1995).  

 

A pesar de la gran cantidad de marcos teóricos desarrollados en ecología fluvial, es necesaria la 

generación de evidencia empírica que identifique y explique los impactos en las comunidades 

locales, dado que la gran mayoría de los ríos están sometidos a una gran presión antropogénica 

y a la interrupción de su flujo hidrológico natural. En este sentido, los cambios en los patrones 

de diversidad por efecto de las represas muy probablemente traen aparejados cambios 

significativos en el funcionamiento y diversos procesos a escala ecosistémica.  

 

1.4. Interrupción de flujos hidrológicos naturales mediante la construcción de 

represas  

 

A pesar del consenso sobre la importancia de la conectividad en los ríos, éstos están siendo 

sometidos a uno de los principales impactos antrópicos a escala global: la construcción de 

represas (Vörösmarty et al., 2010; Poff et al., 2010). El represamiento de ríos se encuentra en 

expansión a nivel global y se espera que continúe creciendo exponencialmente en las próximas 

décadas, generando fuertes presiones sobre la biota de los ecosistemas fluviales (Zarfl et al., 
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2015; 2019; Fig 1), así como sobre procesos ecosistémicos, además de impactos sobre las 

poblaciones humanas asociadas a los ríos (Flecker et al., 2022). A escala global solo el 37% de 

los ríos con extensión de más de 1000 km permanece libre de represas, demostrando el estado 

de alta vulnerabilidad de estos sistemas (Grill et al., 2019).  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 1. Número de represas existentes a nivel global y proyección de construcción de nuevas represas al 

año 2030.  Figura extraída de Zarfl et al., 2015.  

 

La construcción de represas para diferentes fines, como el abastecimiento de agua potable o la 

generación de energía hidroeléctrica, entre otros usos (Baxter, 1977; Dudgeon, 2000; Nilsson et 

al., 2005; Ormerod et al., 2010; Grill et al., 2019), altera la estructura y el funcionamiento de los 

ecosistemas lóticos al modificar las condiciones físicas del ambiente, y promover la 

transformación de ecosistemas lóticos en lénticos, la fragmentación del hábitat, y cambios en la 

velocidad del flujo de agua y la frecuencia e intensidad de pulsos de descarga aguas abajo 

(Dudgeon et al., 2005; Allan & Castillo, 2007). Estos cambios afectan también a los 

ecosistemas terrestres circundantes tanto aguas arriba como aguas abajo. Asimismo, alteran la 

geomorfología del cuerpo de agua y modifican la temperatura del agua y su concentración de 

oxígeno disuelto (Allan & Castillo, 2007). Las represas generan también retención de material 

en suspensión, incluyendo nutrientes, materia orgánica y contaminantes que son secuestrados en 

los sedimentos del embalse, lo cual altera el flujo de sedimentos aguas abajo de la represa, entre 

otras perturbaciones (e.g., Baxter, 1997; Nilsson et al., 2005; Barletta et al., 2010; Cross et al., 

2011).  
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Usualmente los grandes ríos presentan varias represas consecutivas en el gradiente longitudinal 

(i.e., cascada de represas). Esta distribución en cascada afecta fuertemente los patrones 

observados aguas abajo (e.g., Barbosa et al., 1999; Cheng et al., 2015; Santos et al., 2018; 

Huang et al., 2018). Se ha observado que el efecto acumulado de los cambios en hidrología, 

retención de sedimentos, retención de nutrientes y procesos físico-químicos generado por la 

cascada de las represas suele representar un mayor impacto que la suma de los efectos de 

represas independientes (Castello & Macedo, 2016; Santos et al., 2018). 

 

Algunos de los principales efectos de la construcción de represas son la modificación de hábitats 

y pérdida de corredores biológicos (Dudgeon et al., 2005; Pelicice et al., 2015), lo que trae 

como consecuencia la disminución de la biodiversidad local y facilita la colonización por 

especies invasoras (Dudgeon et al., 2005; Winemiller et al., 2016). La pérdida de biodiversidad 

en los tramos aguas abajo de las represas se ha constatado a nivel global para diversos grupos 

biológicos, por ejemplo, en microorganismos, macroinvertebrados, plancton y peces (Wu et al., 

2019). En el caso particular de los peces, se ha observado que la construcción de represas ha 

generado la pérdida del rango geográfico de distribución de más del 50% de las especies en 

algunas de las grandes cuencas del mundo (e.g., Brasil, India, Estados Unidos y Sudáfrica) 

(Keijzer et al., 2024; Fig. 2).  

 

La pérdida de biodiversidad tiene también consecuencias culturales, económicas y sociales, ya 

que muchas de las especies afectadas son recursos pesqueros de gran significancia económica 

y/o la principal fuente proteica de muchas localidades, por lo que se puede producir un efecto 

importante sobre la economía local e incluso a nivel de los países (FAO, 2014).  
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Fig. 2. Pérdida acumulada de rango de distribución de especies de peces (%) debido al aislamiento 

producido por las represas. Cuencas con ausencia de datos de represas se muestran en gris oscuro. 

Cuencas con ausencia de datos de especies de peces se muestran en gris claro. Figura extraída de Keijzer 

et al., 2024.  

 

Los cambios en las condiciones ambientales generadas por las represas tienen efectos sobre las 

comunidades locales, afectando por ejemplo el ensamble de especies de peces que pueden 

encontrarse (Junk et al., 1989; Barletta et al., 2010), debido principalmente a que perduran 

aquellas especies que logran tolerar estas alteraciones en las condiciones físicas del ambiente 

(Cross et al., 2011). En el caso particular de los peces, se han observado disminuciones en la 

riqueza de especies, en los tamaños poblacionales y en la diversidad genética en los tramos 

aguas abajo de cascadas de represas, debido al aislamiento de los ambientes como consecuencia 

de la fragmentación (Ribolli et al., 2021). Asimismo, las poblaciones de peces se ven afectadas 

por el bloqueo de las rutas migratorias (Agostinho et al., 2008; Pelicice et al., 2015; Granzotti et 

al., 2018), y también por impedimentos fisiológicos y comportamentales para alcanzar áreas 

adecuadas para la reproducción en el nuevo ambiente léntico generado por las represas (Lopes 

et al., 2024).  

Se ha reportado también la existencia de relaciones negativas entre la abundancia y la riqueza de 

especies con la presencia de cascada de represas, resultando en pérdida de diversidad en las 

regiones aguas abajo (Ganassin et al., 2021). Sin embargo, también se ha reportado que los 

sistemas fluviales pueden retornar a las condiciones ecológicas naturales (i.e., sin regulación) a 

medida que aumenta la distancia a la represa (Ward & Stanford, 1995; Stanford & Ward, 2001). 
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Por otra parte, la fragmentación de hábitats debido a la construcción de represas puede resultar 

en la pérdida de especies aguas abajo de las mismas. Sin embargo, también puede generar la 

incorporación de nuevas especies, alterando por lo tanto los patrones de diversidad beta, 

cambiando la incidencia de los componentes de reemplazo de especies y anidamiento en el 

gradiente longitudinal (Ganassin et al., 2021). En el caso del anidamiento, se observa cuando la 

composición de especies de la comunidad con menor diversidad alfa es un subset de las especies 

encontradas en la comunidad con mayor diversidad alfa. Por otra parte, el reemplazo de especies 

refiere a la pérdida de especies de una comunidad a otra, pero también incluye la adición de 

nuevas especies (Baselga et al., 2010). En este sentido, en ambientes altamente represados, se 

han observado aumentos en la diversidad beta por aumentos en la diferencia en la composición 

de especies entre sitios, con pérdida de especies y reemplazo por nuevas especies (i.e, aumento 

en el componente de reemplazo) (Herrera-Pérez et al., 2019).  

 

Los cambios a nivel comunitario por efecto de las represas pueden generar grandes alteraciones 

en los procesos a nivel ecosistémico ya que varían, entre otras cosas, las relaciones de consumo 

(Carpenter et al., 1985; Cross et al., 2011) y por tanto la transferencia de materia y energía. Los 

cambios en la frecuencia e intensidad de descarga de flujos de agua afectan, no solo la 

estructura de la comunidad local de peces aguas abajo de la represa, sino que tienen efectos 

potenciales sobre la estructura y topología de las redes tróficas, generando efectos, por ejemplo, 

sobre el largo de la trama (Hoeinghaus et al., 2008; Sabo et al., 2010; Ruhí et al., 2016). Se ha 

observado que los disturbios en la hidrología pueden disminuir el largo de la trama trófica, ya 

que entre otras cosas se generan alteraciones de los recursos disponibles (e.g., debido al lavado 

de productores primarios y secundarios locales) (Sabo et al., 2010; Ruhí et al., 2016). Algunos 

estudios han encontrado disminución o pérdida de grupos funcionales de peces, tanto aguas 

arriba como aguas abajo de las represas (e.g., de Bem et al., 2021), mostrando declives de 

grupos como los bentívoros-invertívoros (Granzotti et al., 2018) y detritívoros (Santos et al., 

2020), y aumentos en la proporción de especies de peces generalistas luego de la construcción 

de represas (Turgeon et al., 2019). Por otra parte, la variabilidad en los flujos de agua puede 

afectar también los patrones de omnivoría y amplitud de nicho, ocurriendo dietas más limitadas 

por la disponibilidad de alimento luego de una fuerte descarga (e.g., Ruhí et al., 2016). Estos 

cambios en la proporción de grupos tróficos pueden ser un efecto directo de las alteraciones en 

la disponibilidad de recursos basales, ocasionando cambios en la diversidad de ítems 

consumidos y afectando en última instancia el nicho trófico y ecológico ocupado por las 

especies (Guo et al., 2023).  

 

Asimismo, los disturbios hidrológicos ocasionados por la presencia de represas pueden alterar 

también el sustento energético de las tramas tróficas. Se ha observado que en ecosistemas 
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fluviales con altas tasas de disturbios hidrológicos tienden a encontrarse redes tróficas basadas 

en recursos acuáticos (autóctonos) (Guo et al., 2023). Estas redes se asocian con especies de 

rápido crecimiento y altos recambios poblacionales que puedan responder de forma efectiva 

ante los disturbios (Townsend et al., 1997). Por otra parte, se ha sugerido que tanto la variación 

en la descarga de agua, así como los cambios en la penetración de luz, son factores 

fundamentales que interactúan limitando la producción primaria local en los sectores aguas 

abajo de los ríos (Roach & Winemiller, 2015). En los sistemas lóticos aguas abajo de las 

represas suele haber una disminución de la turbidez (relativa a sitios aguas arriba), ya que en la 

zona lacustre (embalse) tiene lugar una retención de los sedimentos en suspensión. Esto permite 

una mayor penetración por luz y mayores tasas de producción primaria acuática aguas abajo de 

la represa (Ward & Stanford, 1983; Johnson et al., 1996). A medida que se aumenta la distancia 

de la represa, la turbidez aumenta y disminuye la ingesta de material acuático (e.g., algas 

producidas localmente) (Wellard-Kelly et al., 2013). Igualmente, se ha demostrado que el 

fitoplancton proveniente de la zona lacustre de los embalses puede contribuir al sustento 

energético acuático de la trama trófica aguas abajo de la represa, aunque en menor medida que 

la producción acuática local (Doi et al., 2008).  

 

1.5. Antecedentes del caso de estudio: Río Uruguay 

 

A pesar de que se conocen muchos de los impactos del represamiento de ríos, hay evidencia 

pobre sobre los efectos de las represas sobre las tramas tróficas acuáticas en general y sobre el 

tipo de recursos que sustenta la biomasa de los consumidores, en particular. Cabe destacar que 

el tema se encuentra activamente en debate al día de hoy en la literatura especializada (e.g., Guo 

et al., 2023; Leal et al., 2023). La construcción de represas ha generado alteraciones en la 

geomorfología y en la hidrología de la mayoría de las grandes cuencas hidrográficas de América 

del Sur (Agostinho et al., 2007; Winemiller et al., 2016; Torremorell et al., 2021), y Uruguay no 

escapa a esta problemática, con una gran cantidad de embalses ya construidos para diferentes 

fines (MVOTMA, 2012; FAO, 2016). Un estudio reciente remarca que Uruguay es el segundo 

país de América del Sur en número absoluto de represas construidas, superado únicamente por 

Brasil, con un total de 878 represas, de las cuales solo de cuatro se tiene información precisa de 

ubicación y datos de su construcción y de la cuenca (Zhang & Gu, 2023).    

En particular en Sudamérica, principalmente en Brasil, se ha estudiado en abundancia el efecto 

de las represas sobre los peces, pero basándose principalmente en patrones de diversidad y en 

especial en especies migradoras (e.g., Agostinho et al., 2008; Pelicice et al., 2015; Agostinho et 

al., 2016; Loures & Pompeu, 2018; Pelicice et al., 2018; Ganassin et al., 2021).  
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El Neotrópico, considerado un hotspot de diversidad de peces (Lévêque et al., 2007; Reis et al., 

2016) y donde además se están dando la mayor cantidad de alteraciones antrópicas, tiene una 

gran cantidad de represas proyectadas para las siguientes décadas (Agostinho et al., 2016; 

Winemiller et al., 2016; Pelicice & Castello, 2021; Flecker et al., 2022). El funcionamiento de 

los ecosistemas fluviales del neotrópico y la biología de la mayoría de las especies permanece 

sin conocerse (e.g., Reis et al., 2003; Reynalte-Tataje et al., 2012; Lópes et al., 2019; Vidal et 

al., 2020). Por su parte, el conocimiento sobre los ensambles de peces presentes en los ríos 

sudamericanos se enfoca casi exclusivamente en la taxonomía y distribución de especies 

(Barletta et al., 2010; Reis et al., 2016).  

 

Esto resulta particularmente notable en uno de los mayores ríos de Sudamérica: el Río Uruguay. 

El Río Uruguay es el segundo tributario más grande de la cuenca del Río de la Plata. Se origina 

en Brasil en las confluencias de los ríos Canoas y Pelotas, sus tramos medio y bajo separan a 

Argentina de Uruguay y tiene su desembocadura en el Río de la Plata (Saccol-Pereira, 2008), 

recorriendo un total de 1800 km. El Río Uruguay se divide en tres secciones basadas en sus 

características geológicas: alto, medio y bajo Río Uruguay. En las últimas dos décadas, en el 

alto Río Uruguay se ha dado el desarrollo hidroeléctrico más importante, con la construcción de 

tres represas. En la actualidad, un total de 4 represas hidroeléctricas operan en este río: tres en el 

alto Río Uruguay: Machadinho (capacidad: 1140 MW/h; operativa desde 2002), Itá (capacidad: 

1450 MW/h; operativa desde 2000), y Foz de Chapecó (capacidad: 855 MW/h; operativa desde 

2010), y una en el bajo Río Uruguay: Represa de Salto Grande (capacidad: 1890 MW/h; 

operativa desde 1979). Las secciones medias y la parte alta del medio Río Uruguay permanecen 

hasta el momento sin interrupciones en su hidrología, alcanzando una sección de ca. 1000 km 

de aguas corrientes. El Río Uruguay alto se caracteriza por su canal estrecho y la ausencia de 

planicies de inundación, aunque en la zona más alta se observa gran presencia de bosque ripario 

(Reynalte-Tataje et al., 2012). La parte media del río, se caracteriza por grandes extensiones de 

planicies de inundación y presencia de vegetación riparia (principalmente en la parte alta de esta 

sección). El bajo Río Uruguay, por su parte, tiene presencia de bosque ripario en su sección más 

hacia el norte, así como también secciones de islas y humedales marginales en su parte media, 

principalmente en la margen argentina.  

 

A pesar de ser un río muy importante en Sudamérica, la escasa información disponible sobre los 

peces del Río Uruguay se limita a estudios sobre la biología reproductiva de algunas especies 

(Zaniboni-Filho et al., 2017; Pachla et al., 2019; Vidal et al., 2020). Por su parte, la mayoría de 

los estudios de ecología trófica se han limitado a descripciones de dieta de algunas especies 

clave (e.g., González-Bergonzoni et al., 2010; Masdeu et al., 2011; González-Bergonzoni et al., 

2023). En cuanto al sustento energético de las redes tróficas, la información es más escasa aún 
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con un estudio localizado en tres sitios del bajo Río Uruguay (González-Bergonzoni et al., 

2019). Sin embargo, en los últimos años se ha incursionado en el estudio de los impactos de las 

represas localizadas en el alto Río Uruguay sobre la abundancia, biomasa y composición de 

especies (de Bem et al., 2021) y sobre la diversidad genética (Ribolli et al., 2021). A pesar de 

este incremento en los estudios en el Río Uruguay, aún desconocemos en gran medida el 

funcionamiento del río en toda su extensión en el gradiente longitudinal, ya que el conocimiento 

generado es fragmentado y no abarca la totalidad del gradiente. Asimismo, falta información 

sobre la ecología trófica, el rol de las especies en las redes tróficas y los principales sustentos 

energéticos, así como también el potencial impacto de las represas sobre las comunidades de 

peces y redes tróficas presentes en el río.  

 

Con los mencionados antecedentes, y en el contexto global, y particularmente de Sudamérica de 

incremento en la construcción de represas, generar evidencia empírica de la variación en el 

gradiente longitudinal y del potencial efecto de las represas hidroeléctricas sobre múltiples 

dimensiones de diversidad (i.e., diversidad taxonómica, trófica, de fuentes alimenticias y 

ecológica) en el Río Uruguay cobra gran relevancia. Cabe destacar que en el Río Uruguay se 

proyecta la construcción de dos represas hidroeléctricas más, resaltando la urgencia de los 

estudios en este río. En este contexto, toda la información generada permitirá acercarnos a un 

mejor entendimiento de los ecosistemas fluviales, particularmente el Río Uruguay, y en 

consecuencia a un manejo más efectivo e idealmente una disminución de los impactos 

generados por su fragmentación y modificación (Barletta et al., 2008; Barletta et al., 2010; Ruhí 

et al., 2016; Flecker et al., 2022).  

 

2. Objetivos, hipótesis y predicciones 

2.1. Objetivo general 

 

El objetivo general de esta tesis fue identificar potenciales efectos de las represas sobre la 

estructura y funcionamiento comunitario, usando como modelo las comunidades de peces del 

Río Uruguay. Ello implica la generación de conocimiento básico sobre: 1- la riqueza de especies 

de peces; 2- su nicho ecológico; y 3- los cambios en el sustento energético (i.e., biomasa 

generada por recursos acuáticos y terrestres) de las tramas tróficas; y la puesta a prueba de 

distintos marcos teóricos y sus predicciones.  

Este objetivo general se dividió en 3 objetivos específicos, y cada uno de ellos corresponde a un 

capítulo de la tesis (Fig. 3). 
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2.2. Objetivos específicos 

1.1) Identificar taxonómica y funcionalmente a las especies de peces del Río Uruguay, 

analizando su dieta y generando una clasificación estandarizada en grupos tróficos.  

1.2) Describir la variación espacial de la estructura trófica a lo largo del gradiente longitudinal, 

particularmente entre las tres grandes zonas: Río Uruguay alto, Río Uruguay medio y Río 

Uruguay bajo (Fig. 4 y 5). 

Hipótesis 1. De acuerdo al Concepto de Río Continuo, las características ambientales de los 

diferentes tramos de los ecosistemas fluviales determinan el ensamble de peces y la estructura 

trófica que predomina en cada sitio. En particular, el cambio a lo largo del gradiente 

longitudinal (nacientes-desembocadura) en las condiciones ambientales genera cambios en la 

disponibilidad de los recursos alimenticios y, por tanto, en los grupos tróficos de peces que 

dominan tanto en abundancia como en biomasa.  

En ese contexto, se predice que, en la región del Río Uruguay alto y medio, debido a la mayor 

presencia de monte ripario y planicies de inundación (Fig. 5), predominarán aquellos grupos 

tróficos adaptados al consumo de material de origen terrestre. Por el contrario, en el Río 

Uruguay bajo, donde el río se ensancha, la velocidad del río disminuye y el flujo turbulento 

decrece, se espera encontrar grupos tróficos con mayor consumo de productores primarios 

locales.   

 

2) Evaluar los potenciales efectos generados por las represas sobre la diversidad ecológica de 

los peces a lo largo del gradiente longitudinal del Río Uruguay. En particular, determinar los 

cambios sobre: la riqueza de especies, la diversidad beta y sus componentes (anidamiento y 

recambio de especies), la diversidad trófica (n° de conexiones tróficas) y sobre la diversidad de 

nicho isotópico, como proxy de nicho ecológico.  

Hipótesis 2. Los cambios ambientales a lo largo del gradiente fluvial longitudinal, como el 

aumento del área del río y la heterogeneidad ambiental, así como también la pendiente menos 

pronunciada, promueven una mayor diversidad a múltiples niveles. Ésta se expresa en una 

mayor riqueza taxonómica de especies, mayor diversidad beta (por aumentos en el 

anidamiento), y mayor diversidad de ítems alimenticios y aumento en el nicho ecológico de los 

peces. Sin embargo, los cambios físicos generados por las represas (e.g., interrupción del flujo 

de agua, variación en los flujos de descarga, cambios en flujos de sedimentos y disminución de 

turbidez aguas abajo), interrumpen el gradiente longitudinal generando disminuciones de la 
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diversidad en sus múltiples dimensiones, debido principalmente a las disminuciones de las 

fuentes alimenticias.  

En particular, se predice que estos cambios promoverán:  

1- Menor riqueza de especies de peces de niveles tróficos superiores, ya que son los 

organismos con mayores requerimientos energéticos.  

2- La disminución de la riqueza de especies migradoras aguas abajo, ya que la presencia 

de barreras impide el flujo de las mismas.  

3- Un aumento de la diversidad beta aguas abajo de las represas por aumentos en el 

componente de reemplazo y una disminución del anidamiento, ya que la fragmentación 

del hábitat puede resultar en la pérdida de algunas especies y la adición de nuevas 

especies. 

4- Una menor diversidad de ítems consumidos por los peces. Esto se debería a que los 

cambios en los recursos basales generados por las represas pueden disminuir los 

recursos disponibles, generando disminuciones en el número de conexiones tróficas.  

5- Una disminución del nicho ecológico utilizado por las especies. Esto se debería a que 

los cambios en las condiciones ambientales pueden resultar en una menor 

heterogeneidad ambiental y cambios en la disponibilidad de recursos basales, 

provocando cambios en los hábitats disponibles y disminución de la diversidad de 

fuentes de alimentación.  

 

3) Evaluar el origen de los recursos (autóctono o alóctono) que subsidian energéticamente la 

biomasa de los peces a lo largo del gradiente longitudinal del Río Uruguay, evaluando los 

potenciales efectos generados por las represas ubicadas sobre este río.  

Hipótesis 3: En aquellos sitios con alta turbidez y gran ingreso de material del ambiente terrestre 

circundante los productores primarios experimentan limitaciones para su crecimiento, por lo que 

se predice que la biomasa de los peces será principalmente subsidiada por carbono de origen 

alóctono. Por el contrario, las represas incrementan el tiempo de residencia del agua y generan 

reducciones en su velocidad, además de la retención de sedimentos en las áreas del embalse, 

reduciendo el transporte de sedimentos aguas abajo y permitiendo una mayor penetración por 

luz, lo que favorece la acumulación de biomasa de los productores primarios acuáticos.  

Como resultado, se predice que, en las regiones aguas debajo de las represas, la contribución a 

la biomasa de los peces provendrá mayoritariamente de recursos autóctonos.  
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Fig. 3. Resumen gráfico de los objetivos específicos, cada uno de los cuales corresponde a un capítulo de 

la tesis.  
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Fig. 4. Ubicación de los 12 sitios de muestreo y de las represas localizadas sobre el Río Uruguay. En 

blanco: sitios del Río Uruguay Alto; verde: sitios del Río Uruguay Medio; azul: sitios del Río Uruguay 

bajo. Se muestran las tres zonas en las que se suele dividir de acuerdo a su funcionamiento a los embalses 

generados por las represas (figura extraída de Thornton et al., 1996), ejemplificadas en el Embalse de 

Salto Grande. 
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Fig. 5. Imágenes satelitales de los 12 sitios de muestreo, en las 

fechas en las que se realizó el muestreo, separados por las tres grandes regiones en las que se divide el 

Río Uruguay. Los números en el ángulo superior izquierdo de cada figura, corresponden a los números 

asignados a los sitios de muestreo en el gradiente longitudinal desde las nacientes (sitio 1) a la 

desembocadura (sitio 12).  



30 
 

3. Aproximaciones metodológicas 

La tesis se centró en comprender los patrones de diversidad y la distribución de las especies y el 

ensamblaje de las comunidades, ya que esto resulta fundamental para poder comprender su 

funcionamiento (Loreau, 2000; Tilman et al., 2014), en condiciones naturales y bajo los efectos 

de distintas presiones antrópicas y, por tanto, potencialmente para la generación de estrategias 

de conservación o mitigación de impactos (Baselga et al., 2010; Gutiérrez-Cánova et al., 2013; 

Socolar et al., 2016).  

La tesis se centró en la comunidad de peces como modelo, por su desproporcionada importancia 

ecológica, social y económica. Para ello, la aproximación seguida fue empírica, mediante la 

realización de campañas de muestreo para colectar peces y realizar posteriormente análisis de 

dieta, de nicho ecológico y de sustento energético. 

Para el estudio de las redes tróficas acuáticas suelen ser usados los peces ya que ocupan una 

gran diversidad de nichos tróficos, conectan distintos hábitats en un ecosistema, y son capaces 

de circular materia y energía desde los recursos basales (autóctonos y alóctonos) hacia niveles 

superiores de la red (Power, 1990). Los peces poseen la capacidad de desplazarse entre 

diferentes hábitats y conectar diferentes ecosistemas a través de la búsqueda de refugio, la 

reproducción, y particularmente la alimentación, por ejemplo, resuspendiendo material del 

fondo dejándolo disponible en la columna de agua o alimentándose de material terrestre 

proveniente de las márgenes de los ríos (Power, 1990; Vander Zanden & Vadeboncoeur, 2002).  

 

Existe una amplia variedad de métodos que sirven para estudiar las interacciones tróficas entre 

los organismos de una comunidad. La combinación de estudios de dieta directa (análisis de 

contenido estomacal) con análisis de fuentes de asimilación de carbono (C) y nitrógeno (N) (a 

través de análisis de isótopos estables) permite una buena resolución y por tanto una 

comprensión más completa de las interacciones tróficas (Post, 2002).  

El estudio de dieta permite generar información sobre los hábitos alimenticios de las especies, lo 

que ayuda a la comprensión más extensa del funcionamiento de los ecosistemas (Woodward et 

al., 2009). Asimismo, el análisis de la dieta de los peces permite la clasificación en grupos 

funcionales y tróficos, información que resulta clave para comprender la estructura trófica de las 

comunidades y sus variaciones espacio-temporales (González-Bergonzoni et al., 2012).  

Por otra parte, los análisis de isótopos estables de Carbono y Nitrógeno pueden tener 

importantes aplicaciones a estudios de flujos energéticos dentro de las redes tróficas (Post, 

2002; Layman et al., 2007a) y para comprender el nicho ecológico de las especies, usando como 

proxy al nicho isotópico (Newsome et al., 2007). Los análisis de isótopos estables se basan en el 

hecho de que la proporción entre los isótopos estables de C y N en los tejidos de los 
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consumidores refleja la proporción de esos isótopos en los tejidos de las principales presas 

consumidas (Fry, 2006; Layman et al., 2012).  

Por lo tanto, mediante la utilización de herramientas estadísticas robustas como los modelos de 

mezcla isotópica bayesianos, se puede llegar a estimar la proporción de la biomasa de 

consumidores subsidiada por los diferentes recursos basales (Parnell et al., 2013) a partir de las 

señales isotópicas en los tejidos de los consumidores y de todas las potenciales presas, corregida 

por el fraccionamiento trófico correspondiente (cambio predecible en la señal isotópica que 

ocurre en cada paso de asimilación, e.g., Post, 2002; Bunn et al., 2013). Además, a partir del 

nicho isotópico de cada especie y mediante el uso de herramientas estadísticas de modelos 

bayesianos de nicho isotópico (e.g., métricas de Layman y área de elipses) se pueden estimar 

métricas de nicho trófico como lo son: diversidad de fuentes de C y N consumidas y diversidad 

trófica (e.g., Jackson et al., 2011; Layman et al., 2012). En este sentido, la variabilidad en el 

nicho isotópico de los organismos releja la variabilidad en los recursos asimilados (Newsome et 

al., 2007).  

 

Para cumplir con todos los objetivos, se realizó un muestreo de peces en 14 sitios a lo largo del 

gradiente longitudinal del Río Uruguay (3 sitios en el Río Uruguay Alto, 5 en el Río Uruguay 

Medio y 6 en el Río Uruguay Bajo). Se tomaron muestras de músculo de peces y potenciales 

fuentes alimenticias para el análisis de isótopos estables de Carbono y Nitrógeno. 

Lamentablemente, las muestras de isótopos estables de dos de los sitios del Río Uruguay bajo se 

perdieron al momento del procesamiento, por lo que los análisis de isótopos se realizaron en un 

total de 12 sitios. Igualmente, es importante resaltar que las muestras que se perdieron 

correspondían a dos sitios ubicados muy próximos a los sitios 10 y 11, por lo que consideramos 

que la pérdida de esas muestras no compromete nuestros resultados.  

En todos los sitios se realizó la identificación de las especies presentes, evaluando la riqueza de 

especies (diversidad alfa).  

Para cumplir el objetivo 1, la clasificación en grupos tróficos se realizó a través de análisis de 

contenido estomacal de 15 individuos por especie por sitio (considerando amplio rango de 

tallas). Para esta clasificación, se agrupó la información de dieta de cada individuo perteneciente 

a una especie de los diferentes sitios en los que estuvo presente. Finalmente se calculó la 

abundancia relativa, biomasa y riqueza de especies de cada grupo trófico en cada una de las tres 

secciones del río (Capítulo 1-Artículo 1: López-Rodríguez et al., 2019). 

Para el objetivo 2, basados en la información de diversidad alfa, se calculó la diversidad beta 

(total, reemplazo de especies y anidamiento) a lo largo del gradiente longitudinal y entre sitios 

continuos. A partir del análisis de contenido estomacal (Capítulo 1, López-Rodríguez et al., 
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2019), se realizaron matrices de dieta para reconstruir las tramas tróficas en cada sitio de 

muestreo, calculando métricas de diversidad trófica (i.e., número de conexiones tróficas).  

Se realizó también el cálculo de nicho isotópico a través de modelos Bayesianos y se utilizó el 

área de elipse corregida por el tamaño de muestra (SEAc) como indicador de nicho ecológico de 

los peces. Se ajustaron modelos de regresión lineal entre la riqueza de especies, la diversidad 

beta (y sus componentes) y la diversidad trófica (número de conexiones) con la posición de cada 

sitio en el gradiente longitudinal.  

Finalmente, para el análisis del nicho ecológico testeamos en el marco bayesiano la probabilidad 

de que el SEAc fuera mayor en un sitio que en otro (comparando sitios de interés; i.e., pre-post 

represa) (Capítulo 2- López-Rodríguez et al., 2024). 

Para el objetivo 3, a partir de la clasificación en grupos tróficos del Capítulo 1 y la información 

de las señales isotópicas de Carbono y Nitrógeno de las especies de peces y de los recursos 

basales, se determinó la contribución de los recursos basales a la biomasa de los peces de cada 

uno de los grupos tróficos en cada uno de los 12 sitios de muestreo. Se calculó la contribución 

relativa de los recursos basales (autóctonos y alóctonos) a la biomasa de los peces de dos 

formas: la contribución de los recursos a la biomasa de los peces y la contribución media de 

cada recurso basal a la biomasa de las especies pesada por la biomasa de cada especie en cada 

sitio de muestreo. Se realizaron regresiones lineales entre la contribución media de los recursos 

por sitio y la contribución pesada por la biomasa con las distancias a las nacientes para evaluar 

patrones en el gradiente longitudinal. Por otra parte, para evaluar potenciales efectos de las 

represas se realizaron GLM comparando la contribución media de los recursos autóctonos a la 

biomasa de los peces entre los sitios pre y post represa (Capítulo 3- López-Rodríguez et al. in 

prep).  
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4. Artículo 1 
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5. Artículo 2 
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6. Artículo 3 
 

Dams modify energetic pathways for fish along a large subtropical river 

 

Anahí López-Rodríguez a,b,c*, Mariana Meerhoff a,d,1, Alejandro D’Anatro e, Sunshine de Ávila-Simas f, 
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Abstract 

The world's rivers face significant anthropogenic pressures that are leading to loss of biodiversity and 

major changes in ecosystem functioning. Understanding the role of autochthonous and allochthonous 

subsidy pathways in supporting fish biomass is crucial for determining which ecosystems to prioritize for 

biodiversity conservation. Most theoretical frameworks addressing fluvial ecosystem functioning have 

limitations, as some are based on low-order ecosystems in temperate regions, or, alternatively, on large 

rivers with seasonal flow variation and the presence of floodplains. Most theories also fail to consider the 

impacts of dam construction, a major anthropogenic stressor currently affecting most rivers worldwide.  

Our study aimed to assess the energetic subsidies to fish biomass along a large subtropical river (Uruguay 

River), using stable isotope analysis and fish biomass data from 12 sites along the longitudinal gradient. 

Additionally, we tested the potential effects of the four current dams on fish energy subsidy by comparing 

the contribution of autochthonous and allochthonous pathways between pre- and post-dam sites. We 

found that the coupling of energy pathways seems to be the rule in this river, rather than the dominance of 

one pathway over the other. The total biomass of the fish community along the Uruguay River was 

sustained by coupling both energetic pathways in a similar proportion, with a slight predominance of 

allochthonous subsidy, but showing an increase in the relative importance of autochthonous subsidy as 

the river increased in width in the only long unregulated reach. Allochthonous material was particularly 

important in subsidizing the top of the food web.  

Dams appeared to alter the longitudinal patterns, with one pathway losing relevance around dam sites. 

The direction of such changes seemed, however, to depend on local environmental characteristics. These 

changes in energetic pathways coincide with observed impacts on fish trophic and taxonomic diversity 

observed in previously published research in this same river system, providing further evidence of the 

effects of dams on both fish community structure and functionality. Also, we provide empirical evidence 

of the importance of both energy sources for maintaining food webs and, therefore, ecosystem-scale 

processes.  

 

Keywords: Uruguay River; habitat fragmentation; fish biomass; fuelling resources; allochthonous 

support; autochthonous support 
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1. Introduction 

The rivers of the world, particularly those in the neotropics, represent one of the most 

productive ecosystems globally (Dudgeon et al., 2005; Lévêque et al., 2008). Additionally, they 

are among the freshwater ecosystems facing the greatest anthropogenic pressures (Dudgeon, 

2000; Agostinho et al., 2008; Ormerod et al., 2010; Vörösmarty et al., 2010), mainly due to the 

exponential growth of dam construction and the planning of many more in the coming decades 

(Agostinho et al., 2007; Winemiller et al., 2016; Pelicice & Castello, 2021; Flecker et al., 2022).  

The effects of dams on the environment impact local communities (Junk et al., 1989; Barletta et 

al., 2010), with primarily those species able to tolerate the physical conditions of the 

environment persisting (Cross et al., 2011), as well as by altering available resources, thereby 

affecting food webs (Sabo et al., 2010; Ruhí et al., 2016). Therefore, understanding the patterns 

of energy circulation, especially the transformation of organic matter and its uptake into food 

webs, is crucial for maintaining biodiversity (Winemiller et al., 2010). As a consequence, the 

relative importance of autochthonous (i.e., originated via instream- productivity such as benthic 

algae) and allochthonous (i.e., arising from terrestrial subsidies of organic matter) basal 

resources in supporting riverine food webs has been a topic of debate for decades (e.g., Vannote 

et al., 1980; Junk et al., 1989; Thorp & Delong, 1994; Humphries et al., 2014; Guo et al., 2022; 

Leal et al., 2023).  

 

Several theoretical frameworks have been proposed on this topic. One of the earliest theories in 

recent fluvial ecology, the River Continuum Concept (RCC) (Vannote et al., 1980), connects the 

physical and geomorphological characteristics of running waters with biodiversity patterns and 

community dynamics. It describes predictable longitudinal shifts in community composition, 

food webs, and ecosystem-scale processes from headwaters to mouth. According to this theory, 

headwaters are strongly influenced by riparian vegetation, which contributes with allochthonous 

organic matter (detritus) to the system but reduces algal production due to restriction of light 

penetration by dense canopy cover. Consequently, headwater food webs are subsidized by 

allochthonous resources, and this allochthonous subsidy decreases along the longitudinal 

gradient, with an increase in the relative contribution of benthic algae (autochthonous fuelling) 

in the middle and lower reaches due to increased openness and better light conditions (Vannote 

et al., 1980). However, some limitations of this theory include its focus mainly on 

macroinvertebrate communities and constructing generalized predictions based solely on 

temperate low-order systems (streams). Additionally, this theory does not incorporate the lateral 

dimension (i.e., connection with floodplains) in fluvial ecosystems (Junk et al., 1989). This led 

to the development of the Flood Pulse Concept (FPC), which suggests that fluvial ecosystems 
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are connected to their floodplains through prolonged and often predictable pulses, increasing the 

exchange of matter and energy between terrestrial and aquatic ecosystems, thus shaping the 

assemblages of local communities. According to this theory, most of the energetic subsidy for 

riverine food webs comes from terrestrial organic matter (Junk et al., 1989). The Riverine 

Productivity Model (RPM) (Thorp & Delong, 1994; 2002) and the Riverine Ecosystem 

Synthesis (RES) (Thorp et al., 2006; 2008) contradict the Flood Pulse Concept (FPC) in that 

assumption. According to these theories, the biomass subsidizing consumers in rivers has a 

predominantly autochthonous origin. The RES proposes that the only exception would be for 

some species and seasons in patches with a significant input of terrestrial detritus, such as 

shallow areas with dense canopy cover (Thorp et al., 2006).  

In the last decade, a theory that reconciles previous theoretical frameworks has been proposed: 

The River Wave Concept (RWC-Humphries et al., 2014). It postulates that in river sections with 

high flow biomass will be mainly subsidized by carbon from the terrestrial environment, as 

under these conditions autotrophic production should be limited by low light input (Humphries 

et al., 2014). The same is expected in periods of flood pluses. All these theories present 

limitations, as some originated in low-order ecosystems in temperate regions (e.g., Vannote et 

al., 1980) or on large rivers with seasonal flow variation and the presence of floodplains (e.g., 

Junk et al., 1989; Thorp & Delong, 1994; Thorp et al., 2006; Humphries et al., 2014). 

Furthermore, these theories propose contrasting scenarios, all of them suggesting that river 

geomorphology and its interaction with the hydrological regimes are drivers of changes in the 

energy sources of riverine food webs.  

However, all these theories have been formulated for systems without interruptions in their 

hydrology. The importance of hydrology and of dams-promoted environmental modifications as 

key determinants of food webs has been widely recognized (e.g., Bunn & Arthington, 2002; 

Humpries et al., 2014), indicating the need to address these gaps. 

 

The construction of dams alters the structure and functioning of running waters by modifying 

the physical conditions of the environment, both in the riverine ecosystem and the surrounding 

terrestrial habitats (Bunn & Arthington, 2002; Dudgeon et al., 2005). The primary changes in 

the biophysical environment are associated with reductions in water flow variability and overall 

changes to the hydrological regime, decreased transport of matter and nutrients downstream of 

the reservoirs (due to increased retention in reservoir sediments), and alterations in water 

transparency (e.g., Baxter, 1977; Nilsson et al., 2005; Barletta et al., 2010; Cross et al., 2011). 

Dams also reduce both longitudinal and lateral connectivity, decreasing the input of 

allochthonous material from the surrounding environment and interfering in the energy transfer 
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trough the food web (Cross et al., 2011) and across habitats. All these changes can have effects 

on the available resources that support trophic pathways in dam-affected sites (Sabo et al., 2010; 

Winemiller et al., 2010; Roach & Winemiller, 2015; Ruhí et al., 2016). 

Some studies have investigated the origin of biomass fuelling food webs in dammed rivers, 

analysing riverine regions upstream and downstream of dams, as well as the lacustrine zone of 

the reservoir, showing contrasting results. The energetic subsidy for consumers in reservoirs and 

downstream areas often derives from autochthonous organic matter (e.g., Hoeinghaus et al., 

2007; Doi et al., 2008; Roach, 2013; Wellard-Kelly et al., 2013; Pease et al., 2019), while other 

studies have observed allochthonous subsidy in food webs in reservoirs or downstream regions 

(e.g., Wang et al., 2014; Kaymak et al., 2015; Felden et al., 2020). Despite the contrasting 

evidence, a review conducted by Guo et al. (2023), analyzing studies comparing regulated vs. 

unregulated rivers as well as pre-post dam sites (both spatially and temporally), observed that in 

hydrologically regulated systems due to the presence of dams, the trophic web support is 

predominantly of autochthonous origin. 

Despite significant progress has been made in recent years, the debate about the potential effects 

of dams on changes on the origin of resources subsidizing fish biomass continues among 

ecologists (e.g., Guo et al., 2023; Leal et al., 2023). Several knowledge gaps have been 

identified, including the need for more work at higher biological organization levels (e.g., 

community and all trophic network levels) (Guo et al., 2023).  

In this context, the objective of this study was to describe the origin of energetic subsidies to the 

fish biomass in the longitudinal gradient of a large subtropical river in South America (Uruguay 

River), combining stable isotope analysis and information on the biomass of fish species that 

comprise the community at each sampling site. Additionally, we tested the potential effects of 

the four dams located in this river on fish energy subsidy by comparing the contribution of 

autochthonous and allochthonous resources between pre- and post-dam sites. In this context, we 

hypothesized that dams located on the Uruguay River have an effect on the availability of food 

resources for fish, as a result of increased water residence and reductions in water velocity and 

suspended sediments in the reservoir and its tail, and as a result of the reduced downstream 

sediment transport and thus allowing greater penetration of light, favouring local primary 

production (autochthonous basal resources). Therefore, we expected that in regions of the 

Uruguay River affected by dams, the greater contribution to fish biomass would come from 

aquatic carbon (i.e., autochthonous origin). Furthermore, we also expected that the accumulation 

of effects caused by the presence of cascade dams would accentuate the expected effects of a 

single dam, thus we expected to find low proportion of species subsidizing by allochthonous 

pathway.  
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2. Methods 

2.1. Study area  

 

This research was carried out along an approximately 1700 km stretch of the main course of the 

Uruguay River, the second largest tributary of Río de la Plata River drainage basin, spanning 

1,800 km from its origin in Brazil, in the confluence of Canoas and Pelotas rivers, to its mouth 

in La Plata River (Saccol-Pereira, 2008). Its middle and lower sections serve as the boundary 

between Argentina and Uruguay. The Uruguay River can be divided into three main sections 

based on its geological characteristics: upper, middle, and lower. The Yucuma Falls in Brazil 

are the natural division between the upper and middle sections, while the Salto Grande Dam 

marks the boundary between the river’s middle and lower sections (Zaniboni-Filho & Schulz, 

2003). Over the past 20 years, the upper section of the Uruguay River has seen a development 

of hydroelectric dams, with the construction of three dams in that section of the river. Along the 

entire longitudinal gradient spanning 1800 km, there are four hydroelectric dams in operation. 

Three of these dams are located in the upper section: Machadinho (capacity: 1140 MW/h; 

operated since 2002), Itá (capacity: 1450 MW/h; opening date: 2000), and Foz de Chapecó 

(capacity: 855 MW/h; opened in 2010). In the lower section, there is the Salto Grande Dam 

(capacity: 1890 MW/h; opened in 1979). The upper Uruguay River is situated within a confined 

subtropical valley, and it is characterized by the absence of floodplains in its landscape 

(Reynalte-Tataje et al., 2012). The final sections of the upper part of the river and the middle 

Uruguay River largely remain undisturbed in terms of hydrology, with an unfragmented stretch 

spanning approximately 1,000 km. The middle section of the Uruguay River is characterized by 

a long, undisturbed section with a significant presence of riparian forest on both margins 

(Argentina and Brazil). In the upper part of this section, we find on the right margin, in 

Argentina, the Yabotí Biosphere Reserve, and on the left margin, in Brazil, the Turvo State 

Park, some of the last relicts of the Atlantic Forest Biome (Zaniboni-Filho & Schulz, 2003). In 

the lower part of the middle section, as the river enters in the pampa’s biome, extensive 

floodplains can be observed. The lower section of the Uruguay River begins downstream of the 

Salto Grande Dam. In this section, in the upper part, there is an area with a significant presence 

of native riparian forest along the Uruguay River (Saladero Guaviyú). In the middle part of the 

lower Uruguay River, there are urban areas as well as sections of islands and marginal wetlands, 

primarily along the Argentine bank. Towards the lower part, the river begins to widen until it 

reaches its mouth in the Rio de la Plata Estuary. 

The fish communities in the main rivers in the La Plata River basin have a high species and 

functional richness, including resident and migratory species (Menni, 2004; Bertaco et al., 

2016). In particular, the Uruguay River is characterized by commercially important species, 
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such as Prochilodus lineatus (Prochilodontidae, local name sabalo or grumata), Megaleporinus 

obtusidens (Characidae, local name boga or piava) and Salminus brasiliensis (Characidae, local 

name dorado) (López-Rodríguez et al., 2019).  

 

2.2. Fish sampling 

Fish communities were sampled at 12 sites along the main course of the Uruguay River, during 

the austral autumn of 2017 (May-early June). Three sites were sampled in the upper river 

section, five in the middle, and four in the lower section (Fig. 1). Some of the sites are located in 

areas influenced by dams, representing transition zones between lentic and lotic environments 

(e.g., sites 1, 2, and 8), while others are situated in flowing sections with diverse characteristics 

of the surrounding terrestrial environment (Table 1). The selection of sampling sites took into 

account available monitoring programs along the river to facilitate logistical operations. We 

sampled during autumn because a higher diversity of fish size ranges and stage in the life cycle 

could be expected, as most species usually spawn in spring-summer and thus both juveniles and 

adults could be collected during autumn (Pachla et al., 2022). 

In sites 1, 2 and 3 (sites located in the upper section of the Uruguay River in Brazil), ongoing 

monitoring programs employed a combination of gillnets and trammel nets (gillnets mesh sizes 

ranging from 15.0 to 80.0 mm knot to knot and lengths that varied between 20 and 120 m, with 

heights ranging from 1.6 to 8.0 m; trammel nets had inner mesh sizes ranging from 15.0 to 80.0 

mm and outer meshes of 200.0 mm knot to knot, with lengths between 30 and 40 m and a height 

of 1.8 m). Both sets of nets were deployed in the littoral zone in the evening and left in place for 

approximately 12 hours. Additionally, at all three sites, a seine net trawl and three casts of cast 

nets (with a mesh size of 8.0 mm) were conducted in the littoral zone during the daytime. In the 

middle and lower sections of the Uruguay River, we employed multi-mesh Nordic gillnets (30 

m long and 1.5 m high, consisting of 12 mesh sizes ranging from 5.0 to 55 mm knot to knot) to 

sample fish communities. At each site, eight sets of gillnets were placed in the littoral zone, with 

four sets positioned at depths of 1.5-2.0 m and four in deeper waters (pelagic zone: 2-5.0 m 

deep), leaving them in place from sunset to sunrise (approximately 12 hours). Fish assemblage 

and taxonomic richness data are detailed in Lopez-Rodríguez et al. (2019). Additionally, we 

supplemented our sampling efforts by obtaining commercially important large fish specimens 

from local fishermen (at sites 6, 7, 8, 11, and 12) whenever these species, known to inhabit the 

entire river, were not captured using the Nordic multi-mesh gillnets. 

All collected fish were identified in the field to the lowest possible taxonomic level, measured 

for total and standard length in cm, and weighed for total fresh biomass in g.  



76 
 

In Uruguay, fish sampling and handling procedures were approved by the Honorary 

Commission of Animal Experimentation (CHEA, Permit ID 309). In Brazil, procedures were 

approved by the ethics committee of the Federal University of Fronteira Sul, Brazil (permit ID 

23.205.004977/2015-90). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 1. Location of the 12 sampling sites along the Uruguay River. From headwaters to mouth: site 1-

MPB: Barracão; Site 2-MR: Marcelino Ramos; Site 3-IMO: Mondaí; Site 4-ALE: Alecrim; Site 5-SB: 

São Borja; site 6- BU: Bella Unión; Site 7-IZ: Isla del Zapallo; Site 8-BEL: Belén; Site 9-GVY: Guaviyú; 

Site 10-PAY: Paysandú; Site 11-LC: Las Cañas; Site 12- PG: Punta Gorda. The location of sampling sites 

is represented by black circles; location of dams is represented by white circles. Sites 1 to 5 are in Brazil, 

sites 6 to 12 were sampled from the Uruguayan side of the river. 
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Table 1. Sampling sites and dams’ location along the longitudinal gradient of the Uruguay River. Riparian 

cover: % of riparian cover in a radius of 2km for site (information extracted from Google Earth). Dotted 

lines indicate the presence of dams. 

 

Site Width (m) Characteristics Riparian cover 

1- MPB 290 
Near the confluence of the Canoas and Pelotas rivers. 
Headwater of the Uruguay River. Lentic-lotic transitional 
environment. No floodplains. 

67 % 

Machadinho Dam      

2- MR 420 Lentic-lotic transitional environment 17 % 

Itá Dam      

Foz de Chapecó Dam    

3- IMO 470 
Lotic environment. 60 km downstream from the Foz do 
Chapecó Dam and 170 km downstream from the Itá Dam 

7 % 

4- Alecrim 830 
Lotic environment. Presence of pools. Turvo State Park 
(riparian forest and canopy) 

56 % 

5- São Borja 1250 Lotic environment. Floodplains and pools  23 % 

6- Bella Union  1900 Lotic environment. 10 % 

7- Isla del Zapallo 1750 Lotic Environment. Floodplains. 17 % 

8- Belen  2100 
Lentic-lotic transitional environment.  65 km upstream 
from the Salto Grande Dam. Tail of the Salto Grande Dam 

3 % 

Salto Grande Dam      

9- Guaviyú 1600 
Lotic environment. 65 Km downstream from the Salto 

Grande Dam 

26 % 

10- Paysandú  1170 Lotic environment 22 % 

11- Las Cañas  6200 
Lotic environment. 65 km downstream from the protected 
National Park Area: Esteros de Farrapos (riparian forest) 

5 % 

12- Punta Gorda  1200 
Lotic environment. Near the mouth of the Uruguay River 
in the Río de la Plata 

10 % 

 

 

2.3. Sampling for stable isotope analyses 

During the sampling campaign, a subset of each fish species collected at each site was selected 

for stable isotope analysis (SIA). When feasible, flank muscle samples were collected from N=5 

individuals per species per site, with the aim of covering a broad size range. If 5 individuals of a 

species were not captured, flank muscle samples were collected from all individuals caught per 

species per site.  

Moreover, during the field campaigns, samples from potential resources for fish were obtained: 

basal resources, i.e., fine and coarse particulate organic matter (FPOM and CPOM), periphyton, 

and terrestrial vegetation (Post, 2002). FPOM was collected by filtering 20 L of water through a 
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68-µm-mesh sized net to be able to remove zooplankton and CPOM. Moreover, three replicates 

for CPOM of terrestrial origin (i.e., terrestrial vegetation detritus) were collected by hand from 

the river bottom in areas spread about 100m around the littoral areas sampled. Terrestrial 

vegetation was also obtained manually from the trees along the riverbank. Additionally, 

periphyton were collected scrapping hard substrates surfaces from the river bottom around the 

sampling area, also per triplicate.  

 All samples (fish and potential resources) were stored frozen at -20°C for subsequent 

laboratory analysis. The samples were cleaned to remove extraneous materials and prepared 

following standardized protocols (Levin & Currin, 2012). Once cleaned, the material was oven-

dried for 48 hours at 60°C, weighed, and encapsulated in tin capsules (0.5–1.5 mg for animal 

tissues and 2.0-5.0 mg for organic matter, vegetation and algae) and sent to the Center for Stable 

Isotopes, University of New Mexico facilities, USA, for stable isotopes analysis. The results of 

stable isotopes ratios were expressed as ‰ (parts per thousand) and were calculated using the 

standard formula:  

𝛿𝑋 = [(
𝑅 𝑠𝑎𝑚𝑝𝑙𝑒

𝑅𝑠𝑡𝑎𝑛𝑑𝑎𝑟𝑑
) − 1] ∗ 1000 

 where δX represents δ15N or δ13C, R sample is the ratio of heavy to light isotopes of element X 

and R standard is that isotopic ratio in a standard. The C:N ratio of animal material was cross-

checked with laboratory results. In cases where the ratio exceeded 3.5, the isotopic signal of 

lipids was adjusted using the arithmetic equations proposed for aquatic animals by Post et al. 

(2007). 

 

2.4. Data analysis 

2.4.1. Mixing models: modelling mean contribution of basal resources to fish biomass 

 

To determine the contribution of different pathways (allochthonous, autochthonous or coupling) 

to fish biomass along the entire longitudinal gradient of the Uruguay River, Bayesian mixing 

models were performed. These models were conducted using the "simmr" package (Parnell & 

Inger, 2019) in the open-source software R (R Core Team, 2023). The Bayesian mixing method 

is one of the most widely used tools for the estimation of the proportional composition of 

assimilated food sources based on stable isotope values for C and N in animal tissues and in 

their potential food sources (Fry, 2013; Parnell et al., 2010; Parnell & Inger, 2019), corrected by 

the corresponding Trophic Enrichment Factors (TEF) (Parnell & Inger, 2019). From these 
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models, the posterior proportion contribution was calculated using the Fixed Form Variational 

Bayes (FFVB) method. 

Initially, fishes were classified into trophic groups based on López-Rodríguez et al. (2019) as 

piscivores, detritivores, omnivore-invertivores (aquatic), and generalist omnivores. With this 

information, a Bayesian mixing model was created for each trophic group at each one of the 12 

sampling sites, including species as different groups withing each model, building up to a total 

of 47 mixing models.  

The parameters introduced in each model were as follows:  

δ15N and δ13C values for each individual of each species; TEF values corresponding to each 

trophic group, and δ15N and δ13C mean and standard deviation values of the potential resource. 

We extracted from the literature TEF values according to the trophic group: for N: piscivores: 

5.7 ± 1.6; detritivores: 3.9 ± 1.4; omnivore-invertivores (aq): 3.4 ± 1.1; and generalist 

omnivores: 4.3 ± 1.5 (Bunn et al., 2013). For C, we used the TEF proposed by Post (2002): 

fractionation of 1.3 ± 0.39 by trophic step, resulting in: piscivores: 3.9 ± 1.17 (three trophic 

steps); detritivores: 1.3 ± 0.39 (one trophic step); and omnivore inv (aq) and generalist 

omnivores: 2.6 ± 0.78 (two trophic steps). For basal resources, periphyton was considered an 

autochthonous resource, while CPOM and terrestrial vegetation were considered allochthonous 

resources. For allochthonous sources, the isotopic values from terrestrial vegetation and CPOM 

were pooled and averaged at each sampling site.  

As periphyton isotopic values are known to vary in relatively short time due to water velocity 

changes across microhabitats and hydrological changes (Finlay et al., 1999; Rasmussen & 

Trudeau, 2007), the signal used for autochthonous basal resources was calculated as the average 

signal of periphyton values from all 12 sampling sites. Periphyton isotopic values are highly 

variable in the short term also due to the fast turnover rate of periphyton (few days, while the 

turnover of fish tissue is of weeks-months). This approach could be considered a space-for-time 

substitution; i.e., a potentially high isotopic variability along environmental spatial gradients 

may resemble the natural changes in a given site in a period of weeks-months and surrogate the 

lack of these values. 

In previous studies, it has been suggested that FPOM is generally the result of a mixture of 

autochthonous and allochthonous resources, and a reliable technique to verify this is the visual 

inspection of samples (e.g., Hoeinghaus et al., 2007; González-Bergonzoni et al., 2019). We 

thus visually inspected the FPOM samples from all sampling sites, detecting a dominance of 

algae in FPOM only in sites 8 (tail of the Salto Grande reservoir in the lower Uruguay River) 

and 12 (site near the mouth of the Uruguay River in the Río de la Plata). Considering that the 

pelagic pathway could become relevant and provide autochthonous support to trophic networks 
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in these, somehow more lentic, sections, we included FPOM in the mixing models of sites 8 and 

12 as a source of autochthonous support. In these two sites, the mixing model was performed 

with the "combine sources" function, mixing the signals from periphyton and FPOM as 

autochthonous support and using the CPOM and terrestrial vegetation signal as allochthonous 

support. The decision of combining resources into either autochthonous or allochthonous also 

responds to best practices recommended for mixing models of grouping similar resources into 

fewer groups to simplify the models and avoid bias produced when using more sources than 

isotopic tracers (Fry, 2013; Nielsen et al., 2017).  

From the models, we obtained exploratory bi-plots representing the C and N isotopic values of 

potential food sources (i.e., basal resources: allochthonous and autochthonous) and fish 

(grouped by trophic group), representing the TEF-corrected contribution of each source to the 

fish biomass for each trophic group, along the longitudinal gradient (Fig. S1 in supporting 

material [SM]). 

  

2.4.2. Contribution of autochthonous and allochthonous resources to fish biomass 

The relative contribution of basal resources to fish biomass was analysed in two steps, first 

identifying the mean contribution to the biomass of each trophic groups and species, 

independently of the importance of each trophic group and species in the community. Then, we 

estimated the actual contribution of both types of basal resources to the total fish biomass in the 

Uruguay River by considering the composition and the relative biomass of each species in the 

community.  

 

Basal resource contribution to biomass and species richness 

Firstly, the mean contribution of each pathway to the biomass of each trophic group was 

determined at each sampling site. From the mixing models conducted, we obtained the 

probability of autochthonous pathway supporting a different fraction of biomass than the 

allochthonous pathway for each trophic group at each sampling site. The statistics associated 

with this analysis are within the Bayesian framework of probabilities. If the probability of 

differences between autochthonous and allochthonous support was greater than 90%, 

differences were considered as statistically significant (i.e., González-Bergonzoni et al., 2023).  

The relative abundance of species that showed more than 60% contribution to its biomass of a 

given pathway at a given site was calculated as the ratio between the number of species with 

more than 60% and the total number of species present at the sampling site. The threshold of 
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60% was chosen following González-Bergonzoni et al. (2019), considering that percentages 

lower than 60 would imply no predominance of any particular source but the combination of 

both.  

 

Assemblage-weighted basal resource contribution to fish biomass 

The information on the mean contribution of each pathway (autochthonous vs. allochthonous) 

thus obtained from the Bayesian mixing models, in which each species was identified as a group 

within each trophic group at each sampling site, was used together with the data of the biomass 

of each species at each site to calculate the assemblage weighted contribution to the total fish 

biomass in each sampling site, with the following equation: 

 

Bm_res_x = Bma X (Cont_res_xa) + ... + Bmn X (Cont_res_xn),  

 

where Bm_res_x is the total biomass of the fish community supported by resource x (expressed 

in grams of fresh weight), Bma represents the total biomass of species a, and Cont_res_x 

represents the mean contribution of resource x to species a. The term in the equation is repeated 

for the number of species present in the community studied. Finally, to calculate the total 

proportion of fish biomass generated by each pathway (autochthonous vs. allochthonous) for 

each of the 12 sampling sites, the biomass generated by a resource was divided by the total fish 

biomass at each site.  

The assemblage-weighted isotopic approaches are rare in the literature (Jardine et al., 2013; 

González-Bergonzoni et al., 2019). This type of approach allows a more accurate estimation of 

community and ecosystem wide effects, weighting by the true biomass of each species, rather 

than using all species as replicates irrespective of their representation or contribution to the total 

biomass of the ecosystem (González-Bergonzoni et al., 2019). 

 

2.4.3. Longitudinal changes and potential effect of dams in the energetic subsidy of fish 

food webs   

To assess potential patterns along the longitudinal gradient of the river we performed linear 

regression analyses. We analysed the relationship between the mean contribution of 

autochthonous pathway to fish species biomass (for the total and for each trophic group) at each 
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sampling site and the distance to headwaters, and also the variations in the proportion of 

autochthonous-supported species along the longitudinal gradient.  

The same approach was followed to evaluate potential longitudinal patterns with the biomass-

weighted contribution of autochthonous pathway to total fish biomass and to biomass of each 

trophic group. 

To determine potential effects of the presence of dams on the energetic subsidies of fish we 

performed General Linear Model (GLM) between sites before and after dams (i.e., Site 1 vs. 

Site 2; Site 2 vs. Site 3 and Site 8 vs. Site 9). For the analysis, we considered each species at 

each sampling site as a replicate. The explanatory variables used were the sampling site (N 

Site), the trophic group (TG), and the interaction between these two factors. Given that the data 

involves proportions, the models were fitted to a beta distribution (beta_family) using the 

"glmmTMB" package (Brooks et al., 2017). Model selection was conducted through Likelihood 

Ratio Tests (LRT), the significance of each factor was verified through ANOVA analysis for 

each model, and the validation of the final models was done through visual inspection of the 

residual distribution. 

All the statistical analyses were done using the open-source Statistical Software Package R (R 

Development Core Team, 2023). 

 

3. Results 

A total of 92 fish species were obtained in the 12 sampling sites, resulting in 1097 muscle 

samples for stable isotope analysis and a total of 109 samples of basal resources. Furthermore, 

in all sampling sites the trophic groups (piscivores, detritivores, generalist omnivores, and 

omnivore-invertivores (aquatic)) were present, except for site 3, where piscivores were absent 

(Fig. 2). 

 

3.1. Basal resource contribution to fish biomass and species richness: mean 

contribution and assemblage-weighted approach 

According to the Bayesian mixing models the energetic subsidies for fish biomass were highly 

variable along the river longitudinal gradient, as both allochthonous and autochthonous 

pathways supported fish biomass along the Uruguay River. However, autochthonous support 

dominated in two of the sampling sites affected by the dams, both in the regions downstream of 

the cascade of dams in the upper Uruguay River (i.e., between sites 2 and 3) and in site 8 (tail of 
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the Salto Grande reservoir) (Fig. 2 and Fig. 3; Table S1 and S2 in SM). Likewise, 

autochthonous support was also found at site 12, a site near the mouth of the Uruguay River in 

the Rio de la Plata Estuary (Fig. 2; Table S2 in SM).  

However, distinctive predominant energetic pathways were detected within the different trophic 

groups, with allochthonous subsidy being particularly clear at the top of the food web. In 8 of 

the 12 sampling sites, piscivores showed a significant greater contribution of the allochthonous 

pathway to their biomass. It is worth noting that in the remaining three sites, piscivores coupled 

both energetic pathways evidenced by no significantly different contributions of allochthonous 

and autochthonous material (Fig. 2). Contrary, detritivores showed a significant greater 

contribution of autochthonous pathway in 10 of the 12 sites (Fig. 2), being the remaining 2 sites 

subsidized by both energetic pathways (at the headwaters and in site 9, i.e., immediately 

downstream of Salto Grande Dam).  

 

The analysis of the proportion of species supported by each or both contrasting energetic 

pathways clearly indicates that the coupling of energetic pathways decreased in the presence of 

dams, as will be further explored in the next section. This occurred without a consistent pattern, 

though. Downstream of the dam cascade (60 km downstream of Foz de Chapecó dam towards 

site 3), not a single species was supported by allochthonous pathway as major source. The same 

occurred at the tail of Salto Grande reservoir towards site 8 and site 12 near the mouth of 

Uruguay river in the Rio de la Plata Estuary, where all species were either supported by the 

autochthonous pathway or by coupling both pathways. In contrast, towards site 9 (60 km 

downstream of the Salto Grande Dam), all species were largely supported by the allochthonous 

pathway and by coupling both energetic pathways (Fig. 3a; Table S2 in SM). 

The assemblage-weighted contribution of each energetic pathway to the total fish biomass in 

each site showed consistent results with the mean contribution approach. In absolute terms, 

autochthonous support of fish was observed in sites 3 and 8 (Fig. 3b y c; Table S1 and S2 in 

SM). Particularly in site 3, 62.0% of the total biomass of the site was generated by 

autochthonous resources, increasing the percentage of support determined through the mean 

contribution approach. In site 8, 65.9% of the fish biomass seemed subsidized by autochthonous 

resources. On the other hand, fish biomass in sites 5 and 11 had a predominantly allochthonous 

origin (64.7% and 60.0% of the biomass seemed generated by allochthonous resources in sites 5 

and 11, respectively) (Table S2 in SM). 
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3.2. Longitudinal gradients and potential effect of dams in the energetic subsidy of fish 

food webs   

We found no evident longitudinal pattern in the importance of the energetic support to fish in 

the Uruguay River. We found no significant correlation between the distance of each site to the 

headwaters and the mean contribution of autochthonous resources to total biomass or to the 

biomass of each trophic group in particular (p >0.05 in all cases) (Table 2). The same occurred 

for the proportion of species supported by any of the resources or by the coupling of pathways 

(p>0.05 for autochthonous, allochthonous, or coupling both pathways) (Fig 3a; Table 2). 

Similarly to what was observed with the mean contribution approach, no consistent pattern was 

detected in the longitudinal gradient of autochthonous support to fish biomass (i.e., assemblage-

weighted contribution). We found no significant correlations between the distances to the 

headwaters and the percentage of fish biomass subsidized by autochthonous resources, both in 

the analysis with the total community and in the particular case of trophic groups (Fig. 3b y c; 

Table 2). However, in the free-flowing stretch between sites 5 and 8 (approximately 800 km 

downstream), the fish biomass sustained by autochthonous pathway appeared to increase, until 

the Salto Grande Dam disrupted the observed pattern (Fig. 3b). 

 

We found potential effects of the dams on the energetic support of the food webs. GLM 

analyses using species as replicates between sites 1 and 2, indicated that only the trophic group 

(TG) factor differed significantly in autochthonous support, without showing the site as a 

significant factor (GLM (beta): ANOVA: Chi2 = 1.8, p>0.05 and Chi2 = 12.3, p<0.05 for SITE 

and TG, respectively). This indicates that, despite there was no spatial differences, the support 

of the autochthonous pathway varied differentially among trophic groups, with an increase in 

autochthonous support only in the detritivore trophic group (Fig. 2). However, an apparent shift 

towards autochthonous support in fish biomass was observed at site 3 after the river passes 

through two consecutive dams, where all trophic groups showed a significant higher probability 

of being more largely subsided by autochthonous resources than by allochthonous resources 

(i.e., probability of autochthonous contribution > allochthonous contribution = 0.967, 0.923, 

0.909 for detritivores, generalist-omnivores and omnivore-invertivores (aq.), respectively) (Fig. 

2). This shift towards autochthonous support was supported by GLM analyses, that showed 

marginally significant differences between sites and with TG as a significant factor (GLM 

(beta): ANOVA: Chi2 = 3.3, p=0.07 and Chi2 = 19.4, p<0.05 for SITE and TG, respectively). 

The last pair of sites affected by dams were sites 8 and 9, situated before and after the Salto 

Grande Dam, at the boundary between the middle and the lower Uruguay River. In this case, 
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site 8 (tail of the reservoir) showed a significantly higher mean contribution of autochthonous 

resources for fish species than site 9 (GLM (beta): ANOVA: Chi2 = 78.5, p<0.001 and Chi2 = 

23.6, p<0.01 for SITE and TG, respectively).  At site 8, a higher probability of allochthonous 

support was observed in piscivores, while a higher probability of autochthonous support was 

found in the remaining trophic groups. However, at site 9, piscivores maintained their higher 

probability of allochthonous support, and the omni-invertivores (aq.) switched to a higher 

probability of allochthonous support. The other two groups showed a coupling of energy 

pathways at site 9 with no pathway being more likely than the other (Fig. 2).  

 



86 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 2. Estimated proportion of allochthonous (brown) and autochthonous (green) contribution to the 

fish biomass of the four analysed trophic groups (piscivores, detritivores, generalist omnivores and 

omnivore-invertivores (aq.)) at each of the 12 sampling sites along the longitudinal gradient of the 

Uruguay River, according to the Bayesian Mixing Models performing in “simmr”. The probabilities of 

the proportion of autochthonous resources (AU) being > allochthonous resources (AL) is shown for each 

trophic group per site. AU>AL written in brown means a significant probability (>90%) of allochthonous 

proportion being greater than autochthonous proportion; AU>AL in green, in contrast, represents a 

significant probability (>90%) of autochthonous proportion to being greater than allochthonous 
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proportion, while values given in black represent differences with less than 90% probability. Dashed lines 

indicate the presence of dams. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 3. a. Relative contribution of resources to the fish species at each of the 12 sampling sites along the 

longitudinal gradient of the Uruguay River. b. Weighted contribution of resources to total fish biomass 

along the longitudinal gradient of Uruguay River. Dashed horizontal line indicate the 50% of 
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contribution.  c. Mean % weighted of autochthonous contribution to the four analysed trophic groups 

(piscivores, detritivores, generalist omnivores and omnivore-invertivores (aq.)) at each of the 12 sampling 

sites along the longitudinal gradient from headwaters to mouth of the Uruguay River. The number at the 

top of each bar indicates the site number. Dashed vertical lines indicate the presence of dams.  

 

Table 2. Parameters of the lineal regression models performed for: a- mean contribution; b- weighted 

contribution of allochthonous basal resources to fish biomass along the longitudinal gradient; c- 

proportion of species largely supported by the different resources (autochthonous, allochthonous and 

coupling pathways). 

 

a- Mean contribution of autochthonous resources to fish species biomass 

 
R2 adjusted F-statistics p-value 

Total 0.1 0.027 0.874 

Piscivore 0.1 2.067 1.845 

Detritivore 0.09 0.046 0.832 

Generalist omnivore 0.081 0.174 0.686 

Omnivore-inv (aq) 0.049 0.491 0.5 

b- Weighted contribution of autochthonous resources to fish species biomass 

 
R2 adjusted F-statistics p-value 

Total 0.05 0.477 0.506 

Piscivore 0.001 0.99 0.346 

Detritivore 0.084 2.014 0.186 

Generalist omnivore 0.099 0.011 0.918 

Omnivore-inv (aq) 0.049 0.491 0.5 

c- Proportion of resources supported species  

 
R2 adjusted F-statistics p-value 

Autochthonous 0.1 0.032 0.862 

Allochthonous 0.1 0.002 0.967 

Coupling 0.09 0.028 0.87 

 

 

 

4. Discussion 

In this study, we describe for the first time the energy support of food webs along the 

longitudinal gradient of one of the largest rivers in South America, the Uruguay River. In 

contrast to expectations from several theoretical frameworks, the coupling of energy pathways 

seems to be the rule in this river, rather than the dominance of one pathway over the other. In 

this sense, we found that most fish species in the Uruguay River were supported by a 
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combination of pathways with only a small proportion of fish species being supported by either 

one or the other pathway. Also, in general terms, the total biomass of the fish community along 

the Uruguay River seemed to be sustained by coupling both energetic pathways in a similar 

proportion with a slight predominance of allochthonous subsidy, but showing an increase in the 

relative importance of autochthonous subsidy as the river increased in width in the unregulated 

reach. The latter finding would be expected from the River Continuum Concept (RCC) 

(Vannote et al., 1980). Within the fish food web, however, distinctive predominant energetic 

pathways were detected for different trophic groups, with allochthonous subsidy being 

particularly clear at the top of the food web for the piscivorous fishes. Our results also suggest 

that dams may enhance one energetic pathway over the other and modify the longitudinal 

patterns, as one pathway, either autochthonous or allochthonous, lost relevance around the 

presence of a dam or a dam cascade. The direction of such changes seems to depend on local 

characteristics, though. 

 

In this study, no single theory was fully supported, but rather evidence for several predictions 

was found in different sections of the river. For instance, we found evidence that partially 

supports the Flood Pulse Concept (Junk et al., 1989) in the region with the largest extent of 

floodplains along the Uruguay River. In site 5, approximately 65% of the fish biomass was 

supported by allochthonous carbon. This is also the region where fish can freely move upstream 

or downstream (thus assimilating resources from nearby sites, such as site 4, which has the 

highest riparian cover). Similar evidence supporting the importance of allochthonous support 

for food webs has also been found in the lower part of the Uruguay River, highlighting the key 

role of flood pulses and local geomorphology in determining energy subsidies (González-

Bergonzoni et al., 2019).  

 

The total fish biomass showed coupling of the two energetic pathways (allochthonous and 

autochthonous) along the longitudinal gradient, with most species coupling both pathways. 

However, in most sites piscivores exhibited a higher proportion of their biomass originating 

from allochthonous resources, while detritivores showed an inverse pattern, with a higher 

proportion of autochthonous support for their biomass. Several studies have observed that 

autochthonous carbon from algae is more labile and of higher nutritional quality than carbon 

from terrestrial plants (Thorp & Delong, 2002). However, our results suggest that this energy 

source may not be sufficient to sustain the higher trophic levels in this system, as has been 

observed in previous research in this same river (González-Bergonzoni et al., 2019), as well as 

in rivers with extensive floodplains in tropical areas of Australia (Jardine et al., 2017). In the 
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latter study, it was observed that allochthonous support scales with fish biomass, with smaller 

fish at the base of the food web primarily supported by autochthonous resources, while larger 

animals occupying higher trophic positions are mainly supported by allochthonous resources 

(Jardine et al., 2017). Probably, this could be generalized to rivers with extensive floodplains, 

like the Uruguay River, where turbidity may limit the growth of local primary producers. This 

would result in the autochthonous energy not being sufficient to sustain the fish of the higher 

trophic levels (typically occupied by larger-bodied organisms).   

 

Our results suggest that dams alter the longitudinal pattern of energy support of fishes in the 

Uruguay River, with variations depending on the local characteristics of each site. We observed 

that the presence of dams somehow led to the dominance of one pathway over another, 

simplifying the diversity of energetic pathways. However, the current evidence does not allow 

us to predict the direction of the changes. The presence of dams can have a myriad of effects on 

the availability of food for fish. This may result in the pauperization of some of the energy 

pathways, leading to changes in trophic and taxonomic diversity, based on a reduction in the 

available energy in the ecosystem. Other studies in the Uruguay River have shown disruptions 

in diversity patterns, with substantial losses in species richness, as well as decreases in the 

trophic and ecological diversity of fishes in regions downstream of the dams (López-Rodríguez 

et al., 2024). We found that the reduction in taxonomic and trophic diversity coincided in space 

with a change in the type of energy support and a simplification of the energy pathways.  

Likewise, the loss of multiple types of diversity as a consequence of dam’s presence has been 

documented in several studies (e.g., de Bem et al., 2021; Ganassin et al., 2021; Ribolli et al., 

2021; Guo et al., 2023; López-Rodríguez et al., 2024). Specifically, dams promote the loss of 

genetic diversity in regions upstream of the dams (Ribolli et al., 2021), the loss of functional 

groups both upstream and downstream of the dams (de Bem et al., 2021), and the loss of species 

and alteration of beta-diversity patterns (Ganassin et al., 2021; Guo et al., 2023; López-

Rodríguez et al., 2024).  

 

Our findings in the dam-affected areas regarding changes in the energy support of food webs 

align particularly with the propositions by the River Ecosystem Synthesis (RES) (Thorp et al., 

2008). This theory complements the Riverine Productivity Model (RPM) (Thorp & Delong, 

2002), which sustains that that autochthonous or allochthonous support depends on local 

characteristics, strongly influenced by natural changes such as climate or geology and changes 

generated by anthropogenic regulation of ecosystems (Thorp et al., 2008). In this context, the 

presence of dams increases water residence time in the reservoir and often upstream and 
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decreases the transport of allochthonous material, leading to greater autochthonous production 

in dam-affected sites (Guo et al., 2023). Other studies have found higher allochthonous 

subsidies in environments with riparian vegetation and increased turbidity (e.g., Hoeinghaus et 

al., 2007; Roach & Winemiller, 2015; Sabo et al., 2018), while predominantly autochthonous 

support was observed in dammed areas or downstream of dams (e.g., Hoeinghaus et al., 2007; 

Sabo et al. 2018; Leal et al., 2023). In this sense, Hoeinghaus et al. (2007) support to the 

propositions by the RPM, i.e., predominance of autochthonous support to fish biomass in 

dammed river stretches of the Upper Paraná Basin. Furthermore, in the free-flowing stretches, 

they found evidence that support the theory put forth by the FPC, with higher allochthonous 

subsidy to fish biomass. Our study also matches these previous findings, as the highest 

proportion of species supported mostly by allochthonous resources occurred in the headwaters, 

where the coverage of native forest in the nearby 2km was the highest. Also, we found the 

highest percentage of biomass being allochthonous-derived in the large floodplains area of 

middle river section. However, we detected that the autochthonous support to food webs 

increased in the tail of reservoirs or towards the mouth where planktonic autotrophic 

communities bloom, or downstream where allochthonous detritus was probably reduced. 

Likewise, the contrasting trends in the shift of energy support pathways between site 3 and site 

9 (both located at the same distance downstream of dams) may result from a combination of 

dam effects and several local characteristics, such hydrogeomorphology, landscape, and the 

input of tributaries into the river. For example, at site 3, downstream of the cascade of dams in 

the upper part of the river, the main subsidy to fish biomass is of autochthonous origin. This 

may reflect the retention of detritus by dams (with a cumulative effect of several consecutive 

dams), significantly reducing the availability of allochthonous material downstream. The scarce 

riparian forest in that region and the absence of tributary inflows that could transport 

allochthonous resources could act on top of the direct effects of dams, enhancing the observed 

pattern. On the other hand, two of the largest tributaries of the Uruguay River (Daymán River 

and Guaviyú River) enter downstream of Salto Grande (site 9), potentially carrying resources 

that could largely subsidize fish biomass. Additionally, there is a large coverage of riparian 

forest that can contribute allochthonous material in this area.  

Along river longitudinal gradients, water residence time tends to increase as current velocity 

decreases towards the mouth of the system, where planktonic communities become more 

common and frequent (Horwitz, 1978; Vannote et al., 1980). In this work, site 12 represented 

this scenario, where the river is close to meet the Rio de la Plata Estuary and the hydrological 

conditions become more lentic. In this scenario, not surprisingly, we found an average 

contribution of 60% from autochthonous resources to the fish biomass probably due to the more 
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favourable conditions for the growth of planktonic algae, as confirmed by the higher presence of 

algae in the fine particulate organic matter (FPOM). 

 

In general, the difference in the use of different carbon sources as subsidies for consumers may 

be caused by the availability of different food sources in different environments (Hoeinghaus et 

al., 2007). For instance, in the lacustrine regions created by dam construction there may be an 

increase in the relative importance of autochthonous resources, favouring the pelagic pathway 

through increased biomass (Doi et al., 2008). Furthermore, a global-scale meta-analysis 

suggested that the diet of major freshwater consumers is highly dependent on autochthonous 

resources in lotic systems, where water residence time and increased transparency may serve as 

key drivers for pelagic and benthic primary producers. (Leal et al., 2023). In contrast, a greater 

allochthonous support to fish biomass has been described in turbid reservoirs in the Uruguay 

River basin (Felden et al., 2020). Nevertheless, allochthonous contribution seemed to be slightly 

higher in the reservoirs with greater riparian forest canopy along the littoral zones (Felden et al., 

2020).  

On the other hand, the retention of particulate material in the reservoir (i.e., reducing 

downstream turbidity) may enhance water clarity and benthic periphyton growth, thus 

increasing the relative importance of autochthonous resources in subsidizing biomass in riverine 

regions downstream of dams (Doi et al., 2008; Wellard-Kelly et al., 2013). All these studies 

highlight the importance of local studies to fully understand the natural functioning of specific 

rivers and stretches, before the impacts of the dams disrupt the longitudinal behaviour and 

patterns. 

Our results support the idea that stable isotope analyses are a valuable tool for detecting and 

quantifying changes in the energy subsidies caused by dams. However, there is a need for more 

studies applying a broad spatial scale, to increase the understanding of the natural patterns in 

dam-free areas and gather more empirical evidence that eventually permits to model and predict 

the direction of changes promoted by the dams.  

 

5. Conclusions 

 
We found that both autochthonous and allochthonous energetic pathways subsidized large 

fractions of fish biomass in a large riverine system, and that most fish species played a key role 

in coupling energy sources in these food webs, contrary to statements of some theories such as 

RPM. However, the influence zone of the dams appeared to affect this balance in the energetic 

support of food webs, reducing the importance of one of the energetic pathways and enhancing 
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the other and the coupling of energetic pathways for fish biomass support. These changes in 

energetic pathways coincide with several observed impacts on fish trophic and taxonomic 

diversity observed in previously published research within this same river system and 

elsewhere. Whether there is a causal connection between the loss of the prevalence of one of the 

energetic pathways to biomass support and fish assemblage changes, or both changes occur 

concomitantly due to diverse environmental impacts of dams, remains to be studied in depth; 

however, it is clear that both fish community structure and functionality is substantially being 

altered by the presence of dams.  

Furthermore, this work provides empirical evidence of the importance of both energy sources 

for maintaining food webs and, therefore, ecosystem-scale processes. Through the results of this 

study, the importance of maintaining riparian forests and floodplains for the exchange of matter 

and energy with the terrestrial region becomes evident, particularly given their relevance for 

higher trophic levels.  
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Fig. S1. Exploratory bi-plots obtained from the Bayesian, representing the C and N isotopic values of 

potential food sources (i.e., basal resources: allochthonous and autochthonous) and fish (grouped by 

trophic group), representing the contribution of each source to the fish biomass for each trophic group, 

corrected by the corresponding TEF, along the longitudinal gradient.  
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Table S1. Mean contribution and weighted contribution of basal resources to the support of fish biomass 

in the 4 trophic groups at 12 sampling sites along the longitudinal gradient of the Uruguay River 

(PIS=piscivore; DET= detritivore; GO= generalist omnivore; OI= omnivore-invertivore (Aq). Mean 

contribution of resource (min 95% CI- max 95% CI). Probability autoch>alloch = Probability result of 

Bayesian mixing models. Brown values represent a higher probability of allochthonous basal resources to 

fuelling fish biomass and weighted contribution to fish biomass higher than 60% fuelling by 

allochthonous resources; green values represent significant higher probability of autochthonous basal 

resources fuelling fish biomass and weighted contribution to fish biomass higher than 60% fuelling by 

autochtonous resources. Lines separate sampling sites; light dashed lines represent the presence of one 

dam; bold dashed line represent the presence of two dams. 

 

N sitio 
Grupo 

trófico 

Proportional contribution  Probability 

autoch>alloch 

Assamblege-weighted contribution of 

resources to fish species biomass 

Allochthonous Autochthonous Allochthonous Autochthonous 

1 PIS 72.5 (31.1-95.7) 27.5 (4.3-68.9) 0.131 63.3 36.7 

1 DET 39.5 (13.1-71.5) 60.5 (28.5-86.9) 0.745 30.25 69.75 

1 GO 74 (38.2-94.8) 26 (5.2-61.8) 0.069 42.21 57.8 

1 OI 77.6 (47.1-94.7) 22.4 (5.3-52.9) 0.037 65.02 34.98 

2 PIS 81.5 (56.3-95.2) 18.5 (4.8-43.7) 0.022 59.43 40.56 

2 DET 11.8 (2.3-33.3) 88.2 (66.7-97.7) 0.998 27.22 72.78 

2 GO 53.9 (8.0-95.1) 46.1 (4.9-92.0) 0.425 57.14 42.856 

2 OI 61.1 (19.9-92.5) 38.9 (7.5-80.1) 0.271 62.63 37.37 

3 DET 18.5 (3.1-50.7) 81.5 (49.3-96.9) 0.967 22.03 77.97 

3 GO 22.6 (2.7-64.3) 77.4 (35.7-97.3) 0.923 44.51 55.49 

3 OI 22.5 (2.4-64.7) 77.5 (35.3-97.6) 0.909 46.7 53.3 

4 PIS 69.4 (20.9-96.7) 30.6 (3.3-79.1) 0.194 61.22 38.78 

4 DET 11.9 (2.4-33.2) 88.1 (66.8-97.6) 0.998 26.83 73.17 

4 GO 52.4 (13.1-89.9) 47.6 (10.1-86.9) 0.428 52.38 47.62 

4 OI 46.3 (7.0-90.3) 53.7 (9.7-93.0) 0.271 48.64 51.36 

5 PIS 89.4 (68.9-98.2) 10.6 (1.8-31.1) 0.002 76.21 23.79 

5 DET 26.2 (43.2-93.2) 73.8 (6.8-56.8) 0.924 43.81 56.19 

5 GO 55.0 (19.5-87.4) 45.0 (12.6-80.5) 0.401 51.8 48.2 

5 OI 76.0 (40.1-95.0 24.0 (5.0-59.9) 0.059 58.47 41.53 

6 PIS 79.4 (49.5-95.5) 20.6 (4.5-50.5) 0.041 61.3 38.7 

6 DET 14.1 (1.9-42.4) 85.9 (57.6-98.1) 0.993 34.6 65.4 

6 GO 31.7 (5.5-72.0) 69.3 (28-94.5) 0.838 52.55 47.45 

6 OI 48.0 (7.4-90.8) 52.0 (9.1-92.6) 0.658 60.95 39.05 

7 PIS 85.2 (62.2-96.1) 14.8 (3.9-37.8) 0.006 57.98 42.02 

7 DET 11.6 (1.9-34.9) 88.4 (65.1-98.1) 0.996 29.66 70.34 

7 GO 64.0 (21.2-93.7) 36.0 (6.3-78.8) 0.269 51.39 48.61 
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7 OI 66.1 (41.0-85.3) 33.9 (14.7-59.0) 0.088 58.07 41.93 

8 PIS 74.2 (52.4-89.4) 25.8 (10.6-47.6) 0.030 43.18 56.82 

8 DET 4.7 (1.2-12.1) 95.3 (87.9-98.8) 1.0 16.89 83.11 

8 GO 35.5 (19.1-54.3) 64.5 (45.7-80.9) 0.955 30.82 69.18 

8 OI 37.1 (19.6-56.4) 62.9 (43.6-80.4) 0.910 41.19 58.81 

9 PIS 77.1 (35.2-97.6) 22.9 (2.4-64.8) 0.068 63.23 36.77 

9 DET 66.4 (24.3-94.0) 33.6 (6.0-75.7) 0.258 54.51 45.49 

9 GO 61.9 (13.1-96.1) 38.1 (3.9-86.9) 0.291 50.66 49.34 

9 OI 75.0 (44.9-93.2) 25.0 (6.8-55.1) 0.050 58.36 41.64 

10 PIS 71.7 (24.4-97.4) 23.8 (2.6-75.6) 0.164 58.26 41.74 

10 DET 22.4 (4.1-55.6) 77.6 (44.4-95.9) 0.993 36.27 63.73 

10 GO 69.8 (21.3-97.1) 30.2 (2.9-78.8) 0.220 57.37 42.63 

10 OI 59.3 (23.5-89.0) 40.7 (11.0-76.5) 0.265 56.33 43.67 

11 PIS 93.5 (80.4-98.7) 6.5 (1.3-19.6) 0 64.7 35.3 

11 DET 23.7 (4.8-59.9) 76.3 (40.1-95.2) 0.921 37.14 62.86 

11 GO 87.4 (62.6-98.1) 12.6 (1.9-37.4) 0.004 65.8 34.2 

11 OI 80.6 (51.5-95.4) 19.4 (4.6-48.5) 0.012 71.57 28.43 

12 PIS 88.4 (68.7-97.2) 11.6 (2.8-31.3) 0.001 43.59 56.41 

12 DET 21.4 (6.3-47.1) 78.6 (52.9-93.7) 0.985 36.12 63.88 

12 GO 42.7 (9.0-80.7) 57.3 (19.3-91.0) 0.645 28.43 71.57 

12 OI 67.9 (40.3-87.3) 31.2 (12.7-59.7) 0.090 46.69 53.31 
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Table S2. Contribution of basal resources (autochthonous vs. allochthonous) to fish biomass along the 12 

sampling sites of the Uruguay River. Mean contribution represents the result of the Bayesian mixing 

models (mean ± sd). % species > 60% autochthonous and allochthonous subsides indicates the percentage 

of the total species per site that exceeds 60% contribution to the biomass by one of the resources. % 

species coupling pathways indicates the % of species per sampling site that do not exceed 60% 

contribution of any type of resources. Weighted contribution refers to the mean contribution of each 

pathway to the total biomass weighted by the biomass of each species in the community. Mean 

contributions and weighted contributions higher than 60% are shown in bold. Light dashed lines indicate 

the presence of one dam, and the bold dashed line indicates the presence of two dams.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

N° 

site 

Mean contribution of resources to fish species biomass Weighted contribution of 

resources to fish species 

biomass 

Autochthonous Allochthonous % species 

>60% 

autochthonous 

subside 

% species 

>60% 

Allochthonous 

subside 

% species 

coupling 

pathways 

Autochthonous Allochthonous 

1 46.9 ± 17.3 53.1 ± 17.3 26.7 40 33.3 55.4 44.6 

2 50.9 ± 14.1 49.1.1 ± 14.2 22.2 16.7 61.1 49.2 50.8 

3 57.9 ± 12.6 42.1 ± 12.6 50 0 50 61.8 38.2 

4 49.4 ± 15.9 50.6 ± 15.9 14.3 14.3 71.4 55.5 44.5 

5 48.4 ± 10.5 51.6 ± 10.5 5.3 21.1 73.6 35.3 64.7 

6 49.3 ± 11.8 50.7 ± 11.8 12.5 12.5 75 44.0 56.0 

7 50.1 ± 10.1 49.9 ± 10.1 11.9 9.5 78.6 50.6 49.4 

8 66.7 ± 11.1 33.2 ± 11.1 69.4 0 30.6 65.9 34.1 

9 44.3 ± 5.3 55.7 ± 5.3 0 22.2 77.8 41.6 58.4 

10 49.0 ± 13.1 51.0 ± 13.1 25 33.3 41.7 50.2 49.8 

11 42.6 ± 12.3 57.5 ± 12.3 7.1 53.6 39.3 40.0 60.0 

12 60.6 ± 10.0 39.4 ± 10.0 48.5 0 51.5 58.7 41.3 
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7. Discusión 
 

En este trabajo se lograron avances significativos en la comprensión del funcionamiento del Río 

Uruguay, haciendo foco en la comunidad de peces por su enorme importancia ecológica, 

cultural, social y económica. Asimismo, se logró constatar empíricamente y visibilizar varios de 

los posibles impactos de las represas sobre el Río Uruguay. En particular, se realizó la primera 

descripción de la fauna íctica del Río Uruguay en la totalidad de su extensión de ca. 1800 km, 

desde las nacientes a la desembocadura en el Río de la Plata. Asimismo, se realizó la 

clasificación en grupos tróficos de todas las especies capturadas en el Río Uruguay. Esta 

descripción de la dieta y hábitos tróficos de más de 100 especies de peces representa, además, la 

primera descripción publicada de los hábitos alimenticios para 29 de esas especies (López-

Rodríguez et al., 2019). Por su parte, la clasificación trófica está siendo un insumo esencial para 

varias investigaciones que avanzan sobre el conocimiento de la estructura trófica de las 

comunidades de peces en la región (lo cual es reflejado en el creciente número de citas de dicho 

artículo). Con este trabajo se logró identificar cuatro grupos tróficos principales que componen 

la estructura trófica de los peces de este río: piscívoros, detritívoros, omnívoro-invertívoros 

(acuáticos) y omnívoro-generalistas. Esta clasificación se subdividió, a su vez, en 8 grupos 

tróficos con mayor resolución: piscívoros, piscívoro-invertívoros, detritívoros, omnívoro-

detritívoros, omnívoro-invertívoros (acuáticos), omnívoro-planctívoros, omnivoro-invertívoros 

(terrestres) y omnívoro-herbívoros (terrestre).  

La estructura trófica del ensamble de peces mostró diferencias significativas en el gradiente 

longitudinal únicamente en la riqueza relativa de las especies del grupo trófico de los omnívoro-

invertívoros (terrestres), con mayor riqueza en el Río Uruguay medio que en el alto o bajo Río 

Uruguay (López-Rodríguez et al., 2019).  

Por otra parte, se logró detectar y describir patrones de diversidad de peces (i.e., diversidad 

específica, diversidad beta, trófica y ecológica) a lo largo del gradiente longitudinal. 

Encontramos que el Río Uruguay presenta una gran diversidad de peces, comparable a ríos de 

Sudamérica con similares flujos de descarga (Capítulo 1; López-Rodríguez et al., 2019). 

Además, nuestros resultados muestran la existencia de patrones longitudinales de incremento en 

las métricas de diversidad analizadas (Capítulo 2; López-Rodríguez et al., 2024).  

Finalmente, describimos por primera vez el origen del carbono (i.e., autóctono, alóctono u 

ocurrencia de acoplamiento de vías) que subsidia la biomasa de los peces a lo largo del 

gradiente fluvial del río, describiendo los potenciales impactos que las represas pueden estar 

generando sobre este subsidio. Los resultados indican que el subsidio energético de las tramas 

tróficas del Río Uruguay proviene predominantemente de un acople de las vías autóctona 
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(productores primarios como algas bentónicas y planctónicas) y alóctona (proveniente de detrito 

vegetal C3 de origen terrestre, que deriva de los bosques riparios de la cuenca), más que la 

dominancia de una vía sobre otra. Esto último era lo que podría esperarse de acuerdo a marcos 

teóricos como el Concepto de Pulsos de Inundación (FPC), el Modelo de Río Productivo 

(RPM), la Síntesis del Ecosistema Riverino (RES) y el Concepto de Ondas de Río (RWC). 

Asimismo, encontramos aumentos relativos del subsidio autóctono a medida que el río 

incrementa su tamaño hacia aguas abajo en las zonas libre de represas (Capítulo 3; López-

Rodríguez et al., in prep.).  

Por otra parte, nuestros resultados suman clara evidencia empírica de que las represas 

promueven directa o indirectamente la pérdida de biodiversidad (i.e., riqueza de especies, 

diversidad trófica, diversidad ecológica y de fuentes de subsidio energético), modificando los 

patrones longitudinales que ocurren en ausencia de interrupciones (López-Rodríguez et al., 

2024; in prep.).  

 

7.1. Revisión de marcos teóricos y actualizaciones 

 

En este trabajo encontramos evidencia que apoya lo planteado por la teoría de 

metacomunidades, sobre la importancia del mantenimiento de la conectividad en los 

ecosistemas para permitir la dispersión de los organismos como determinante de la diversidad 

local (Leibold et al., 2004). Nuestros resultados muestran que las diferencias de diversidad 

(diversidad beta) fueron menores entre los sitios con una mayor conexión, sugiriendo que ocurre 

un importante movimiento de las especies entre estos sitios. Asimismo, las recuperaciones de 

diversidad más importantes se observaron en las regiones de aguas libres. Por el contrario, 

aquellos sitios donde las comunidades están aisladas por efecto de las represas, fueron los que 

tuvieron menor riqueza de especies respecto de las comunidades inmediatamente aguas arriba. 

Este efecto del aislamiento sobre la riqueza de especies de peces ya ha sido detectado en 

metacomunidades de sistemas fluviales (Río Negro, Uruguay, Borthagary et al., 2020), lo que 

resalta la importancia del mantenimiento de áreas conectadas por la red fluvial.  

El aumento de riqueza de especies observado en el gradiente longitudinal a medida que el río 

aumenta su área, podría entenderse en el contexto de teorías clásicas de ecología general como 

la teoría de área-diversidad (MacArthur & Wilson, 1967), que predice un aumento en la 

diversidad con el aumento de la superficie del ecosistema al generarse más oportunidades de 

colonización por nuevas especies y potencialmente contener una mayor heterogeneidad de 

hábitats. En este sentido, los hallazgos también pueden explicarse por la teoría de 

heterogeneidad de hábitats y productividad (Wrigh, 1983). A nivel mundial, se ha detectado la 
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importancia del aumento del área (y consecuentemente del volumen de agua) a escala local para 

generar ambientes más heterogéneos, así como también para incrementar la entrada de energía 

del ambiente circundante, lo que determinaría en gran medida los patrones de diversidad de 

especies de peces en sistemas fluviales (Guégan et al., 1998). En este sentido se ha planteado 

que, a mayor energía disponible, los ríos pueden soportar un mayor número de especies. En 

aquellas regiones de un río con similares productividades, la heterogeneidad de hábitats es la 

clave para la coexistencia de más especies (Guégan et al., 1998).  

Estos resultados apoyan la idea de la importancia de la inclusión de las teorías ecológicas 

generales en los marcos teóricos específicos de la ecología fluvial, los cuales se han centrado en 

otros aspectos, poniendo la mirada en otros procesos (como cambios físicos en el ambiente que 

determinan la disponibilidad de recursos) que se dan en el ecosistema.  

En cuanto a los marcos teóricos específicos en ecología fluvial, nuestros resultados muestran 

apoyos parciales a las predicciones generadas por varios de ellos. Esto depende de qué 

característica comunitaria o proceso se esté analizando (ya que no todos los marcos generan 

predicciones sobre todos los procesos y parámetros). Asimismo, nuestros resultados sugieren 

que las características locales tuvieron gran relevancia, ya que los ajustes a las predicciones 

teóricas también dependieron del tramo del río considerado.  

En particular, encontramos evidencia que se alinea con las predicciones planteadas en el 

Concepto de Río Continuo (RCC -Vannote et al., 1980). Encontramos un patrón de aumento en 

el gradiente longitudinal de la riqueza de especies, la beta diversidad y el componente de 

recambio de especies, y la diversidad trófica y de nicho ecológico (López-Rodríguez et al., 

2024). Asimismo, observamos que en términos generales la biomasa total de los peces parece 

ser subsidiada por una combinación de las vías energéticas alóctona y autóctona a lo largo de 

todo el gradiente del Río Uruguay, pero con pequeños incrementos en la importancia relativa 

del subsidio autóctono a medida que el río aumenta de tamaño hacia aguas abajo en las 

secciones sin disturbios hidrológicos (López-Rodríguez et al., in prep.). Sin embargo, también 

encontramos evidencia clara de los impactos negativos de las represas en la diversidad 

ecológica de los peces, con abruptas disminuciones de la misma, aguas abajo de las represas 

(López-Rodríguez et al., 2024). Esto se ajusta a las predicciones del Concepto de 

Discontinuidad Seriada (SDC-Ward & Stanford 1983; 1995).  

El SDC, sin embargo, no genera predicciones sobre los subsidios energéticos de las tramas 

tróficas en los sistemas fluviales con regulaciones en la hidrología. Es por eso que estos 

resultados complementan este marco teórico a través de evidencia sobre el efecto de las represas 

sobre las dinámicas de asimilación de las fuentes alimenticias que subsidian las redes tróficas en 

tramos represados (López-Rodríguez et al., in prep.).  
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Por otra parte, observamos patrones que se ajustan a las predicciones del FPC en la sección 

media del río, siendo la sección con mayor presencia de planicies de inundación y bosque 

ripario en las márgenes (Zaniboni-Filho & Schulz, 2003). En este tramo del río de casi 1000 km 

de aguas libres (entre los sitios 4 y 7, i.e., entre las represas Foz de Chapecó y Salto Grande) 

encontramos una riqueza relativa de especies pertenecientes al grupo trófico de los omnívoros 

consumiendo sobre macroinvertebrados terrestres (omnívoros-invertivoro-terr-), que fue 

significativamente más alta en comparación con el Río Uruguay alto y bajo (López-Rodríguez 

et al., 2019). Este resultado coincide con lo encontrado en los estudios de subsidios energéticos 

(López-Rodríguez et al., in prep.). En estos estudios se observó que el 65% de la biomasa de los 

peces en el sitio 5 es subsidiada por carbono proveniente del medio terrestre (i.e., 

predominancia de la vía energética alóctona). El FPC plantea que los incrementos en la 

conexión entre el ambiente terrestre y acuático promueven un mayor subsidio de la vía terrestre 

a la biomasa de los peces (Junk et al., 1989). Estos resultados son coincidentes con estudios 

realizados a diversas escalas, en los que se observó que la ingesta de alimentos terrestres de los 

peces aumenta con el aumento de la interfase tierra-agua, por ejemplo, en bosques inundados 

(Winemiller & Jepsen, 1998) o en arroyos con alta concentración de bosque ripario (Baxter et 

al., 2005). Por lo tanto, nuestros resultados sugieren la existencia de una fuerte asociación entre 

el sustento de las tramas tróficas por carbono de origen terrestre y la conectividad del ambiente 

acuático con el terrestre en zonas con planicies de inundación. 

El ajuste al FPC en la sección media del río tiene sentido, ya que esta teoría fue desarrollada en 

sistemas fluviales tropicales y subtropicales con grandes extensiones de planicies de inundación, 

características que observamos en el Río Uruguay medio. Asimismo, se plantea que, al existir 

planicies de inundación, el aporte al río no depende tanto de los procesos y transporte de 

materiales desde aguas arriba. Estos procesos se encuentran interrumpidos por la presencia de la 

cascada de represas en la parte alta del río.  

 

Nuestros resultados sugieren también un ajuste parcial a lo planteado por la RES (Thorp & 

Delong, 2006) en cuanto a la dependencia de las características y de la geomorfología local para 

el sustento energético, tanto en los tramos libres de represas como en las regiones más 

directamente afectadas por las mismas. Por ejemplo, en las regiones libres de represas, 

encontramos una alta proporción de especies subsidiadas por la vía alóctona en aquellas 

secciones con mayor proporción de área con cobertura de bosque ripario (nacientes), así como 

también en la sección con mayores planicies de inundación (sección media del río). 

Contrariamente, se observó soporte autóctono en las regiones con mayores tiempos de 
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residencia del agua, lo que permite un mayor desarrollo de las comunidades planctónicas (e.g., 

desembocadura del Río Uruguay) (López-Rodríguez et al., in prep.). Este resultado también se 

relaciona con lo encontrado en López-Rodríguez et al. (2019), específicamente con la una 

mayor frecuencia del grupo trófico de los peces omnívoro-planctívoros en la parte baja del río, 

probablemente reflejando que en la zona de la desembocadura la velocidad del río y el flujo 

turbulento decrece cuando el río se ensancha, permitiendo el establecimiento y acumulación de 

biomasa de comunidades planctónicas (Horwitz, 1978; Vannote et al., 1980).  

En las regiones afectadas por las represas encontramos efectos sobre los sustentos energéticos, 

pero la dirección del cambio parece depender fuertemente de las características locales de cada 

sitio. Un patrón claro que surge de estos resultados es que en las regiones afectadas por las 

represas (i.e., aguas abajo de las mismas o cola del embalse), las vías energéticas tienden a 

simplificarse, con menor proporción de especies que se sustentan por una u otra vía (i.e., 

alóctona o autóctona). Sin embargo, las diferencias en la estructura del paisaje, el ingreso de 

tributarios y la presencia o ausencia de monte ripario parecen ser determinantes en la dirección 

del cambio (López-Rodríguez et al., in prep.). Esto destaca la importancia de los distintos 

parches hidrogeomorfológicos y de la estructura del paisaje en la determinación de la vía de 

sustento para las redes tróficas.  

Por lo tanto, nuestros resultados sugieren que las características locales, en conjunto con la 

presencia de planicies de inundación que pueden proveer de recursos alóctonos al sistema 

fluvial, serían determinantes en la magnitud relativa de los distintos subsidios energéticos de los 

peces. Estos resultados apoyan trabajos previos (e.g., Roach & Winemiller, 2015), incluidos 

trabajos de la parte baja del Río Uruguay (González-Bergonzoni et al., 2019).  

 

Un resultado altamente relevante, y que pone en consideración algo que no manejan los marcos 

teóricos actualmente en discusión en ecología fluvial, es la importancia del acople de las vías 

energéticas como sustento a la biomasa de los peces. Ninguno de los marcos teóricos analizados 

plantea la importancia del acople de vías energéticas en las tramas tróficas, sino que plantean: 1. 

un soporte cambiante de forma predecible entre la vía autóctona y alóctona a lo largo del 

sistema fluvial (RCC-Vannote et al., 1980), 2. un soporte mayoritario de la vía alóctona (FPC-

Junk et al., 1989), 3. un soporte mayoritario de la vía autóctona (RPM-Thorp & Delong, 1994; 

2002), o 4. un soporte mayoritario de una u otra vía dependiendo de las características 

ambientales locales (RES-Thorp et al., 2008; RWC-Humpries et al., 2014).  

Sin embargo, en este trabajo se encontró fuerte evidencia de la importancia del acople de ambas 

vías a lo largo del gradiente fluvial (López-Rodríguez et al. in prep.). Esto es coincidente con 

teorías ecológicas generales que plantean la importancia del acople de las vías energéticas para 
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mantener la estabilidad de los ecosistemas (Keppeler et al., 2021). En este sentido, se ha 

planteado que los depredadores tope acoplan ambas vías, ejerciendo presiones diferenciales 

sobre las distintas vías dependiendo de la disponibilidad de los recursos (Rooney & McCann, 

2012). A nivel general en ecología, se ha planteado que las interacciones de consumo débiles 

favorecen la estabilidad de las redes tróficas, ya que, si un consumidor es capaz de diversificar 

su dieta, disminuirá la presión sobre determinado recurso y evitará su reducción, favoreciendo 

así una mayor estabilidad del sistema (McCann, 1998; McCann, 2000).  

En el caso particular de los ecosistemas fluviales que mantienen su conexión hidrológica, los 

peces pueden moverse por diferentes ambientes, lo que favorecería la integración de recursos de 

diferentes zonas, el acople de las vías (Woodward & Hildrew, 2002) y consecuentemente una 

mayor estabilidad de los ecosistemas (Bellmore et al., 2015; Scholl et al., 2023). Este 

acoplamiento de vías energéticas podría también reducir las fuerzas de interacción entre los 

consumidores y las presas, disminuyendo las presiones por diversificación en la dieta, lo que 

promovería también redes más estables en sistemas altamente dinámicos (McCann, 2000; Cross 

et al., 2013). Trabajos utilizando macroinvertebrados como modelo apoyan este patrón, 

mostrando que los consumidores tienden a diversificar su dieta como consecuencia de la 

variabilidad temporal en la disponibilidad de recursos, encontrándose que las interacciones 

débiles son las que prevalecen (Peralta-Maraver et al., 2016).  

Por otra parte, la magnitud de los ingresos de material alóctono podría ser determinante en su 

uso como sustento a la biomasa de los consumidores, idea que se contrapone por lo planteado 

por el RPM (Thorp & Delong, 1994; 2002). Este marco teórico incorpora sistemas con planicies 

de inundación, pero plantea que el sustento de las redes tróficas es mayormente autóctono. Esto 

se debería a que en las planicies de inundación se produce también el crecimiento de algas 

bentónicas que son más lábiles que el carbono de origen alóctono (Thorp & Delong, 2002). 

Además, este marco plantea que las redes tróficas fluviales se basan en sustento autóctono, sin 

importar la disponibilidad de sustento alóctono. En este sentido, cabe destacar que los muestreos 

de este trabajo fueron desarrollados en un período de altas lluvias y crecidas del río principal y 

sus tributarios, lo que incrementó la extensión de las planicies de inundación y probablemente 

también la duración de la interacción entre el ambiente terrestre y el acuático. Esto podría haber 

incrementado el ingreso de recursos alóctonos al río, permitiendo un mayor sustento por esta vía 

energética a la biomasa de los peces.   

Es interesante notar que las diversas teorías mencionadas en ecología fluvial no tienen en cuenta 

la variabilidad climática y los patrones de precipitación como factores relevantes en el 

funcionamiento de los ecosistemas fluviales por sus efectos directos e indirectos sobre la 

disponibilidad de distintos recursos. Este podría ser uno de los motivos por los cuales las teorías 
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de funcionamiento de ecología fluvial no parecen ser generalizables y no se ajustan cabalmente 

a nuestro sistema de estudio en particular. Sin embargo, el marco teórico planteado en el 

Concepto de Ondas de Río (Humpries et al. 2014), además de tomar la variación espacial a lo 

largo del gradiente longitudinal, incorpora la variación temporal de los caudales, las 

precipitaciones y la disponibilidad de recursos. En este aspecto, esta teoría incorpora y expande 

los postulados del FPC, planteando que las precipitaciones serían un factor clave que influye en 

los pulsos de inundación y por tanto en el ingreso de material alóctono, y en la disponibilidad de 

fuentes alimenticias. Por lo tanto, los distintos muestreos realizados para evaluar el 

funcionamiento de ríos, tanto libres como represados, podrían estar capturando o no esas ondas 

de ingreso de material alóctono desde el medio circundante, principalmente en aquellas regiones 

con grandes extensiones de planicies de inundación.  

Sin embargo, es posible también que nuestro hallazgo sobre la importancia del material 

alóctono en las redes tróficas del Río Uruguay no sea estrictamente dependiente del momento de 

muestreo, sino que sea un patrón generalizable para ríos tropicales y subtropicales con extensas 

planicies de inundación y pulsos con patrones y duración relativamente predecibles, como 

plantea el FPC (Junk et al., 1989). Esta hipótesis podría darle aún más sustento al FPC como 

marco conceptual particularmente relevante para los ríos tropicales y subtropicales. Asimismo, 

también contribuye al marco RWC, principalmente en sistemas sin interrupciones en su 

hidrología o en aquellas regiones de aguas libres, ya que como reportamos en nuestros 

resultados, la presencia de represas interrumpe los patrones del gradiente longitudinal. En 

cualquier escenario, estos resultados remarcan la importancia de contar con muestreos que 

permitan capturar la variabilidad estacional para testear estos marcos teóricos en otras 

condiciones ambientales, por ejemplo, en épocas de bajas precipitaciones, o incluso en épocas 

de sequías.  

 

En resumen, nuestros resultados permitieron generar evidencia empírica que sustenta 

parcialmente algunos de los marcos teóricos en ecología fluvial, pero no encontramos patrones 

generalizables asociados a ninguno de los marcos teóricos en particular. Destacamos que las 

predicciones de estos marcos fueron puestas a prueba en un sistema diferente a los típicamente 

usados para la generación de los mismos, con la excepción del FPC, como lo son los grandes 

sistemas ubicados en la región subtropical. Finalmente, destacamos la importancia de la 

presencia de planicies de inundación y de las características locales como determinantes de los 

sustentos energéticos. Por otra parte, la regulación o alteración del flujo hidrológico por 

presiones antrópicas (en particular por represas), interpelan a prácticamente todos los marcos 

teóricos actualmente en discusión en ecología fluvial.  
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Este trabajo incorpora estas alteraciones, y completa vacíos de información en la temática, con 

alcance regional y probablemente también alcance general. 

7.2. Nuevos aportes al conocimiento sobre el funcionamiento del Río Uruguay 

 

En el primer capítulo de esta tesis se realizó la primera descripción de la estructura trófica de los 

peces del Río Uruguay, a partir de la identificación de las especies presentes a lo largo de todo 

el gradiente longitudinal, así como también la descripción de la dieta y clasificación en grupos 

tróficos (López-Rodríguez et al., 2019). Esta información resulta relevante y necesaria para 

comenzar a generar un conocimiento integral del funcionamiento del Río Uruguay. Asimismo, 

la información generada en el primer capítulo sirvió de base para el desarrollo de los posteriores 

trabajos centrados en la evaluación del efecto de las represas sobre diferentes métricas de 

diversidad de los peces y sobre el funcionamiento a nivel sistémico.  

Los estudios sobre los efectos de las represas en el Río Uruguay son escasos, evidenciando por 

ejemplo cambios en algunas métricas de diversidad, como la diversidad genética (Ribolli et al., 

2021) y la diversidad de grupos funcionales (de Bem et al., 2021). Por ejemplo, se ha observado 

que las represas de la parte alta del Río Uruguay simplifican la diversidad genética aguas arriba 

(Ribolli et al., 2021) y generan pérdida de grupos funcionales, tanto aguas arriba como aguas 

abajo (de Bem et al., 2021). Sin embargo, esos estudios se centraron en las represas ubicadas en 

el Río Uruguay alto y no integraron todo el gradiente longitudinal. Asimismo, los estudios 

enfocados en los efectos de las represas sobre la disponibilidad de recursos y en la respuesta de 

las comunidades de peces son inexistentes en este río.  

A nivel global se ha constatado que los cambios en el ambiente que generan las represas afectan 

la disponibilidad de recursos alimenticios para los peces (Sabo et al., 2010; Winemiller et al., 

2010; Roach & Winemiller, 2015; Ruhí et al., 2016). Nuestros resultados muestran que los 

efectos de las represas sobre el Río Uruguay, probablemente a través de cambios en la 

disponibilidad de alimento, pueden resultar en la disminución de la proporción de las especies 

que se subsidian por alguna de ambas vías energéticas en las regiones afectadas por las represas, 

disminuyendo notablemente la proporción de especies que son sustentadas por alguna de las 

vías (ya sea autóctona o alóctona) (López-Rodríguez et al., in prep.). Estos resultados podrían 

explicar las abruptas disminuciones en la riqueza taxonómica, la diversidad trófica y en la 

diversidad de nicho ecológico encontradas en las áreas aguas abajo de las represas (López-

Rodríguez et al., 2024), sugiriendo que el mecanismo asociado a esas disminuciones podría 

estar relacionado con la reducción de la energía disponible en el ecosistema.  

Por lo tanto, los resultados encontrados en el Capítulo 3 retoman, complementan y explican 

parcialmente lo observado en el Capítulo 2 de la tesis, demostrando la importancia de emplear 
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aproximaciones complementarias para comprender el funcionamiento del Río Uruguay y otros 

grandes ríos.  

Estos resultados representan evidencia nueva y clara sobre los efectos de las represas sobre la 

biodiversidad (analizada mediante diferentes métricas) a lo largo de todo el gradiente 

longitudinal del Río Uruguay (López-Rodríguez et al., 2024; López-Rodríguez et al. in prep.).  

Otro resultado a destacar sobre el funcionamiento del Río Uruguay refiere a la importancia de la 

vía alóctona para el subsidio de las redes tróficas y la dependencia de las características de cada 

sitio, que pueden promover un mecanismo de subsidio energético sobre otro. Sin embargo, a 

pesar de encontrarse un mayor sustento por acople de vías a lo largo del río, los depredadores 

tope (i.e., grupo trófico de los piscívoros) mostraron en general un mayor subsidio de su 

biomasa por la vía alóctona. Como se mencionó anteriormente, esto contradice las teorías 

generales que plantean la integración de las vías en los depredadores tope de los ecosistemas 

(Rooney & McCann, 2012). La mayor importancia de la vía alóctona en estos depredadores 

podría deberse a que la vía autóctona no fuera suficiente para sostener la biomasa de los niveles 

tróficos superiores, como ya ha sido reportado en estudios en otros sistemas (e.g., Jardine et al., 

2017) y en este mismo río (González-Bergonzoni et al., 2019).  

Sin embargo, desconocemos si lo observado aquí es generalizable, es decir, si este patrón 

responde a alguna característica particular de este sistema o incluso a las condiciones de 

crecidas a lo largo del río al momento del muestreo, como se mencionó anteriormente. Existen 

estudios que apoyan lo encontrado en este trabajo, observando, por ejemplo, que en el Río 

Paraná los depredadores tope dependen principalmente de la vía alóctona, pero plantean que 

esto probablemente se deba a los efectos de los pulsos de inundación generando fluctuaciones 

sobre la disponibilidad de alimento (Saigo et al., 2015). Esto, tal vez, podría indicar un patrón 

para ríos subtropicales con importantes fluctuaciones, aunque sería necesario profundizar en 

este aspecto a través de estudios de subsidios energéticos en otros grandes ríos subtropicales con 

similares características en cuanto a las fluctuaciones en los pulsos de inundación. Asimismo, 

sería importante incorporar muestreos en otras épocas, incluyendo épocas de seca para verificar 

si el patrón encontrado se mantiene y es generalizable. Posiblemente la respuesta de los 

depredadores tope de nuestro sistema se deba a las condiciones al momento del muestreo, de 

grandes crecidas y por tanto de gran aporte potencial de material alóctono desde las planicies de 

inundación. Estas condiciones podrían también tener un efecto negativo sobre la producción 

primaria local, ya que, al aumentar la turbidez del agua, no se permite el crecimiento de estos 

recursos, haciendo que no sean suficientes para sustentar los niveles tróficos más altos.   

La importancia de las áreas libres de represas en el mantenimiento y la recuperación de la 

diversidad en el Río Uruguay ha sido otro de los resultados que se reitera a lo largo de toda la 



117 
 

tesis. En este sentido, encontramos que las comunidades de peces entre los sitios 6 y 8 

presentaron una alta riqueza de especies, pero una baja diferencia en la composición de la 

comunidad (bajos valores de diversidad beta entre sitios) (López-Rodríguez et al., 2024). Estos 

sitios podrían estar actuando como centros de diversidad que permiten la recuperación de la 

diversidad del sistema, disminuida aguas abajo de las represas (Massaro et al., 2019). En estos 

sitios encontramos también un aumento del sustento autóctono a las tramas tróficas, patrón que 

luego se ve interrumpido con la presencia de la represa de Salto Grande (López-Rodríguez et 

al., in prep.). Entre los sitios 6 y 8 (sitio ubicado en la cola del embalse de Salto Grande) 

observamos una recuperación y estabilización del nicho ecológico, que había sido fuertemente 

afectado por la cascada de represas de la parte alta del río (López-Rodríguez et al., 2024). 

Muchos son los factores, tanto bióticos como abióticos, que pueden potencialmente afectar la 

diversidad de nicho ecológico (Trudeau & Rasmussen, 2003; Layman et al., 2007b; Delong et 

al., 2011; Turner et al., 2015). Uno de los factores bióticos es la incorporación de señales 

isotópicas de diversos ambientes debido a la presencia de especies que pueden moverse largas 

distancias permitiendo el incremento del nicho ecológico (Rasmussen et al., 2009; Wang et al., 

2021). Esto es coincidente con la presencia de especies migradoras desde el sitio 5 (López-

Rodríguez et al. 2019; López-Rodríguez et al., 2024), donde los peces pueden moverse 

libremente y asimilar recursos en un tramo de casi 1000 km.  

Esta tesis aporta así información básica sobre el funcionamiento del Río Uruguay en toda su 

extensión, identificando y localizando áreas clave para su recuperación ecológica.  

 

7.3. Posibles aportes a la gestión ambiental 

 

El efecto que tiene la construcción de represas a diferentes niveles es innegable y está muy bien 

documentado a nivel mundial. Sin embargo, se ha detectado la falta de protocolos 

estandarizados y comunes para este tipo de construcciones, que no existe un conocimiento 

adecuado para poder plantear planes de mitigación, la ausencia de monitoreos con los objetivos 

claros o la falta de monitoreos adecuados para este tipo de problemas, entre otros (Agostinho et 

al., 2016; Winemiller et al., 2016). Por otra parte, algunos de los planes de mitigación que se 

han propuesto y ejecutado en algunas represas, tales como la construcción de pasaje para peces, 

han sido ineficaces, pudiendo incluso ser negativos para la biodiversidad (Agostinho et al., 

2002; 2007; 2008; CTM-Salto Grande, 2009). Otro de los problemas que se ha detectado, 

principalmente en el Neotrópico, es la ausencia de planes de mitigación locales. Los planes 

existentes se basan principalmente en planes de otras regiones del mundo, y que muchas veces 

no se adecuan a las condiciones en el Neotrópico (Agostinho et al., 2016). 
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Debido en parte a todo lo anteriormente mencionado es que en los últimos años se ha planteado 

la necesidad de generar modelos locales basados en información ambiental previa que permitan 

determinar la ubicación de las represas que genera los menores impactos ambientales, 

simultáneamente maximizando las capacidades de generación de energía hidroeléctrica (e.g., 

Winemiller et al., 2016; Flecker et al., 2022).  

En el caso de la cuenca del Amazonas, se ha avanzado en la construcción de modelos y se ha 

planteado que la información ambiental básica y necesaria para los modelos debería ser basada 

en cinco criterios ambientales, los cuales integran las principales afectaciones al ambiente que 

pueden surgir de la construcción de represas: regulación del flujo hidrológico, conectividad del 

río, transporte de sedimento, diversidad de peces, y emisión de gases de efecto invernadero 

(Flecker et al. 2022). A pesar de la buena respuesta de estos modelos, se ha observado que la 

falta de información de línea de base es una de las principales restricciones a la hora de generar 

planes de manejo o para planificar la construcción de nuevas represas (Flecker et al. 2022). Si 

bien esos modelos utilizan esos cinco ejes de información, se reconoce que a medida que exista 

más información, los modelos se pueden ir perfeccionando, generando planes y estrategias de 

manejo que permitan generar menores perjuicios para la naturaleza y mayores beneficios para la 

población (Flecker et al. 2022).  

 

A escala global, esperamos que los resultados obtenidos en esta tesis resalten la importancia de 

considerar otros aspectos ecológicos fundamentales, más allá de la diversidad específica de 

peces de los ríos. En particular, encontramos evidencia de la importancia de las fuentes 

alóctonas y autóctonas en el subsidio de las tramas tróficas fluviales. Por lo tanto, se destaca la 

importancia del mantenimiento de las planicies de inundación y de los montes riparios que 

permitan el ingreso de recursos terrestres al ambiente fluvial, principalmente dada su relevancia 

para los niveles tróficos más altos.  

Nuestros resultados mostraron que las represas afectan no solo la diversidad de especies, sino 

también la dinámica de asimilación de las vías energéticas que sustentan la biomasa de los 

peces. Identificamos que analizar ambos aspectos resulta fundamental para una mayor 

comprensión del funcionamiento de los ecosistemas fluviales con alteraciones en su hidrología.  

Otro aspecto clave para generar planes de mitigación de los impactos producidos por las 

represas, resulta en la planificación o el manejo de las represas que se ubican en fronteras 

internacionales, ya que se identifica como punto fundamental la cooperación entre los países 

para generar información de calidad y disminuir los costos ambientales de la construcción de 

represas (Flecker et al., 2022). Asimismo, es imperiosa una planificación estratégica que integre 

toda la información disponible y sustente la toma de decisiones no solamente a escala local de 
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un sistema en particular sino a escala de cuenca, para encontrar el equilibrio necesario entre la 

generación de energía hidroeléctrica y la sustentabilidad de los bienes y recursos naturales 

(Winemiller et al. 2016).  

El Río Uruguay involucra tres fronteras (Uruguay, Brasil y Argentina), lo que implica que el 

monitoreo ecológico se lleva a cabo en diferentes momentos y en sitios específicos, lo que 

puede derivar en diferentes técnicas de muestreo y por tanto resultados no siempre comparables. 

Si bien existen monitoreos en todos los tramos del río, los mismos no son estandarizados ni 

comunes a todos los equipos de investigación ni organismos de contralor. En la parte alta del 

Río Uruguay, por ejemplo, los monitoreos son financiados por los consorcios propietarios de las 

represas en el contexto de su monitoreo ambiental. En la parte media no existen monitoreos 

institucionales, sino que los mismos surgen de esfuerzos independientes de diferentes grupos de 

investigación. Por su parte, en la parte baja del río sí existen monitoreos institucionales, como lo 

son los monitoreos bi-nacionales desarrollados por CARU 

(https://caru.org.uy/nuevositio/monitoreos/) y por la Comisión Técnica Mixta de Salto Grande 

(CTM-Salto Grande, 2009), pero éstos sólo representan un tercio de todo el río. En este 

contexto, a través de esta tesis identificamos la necesidad de establecer programas de monitoreo 

estandarizados, con el fin de generar conocimiento científico comparable y apropiado para los 

planes de manejo.  

Finalmente, esperamos que la información generada en esta tesis sirva como insumo para las 

autoridades de los diferentes países involucrados en el mantenimiento de la integridad ecológica 

del Río Uruguay a la hora de tomar decisiones, entre ellas la construcción y eventual 

localización de nuevas represas. En el Río Uruguay está proyectada la construcción de dos 

represas hidroeléctricas en la región media del río, sección donde encontramos la mayor 

diversidad ecológica de los peces y las mayores recuperaciones ecológicas, así como también 

las mayores planicies de inundación. Por lo tanto, esperamos que la información relevada en 

esta tesis sirva como insumo para la planificación de la construcción de esas nuevas represas, 

además de brindar información básica para comprender el funcionamiento de todo el río y la 

identificación de efectos específicos de las represas para incluir en los planes de monitoreo de 

las represas que ya existen. En este sentido, cabe resaltar que las especies de peces de mayor 

importancia cultural, social y comercial de este río son grandes especies migradoras que tienden 

a desaparecer con la fragmentación del hábitat, algo ya constatado en el Río Negro (uno de los 

principales afluentes del Río Uruguay) (Teixeira de Mello in press). 

 

8. Conclusiones 
 

https://caru.org.uy/nuevositio/monitoreos/
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Los resultados obtenidos a lo largo de esta tesis, a través de metodologías complementarias, 

muestran evidencia clara del efecto de las represas sobre la comunidad de peces. Asimismo, 

completamos vacíos de información en cuanto a las especies presentes a lo largo de todo el 

gradiente longitudinal del Río Uruguay, generamos evidencia que aporta a los distintos marcos 

teóricos en ecología de ecosistemas fluviales y cuantificamos por primera vez el subsidio de las 

dos principales vías energéticas (autóctona y alóctona) de las tramas tróficas del Río Uruguay. 

Toda esta información resalta la necesidad de considerar diferentes dimensiones de la 

biodiversidad, ya que algunas de ellas pueden ser complementarias, pero otras pueden estar 

brindando información fragmentada sobre la dinámica de las comunidades de los ecosistemas 

fluviales. Se destaca asimismo la necesidad de realizar estudios a lo largo de todo el gradiente 

de los ecosistemas fluviales para comprender las dinámicas de los ecosistemas, sin dejar de 

poner foco en las características locales de cada sitio.  

 

El gran tamaño del sistema de estudio y el trabajo en toda su extensión permitió detectar las 

recuperaciones de la diversidad, que se vio afectada por las represas, en aquellas zonas de aguas 

libres de disturbios hidrológicos. Por lo tanto, resaltamos la necesidad de mantener áreas libres 

de represas para impedir un mayor deterioro ecológico de los ecosistemas fluviales y 

eventualmente, facilitar el reingreso de las especies migradoras.  

 

9. Perspectivas 
 

Para complementar este trabajo y poder obtener nueva evidencia que ayude a la mayor 

comprensión del funcionamiento de los ecosistemas fluviales, sería relevante incluir otros 

factores potencialmente muy importantes como la variabilidad hidrológica (tanto natural como 

manipulada por las represas), así como determinar los mecanismos de acción por los cuales las 

represas estarían generando estos cambios ecológicos (e.g., disponibilidad de alimentos, etc.).  

Un resultado claro y clave fue que los depredadores tope no acoplarían vías energéticas, sino 

que por el contrario su biomasa estaría siendo mayormente subsidiada por la vía alóctona. Por lo 

tanto, en futuras investigaciones sería relevante analizar si éste es un patrón generalizable a 

grandes ríos represados, o si es dependiente de características locales de nuestro sistema de 

estudio o incluso del momento en que se realizaron los muestreos. En este sentido, se destaca 

también la necesidad de contar con muestreos temporales en este sistema, considerando la 

variabilidad intra e interanual en las características ambientales, tales como los patrones de 

precipitaciones (que pueden variar la entrada de recursos provenientes del medio alóctono) 



121 
 

(Leal et al. 2013). Este aspecto adquiere especial relevancia en el contexto actual de cambio 

climático, ya que se prevén cambios en los patrones de precipitación, con mayores eventos de 

precipitación extremas y crecidas, así como también mayores períodos sin precipitaciones, 

ocasionando sequías (IPCC, 2021), lo que representará grandes presiones en los ecosistemas 

fluviales. Este tipo de variación determinará cambios en los pulsos de inundación, en las 

extensiones y duración de las áreas inundadas y por tanto en las tasas de ingreso de material 

alóctono desde las áreas inundables. Esto en última instancia tendrá efectos sobre las vías de 

sustento de las tramas tróficas en los ecosistemas fluviales, planteando la necesidad de 

incorporar explícitamente a la variabilidad climática en los marcos teóricos actuales en ecología 

fluvial.  

Es por esto que consideramos imperioso la generación de un programa de monitoreo tri-

nacional espacialmente abarcativo y de larga duración, para poder determinar si los cambios en 

los patrones de precipitación alteran los patrones observados. Estos datos son relevantes 

también para poner a prueba marcos teóricos como RWC, el cual considera la variabilidad 

temporal en la hidrología.  

A través de esta tesis logramos generar conocimiento de relevancia en cuanto al funcionamiento 

de los ecosistemas fluviales represados. Sin embargo, es posible que la respuesta de las 

comunidades sea aún más pronunciada que la detectada en nuestro estudio.  

Las diferencias en metodologías de muestreo empleadas entre los sitios de la zona alta del río y 

la media y baja, podrían estar subestimando las respuestas observadas. En este sentido, la parte 

alta del río fue sometida a los mayores esfuerzos de muestreo, sin embargo, fue la región con 

menores riquezas de especies. Por ello, consideramos necesario realizar muestreos a lo largo de 

todo el gradiente longitudinal, siguiendo métodos de muestreo estandarizados y comunes a 

todos los sitios. Sería sumamente enriquecedor la inclusión de más sitios en la parte media del 

río, para evaluar si el comportamiento del ensamble de peces se mantiene en todo ese tramo. 

Esto permitiría consolidar la evidencia sobre la importancia de la conservación de secciones sin 

fragmentar.  

 

Los resultados aquí obtenidos sientan la base para futuros estudios que analicen el 

funcionamiento de los ecosistemas fluviales en toda su extensión, ya sea en ecosistemas 

represados como en ecosistemas sin presencia de represas, y brindan información rigurosa que 

puede contribuir a la toma de decisiones y gestión ambiental de estos ecosistemas. Resulta 

imperioso trascender la colecta de datos con fines científicos estrictamente e incorporar el 

conocimiento a los programas como política nacional y trasnacional, basados en conocimiento 

técnico fundado.  
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