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RESUMEN

Los ecosistemas acuáticos continentales cumplen un rol importante en el ciclo global del carbono,

actuando  como sumideros  o  como fuentes  de  carbono  a  la  atmósfera.  Esto  es particularmente

relevante  en  el  contexto  actual  de  cambio  global.  La  estimación  del metabolismo de  distintos

ecosistemas es una herramienta para evaluar su comportamiento como fuente o sumidero de  CO2

(principal  gas  de  efecto  invernadero).  Al  mismo  tiempo, el  metabolismo  ecosistémico  es  una

métrica útil para el monitoreo del funcionamiento de los cuerpos de agua. Sin embargo, la mayoría

de los trabajos científicos en estos temas se centran en regiones frías y templadas y, además,no

existe un consenso claro sobre las fortalezas y debilidades de la aplicación de diversas metodologías

para la estimación de las emisiones de carbono, particularmente en los ecosistemas subtropicales. El

objetivo general de esta tesis fue evaluar la contribución al ciclo del carbono de arroyos de planicie

y  lagos  someros  del  Uruguay,  bajo  escenarios  contrastantes  de  cargas  de  nutrientes,  y,

simultáneamente,  determinar  la  aplicabilidad  de  diferentes  metodologías  de  estimación  del

metabolismo en los ecosistemas acuáticos subtropicales.

Como  objetivos  específicos  nos  planteamos: 1)  Comparar  distintos  modelos  utilizados  en  la

bibliografía científica para estimar el metabolismo (e indirectamente la emisión neta de carbono

como  CO2) en arroyos y en lagos someros subtropicales y 2) Describir y comparar la variabilidad

temporal a escala diaria y estacional del balance metabólico y la producción de CO2, en dos arroyos

de bajo orden y dos lagos someros con distintas cargas de nutrientes en el agua, tomados como

representativos de los usos intensivo y extensivo del suelo en la cuenca de drenaje. Se tomaron

medidas de alta frecuencia en los cuatro sistemas durante las cuatro estaciones del año 2012 y se

estimaron las emisiones de carbono como CO2  a partir de diferentes metodologías, i.e. método de

variación en el oxígeno disuelto y modelo de difusión de film. Los resultados permitieron evaluar el

desempeño de diferentes modelos y su aplicabilidad en sistemas subtropicales para la estimación de

las  emisiones  de CO2,  así  como el  grado de  concordancia  entre  ellos.  Los cuatro ecosistemas,

independientemente de la metodología, se comportaron como fuentes de C hacia la atmósfera a

escala anual, sin embargo hubo diferencias cuantitativas en las estimaciones de emisión neta de C

según la  metodología utilizada.  En todos los casos hubo un efecto significativo de la  carga de

nutrientes en el sistema (resultado del uso del suelo en la cuenca de drenaje) y de la estacionalidad

sobre el comportamiento metabólico y/o la emisión neta de CO2. Estos resultados sugieren que los

ecosistemas acuáticos subtropicales, a igual que los ecosistemas similares de regiones templadas

tienen un comportamiento heterotrófico neto. Por otra parte, la aplicación de análisis de este tipo a

series de datos más extensas y a un mayor número de sistemas,  permitiría aumentar la validez

estadística  de  las  metodologías  así  como un mayor  conocimiento  de  los  ecosistemas  acuáticos



estudiados y el desarrollo de estrategias de monitoreo basadas en el funcionamiento ecosistémico.



ABSTRACT

Inland water ecosystems have an important role in the global carbon cycle, acting either as sinks

and sources of carbon to the atmosphere. This is particularly relevant for the current context of

global change. Metabolism estimations of different ecosystems represent a useful tool to evaluate

their behaviour as sink or source of CO2 (the main greenhouse gas). Ecosystem metabolism is also a

useful metric for monitoring the functioning of inland waters. However, most scientific works on

this matter focus on cold and temperate regions, and there is no clear consensus on the strengths and

weaknesses  of  the  application  of  the  different  current  methodologies  for  estimating  carbon

emissions, particularly in subtropical ecosystems.

The overall objective of this thesis was to evaluate the contribution of subtropical lowland streams

and  shallow  lakes to  the  carbon  cycle  under  contrasting  scenarios  of  nutrient  load  and

simultaneously to determine the applicability of different methodologies to estimate metabolism in

subtropical inland waters.

As specific objectives, we set: 1) To compare different models used in the scientific literature to

estimate the metabolism (and indirectly the net carbon emission, as CO2) in lowland streams and

subtropical shallow  lakes,  and 2) to describe and compare the temporal variability at  daily and

seasonal scales of the metabolic balance and CO2  production in two low-order streams and two

shallow lakes with different trophic state, considered representative of intensive and extensive land

uses in the drainage basin. High frequency measurements were taken in the four systems during the

four  seasons of  2012 and carbon emissions  were estimated using  different  methodologies.  The

results  allowed  us  to  evaluate  the  performance  of  different  models  and  their  applicability  in

subtropical ecosystems for estimating CO2  emissions as well as the degree of agreement between

them.  The  four  systems,  regardless  of  the  methodology,  behaved  as  sources  of  CO2 to  the

atmosphere  on  an  annual  scale.  However,   the  estimations  of  the  net  emissions  of  C  differed

quantitatively according to the methodology used. In all cases, we found a significant effect of

nutrient load (a consequence of land use in the drainage basin) and of seasonality on the metabolic

behavior  and/or  net  CO2  emissions.  These  results  suggest  that  subtropical  inland  waters,  as

temperate systems, have a net heterotrophic behaviour. Besides, the application of such analysis to a

more  extensive  data  series  and  to  more  water  bodies  would  enable  to  improve  the  statistical

validation  of  the  methodologies  and  a  better  understanding  of  the  functioning  of  subtropical

ecosystems and the development of monitoring strategies based on ecosystem functioning.
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INTRODUCCIÓN Y ANTECEDENTES

Cambio global y gases de efecto invernadero

Actualmente,  la  mayoría  de  los  ecosistemas  en  el  mundo  son  intensamente  explotados  por  la

humanidad para la provisión de bienes y servicios, lo que genera que se estén produciendo cambios

a un ritmo nunca antes registrado (Millennium Ecosystem Assessment, 2005; Luque et al., 2013).

Este fenómeno incluye procesos asociados al “cambio global”, principalmente cambios en el uso y

cobertura  del  suelo  y  alteraciones  en  los  ciclos  biogeoquímicos  globales  (Vitousek,  1994;

Millennium Ecosystem Assessment, 2005). Las alteraciones en los ciclos de Carbono y Nitrógeno

son particularmente notables por sus efectos directos e indirectos sobre la biósfera.

El principal reservorio de carbono es el océano, donde se almacenan aproximadamente 38.000 Gt

(1Gt  =  1015 g)  de  carbono.  En  segundo  lugar  la  corteza  terrestre,  donde  se  almacenan

aproximadamente 2190 Gt  distribuidos entre la biota (610 Gt) y el suelo (1580 Gt), y en tercer

lugar, la atmósfera (750 Gt), donde la mayoría del carbono se encuentra como dióxido de carbono

(CO2)  y una mínima porción en forma de gas metano (CH4)  (Siegenthaler  & Sarmiento,  1993;

Schimel, 1995). Los flujos entre los diferentes reservorios son variables y es posible considerar un

componente  “natural”  y  otro  antrópico  (Parmesan  et  al.,  2013).  En  este  sentido,  la  quema de

combustibles fósiles y la deforestación, asociada principalmente a cambios en el uso del suelo como

la  expansión  de  la  urbanización  y  de  la  frontera  agrícola,  entre  otros,  han  generado  que  la

concentración  atmosférica  de  CO2  haya  aumentado  de  manera  exponencial  desde  la  era  pre-

industrial  (ca.  1850,  IPCC, 2007) y actualmente  sea aproximadamente  50% mayor a  la  de ese

entonces (Meinshausen et al., 2011). El CO2, al igual que otros gases como CH4, N2O, SF6 y CFCs,

promueve el llamado “efecto invernadero” (Meinshausen et al., 2009; Blasing & Smith, 2011).

Los principales gases de efecto invernadero relacionados con cambios en el uso y cobertura del

suelo y otras actividades antrópicas son: el metano (CH4), el óxido nitroso (N2O) y el dióxido de

carbono (CO2).  Los  dos  últimos,  son muy estables  químicamente  y  por  tanto  tienen una  larga

persistencia en la atmósfera (IPCC, 2007). Si bien los dos primeros son más efectivos como gases

de efecto invernadero (Lashof & Ahuja 1990; Moss et al., 2011), las emisiones de CO2 son la causa

principal del calentamiento climático por su enorme volumen (Lashof & Ahuja, 1990; Meinshausen

et al., 2009).
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El efecto del desbalance entre la mayor emisión de CO2 y la disminuida capacidad del sistema

terrestre de fijar el exceso de este gas como biomasa no es sencillo de predecir, y se estima que no

es homogéneo para todo el globo (Raymond et al., 2013). Se prevé que en el siglo XXI se observe

un aumento de entre 3 y 5°C en la temperatura media de la atmósfera a escala global, según el

escenario de emisiones de gases de efecto invernadero que se considere (IPCC, 2014).

Asimismo, se prevé que el aumento en la temperatura media del aire sea mayor en las regiones

polares (Oechel et al., 1993; Dillon et al., 2010). Esto podría promover el derretimiento de hielo

acumulado en los casquetes polares y glaciares y, como consecuencia del aumento del volumen de

agua dulce y fría en los océanos, llegar a generar cambios en los patrones de circulación oceánica

(Doney et al., 2012). Las predicciones del cambio climático a escalas regionals son muy variadas e

incluyen importantes cambios también en los patrones de precipitación (IPCC, 2007; Jennings et al.,

2012).  Los patrones de precipitación tienen un rol determinante sobre los aportes de nutrientes

desde la cuenca y el ciclado de éstos en los cuerpos de agua (Benoy et al., 2007; Goyenola et al.,

2015),  por  lo  que es  esperable que se observen mecanismos de retroalimentación (positiva y/o

negativa) respecto al cambio global (Staehr et al., 2012).

En cuanto al ciclo del Nitrógeno, el mayor reservorio de este elemento es la atmósfera, donde se

encuentra mayormente como Nitrógeno gas (N2) y en una pequeña proporción como óxido nitroso

(N2O).  En  menor  proporción  se  encuentra  en  diferentes  compartimientos  de  la  biósfera

(generalmente unido a átomos de Carbono, Oxígeno e Hidrógeno), como el suelo, cuerpos de agua

o  en  biomasa  (Andrews  et  al.,  1996).  El  pasaje  natural  desde  la  atmósfera  a  la  biósfera  es

principalmente  a  través  de  la  fijación  biológica  de  N2 realizada  por  algunas  bacterias  y

cianobacterias, proceso que permite que el N se encuentre disponible y pueda ser utilizado por los

organismos para formar biomasa y cumplir con procesos vitales (Begon et al., 2006).

Dentro de las modificaciones al ciclo del Nitrógeno, se destaca el hecho de que actualmente el

componente antrópico de la fijación de N2 atmosférico es mayor al reportado por la suma de todas

las vías naturales (Vitousek, 1994; Lu &Tian, 2013). El uso cada vez más intenso de fertilizantes

nitrogenados  para  uso  agrícola,  así  como  otras  modificaciones  en  el  ciclo  que  incluyen  la

movilización entre reservorios a través de la quema de materia orgánica y desecación de humedales

(Jeppessen et al., 2011), retroalimentan positivamente el cambio global, vía modificaciones en la

estructura y funcionamiento de diversos ecosistemas, en especial si se considera el estrecho vínculo

entre la dinámica de nitrógeno y carbono (Bernhardt & Likens, 2002).
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Ecosistemas acuáticos continentales

En el contexto de cambio climático, los ecosistemas acuáticos continentales tienen, además, un rol

importante, especialmente al considerar la pequeña superficie que representan a nivel global (Cole,

2013; McNair et al., 2013; Raymond et al., 2013). Esto se debe a los efectos de estos ecosistemas

sobre  la  regulación  del  clima a  escala  local  y  regional,  ya  sea  de  manera  directa  a  través  del

intercambio de calor y agua entre el cuerpo de agua y la atmósfera, así como por su papel en los

ciclos de varios gases de efecto invernadero (Krinner, 2003).

Sin  embargo,  en  la  actualidad  los  ecosistemas  acuáticos  continentales  son  considerados  los

ecosistemas más vulnerables frente a perturbaciones externas (Woodward & Hildrew, 2002; Perkins

et al., 2010;  Carpenter et al., 2011). La vulnerabilidad de los ecosistemas acuáticos se debe a su alto

grado de fragmentación natural y el altísimo nivel de impacto antropogénico dado por alteraciones

en el uso del suelo en las cuencas de drenaje y explotación del propio cuerpo de agua para diversos

fines, generando cambios en el régimen hidrológico y térmico; así como por la introducción de

especies  exóticas  y  contaminantes  orgánicos  e  inorgánicos,  entre  otros  (Woodward & Hildrew,

2002; Folke et al., 2004; Perkins et al., 2010; Carpenter et al., 2011).

En este sentido es de esperar que diversos componentes del cambio global tengan fuertes impactos a

nivel ecosistémico local, particularmente a través de efectos sinérgicos con estresores locales (e.g.

aportes puntuales de nutrientes (Moss et al., 2011; Meerhoff et al., 2012), erosión, modificaciones

del cauce o impermeabilización del suelo (Christoffersen et al., 2006; Luque et al., 2013)), lo que

representa una amenaza para el mantenimiento de varios procesos a nivel ecosistémico, como el

ciclado de nutrientes y los flujos de energía, así como la provisión de bienes y servicios tales como

agua potable, alimento y su uso recreativo (Compton et al.,  2011). El mantenimiento de dichos

procesos, además, es considerado como uno de los principales aspectos de la salud del ecosistema

(Norton, 1992).

La resiliencia de los sistemas acuáticos frente a perturbaciones externas puede estar asociada a la

existencia de umbrales críticos para uno o más factores, que al ser alcanzados hacen que el sistema

modifique  de  manera  abrupta,  y  en  algunos  casos  irreversible,  su  estructura  y  funcionamiento

(Scheffer et al., 1993; Gordon et al., 2008; Carpenter et al., 2011).
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La teoría de estados estables alternativos propuesta por Lewontin en 1969 postula que los sistemas

complejos,  bajo  ciertas  condiciones,  pueden  alternar  entre  diferentes  puntos  de  equilibrio.  En

ecología de ecosistemas esto implica que existen determinados puntos de atracción (i.e. definidos

por niveles de variables ecosistémicas, como por ejemplo, la carga de nutrientes o la temperatura

ambiente). Si la perturbación no es lo suficientemente grande el ecosistema puede reorganizarse y

retornar a ese mismo estado de equilibrio y mantener un funcionamiento similar, sin embargo, si la

magnitud de la perturbación supera ese umbral crítico el ecosistema modifica su funcionamiento y

se genera un nuevo estado de equilibrio (Scheffer et al., 1993; Beisner et al., 2003). En ecosistemas

acuáticos, en particular los lagos, dichos umbrales dependerán, entre otros, de las características

físicas, biológicas e hidrológicas del ecosistema, así como del clima local (Meerhoff et al., 2007).

Uno  de  los  procesos  más  conocidos  de  transformación  del  funcionamiento  en  los  ecosistemas

acuáticos es la eutrofización. La mayor disponibilidad de nutrientes provenientes de la cuenca de

drenaje promueve procesos de eutrofización (Vollenweider, 1968; Jeppessen et al., 2011), lo que

potencialmente genera una mayor vulnerabilidad del sistema frente a otras perturbaciones (Folke et

al.,  2004).  El  ingreso  de  nutrientes  a  los  cuerpos  de  agua  ocurre  a  un  ritmo  mayor  al  de

mineralización  y  ciclado,  por  lo  que  el  ecosistema  no  puede  compensarlo  y  la  estructura  y

funcionamiento  biológico cambian de forma notable.  Si  bien en algunos casos  la  eutrofización

puede tener un origen natural, la frecuencia e intensidad de este fenómeno es cada vez mayor a

nivel  mundial  debido a forzantes  antrópicos,  lo  que genera cada vez más preocupación a nivel

científico y de gestión (e.g. Conley et al., 2009; Demars et al., 2011; Paerl et al., 2011; Moss et al.,

2011).

Este fenómeno influye sobre las principales rutas de procesamiento de nutrientes en los ecosistemas

acuáticos a través de cambios en la estructura comunitaria (Fig. 1), modificando el funcionamiento

general del sistema. Asimismo, la eutrofización podría potenciar una mayor emisión de gases de

efecto invernadero (GEI), a través de la mayor disponibilidad de materia orgánica para los procesos

de descomposición aeróbica (produciendo CO2) o anaeróbica (produciendo CH4),  y potenciar la

emisión de N2O a  través de rutas aeróbicas y anaeróbicas (Reche et al.,  1998; Liu & Greaver,

2009). 

Por el contrario, también se postula que un aumento en la biomasa bacteriana, facilitada por la

eutrofización,  podría  potenciar  la  asimilación  y la  disminución de  carbono biodisponible  en  el

ecosistema mediante la transformación del carbono orgánico disuelto en formas recalcitrantes (Jiao

et al., 2010; Amaral, 2015). Además, una mayor carga de nutrientes sustentaría una mayor biomasa
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de productores primarios (fitoplancton, macrófitas, perifiton), lo que podría resultar en una menor

emisión de GEI y una mayor fijación de CO2 atmosférico en sistemas eutróficos (Capelleti, 2006;

Perkins et al., 2010).

El balance neto de los diferentes procesos sobre la dinámica de los gases de efecto invernadero aún

no es claro y la evidencia es contradictoria y aún escasa (Moss et al., 2011).

Figura 1. Esquema simplificado de los principales efectos de la eutrofización, que denotan posibles cambios en la
estructura comunitaria  de ecosistemas acuáticos continentales y sus consecuencias  sobre el  ciclo del  carbono.  Las
flechas azules indican las posibles rutas de aumento de las emisiones de C hacia la atmósfera, las verdes rutas que
implican captura de C atmosférico y las negras indican rutas cuyo efecto es indeterminado. La eutrofización puede
potenciar  ambos procesos,  por lo que el  balance sobre la captura o emisión neta de CO2 no es  claro.  Las flechas
punteadas indican procesos de competencia entre los tres principales grupos de productores primarios, lo cual podría
generar estados alternativos (sensu Scheffer et al., 1993) en el cuerpo de agua. Modificado de Moss et al., 2011.

Al mismo tiempo, distintos trabajos sostienen que con un aumento de la temperatura ambiente el

aumento  de  las  tasas  de  producción  de  CO2  (por  respiración  y  descomposición)  es  superior  al

aumento de las tasas de fijación de C por fotosíntesis (Liu & Greaver, 2009; Demars et al., 2011;

Yvon Durocher et al., 2012), como consecuencia de la diferente sensibilidad de la tasa metabólica

de organismos autótrofos y heterótrofos a cambios en la temperatura ambiente (Lopez Urrutia et al.,

2006; Wei et al., 2010).

5



El  metabolismo neto  a  nivel  ecosistémico  (i.e.  la  diferencia  entre  la  producción  de  CO2 y  las

pérdidas por fijación de dicho gas en la biomasa) representa la pérdida o ganancia neta de biomasa

(como  carbono)  y  permite  clasificar  a  los  sistemas  en  autótrofos  (i.e.  sumidero  de  CO2)  y

heterótrofos  (i.e.  fuente de CO2 a la  atmósfera)  (Odum, 1956; Maberly,  1996).  El metabolismo

ecosistémico es producto de complejas interacciones entre los componentes bióticos y abióticos que

componen el ecosistema (Mulholland et al.,  2005), integra los flujos de energía a través de sus

componentes y es útil para evaluar el nivel de estabilidad ecosistémica (Odum, 1956). Es, además,

una buena aproximación para determinar el rol de los ecosistemas acuáticos en el ciclo global del

carbono, a través de la descripción del comportamiento de CO2 y por tanto, un buen indicador de la

función  moduladora  (i.e.  regulación  de  la  concentración  de  CO2 atmosférico)  de  diversos

ecosistemas en cuanto al cambio climático (Yvon Durocher et al., 2010).

Esta función de modulación es considerada un importante servicio ecosistémico que se ve afectado

principalmente por cambios en la disponibilidad de luz, la carga de nutrientes (Roberts et al., 2007)

y la temperatura ambiente (Demars et al., 2011). En este sentido, varios estudios sugieren que los

sistemas acuáticos continentales, tanto los de origen natural como los embalses y represas, tienden a

la emisión neta de CO2 (e.g. Mulholland et al., 2001; Barros et al., 2011; Raymond et al., 2013;

Marcé et al., 2015; Lupón et al., 2016). En particular, el estudio de síntesis realizado a escala global

por Raymond et al. (2013) postula que la mayoría de los ecosistemas acuáticos continentales se

encuentran sobresaturados de CO2 (por lo cual emitirían CO2 a la atmósfera) y además, que la

contribución a escala anual de ríos y arroyos a las emisiones netas de CO2 es mayor que la de lagos

y lagunas.

Ríos y arroyos se encuentran potencialmente más expuestos que lagos y lagunas a los aportes de

nutrientes  desde  la  cuenca  de  drenaje  por  tener  relativamente  una  mayor  conexión  con  los

ecosistemas terrestres circundantes (Cole, 2013). Sin embargo, por ser sistemas hidrológicamente

más dinámicos, los sistemas lóticos deberían tener umbrales más altos (en cuanto a la carga de

nutrientes, por ejemplo, ya que los mismos permanecen menos tiempo en un sitio dado, limitando

su  captación  por  los  organismos  acuáticos)  para  que  se  produzca  un  cambio  de  estado,  en

comparación con los sistemas lénticos. Por otra parte, aunque con variaciones según su profundidad

y superficie,  por  el  mayor  volumen de  agua que contienen por  unidad de  superficie  los  lagos

generalmente tienen mayor capacidad de amortiguación frente  a  los cambios  en la  temperatura

externa y a  eventos  de precipitación que los  cuerpos de aguas  corrientes  (Talling & Lemoalle,

1998).

6



Aproximaciones al comportamiento del CO2

Las medidas de producción y consumo de materia orgánica son de interés para las ciencias acuáticas

desde  hace  más  de  80  años  (Sargent  & Austin,  1949;  Odum,  1956;  Staehr  et  al.,  2012).  Los

principales  objetivos  que  se  han  propuesto  en  este  sentido  son:  1)  cuantificar  la  magnitud  y

variación de ambos parámetros para realizar comparaciones entre sistemas (e.g. Kosten et al., 2010;

Jankowsky et al., 2014), 2) Estimar la transferencia de materia orgánica entre sistemas adyacentes

(e.g. Aufdenkampe et al., 2011), 3) Cuantificar el efecto de perturbaciones en el sistema (e.g. O´

Connor et al., 2012) y 4) Cuantificar y calibrar modelos asociados a procesos biogeoquímicos y

redes tróficas (e.g. Atwood et al., 2013; Cremona et al., 2014).

A nivel ecosistémico, el balance entre los procesos globales de producción y consumo de materia

orgánica se traduce en el balance entre la fijación y producción de carbono. En este sentido, se han

desarrollado metodologías que pueden ser clasificadas, según el tipo de aproximación, en directas

(i.e. se estiman los parámetros metabólicos a partir de datos de consumo o liberación de productos

y/o subproductos de los procesos) o indirectas (i.e. estimaciones realizadas a partir de parámetros

estrechamente  vinculados  a  los  procesos,  pero  no  necesariamente  productos  metabólicos).  Las

metodologías  que  se  utilizan  actualmente  difieren  en  gran  medida  en  cuanto  a  sus  costos,  los

supuestos asociados, la escala de análisis y el grado de incertidumbre asociado (Tabla 1).

Los  supuestos  básicos  de  las  diferentes  metodologías  se  han mantenido  incambiados  desde  su

implementación, aunque las técnicas se han perfeccionado, principalmente debido a avances en la

capacidad de monitoreo (e.g. sensoramiento remoto y de alta frecuencia), la disminución de los

costos y la mayor capacidad de procesamiento de datos (Staehr et al., 2012; McNair et al., 2015). 

En distintos tipos de ecosistemas acuáticos predomina el uso de distintas metodologías. En arroyos,

existe una interacción potencialmente más compleja con los procesos que ocurren en la cuenca,

dada por una mayor relación superficie/volumen y una mayor heterogeneidad espacial (a lo largo

del  eje  longitudinal)  y  temporal  que  la  que  típicamente  ocurre  en  lagos.  En estos  sistemas,  el

método más comúnmente utilizado para la estimación de metabolismo es el  de variación en el

oxígeno disuelto, metodología que puede ser aplicada a escala de ecosistema (“Open waters”) o a

pequeñas  “partes”  del  ecosistema  mediante  cámaras  cerradas  (“Closed  chambers”)  (Grace  &

Imberger, 2006; Elosegi & Sabater, 2009). La metodología de variación en el oxígeno disuelto en

aguas abiertas es una aproximación directa. Se basa en el supuesto de que la variación a escala

diaria en la concentración de oxígeno disuelto puede atribuirse a básicamente a tres procesos: 1)
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producción de oxígeno por fotosíntesis de los productores primarios, 2) consumo de oxígeno por

respiración  de  todos  los  organismos  y  3)  difusión  del  mencionado  gas  por  diferencia  de

concentración entre la atmósfera y el agua.
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Tabla 1.  Principales  metodologías utilizadas en el  cálculo del  metabolismo de ecosistemas acuáticos continentales.
Clasificación de cada método según si es directo o indirecto, ventajas y desventajas de cada método identificadas en la
literatura (Andreae et al. 2002; Grace, 2004; Grace e Imberger 2006; Coloso et al., 2011; Staehr et al., 2012; Cole, 2013;
McNair et al., 2015) y ejemplos de artículos científicos que utilizaron cada metodología.

Metodología Aproximación Ventajas Desventajas Artículos

Cámaras 
bentónicas

Directa - Alta precisión
- Replicación
- No es necesario estimar 
un término de intercambio 
de gases con la atmósfera
- Posibilidad de estimar el 
metabolismo en diferentes 
compartimientos del 
ecosistema
- Posible manipulación de  
las condiciones 
(experimental)

- No necesariamente es 
representativo del ecosistema 
y no permite la interacción 
entre componentes del 
ecosistema
- Pueden obtenerse resultados 
ambiguos (e.g. depleción de 
oxígeno y/o nutrientes)
- Fácil propagación de errores
- Posible atenuación de la luz 
y consecuentemente 
subestimación de GPP 
(Producción primara bruta)
- Los cambios en la 
concentración de O2 no 
consideran el metabolismo 
anaeróbico

Kemp & 
Boynton, 1980; 
Bott et al., 1985

Métodologías de
aguas abiertas:

Ciclo diario, 
una estación de 
muestreo

  Directa - Incluye todos los 
componentes del 
ecosistema sin alterar su 
funcionamiento
- Mediciones 
automatizadas y/o de 
rutina
- En el caso del método de 
variación en el oxígeno 
disuelto, depende de una 
única forma química en 
agua (oxígeno como O2), 
lo cual es más preciso y 
económico  que medir 
carbono

- Numerosos supuestos
- Necesidad de considerar un 
término de intercambio 
gaseoso con la atmósfera 
(costoso en caso de medirse e 
impreciso en caso de 
estimarse)
- Metabolismo  estimado para 
un volumen de agua 
desconocido
- Procesos físicos (e.g. 
mezcla, turbulencia) pueden 
enmascarar procesos 
biológicos
- Cambios en la concentración
de O2 no consideran el 
metabolismo anaeróbico
- En el caso de medir CO2 
existen muchas formas 
químicas en agua que deben 
ser consideradas (H2CO3; 
HCO3

-; CO3
-2)

- En condiciones de alto pH 
se potencia químicamente la 
difusión de CO2

Odum, 1956; 
Roberts et al, 
2007; Hunt et al.,
2012

Metodologías de
aguas abiertas:
Ciclo diario, 
dos estaciones 
de muestreo*

    Directa - Idealmente el 
metabolismo corresponde 
a un tramo conocido del 
sistema (en arroyos)

-Necesidad de adquirir el 
doble de equipos
- Puede haber ingresos de 
agua al tramo seleccionado, 
con diferente concentración 
del gas

Capelleti, 2006; 
Demars et al., 
2011

Metodologías de
aguas abiertas: 
Modelo de 

   Indirecta - Incluye todos los 
componentes del 
ecosistema sin alterar su 

- Numerosos supuestos
- Procesos físicos (e.g. 
mezcla, turbulencia) pueden 

Trolle et al., 
2012; Jeppesen 
et al., 2015
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difusión de film funcionamiento
- Mediciones 
automatizadas y/o de 
rutina
- Precisión

enmascarar procesos 
biológicos
- Gran efecto de la 
estratificación de la columna 
de agua sobre los cálculos de 
metabolismo

Metodologías de
aguas abiertas: 
Isótopos

   Indirecta - Alta precisión
- Escala temporal amplia 
(corto a largo plazo)   
- Cuando GPP es baja se 
puede usar para estimar la 
incorporación de C por 
parte de productores 
primarios

- Técnica costosa
- Es necesario hacer 
correcciones para RE 
(Respiración ecosistémica)
- Los resultados obtenidos 
incluyen procesos ocurridos 
en un territorio amplio y en el 
caso de utilizar más de un 
elemento, se debe asumir que 
los elementos involucrados 
tienen una “historia común”
- Trabajo de muestreo 
intensivo (técnica de 3 
isótopos y 18O)
- Necesidad de considerar un 
término de intercambio 
gaseoso con la atmósfera 
(técnica de 3 isótopos)

Russ et al., 2004;
Tobias et al., 
2007

Balance de 
masas: O2, 
“TOC” (Total 
Organic Carbon)
y “DIC” 
(Dissolved 
Inorganic 
Carbon), “DIP”  
(Dissolved 
Inorganic 
Phosphorus)

   Directa - Se puede comparar 
estimaciones realizadas a 
partir de diferentes 
componentes (O2, P, C)
- Mediciones 
automatizadas y/o de 
rutina
- Escala temporal y 
espacial amplia

- Alto grado de 
incertidumbre/error
- Muchos supuestos respecto 
a relaciones estequiométricas
- Sólo es posible estimar tasas
netas de producción primaria

Kemp et al., 
1997

* Se agregan únicamente ventajas y desventajas que difieren respecto al mismo método con una sola estación

Es entonces necesario incluir en los cálculos, además de la concentración de oxígeno disuelto, el

caudal, la temperatura y la velocidad del agua, y el intercambio de oxígeno con la atmósfera (y para

ello estimar el coeficiente de reaireación, denominado kO2). Las medidas directas del coeficiente de

reaireación tienen costos muy elevados debido a la necesidad de inyectar gas propano (Roberts et

al.,  2007;  Frankforter  et  al.,  2010;  Demars  et  al.,  2011),  aunque  existen  diversas  relaciones

empíricas, basadas en características hidrológicas, para su estimación (Grace & Imberger, 2006;

Elosegi & Sabater, 2009; Frankforter et al., 2010; Rassmussen et al., 2011). Asimismo, también es

posible estimar este coeficiente a través del método de “regresión nocturna” (Kelly et al., 1974;

Young et al., 2004; Grace & Imberger, 2006). En este sentido, es de suma importancia evaluar el

efecto, mediante pruebas de sensibilidad, de la incertidumbre en la estimación de este parámetro

sobre los cálculos de metabolismo.
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En  lagos,  el  balance  metabólico  a  nivel  ecosistémico  también  puede  ser  estimado  a  partir  de

diversas  metodologías.  Dentro  de  ellas,  cabe  destacar  las  basadas  en  la  variación  del  oxígeno

disuelto en agua (e.g. Staehr et al., 2010) y las basadas en modelos de difusión del CO 2 (e.g. Stumm

& Morgan, 1996; Trolle et al., 2012; Jeppesen et al., 2015). El modelo de difusión constituye un

método indirecto de estimación del flujo de CO2 entre el agua y la atmósfera, a partir de procesos

físicos (i.e.  diferencia de concentración),  sin asociarlo a procesos biológicos particulares (Cole,

2013).  

Ambas metodologías utilizan datos de alta frecuencia obtenidos a partir de sensores automatizados

(tales  como  sondas  y  estaciones  meteorológicas),  pero  asumen  supuestos  diferentes  y  utilizan

parámetros distintos para realizar los cálculos (Tabla 2). Sin embargo, aún no existe consenso sobre

cuál es la metodología más precisa o adecuada, aunque se postula que las diferentes metodologías

varían  en  precisión  (Staehr  et  al.,  2012;  Cole,  2013).  En  particular,  no  se  han  realizado

comparaciones entre ambas metodologías para sistemas de lagos someros.

Tabla 2. Resumen de datos necesarios (marcados con X) para estimar metabolismo ecosistémico según la metodología 
de variación en la concentración de oxígeno disuelto (Staehr et al., 2010) y según el modelo de difusión de film (Trolle 
et al., 2012 y Jeppessen et al., 2015).

Variables utilizadas Método de variación en el Modelo de difusión
oxígeno disuelto de film

Oxígeno disuelto (mg L-1) X -
Temperatura (°C) X X
pH - X
Alcalinidad (μEq L-1) - X
Conductividad específica (μS cm-1) - X
Fuerza iónica - X
Profundidad zona de mezcla (m)               X -
Presión atmosférica (PCO2 (μAtm)) - X
Velocidad del viento (m s-1) X X
Duración de horas de luz X -

Independientemente de la metodología, la mayoría de los trabajos realizados sobre metabolismo a

nivel  ecosistémico utilizan un único punto de muestreo por ecosistema. Sin embargo,  tanto los

sistemas lóticos como lénticos son espacial y temporalmente heterogéneos.

En lagos se puede diferenciar la zona litoral, típicamente caracterizada por una menor profundidad,

mayor abundancia de macrófitas y biota asociada y mayor interacción física, química y biológica

entre la columna de agua y el sedimento. Esto hace que el comportamiento esperado de diversas

variables abióticas (temperatura, concentración de oxígeno, etc.), así como los organismos que la

habitan,  difieran  de  los  de  la  zona  pelágica  o  de  aguas  abiertas.  Es  esperable  entonces  que el

comportamiento metabólico también sea distinto, por ejemplo, Kemp et al. (1997) y Van de Bogert
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et al. (2007) postulan que la zona litoral tiene una mayor tendencia  a la captación de carbono que la

zona pelágica.   

Al utilizar datos de más de un punto de muestreo es posible incorporar la heterogeneidad espacial

en sistemas lénticos y, en sistema lóticos, definir de manera más precisa el tramo para el cual se

realizan las estimaciones (Grace & Imberger, 2006; Van de Bogert et al., 2007; Cavalcanti et al.,

2016).  

Aunque la  cantidad de estudios  sobre el  metabolismo de los  cuerpos de agua continentales  ha

crecido muchísimo en los últimos años, éstos se han centrado principalmente en lagos de regiones

frías y templadas (e.g. Mollá et al., 1994; Vidal-Abarca et al., 2004; Cole et al., 2007; Staehr et al.,

2012;  Raymond et al.,  2013). Dado que el régimen térmico del agua (consecuencia, entre otros

factores, de la latitud en la que se ubica el cuerpo de agua, además de características regionales y

locales)  es  un  estructurador  importante  a  nivel  comunitario  (e.g.  Talling  &  Lemoalle,  1998;

Meerhoff et al., 2007; Moss et al., 2011) es, por tanto, un determinante clave de su comportamiento

metabólico a nivel ecosistémico (Marotta et al., 2009).

Por todo ello,  es importante  evaluar  el  efecto de los principales factores que influyen sobre el

metabolismo de sistemas acuáticos continentales subtropicales y en particular sobre su rol en el

ciclo  del  carbono.  La  mayor  comprensión  del  funcionamiento  de  los  ecosistemas  acuáticos

continentales, a nivel regional y global, da bases científicas para un manejo más adecuado de los

mismos  y  de  las  actividades  en  la  cuenca,  con  el  fin  último  de  mantener  y  potenciar  el

funcionamiento natural de los ecosistemas acuáticos y mantener los bienes y servicios asociados.
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OBJETIVOS

El objetivo general de esta tesis fue evaluar la contribución al  ciclo del carbono de arroyos de

planicie  y lagos someros del  Uruguay,  bajo escenarios  contrastantes de cargas  de nutrientes,  y,

simultáneamente,  determinar  la  aplicabilidad  de  diferentes  metodologías  de  estimación  del

metabolismo en los ecosistemas acuáticos subtropicales.

Los objetivos específicos consistieron en:

1) Comparar distintos modelos utilizados en la bibliografía científica para estimar el metabolismo (e

indirectamente  emisión  neta  de  carbono  como  CO2)  en  arroyos  (i.e.  distintos  coeficientes  de

reaireación)  y  en  lagos  someros  subtropicales  (i.e.  método  de  variación  de  oxígeno  disuelto  y

modelo de difusión de film, con una o dos estaciones de muestreo).

2) Describir y comparar la variabilidad temporal a escala diaria y estacional del balance metabólico

y la producción de CO2, en dos arroyos de bajo orden y dos lagos someros, con distintas cargas de

nutrientes en el agua, tomados como representativos de los usos intensivo y extensivo del suelo en

la cuenca de drenaje.

13 



HIPÓTESIS

Asociadas al objetivo específico 1:

1a)  Las  estimaciones  de  metabolismo tendrán  variaciones  según la  metodología  que se utilice,

aunque  las  conclusiones  sobre  el  comportamiento  metabólico  ecosistémico  serán  congruentes

independientemente del método (al comparar los diferentes sistemas y estaciones del año), ya que

todas son empleadas indistintamente en la literatura científica actualizada.

1b) Los cálculos realizados considerando dos hábitats dentro de los sistemas lénticos reflejarán un

metabolismo más variable a escala diaria y estacional que aquellos realizados considerando sólo el

hábitat de aguas abiertas.

Asociadas al objetivo específico 2:

2a) Existe una asociación entre el tipo y uso del suelo en la cuenca de drenaje y el metabolismo neto

del  ecosistema  acuático.  En  particular,  los  usos  del  suelo  que  generan  un  mayor  ingreso  de

nutrientes al cuerpo de agua (i.e. uso intensivo del suelo) promueven una fijación neta de dióxido de

carbono (“metabolismo neto autotrófico”).

2b) El metabolismo neto en un ecosistema exhibe variación temporal a diferentes escalas (diaria y

estacional, así como interanual). El grado de variación en cada cuerpo de agua dependerá del tipo de

ecosistema (aguas quietas o corrientes), siendo los sistemas lóticos (con mayor conexión relativa

con el ecosistema terrestre circundante) los que exhiben una mayor variabilidad a escala diaria y

estacional.
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METODOLOGÍA 

Área de estudio

Se seleccionaron cuatro ecosistemas para analizar el metabolismo a nivel ecosistémico: dos arroyos

de bajo orden con características limnológicas comparables y diferente uso del suelo en la cuenca

de drenaje y dos lagos someros que cumplen con las mismas condiciones.

Los arroyos (Fig. 2) se encuentran en la cuenca del Río Santa Lucía Chico. El arroyo Puntas del

Pantanoso (33°49  ́ S; 56°16  ́ W) pertenece a una cuenca en la cual la principal actividad productiva

es la agricultura y la lechería (90% de la superficie de la cuenca), y en menor medida, pastura

extensiva (7%) y uso urbano (3%) (por lo que se clasificó como de uso intensivo del suelo en la

cuenca  de  drenaje).  En la  cuenca  del  Arroyo Chal  Chal  (33°54  ́  S;  56°  00   ́  W)  predomina la

actividad ganadera extensiva (70% del área de la cuenca) y en menor medida la agricultura (30%),

por lo que se clasificó como uso extensivo del suelo en la cuenca de drenaje (Goyenola et al., 2015).

Ambos sistemas tienen un área de cuenca similar (<15 km2), mismo orden (3), pendiente menor al

1%,  y  pueden  considerarse  representativos  de  su  tipo  a  nivel  nacional  de  acuerdo  a  las

concentraciones  de  nutrientes  en  el  agua  (Goyenola  et  al.,  2011;  2015).  La  concentración  de

nutrientes en agua, promedio en 2012, fue: NT=2.529,0  μg L-1;  PT=1.092,3  μg L-1  en el arroyo

Puntas del Pantanoso (intensivo) y NT=1.015,4 μg  L-1;  y PT=204,6 μg  L-1 en el arroyo Chal Chal

(extensivo).

Si bien ambos sistemas son similares y comparables entre sí, en el período de estudio difirieron en

cuanto a algunas características, como consecuencia directa e indirecta de las diferencias en los usos

en la cuenca y los estados tróficos de cada sistema. La comunidad de productores primarios en el

arroyo  Puntas  del  Pantanoso  estuvo  compuesta  principalmente  por  macrófitas  sumergidas  y

emergentes, juncos en la zona litoral y microalgas bentónicas (perifiton), mientras que en el arroyo

Chal Chal la comunidad de productores primarios estuvo compuesta  principalmente por juncos en

las  zonas  litorales  y  microalgas  bentónicas  (perifiton).  Esta  diferencia  se  asocia  a  una  mayor

concentración de materia orgánica en el arroyo Puntas del Pantanoso y a la menor disponibilidad de

luz en el Chal Chal, producto de la existencia de monte ribereño (Meerhoff et al., 2013).

Las comunidades de organismos heterótrofos también difirieron  entre ambos sistemas, ocurriendo

en  Puntas  del  Pantanoso  una  menor  diversidad  específica  de  macroinvertebrados,  compuesta
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principalmente  por  coleópteros  y  oligoquetos,  mientras  que  en  el  arroyo  Chal  Chal  hubo  una

importante presencia de efemerópteros, quironómidos y oligoquetos. La  riqueza de especies de

peces  y talla  de los organismos fue similar  en ambos sistemas,  sin  embargo,  la  abundancia en

verano de 2012 fue levemente mayor en el arroyo Puntas del Pantanoso (Meerhoff et al., 2013). 

Figura 2. Arroyos estudiados, señalando el área de la cuenca (en anaranjado) y el curso de agua (celeste); en blanco se
señala el lugar donde se colocaron las sondas multiparamétricas. A la izquierda se muestra el sistema con uso intensivo
del suelo en la cuenca (A° Puntas del Pantanoso) y a la derecha el sistema con uso del  suelo predominantemente
extensivo (A° Chal Chal). Abajo, fotos del lugar donde se colocaron las sondas en cada uno de los sistemas.

Los  lagos  estudiados  están  ubicados  en  la  cuenca  del  Océano  Atlántico  y  utilizados  para  la

provisión de agua potable en el Departamento de Maldonado, además de para fines recreativos en

una  de  las  zonas  de  mayor  atractivo  turístico  de  país.  Ambos  sistemas  son  sistemas  someros,

polimícticos (z media= 4,3 m), que se originaron durante las transgresiones marinas en el período

Cuaternario, tienen un mismo tipo de suelo, un área de cuenca similar (5 km2 aproximadamente) y

uso del suelo relativamente contrastante en la cuenca de drenaje.

La Laguna Blanca (Fig. 3) (34°54' S; 54°50' W) recibe aportes de dos afluentes intermitentes y se

conecta con el Océano Atlántico a través de una “cañada” de 1 km de longitud, por donde drena el

exceso de agua en  momentos de inundación. Originalmente la zona ubicada entre el margen Sur del

cuerpo de agua y la costa oceánica se encontraba ocupada por un sistema dunar que luego fue
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forestado con pinos (Pinus pinnaster) (Mazzeo et  al.,  2003). Actualmente, la zona se encuentra

medianamente urbanizada y al norte desarrollan actividades ganaderas (Kruk et al., 2007) y chacras

marítimas,  lo  que  ha  determinado  que  el  sistema,  considerado  históricamente  eutrófico,  sea

considerado actualmente como eutrófico-hipereutrófico según la clasificación de Salas & Martino

(1991) en Kruk et al. (2007) (concentraciones de nutrientes en agua: NT=812,6 μg L-1; PT=52,0 μg

L-1). Este sistema ha alternado entre estados de aguas claras y aguas turbias (sensu Scheffer et al.,

1993), debido principalmente a cambios en el nivel de agua (Mazzeo et al., 2003). En los últimos

años se  han evidenciado floraciones de cianobacterias (Vidal & Kruk, 2008).

La Laguna Escondida (Fig. 3) (34°49' S; 54°37' W) es un sistema históricamente oligo-mesotrófico,

que recibe aportes de dos afluentes y es considerado con relativo bajo grado de impacto antrópico y

actualmente clasificada como un sistema meso-eutrófico (Kruk et al.,  2007) (concentraciones en

agua:  NT=655,1 μg L-1;  PT=35,9 μg  L-1).  Aunque actualmente  las  actividades  en la  cuenca de

drenaje  se  han intensificado,  los  principales  usos  del  suelo en  la  cuenca son agrícola,  forestal,

ganadero, turístico y urbanístico.

Figura 3. Lagos estudiados en esta tesis, señalando la cuenca (límite en anaranjado) y el cuerpo de agua (en celeste). En
blanco se señala la posición de las sondas multi parámetro colocadas durante 2012. A la izquierda Laguna Blanca
(mayor estado trófico) y a la derecha Laguna Escondida (menor estado trófico).
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Diseño de muestreo

En los cuatro sistemas se colocaron sondas multiparámetro (YSI 6600) de muestreo desatendido en

sitios sin vegetación acuática, con las cuales se generaron medidas de alta frecuencia (i.e. cada 15

minutos) de variables físico-químicas, tales como temperatura, pH, conductividad, oxígeno disuelto,

entre otras, desde noviembre de 2009 a mayo de 2013. Los sensores fueron colocados sobre el lecho

en arroyos y en la zona central de los lagos aproximadamente a un metro de profundidad.

Periódicamente (cada 15 días en arroyos y cada 30 días en lagos) se realizaron análisis de muestras

de agua para medir la concentración de nutrientes totales y disueltos y la alcalinidad.

En este trabajo se analizaron los datos obtenidos durante el año 2012. Con el objetivo de determinar

el metabolismo ecosistémico, y evaluar las variaciones espaciales, durante todas las estaciones se

utilizaron dos estaciones de muestreo (e.g. Demars et al., 2011). Para ello, se colocó en cada sistema

una sonda adicional  durante un mes,  para medir la  concentración de oxígeno disuelto y demás

variables ambientales. En los lagos, la segunda sonda fue colocada en la zona litoral, ocupada por

macrófitas sumergidas (Fig. 3). En los arroyos, la segunda sonda fue colocada aguas arriba de la

primera,  considerando que el  tramo delimitado por  ambas fuera  lo  más homogéneo posible  en

términos de estructura física (profundidad, velocidad del agua, etc.).

Se obtuvieron además medidas de variables climáticas (temperatura del aire, precipitación, presión

atmosférica, velocidad del viento y humedad relativa), hidrológicas (nivel del agua, en el caso de

arroyos  y  patrón  de  estratificación  mediante  medidas  quincenales  del  perfil  de  oxígeno  y

temperatura, en el caso de los lagos). Durante el período de análisis la temperatura promedio anual

del  aire  fue  entre  1  y  2°C  superior  respecto  al  período  1951-1980

(http://data.giss.nasa.gov/gistemp/maps/)  (Anexo  1).  El  régimen  de  precipitaciones,  también  se

desvió sustancialmente del comportamiento típico durante octubre y diciembre de 2012 en la región

donde se encuentran los arroyos, así como durante gran parte del año en la región donde se ubican

los lagos. En general el desvío fue hacia precipitaciones mayores al promedio mensual, respecto al

período 1981-2010 (Anexo 1).
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Procesamiento de datos

Se realizó un control de calidad de los datos, identificando de manera manual datos “outliers” (i.e.

cambios en el valor absoluto de los datos “biológica, química o metodológicamente imposibles”

para el período considerado) y cortes en las series originados por fallas en los equipos (e.g. rotura

de algún sensor -variable- en particular, errores de calibración de los sensores, etc.).

Para el análisis se seleccionaron  períodos en los cuales las series de datos de todos los sistemas

fueran lo más completas posible.  En el  caso de los arroyos,  la metodología de variación en el

oxígeno disuelto  asume el  supuesto  de  homogeneidad de  caudal  (Grace  e  Imberger,  2006).  Se

consideró también el criterio de ausencia de lluvias fuertes, permitiendo un máximo de 12 mm de

lluvia en invierno y un máximo de 24,3 mm en verano, y/o prolongadas, permitiendo un máximo de

tres  días  consecutivos  de  lluvia,  momento  en  que  se  registró  un  promedio  de  4  mm  diario).

Considerando  los  supuestos  de  los  métodos  y  estos  criterios  restrictivos,  finalmente  se

seleccionaron períodos de 8 días para cada estación del año en arroyos y 14 días en el caso de los

lagos.

Arro  yo  s

Se realizaron estimaciones de Producción primaria bruta, respiración ecosistémica y metabolismo

neto  para  cada  sistema,  durante  ciclos  de  24  horas.  Se  siguió  la  aproximación  del  método de

variación en el oxígeno disuelto, utilizando dos estaciones de muestreo, propuesta por E. Martí,

(Curso de posgrado:  Métodos y técnicas de estudio en ríos y arroyos - Universidad Nacional de

Luján,  2011).  Se  utilizaron  datos  de  oxígeno  disuelto  (mg  L-1)  y  temperatura  del  agua  (°C)

obtenidos a partir de las sondas cada 15 minutos, el promedio diario de caudal (L s-1), velocidad del

agua (m s-1), tiempo de viaje del agua entre sondas (Tao (min-1)), área del tramo (calculada como Á=

distancia entre sondas x ancho húmedo (m2)), profundidad (m) y fotoperíodo.

Para aplicar dicha metodología fue necesario contar con datos de morfología e hidrodinámica del

sistema a  analizar.  A partir  de  datos  empíricos  se  realizó  una  estimación de  las  características

“promedio” del tramo, es decir que, a partir de datos obtenidos en el sistema se calcularon valores

que permitieron analizar el tramo como si fuera homogéneo (considerando una sección trapezoidal,

y ancho y profundidad constantes).
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Con el objetivo de estimar el caudal para cada ciclo de 24 horas, se realizó un muestreo el 4 de

enero de  2012 en el que estimó la sección del arroyo a partir de datos de profundidad  cada 20 cm

en 10 transectas perpendiculares al flujo de agua, distanciadas 10 metros. A partir de esos datos se

calculó  la  sección  del  arroyo  para  niveles  de  agua  iguales  o  menores  a  los  de  esa  fecha,

determinados mediante un sensor in situ. Para realizar estimaciones de la sección en días con mayor

nivel de agua se asumió, en base a observaciones en campo, una pendiente de 22,5° en el arroyo

Chal Chal (extensivo) y 45° en el Puntas del Pantanoso (intensivo). De la misma manera, se estimó

el ancho húmedo (i.e. distancia perpendicular al flujo de agua que se encuentra cubierta por agua)

como  la  base  mayor  del  trapecio  resultante.  Esta  medida  es  fundamental  para  realizar  las

estimaciones  de  producción  primaria  bruta,  respiración  ecosistémica  y  metabolismo  neto,  por

unidad de superficie.

Se obtuvieron datos de presión atmosférica provistos por la estación meteorológica de INIA Las

Brujas, ubicada a aproximadamente a 90 km de los sistemas de estudio. En ambos sistemas se

tomaron medidas de nivel de agua de alta frecuencia (cada 10 minutos) utilizando  CR10X data

loggers (Campbell Scientific Ltd.), y periódicamente se tomaron medidas de caudal instantáneo (i.e.

caudal de agua en un momento particular, L s-1) en los arroyos utilizando el dispositivo C2-OTT

Kleinflügel.  Las  condiciones  hidrológicas  no  siempre  permitieron  obtener  medidas  directas  de

caudal instantáneo, por lo que a partir de datos de nivel de agua y la geometría del cauce se estimó

el  caudal  instantáneo  para  esos  períodos.  Para  ello  se  realizaron  extrapolaciones  a  partir  de

regresiones no lineales en cada sistema, utilizando el software HYMER (http://www.orbicon.com).

La velocidad del agua se calculó según la fórmula:

V = (Q / Á )*1000

Donde: V es velocidad (m s-1); Q es caudal, (L s-1); Á es la sección del tramo  (m2) y el número 1000

una constante obtenida a partir del análisis de dimensiones (Arocena & Conde, 1999).

Los cálculos realizados (Anexo 2) también requieren la estimación del tiempo de viaje del agua

entre  ambas sondas (denominado  Tao).  Este  valor  fue estimado a partir  de la  relación entre  la

distancia entre las sondas y la velocidad promedio del agua en cada ciclo de 24 horas  (i.e. cada día

seleccionado para el análisis de comportamiento metabólico).
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La metodología propuesta permite estimar el metabolismo a partir de la asunción de que durante la

noche (i.e período con ausencia de luz) los únicos procesos que operan sobre la concentración de

oxígeno disuelto en el agua son la respiración y el intercambio pasivo de oxígeno con la atmósfera,

ya que no habría fotosíntesis oxigénica.

Este último término (intercambio pasivo) puede ser calculado de tres formas, cada una con sus

ventajas y desventajas:1) Medidas directas a través de la inyección de un soluto conservativo (i.e.

que no difunde hacia la atmósfera) y uno no conservativo, lo que permite una estimación precisa del

intercambio. Sin embargo, ésta es una técnica muy costosa y en algunos casos (e.g. en el caso de

utilizar hexafluoruro de azufre, conocido como SF6) es dañina para el ecosistema y un factor de

retroalimentación del calentamiento climático (Dervos & Vassiliou, 2000); 2) A través de relaciones

empíricas basadas en características hidrológicas, considerando la velocidad del agua (m s -1),  la

pendiente  (m m-1)  y  la  profundidad (m).  Idealmente  las  ecuaciones  son calibradas  mediante  la

medición  directa  del  coeficiente  de  reaireación,  con  la  técnica  de  soluto  conservativo  y  no

conservativo  (e.g.  Mulholland  et  al.,  2001;  Rasmussen  et  al.,  2011).  Esta  metodología puede

conducir  a  estimaciones  muy variadas,  y  no se han encontrado argumentos  para optar  por  una

ecuación empírica frente a otra, en los casos en los que no se cuenta con medidas directas (Demars

& Manson, 2013; A. Elosegi com. pers.). 3) A través del método de “regresión nocturna” (Kelly et

al.,  1974;  Young et  al.,  2004),   que se basa en el  decaimiento de la  concentración de oxígeno

disuelto durante la noche para calcular la constante de reaireación. Para obtener el coeficiente de

intercambio  de  oxígeno  con  la  atmósfera  se  realiza  una  regresión  lineal  (donde  la  pendiente

representa la constante de reaireación (kO2)) entre la tasa de decaimiento en la concentración de

oxígeno (mg L-1 min-1) y el déficit de oxígeno en relación a la concentración de saturación (mg l-1),

(Δ[O2] ~ Déficit O2), con los datos obtenidos durante la noche (i.e. por convención desde una hora

después del atardecer hasta una hora antes del amanecer). Este método es ventajoso porque permite

realizar estimaciones independientemente del caudal del sistema (Hunt et al., 2012), a diferencia de

las estimaciones realizadas a través de ecuaciones empíricas.

Debido a que en este proyecto no se contaba con los fondos suficientes como para realizar medidas

directas y,  por la  misma razón no fue posible  calibrar las  relaciones empíricas existentes en la

literatura, se optó por utilizar la metodología propuesta por Kelly et al. (1974) y Young et al. (2004)

para realizar los cálculos de metabolismo neto en los arroyos (“regresión nocturna”).
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A partir de estos análisis se detectaron situaciones a resolver en el set de datos. Las estimaciones de

metabolismo para el  verano de 2012 carecían de sentido biológico (e.g.  indicando  consumo de

oxígeno como consecuencia  de  la  fotosíntesis)  en  el  81%  de  los  casos  (sobre un total  de  16

estimaciones) (Tabla 3). En busca de las causas se analizó de manera exhaustiva el comportamiento

de los sistemas, posibles fallas en los sensores y en el procesamiento de datos, pero no fue posible

encontrar una razón clara de estos resultados incongruentes. Por lo tanto, se optó por sustituir los

valores de producción primaria que no tenían sentido biológico por cero (0), considerando ésta la

opción más parsimoniosa, ya que no se contaba con información suficiente como para realizar una

estimación o promedio a partir de los datos. En el arroyo Puntas del Pantanoso (uso intensivo), las

estimaciones de producción primaria bruta durante el verano carecieron de sentido biológico en el

100% de los casos. Considerando, también, que se subestiman los valores de producción primaria

durante  el  verano  en  ambos  sistemas,  se  asimilaron  los  valores  de  metabolismo neto  a  los  de

respiración ecosistémica.

Para evaluar la sensibilidad de los cálculos a la incertidumbre en la estimación de kO2, ya que no se

cuenta con medidas directas del coeficiente de intercambio de oxígeno con la atmósfera, se realizó

una  revisión bibliográfica de artículos científicos y libros que reportasen ecuaciones empíricas

utilizadas en sistemas lóticos similares a los estudiados en esta tesis. 

Se realizaron cálculos de metabolismo neto a partir de 16 ecuaciones empíricas obtenidas en esta

revisión (e.g. Young et al., 2004; Grace & Imberger, 2006; Elosegi & Sabater, 2009). Los resultados

de metabolismo obtenidos de esta manera carecían de sentido biológico (i.e. consumo de oxígeno

como consecuencia de la fotosíntesis) en el 65% de los casos (sobre un total de 1024 estimaciones).

Se optó por realizar las pruebas de sensibilidad a partir de valores del coeficiente de reaireación

obtenidos a partir del método de regresión nocturna, debido a la falta de un criterio objetivo y  a

priori para evaluar la utilidad de las diferentes ecuaciones empíricas, sumado al alto porcentaje de

valores de producción primaria bruta que carecían de sentido biológico.

Para ello, se recalcularon los valores de metabolismo neto a partir de cinco valores comprendidos

entre el mínimo y máximo obtenidos según el método de regresión nocturna en todos los sistemas y

considerando todas las estaciones del año. Estos valores incluyeron el valor mínimo obtenido, el

máximo valor obtenido, el promedio entre ambos, el promedio entre el valor mínimo y el promedio

general y por último el promedio entre el valor máximo y el promedio general, con el objetivo de

abarcar  todo  el  rango  de  valores.  Considerando  la  estimación  de  metabolismo  original  y  las

recalculadas a partir de estos valores, se obtuvo un número bastante menor de valores de producción

primaria bruta que carecieran de sentido biológico (24% en 384 estimaciones, Tabla 3). En los casos
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en  que  se  detectaron  valores  de  producción  primaria  bruta  que  implicaran  consumo  de  O2 se

procedió a sustituir dicho valor por cero, utilizando el mismo criterio que se explicó anteriormente.

Para  realizar  el  análisis  de  sensibilidad  se  optó  por  trabajar  con  metabolismo neto  en  vez  de

respiración  ecosistémica  o producción primaria  bruta. Esto  se  debió  a  que tanto  la  respiración

ecosistémica como el metabolismo neto podrían utilizarse para explicar el comportamiento de los

ecosistemas, ya que el comportamiento de ambos parámetros fue muy similar (como consecuencia

de  la  fuerte  predominancia  de  la  respiración  ecosistémica  sobre  la  producción  primaria).  El

metabolismo neto es un parámetro integrador de los procesos de producción y consumo de CO2

(Staehr  et  al.,  2012)  y  es  utilizado  en  la  bibliografía  científica  para  realizar  descripciones

cualitativas del comportamiento global del sistema como generador o consumidor neto de oxígeno

(i.e. autotrófico o heterotrófico), y viceversa para el CO2.

Tabla 3. Porcentaje de días en los cuales se utilizó el dato de respiración ecosistémica en lugar de metabolismo neto,
para cada valor de coeficiente de reaireación (kO2) utilizado, en cada sistema y en cada estación del año (100% = 8
días), k=NT es el coeficiente de reaireación obtenido para cada día por el método de regresión nocturna. Se optó por
realizar dicha sustitución a partir de que se obtuvieron valores que implicaban consumo de oxígeno como resultado de
la producción primaria y por lo tanto carecían de sentido biológico.

Arroyo Estación  k=0,0027       k=0,036       k=NT       k=0,069       k=0,249       k=0,43   

Puntas del Pantanoso Otoño       50               50     0                12,5      0       0
Invierno       75              12,5            0            0                0        0
Primavera      12,5   0     0                   0                0        0
Verano      100              100   100          100 75      50   

Chal Chal Otoño      62,5              12,5     0                12,5  0        0
Invierno      12,5               12,5             0                12,5  0        0
Primavera        0  0               0                   0     0        0
Verano       75 75            62,5          62,5          12,5       0

Lagos

En este caso, se utilizaron datos de variables físico-químicas tomadas cada media hora durante 14

días en cada estación del año 2012, para realizar las estimaciones de Metabolismo Neto y de Flujo

de CO2 hacia o desde la atmósfera. Se seleccionó la mayor cantidad de días que cumplían con el

supuesto  de  ausencia  de  lluvias  fuertes  y/o  prolongadas  que  se  utilizó  para  arroyos  y  que  fue

descrito anteriormente.

Las  estimaciones de productividad primaria  bruta,  respiración ecosistémica y metabolismo neto

fueron realizadas mediante la técnica de variación en el oxígeno disuelto, siguiendo la aproximación

de Staehr et al. (2010). Esta metodología es una aproximación directa, en la que la variación en la

concentración de oxígeno disuelto se atribuye al resultado entre la liberación de oxígeno por parte

de  los  productores  primarios  (producción  primaria  bruta,  GPP  por  su  sigla  en  inglés,  con
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concomitante consumo de CO2), el consumo de oxígeno por respiración por parte de toda la biota

(ER por su sigla en inglés, con concomitante liberación de CO2) y un término de intercambio físico

de oxígeno con la atmósfera (E). De esta manera se evalúa indirectamente si el sistema actúa como

fuente o sumidero de CO2.

Las ecuaciones necesarias para la determinación del metabolismo a nivel ecosistémico según este

método (Staehr et al., 2010) se encuentran en el Anexo 3.

El  término  de  intercambio  de  oxígeno  con  la  atmósfera  se  calculó  a  partir  del  coeficiente  de

reaireación (kO2), el cual depende de la velocidad del viento y del grado de saturación de oxígeno

en el agua en el momento dado (D). A diferencia de lo que ocurre en arroyos de pequeño orden (con

régimen con un grado muy variable de turbulencia),  en lagos hay un mayor consenso sobre la

confianza en la  estimación del coeficiente de intercambio gaseoso con la atmósfera  y no son tan

imprescindibles las medidas directas de este coeficiente (Demars & Manson, 2013). 

Para realizar los cálculos se utilizaron datos medidos de concentración de oxígeno disuelto (mg L -1),

porcentaje de saturación de oxígeno (%), y temperatura del agua (°C), obtenidos cada media hora

mediante las sondas multiparámetro descritas antes.

Los datos de velocidad de viento fueron obtenidos por la estación meteorológica de Laguna del

Sauce (34°50' S, 53°03' W), ubicada a  20 km de Laguna Blanca y  38,5  km de Laguna Escondida.

La velocidad de viento fue medida cada tres horas, por lo que se realizó una interpolación lineal

para obtener una estimación del viento cada media hora y generar datos coincidentes en el tiempo

con aquellos medidos por las sondas. Además, estos  datos fueron obtenidos a una altura de dos

metros sobre el nivel del suelo. Para que sea más sencillo realizar comparaciones con otros artículos

científicos se estimó el viento a  10 metros de altura (Cole & Caraco, 1998) mediante la ecuación

empírica tomada de Staehr et al. (2010), y de acuerdo al modelo seguido en la tesis.

U10m=U2m* (1,4125 * 2(-0,15))

Donde Uxm representa la velocidad del viento (m s-1) a una altura x en metros.

También  se  utilizaron  datos  de  la  duración  de  horas  de  luz  (obtenidos  en  la  web  http://www.web-

calendar.org/es/world/south-america/uruguay/montevideo--10?menu=sun)  y  de  la  profundidad de la  zona  de  mezcla  del

agua de ambos lagos en cada estación. Estos últimos fueron obtenidos a través de los perfiles de

oxígeno y temperatura realizados con una frecuencia quincenal en cada lago y en cada zona (tanto

en  aguas  abiertas  como  en  los  bancos  de  macrófitas  sumergidas  donde  estaban  las  sondas

correspondientes).
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Por otra parte, como parte de la comparación de metodologías (objetivo 2), también se estimó el

flujo de CO2 a través de la interfase agua-aire a partir de la diferencia de concentración entre ambos

compartimentos, según la metodología propuesta por Stumm & Morgan (1996), Trolle et al. (2012)

y Jeppesen et al. (2015). Esta metodología se basa en los llamados “modelos de difusión de film”,

los cuales permiten calcular la difusión de gases a partir de la diferencia de concentración entre dos

compartimientos (en este caso el agua y la atmósfera), y la resistencia a dicha difusión dada por la

reactividad del gas (CO2). Según la naturaleza del gas y su reactividad (dada por su configuración

electrónica  y  solubilidad)  se  define  el  medio  que  ofrece  más  resistencia.  En  este  caso,  al

considerarse el CO2 como un gas de baja solubilidad, el medio que ofrece mayor resistencia a su

movimiento es el agua (Liss & Merlivat, 1986), y en base a las características físico-químicas del

agua  (i.e.  temperatura,  alcalinidad  y  conductividad  específica)  se  calcula  el  valor  de  dicha

resistencia. Además, se incluye un término de potenciación química del flujo que depende del pH

del medio y las constantes de disociación (corregidas por la temperatura del agua) del gas CO2.

Estos modelos son relativamente sencillos y se basan en la difusión molecular a través de una capa

estacionaria que mantiene sus condiciones constantes (la superficie del agua) y el intercambio con

la capa de aire inmediatamente adyacente. En este sentido, es un modelo indirecto en el que no se

infieren procesos y por lo tanto no es posible asociarlo a fenómenos biológicos determinados, sino

que depende de las características del medio.

Para realizar las estimaciones de flujo de CO2, se utilizaron datos obtenidos durante los muestreos

mensuales: la temperatura (°C), la conductividad específica (µS cm -1), y el pH del agua, obtenidos

por las sondas (con una frecuencia de 30 minutos), la alcalinidad total (µ Eq. L -1) determinada a

través  del  método  de  titulación  en  laboratorio  (APHA,  2005);  así  como  también  datos  de  la

velocidad del viento utilizados en la metodología anterior y la presión parcial de CO2, calculada a

partir de la Ley de Dalton de presiones parciales:

Pi=(Ptotal * Ci)*10-6

Donde Pi  es la presión parcial de CO2, Ptotal  es el promedio diario de la presión atmosférica (Atm)

tomada de la estación meteorológica de INIA Las Brujas  (34°39' S; 56°23' W) y C i el promedio a

escala global y anual (mayor resolución temporal disponible) de la fracción molar (ppm) de CO2 en

aire seco obtenidos por la Administración Nacional Oceánica y Atmosférica de Estados Unidos

(NOAA ftp://aftp.cmdl.noaa.gov/products/trends/co2/co2_annmean_gl.txt).
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Con esta información se estimó la concentración de CO2 en el agua y en la atmósfera para luego

calcular  el  flujo  entre  ambos  compartimientos  (Stumm  &  Morgan,  1996;  Trolle  et  al.,  2012;

Jeppesen et al., 2015). Más detalles sobre los cálculos se pueden ver en el Anexo 4.

Con la finalidad de comparar las estimaciones obtenidas con ambas metodologías, los resultados del

método de variación en la concentración de oxígeno disuelto (Staehr et al., 2010) se expresaron,

también, en gramos de carbono  m-2 día-1.

Para ello se utilizó la fórmula:

Y (g C m-2d-1 ) = Y (g O2 m-2d-1) x (12/32) x (1/cte)

Donde “Y” es la variable que interesa transformar (i.e. GPP o RE), 12/32 representa la relación

entre la masa molar molecular del carbono y el oxígeno (como O2). La constante (cte) representa la

relación  entre  los  moles  consumidos  y  liberados  en  los  procesos  de  respiración  y  fotosíntesis,

respectivamente. En el caso de la respiración se asume un coeficiente de 0,85 (i.e. por cada mol de

oxígeno respirado se liberan 0,85 moles de CO2) y en el caso de la producción primaria, la constante

toma el valor 1,2, indicando que por cada mol de CO2 consumido se liberan 1,2 moles de O2 (Grace

& Imberger 2006; Bott, 2006), reconociendo que ambos procesos no tienen la misma eficiencia y

por lo tanto no es correcto asumir coeficientes 1:1 (aunque por simplicidad esto se hace en parte de

la literatura científica; e.g. Hunt et al., 2012; Huryn et al., 2014).

Por  ello,  se  analizó  el  comportamiento  de  las  estimaciones  de  metabolismo  neto  obtenidas

utilizando  tres  expresiones  diferentes  del  mismo:  1)  comportamiento  metabólico  en  gramos  de

oxígeno contemplando la metodología original y expresión común (gramos o mmol de O2 m-2 d-1)

de los resultados (e.g. Mulholland et al., 2001; Staehr et al., 2010; Coloso et al., 2011; Cremona et

al.,  2014);  2)  transformación  del  metabolismo  neto  a  gramos  de  C,  considerando  un  único

coeficiente de transformación aplicado sobre el metabolismo neto (i.e. el valor del coeficiente toma

el  valor  1,2  si  el  comportamiento  neto  es  autotrófico  y  0,85  si  el  comportamiento  neto  es  de

heterotrofia) y 3) transformación a gramos de carbono, dividiendo a la producción primaria bruta

por el coeficiente correspondiente (1,2) y a la respiración ecosistémica por el suyo (0,85), y una vez

transformados los componentes de metabolismo se realiza la suma correspondiente para obtener el

metabolismo neto (NEP = - GPP + RE), que es la transformación más común en la bibliografía

científica (e.g. Hanson et al., 2003; Williams & del Giorgio, 2005). En todos los casos se consideró

el metabolismo por unidad de área (m2).
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Análisis Estadísticos

Comportamiento metabólico

Se realizó un análisis gráfico, exploratorio, con la finalidad de optar por un análisis adecuado a las

características de los datos y verificar el cumplimiento de sus supuestos.

Se utilizaron modelos lineales generalizados (“generalized least squares”)  (Pinheiro et al., 2013)

para modelar el comportamiento de los datos. En los casos en los que se detectó heterogeneidad de

varianza (mediante el test de Fligner-Killeen), se modeló la misma.

Inicialmente se ajustó el siguiente modelo:

         Yij= µ + αi +βj +αiβj+ εij

Donde  Yij  representa  el  Metabolismo  Neto  (NEP),  la  Producción  Primaria  Bruta  (GPP),  la

Respiración ecosistémica (RE), el cociente GPP/RE, o el Flujo de CO2, según el caso; µ es la media

general del grupo de datos; αi el efecto de la estación del año “i”; βj el efecto dado por el cuerpo de

agua “j”; αiβj  el efecto de la interacción entre la estación “i” (i=1,2,3,4) y el cuerpo de agua “j”

(j=1,2) y εij  el término de error asociado a cada una de las “unidades experimentales” (i.e. cada

cuerpo de agua en cada estación del año).

Se realizó una selección según el criterio de información de Akaike (AIC), considerando el modelo

original y simplificaciones del mismo, donde en caso de que la interacción entre el cuerpo de agua y

la estación del año no fuera significativa, se eliminó en primer lugar el término de interacción y

posteriormente  (en  caso  de  no  ser  estadísticamente  significativos)  los  efectos  simples  (Bolker,

2007).

En  cada  caso  y  con  el  objetivo  de  determinar  si  hubo  diferencias  significativas  en  el

comportamiento metabólico entre sistemas y entre estaciones del año, así como la interacción entre

ambos factores, se realizó un Análisis de Varianza de dos vías (Lenth, 2015; Lenth & Herva, 2015).

Estos análisis fueron seguidos por un test a posteriori (test de Tukey) y se calculó el intervalo de

confianza (95%) para cada estimación según:

IC 95% =  XX ± t 2,5; n-1 x SE (X)
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El intervalo de confianza se calculó por unidad de superficie del sistema, en gramos de carbono, o

equivalentes  de  carbono en  los  casos  en  que  los  resultados  fueron  obtenidos  originalmente  en

gramos de oxígeno. Este análisis fue aplicado de forma independiente a los siguientes grupos de

datos:

1)  Metabolismo  neto,  producción  primaría  bruta,  respiración  ecosistémica  y  cociente  GPP/RE

(índice de autotrofia) según el método de variación en el oxígeno disuelto en arroyos.

2) Metabolismo neto, producción primaria bruta y respiración ecosistémica, según el método de

variación en el oxígeno disuelto en la zona pelágica y promedio ponderado de la zona pelágica y

litoral en lagos.

3) Flujo de C considerando la zona pelágica y el promedio ponderado de la zona pelágica y litoral

en lagos según el modelo de difusión de film.

Se realizó una modificación a la clasificación de los cuerpos de agua sugerida por Cremona et al.

(2014), donde los valores de Metabolismo neto pueden ser clasificados en cuatro categorías según

el IC95%:

1) Autotrófico, si el límite inferior del IC95% es >0;

2) Probablemente autotrófico (límite inferior + límite superior) > 0;

3) Probablemente heterotrófico (límite inferior + límite superior) < 0, y

4) Heterotrófico, si el límite superior del  IC95% es <0.

Arroyos (análisis de sensibilidad)

Se realizó un análisis exploratorio, donde se ajustaron diferentes modelos para evaluar si existían

diferencias  en  los  valores  del  coeficiente  de  reaireación  (kO2)  obtenidos  según  el  método  de

regresión nocturna, tanto entre sistemas como entre estaciones del año 2012. Una vez analizado

ésto, se realizó un Análisis de Varianza de una vía y posteriormente un test de Tukey HSD para

evaluar  diferencias  estacionales  en  la  estimación  de  dicho  coeficiente,  según  la  metodología

propuesta por Young et al. (2004).  

Para realizar las pruebas de sensibilidad en arroyos,  se utilizó la aproximación de Patiño et  al.

(2007) de comparación de pendientes de modelos de regresión (Zar, 1984). Para ello se re-calculó el

metabolismo neto en cada estación del año, considerando 6 valores diferentes del coeficiente de

reaireación (kO2). Los coeficientes utilizados fueron: el obtenido para cada sistema en cada ciclo de

24 horas (y a partir de los cuales se estimaron los valores de producción primaria bruta, respiración
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ecosistémica y metabolismo neto) y 5 más, seleccionados según el criterio explicado en la sección

metodológica.

A partir de las diferentes estimaciones de metabolismo se realizó una regresión lineal simple (lm

(NEP~kO2),  n = 6) para cada sistema en cada estación del año, y se calculó la pendiente de la

regresión en cada caso. Se realizó una prueba de hipótesis para evaluar “paralelismo” (prueba F de

diferencias entre pendientes, Zar, 1984; Patiño et al., 2007)  y se realizó un test de comparación

múltiple a posteriori (Tukey HSD) para identificar cuáles eran diferentes entre sí.

Lagos (comparación entre metodologías)

Para evaluar la concordancia entre metodologías de la estimación de flujo neto de C entre el lago y

la atmósfera se realizó un análisis de correlación de rangos de Spearman entre el Metabolismo neto

(Staehr et al., 2012) y el Flujo de CO2 (Trolle et al., 2012 & Jeppesen et al., 2015) por unidad de

superficie  (m2).  Este  análisis  (no  paramétrico)  permite  evaluar  la  dependencia  estadística  entre

ambas variables considerando que la relación entre ellas es una función monotónica. Dicho análisis

se realizó con el software estadístico PAST.
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RESULTADOS

Arroyos

Comportamiento de las variables utilizadas en la estimación de metabolismo

En ambos arroyos se observaron concentraciones de oxígeno disuelto  en el  agua menores a  la

concentración de saturación durante todo el período de análisis (año 2012) (Fig. 4). A escala anual,

el  porcentaje  de  saturación  de  oxígeno  en  el  arroyo  Puntas  del  Pantanoso  (50,8%),  fue,  en

promedio, menor al del arroyo Chal Chal (72,3%). Asimismo, se observó una tendencia a menores

valores promedio de oxígeno disuelto en el arroyo Puntas del Pantanoso en comparación con el

arroyo Chal Chal (Tabla 4).

Figura 4. Concentración de oxígeno disuelto (mg L-1), medidas cada 15 minutos en ambos sistemas durante los períodos
de ocho días analizados para metabolismo, en cada una de las estaciones del año 2012. En colores claros (anaranjado en
arroyo Puntas del Pantanoso y lila en arroyo Chal Chal) se muestran los datos de la sonda ubicada aguas arriba del
tramo de estudio y en oscuros (rojo y violeta, respectivamente) los datos de la sonda ubicada aguas abajo. En negro la
concentración de saturación de oxígeno en agua, corregida por la temperatura.

La concentración de oxígeno disuelto presentó gran variabilidad temporal a distintas escalas. Los

datos sugieren diferencias estacionales entre ambos sistemas en la amplitud del ciclo diario. En este
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sentido, se observó una tendencia a una menor amplitud del ciclo durante el invierno de 2012 en

ambos  sistemas  (Fig.  4).  Por  otra  parte,  hubo  una  tendencia  a  una  mayor  variabilidad  en  la

concentración  de  oxígeno  disuelto  (ciclo  diario)  en  el  arroyo  Puntas  del  Pantanoso,  lo  que  es

característico de sistemas con alta carga de nutrientes (O´ Connor et al., 2012).

Se observó una tendencia a valores  de pH más bajos (menos básicos)  en el  arroyo Puntas  del

Pantanoso en todas las estaciones del año 2012. Si bien en ambos sistemas el pH fue relativamente

estable en la mayoría de las estaciones, se notó un descenso pronunciado durante la primavera en el

arroyo Chal Chal (Fig. 5). El valor mínimo (6,69) de pH fue registrado en verano en el arroyo Chal

Chal (extensivo), mientras que el máximo (8,49) fue registrado en la misma estación del año en el

arroyo Puntas del Pantanoso (intensivo) (Tabla 4).

En promedio, la temperatura del agua fue similar en ambos sistemas durante las cuatro estaciones

del año (Fig. 5). Es importante notar que las menores temperaturas del agua fueron registradas en

otoño, mientras que las mayores (aunque muy similares a  las de verano)  fueron observadas en

primavera (Tabla 4). La temperatura presentó una mayor variabilidad en cada ciclo de 24 horas en

el arroyo Puntas del Pantanoso (Tabla 4).

Tabla 4. Medias y desvío estándar (entre paréntesis) de los valores de diferentes variables utilizadas para estimar el
metabolismo en ambos sistemas. Para el oxígeno disuelto se muestran los valores obtenidos aguas arriba y aguas debajo
de la estación de monitoreo, y para la temperatura y el pH se muestran los valores promedio entre las medidas obtenidas
aguas arriba y aguas abajo en cada sistema.

Arroyo Estación  OD (mg L-1) Temperatura (°C)        pH

Aguas arriba       Aguas abajo

Puntas del Pantanoso Otoño 8,38 (±1,52)    7,57 (±1,44)            8,19 (±2,36)           7,96 (±0,14)
Invierno 7,16 (±0,72)    6,92 (±0,71)          13,93 (±1,40)           7,36 (±0,13)
Primavera 2,69 (±1,13)    4,20 (±1,25)          20,91 (±2,32)           7,19 (±0,11)
Verano 3,73 (±1,39)    1,47 (±1,01)          20,08 (±2,37)           7,32 (±0,10)

Chal Chal Otoño 9,57 (±0,82)    9,82 (±0,97)            8,20 (±2,17)           8,04 (±0,05)
Invierno 8,46 (±0,18)    8,62 (±0,19)           14,45(±0,82)           7,70 (±0,04)
Primavera 6,48 (±0,68)    6,37 (±0,81)           20,91(±2,00)           7,60 (±0,18)
Verano 4,92 (±0,65)    4,48 (±0,60)          19,77(±1,98)                 7,73 (±0,17)
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Figura 5. Temperatura del agua (°C) (arriba) y pH (abajo), promedio de los datos obtenidos cada 15 minutos con la
sonda aguas abajo y aguas arriba de ambos sistemas para los períodos de 8 días analizados en cada una de las estaciones
del año 2012. En anaranjado se indica el arroyo Puntas del Pantanoso (PP) y en violeta el arroyo Chal Chal (CC).
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Comportamiento metabólico

En ambos arroyos, el comportamiento metabólico estimado a escala anual durante el período de

análisis (2012) fue de emisión neta de C (i.e. comportamiento heterotrófico). 

Se observó un importante predominio de la respiración ecosistémica sobre la producción primaria

en  todas  las  estaciones  del  año.  Como  se  detalló  en  la  sección  metodología,  para  facilitar  la

comparación  con  otros  estudios  así  como  con  otros  resultados  obtenidos  en  esta  tesis,  las

estimaciones de producción y consumo de oxígeno fueron transformadas a equivalentes de carbono

(en gramos C por unidad de superficie, m2). Por convención, valores positivos implican emisión de

C (en forma de CO2) hacia la atmósfera, y valores negativos, consumo o captación neta de C (como

CO2) por parte del sistema.

El modelo explicatorio finalmente seleccionado según el criterio de información de Akaike (AIC)

(Anexo 5), incluyó un término de interacción significativa entre los factores “sistema” y “estación

del año” (p<0,05), indicando que ambos arroyos respondieron de diferente forma a la variación

estacional.  A su  vez,  el  modelo  seleccionado  consideraba  heterogeneidad  de  varianza  (Test  de

Fligner-Killeen, g.l.=7, p=0,039), es decir, que en al menos un sistema durante una de las estaciones

del año la variabilidad en el comportamiento metabólico fue diferente al resto. 

Se corroboró el ajuste del modelo a través del análisis visual de residuales (Cohen & Cohen, 2009).

A diferencia  de  lo  esperado teóricamente  (i.e.  mayor  fijación  neta  de  C en  el  arroyo con uso

intensivo del suelo en la cuenca de drenaje), el promedio anual de emisiones de C (como CO 2), fue

significativamente mayor en el arroyo Puntas del Pantanoso (intensivo) (37,71 ± 24,08 g C m-2 d-1

(media anual ±SD)) que el promedio de emisiones de C en el arroyo Chal Chal (extensivo) (24,72 ±

17,68 g C m-2 d-1) (F=6,05; g.l.=56; p=0,017). 

A escala estacional,  también se observó una tendencia a mayores emisiones de C en el  arroyo

Puntas del Pantanoso (Fig. 6), aunque fueron significativamente mayores a las del arroyo Chal Chal

únicamente  en  otoño  de  2012  (F=13,46;  g.l.=56,  p<  0,001).  No  se  detectaron  diferencias

significativas entre ambos sistemas para las demás estaciones del año (p=0,05).
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Figura  6.
Intervalos de Confianza (95%) para las estimaciones de metabolismo (expresado como g C m -2 d-1) de los arroyos para
cada estación del año 2012. Los valores positivos implican emisión neta de carbono, los números indican el límite
inferior  y  superior  del  IC,  y  los  colores  indican  el  comportamiento  (Azul  oscuro=Heterotrofia,  según  criterio  de
clasificación en Cremona et al., 2014). “PP” es el arroyo Puntas del Pantanoso (intensivo)  y “CC” es el arroyo Chal
Chal (extensivo). La línea roja indica el límite entre metabolismo heterotrófico y autotrófico (i.e. cero emisiones de C
como CO2).

En ambos arroyos las menores emisiones estimadas ocurrieron en invierno (Tabla 5). En el arroyo

Puntas del Pantanoso las emisiones de C fueron menores en invierno que en otoño (F=7,86; g.l.=56;

p=0,03) y verano (F=9,34; g.l.=56; p=0,02). 

El arroyo Chal Chal, tanto durante otoño como invierno emitió menor cantidad de C que en verano

(F=15,12;  g.l.=56; p=0,001 y F=13,85;  g.l.=56;  p=0,002,  respectivamente)  .  En ninguno de los

sistemas el comportamiento metabólico durante primavera fue significativamente diferente al del

verano (p=0,05).

El  comportamiento  metabólico  estuvo altamente  correlacionado con la  respiración  ecosistémica

(Spearman  rs  =0,98;  p<0,001).  La  respiración  ecosistémica  fue  significativamente  mayor  en  el

arroyo  Puntas  del  Pantanoso  durante  otoño  de  2012  (F=13,31;  g.l.=56;  p<0,001),  siendo

indistinguibles  estadísticamente  ambos  sistemas  durante  las  demás  estaciones  del  año  2012

(p=0,05)  (Tabla  5).  En  este  sentido,  la  diferencia  en  las  emisiones  de  C  durante  otoño  son

coherentes con la diferencia en la concentración de oxígeno disuelto aguas arriba y aguas abajo en

cada sistema (Tabla 4), siendo esta diferencia de casi 1 mg L -1 en el arroyo Puntas del Pantanoso,

mientras que en el arroyo Chal Chal la concentración de oxígeno disuelto fue muy similar a lo largo

del tramo seleccionado para el análisis.
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Las  demás  conclusiones  obtenidas  a  partir  del  análisis  de  la  respiración  ecosistémica  son

cualitativamente indistinguibles de las obtenidas para metabolismo neto, probablemente debido a la

fuerte predominancia de la respiración ecosistémica sobre la producción primaria. Por ello, para no

ser redundantes, no se desarrollan los resultados obtenidos a partir de la respiración ecosistémica.

El comportamiento de la producción primaria bruta y su relación con la respiración ecosistémica se

analizó a través del cociente entre ambos (GPP/RE). Este cociente es un indicador del grado de

autotrofia del ecosistema (Capelleti, 2006) y permite comparar (independientemente de los valores

absolutos),  el grado de predominancia de la producción primaria sobre la respiración ecosistémica

entre diferentes sistemas. En el análisis de este índice, así como en el de la producción primaria

bruta, se consideraron todas las estaciones del año menos el verano, como consecuencia de que en

verano los valores de producción primaria se sustituyeron por cero (0) en el 81,3% de los casos.

Esto ocurrió debido a que se alcanzaron estimaciones que carecían de sentido biológico, como se

describió en la sección anterior.

Dado que el  test  de Fligner- Killen de homogeneidad de varianza demostró heteroscedasticidad

(g.l. =5; p<0,001), se optó por utilizar un modelo que considerara la heterogeneidad de varianza

para  el  análisis  de  la  producción  primaria.  El  modelo  seleccionado  mediante  el  criterio  AIC

consideró, también, la interacción entre los factores “estación” y “sistema” (Anexo 5).

Tabla 5. Media y desvío estándar de las estimaciones de metabolismo neto y respiración ecosistémica en ambos arroyos
y en cada estación del año, expresadas como g C m -2 d-1. Metabolismo positivo indica liberación neta de carbono. En
todos  los  casos  N= 8,  número  de  días  usados  para  el  análisis.  Notar  que  en  casi  todos  los  casos  la  respiración
ecosistémica fue similar o igual al metabolismo neto.

Arroyo Estación        Metabolismo neto       Respiración ecosistémica
Media ± SD Media ± SD

Puntas del Pantanoso Otoño 39,5 ± 19,1 40,5 ± 18,6
Invierno 19,6 ± 6,3 20,3 ± 6,1
Primavera 29,8 ± 20,6 37,2 ± 22,7
Verano 61,9 ± 38,7 61,9 ± 38,7

Chal Chal Otoño 11,2 ± 10,6 11,6 ± 10,5
Invierno 13,9 ± 8,3 14,4 ± 8,3
Primavera 28,4 ± 23,7 32,2 ± 26,0
Verano 45,4 ± 22,5 46,3 ± 23,3

El Análisis de Varianza realizado considerando la producción primaria (GPP) a escala anual (i.e. sin

hacer distinción entre las tres estaciones del año analizadas, n=24) detectó diferencias significativas

entre sistemas (F= 11,40; g.l.=42; p=0,001). La estimación de captación de C a escala anual por

parte de los productores primarios fue mayor en el arroyo Puntas del Pantanoso (intensivo)  (3,01 ±

1,46 g C m-2 d-1 (media ± SD)) que en el arroyo Chal Chal (extensivo) (1,56 ±  1,50 g C m-2 d-1).
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Figura 7. Intervalos de Confianza (95%) para la producción primaria bruta (GPP, en g C m -2 d-1) de los arroyos para cada
estación del año (excepto verano, ver texto) generados a partir del modelo con mejor ajuste. Los números indican el
límite inferior y superior del IC, los valores son negativos y se muestran en verde oscuro porque representan consumo
neto de carbono, según el criterio de colores establecido. “PP” es el arroyo Puntas del pantanoso (intensivo) y “CC” es
el arroyo Chal Chal (extensivo).

En ambos sistemas hubo mayor captación de carbono por parte de los productores primarios durante

la primavera de 2012 (Fig. 7) (p<0,05 en todos los casos), siendo significativamente mayor en el

arroyo Puntas del Pantanoso (7,38 ± 2,38 g C m-2 d-1 (media ± SD)) que en el arroyo Chal Chal (3,08

± 2,57 g C m-2 d-1  (media ± SD) (F=8,29; g.l.=42; p=0,006). Esto concuerda parcialmente, con la

predicción de mayor fijación de C como consecuencia de una mayor productividad en el sistema

con mayor carga de nutrientes, sin embargo, este efecto fue enmascarado por la alta predominancia

de la respiración de organismos autótrofos y heterótrofos.

En cuanto al grado de autotrofia (cociente GPP/RE), se rechazó heteroscedasticidad (test Fligner -

Killen, g.l.=5, p=0,8). El modelo seleccionado por el criterio de información de Akaike consideró

como factores relevantes la estación del año, el arroyo y su interacción. En el mismo sentido que los

demás resultados, el índice de autotrofia fue significativamente mayor en primavera en el arroyo

Puntas  del  Pantanoso  que  en  los  demás  grupos  de  datos,  siendo  éstos  indistinguibles

estadísticamente entre sí (Fig. 8).
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Figura 8. Intervalos de Confianza (95%) para el índice de autotrofia (GPP/RE) de los arroyos para cada estación del año
generados (excepto el verano) a partir del modelo utilizado. Los números indican el límite inferior y superior del IC.
“PP” es el arroyo Puntas del pantanoso (intensivo) y “CC” es el arroyo Chal Chal (extensivo). 

En resumen, de acuerdo a nuestras estimaciones ambos sistemas se comportaron como fuentes de C

hacia la atmósfera a escala anual, comportamiento que se mantuvo en todas las estaciones del año,

aunque con variaciones en la magnitud de las emisiones de C. El comportamiento metabólico en

ambos  sistemas  fue  distinto   a  escala  estacional,  en  particular  en  las  estaciones  de  otoño  y

primavera,  cuando se detectaron diferencias  entre ambos arroyos en la respiración ecosistémica

durante el otoño y en la producción primaria durante la primavera. Dado el fuerte predominio de la

respiración ecosistémica sobre la producción primaria, el metabolismo neto estimado no concuerda

con la predicción realizada sobre una mayor captación de C en el  sistema con mayor carga de

nutrientes (Puntas del Pantanoso). En cambio, el análisis de la producción primaria bruta y el índice

de autotrofia reflejaron el comportamiento esperado de mayor captación de C en el arroyo Puntas

del Pantanoso, aunque únicamente durante la primavera de 2012. 
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Análisis de sensibilidad

A continuación se describe del comportamiento del coeficiente de reaireación estimado a partir del

método de regresión nocturna (Young et al., 2004), parte del objetivo específico 1.

La variabilidad de las estimaciones del coeficiente de reaireación fue similar dentro de cada grupo

de  datos  (i.e.  cada  arroyo  en  cada  una  de  las  estaciones  del  año  2012),  y  no  se  encontró

heteroscedasticidad  (Test  Fligner-Killeen,  g.l.=7,  p=0,48).  Se  corroboró  el  ajuste  del  modelo  a

través del análisis visual de residuales, y se seleccionó, según el criterio de información de Akaike,

un modelo que únicamente consideró el factor “estación del año” como significativo.

No  se  detectaron  diferencias  significativas  (p=0,05)  entre  el  coeficiente  de  reaireación  en  las

diferentes estaciones de 2012 (Fig. 9), sin embargo, hubo una tendencia a valores mayores durante

primavera y verano (respecto a otoño e invierno).

Figura 9. Intervalos de Confianza (95%) para el coeficiente de intercambio de oxígeno entre el curso de agua y la
atmósfera (i.e. coeficiente de reaireación, kO2 en minutos-1) para cada estación del año. Los números indican el límite
inferior y superior del IC. 

Estos  valores  de  coeficiente  de  reaireación,  obtenidos  a  partir  de  los  datos  generados  en  este

proyecto,  no  se  diferenciaron  de  los  valores  de  coeficiente  de  reaireación  estimados  en  otros

trabajos, tales como Rasmussen et al. (2011) o Demars & Manson (2013), los cuales se obtuvieron a

partir  del  análisis  de sistemas en regiones  frías con una amplia  variación en el  ciclo diario de

temperatura.  En  cambio,  nuestros  resultados  fueron  mayores  en  un  orden  de  magnitud  a  los
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reportados en otra serie de análisis (e.g. Aristegi et al., 2009; Zahraeifard & Deng, 2012; Beaulieu

et al., 2013; que reportan valores comprendidos entre 0,0008 y 0,14 min-1).

El análisis de la sensibilidad de las estimaciones de metabolismo neto fue realizado a partir de

valores  de  coeficiente  de  reaireación  comprendidos  entre  el  mínimo  y  el  máximo  calculados

mediante el método de regresión nocturna (Kelly et al., 1974; Young et al., 2004). 

Como se mencionó, se realizaron regresiones lineales (i.e. metabolismo neto en función de kO2)

para cada sistema en cada una de las estaciones del año 2012. En todos los casos, la pendiente de la

regresión lineal entre el coeficiente de reaireación y el metabolismo neto (expresado en equivalentes

de C) fue positiva (Fig. 10), lo que indica una proporcionalidad directa entre ambas estimaciones.

Cabe destacar que esta prueba evalúa el modelo matemático subyacente a los cálculos y no implica

mecanismos o respuestas biológicas  particulares. En este sentido, pendientes de mayor magnitud

indican una mayor sensibilidad, es decir, que un mismo cambio en la magnitud del coeficiente de

reaireación implica, proporcionalmente, una mayor estimación de las emisiones de C como CO2

respecto a un grupo de datos en el cual se observa una menor pendiente.

La prueba de comparación de pendientes rechazó la hipótesis nula de igualdad de pendientes (β1 =

β2  =...=  β8),  donde  βn  representa  la  pendiente  de  la  regresión  entre  el  metabolismo  neto  y  el

coeficiente de reaireación del grupo n (i.e. de cada sistema en cada estación del año) (α=0,05; g.l.=

7; F=4,08).

Figura 10. Regresiones lineales entre el metabolismo neto calculado a partir del coeficiente de intercambio de oxígeno
con la atmósfera (reaireación) y este coeficiente en cada arroyo. El metabolismo neto se expresa como gramos de C
emitidos  por  día  por  unidad  de  superficie  (m2)  del  sistema.  Colores:  Marrón=Otoño;  Azul  =  Invierno;  Verde  =
Primavera y Rojo = Verano. 
El test de comparación múltiple (Tukey HSD) indicó diferencias significativas en la sensibilidad

entre  estaciones  del  año,  dentro  de  los  sistemas  (Tabla  8),  sugiriendo  en  general  una  mayor

sensibilidad en los meses cálidos. En el arroyo Puntas del Pantanoso (intensivo) la sensibilidad fue

significativamente superior en verano respecto a otoño e invierno, mientras que la primavera mostró

una  sensibilidad  similar  a  las  demás  estaciones  del  año  (p>0,05).  En  el  arroyo  Chal  Chal
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(extensivo),  las  estimaciones  de  metabolismo  neto  fueron  más  sensibles  a  la  estimación  del

coeficiente de intercambio con la atmósfera durante primavera y verano, que en otoño e invierno.

No se detectaron diferencias significativas (p>0,05) entre ambos sistemas al comparar la misma

estación del año (Tabla 6).     

Tabla 6. Valores de la pendiente de la regresión lineal entre el metabolismo neto estimado y el coeficiente de reaireación
para cada sistema en cada estación del año. Se muestra también la clasificación del grado de sensibilidad según el test
HSD- Tukey. N =6 en todos los casos.

Arroyo Estación  Pendiente R2 Sensibilidad (Tukey)

Puntas del Pantanoso Otoño 356,17            0,99 Baja-Moderada
Invierno 340,73 0,99      Baja-Moderada
Primavera 456,72 0,97 Moderada-Alta
Verano 522,92 0,99 Alta

Chal Chal Otoño 367,06 0,99 Baja-Moderada  
Invierno 331,61 0,99 Baja
Primavera 550,65  0,99 Alta
Verano 538,23 0,99 Alta

El  valor  mínimo  del  coeficiente  de  reaireación  utilizado  fue  kO2=0,0027  y  el  valor  máximo

kO2=0,43.  Los valores  de  pendiente  se  encontraron comprendidos  entre  un mínimo de  331,61,

obtenido durante el invierno en el arroyo Chal Chal (extensivo), y un máximo de 550,65 obtenido

durante la primavera en el mismo sistema.

En la  práctica esto  implicó que,  en  algunas  estaciones  del  año 2012,  se  obtuvieron valores  de

metabolismo “mínimo” de un orden de magnitud menor al calculado originalmente y valores de

metabolismo “máximo” de un orden de magnitud superior al original (e.g. Arroyo Chal Chal en

otoño, invierno y primavera) (Tabla 7).

Tabla 7. Medias y desvío estándar  de las estimaciones de metabolismo neto (NEP) en ambos arroyos en cada estación
del año, expresado como g C m-2 d-1.  Se muestran las estimaciones de metabolismo obtenidas a partir del mínimo
coeficiente de reaireación (kO2=0,0027),  el  calculado según el  método de regresión nocturna para cada una de las
noches de los 8 ciclos de 24 horas analizados en cada sistema, en cada estación del  año (kO 2=NT), y el  máximo
obtenido (kO2=0,43).

Arroyo Estación  Metabolismo ± SD (g C m-2 d-1)

kO2=0,0027 kO2=NT kO2=0,43

Puntas del Pantanoso Otoño 15,8 ±8,1             39,1 ±16,9        168,6 ± 53,4
Invierno   5,4 ±2,5             19,6 ± 5,7        149,8 ± 40,1 
Primavera 11,6 ±7,1             29,8 ± 3,5                    189,8 ± 24,5
Verano 14,4 ±5,6             50,2 ± 35,0        241,7 ± 125,4

Chal Chal Otoño   1,2 ±0,8             11,2 ± 9,5        154,5 ± 25,2
Invierno   2,2 ±1,1             13,8 ± 7,6        140,6 ± 10,3
Primavera   3,5 ±0,9             28,0 ± 22,7           237,0 ±27,2
Verano   8,0 ±9,8             42,3 ± 20,5        238,6 ±22,4
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Independientemente del valor de kO2, en todos los casos los sistemas reflejaron un comportamiento

heterotrófico. Aunque no se generaron diferencias cualitativas sobre el comportamiento metabólico

estimado,  las  distintas  estimaciones  del  coeficiente  de  reaireación  generaron  diferencias

cuantitativas  importantes  en  las  estimaciones  de  metabolismo  en  ambos  sistemas  en  todas  las

estaciones del año. 

Los valores del coeficiente de reaireación obtenidos en este estudio (que fueron de un orden de

magnitud mayor a los obtenidos en otros estudios mencionados antes) son, posiblemente, la causa

de los altos valores de respiración ecosistémica estimados.
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Lagos

Comportamiento de las variables utilizadas en la estimación del metabolismo

Figura 11. Concentración de oxígeno disuelto (mg L-1), medido cada 15 minutos en ambos lagos, en los períodos de 14
días analizados para el metabolismo en cada una de las estaciones del  año 2012. En colores claros (anaranjado en
laguna Blanca y lila en laguna Escondida) se muestran los datos de la zona pelágica y en oscuros (rojo y violeta,
respectivamente) los datos de la zona litoral. 

En ambos sistemas se observó un comportamiento cíclico diario en la concentración de oxígeno

disuelto,  con un aumento  en la  concentración  de  oxígeno disuelto  durante el  día  (efecto de la

producción primaria) y un descenso durante la noche (efecto de la respiración ecosistémica) (Fig.

11). El ciclo diario, en muchos de los casos, incluyó momentos de sub-saturación y sobre-saturación

de O2 en el agua. 
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En promedio, la concentración de oxígeno disuelto osciló en torno a la concentración de saturación

para la zona litoral, y un poco por debajo en la zona pelágica (Tabla 8). Esta fue en, general, similar

a la reportada en otros trabajos (entre el 80% y 110% de saturación de oxígeno, Cole (2013)). Se

observó, sin embargo, una clara excepción en verano de 2012 (i.e. principios de enero de 2013) en

la Laguna Escondida, cuando se registró un evento de anoxia en la zona pelágica (Fig. 12). En este

sistema  también  se  observó  un  comportamiento  relativamente  errático  de  la  concentración  de

oxígeno disuelto en la zona pelágica durante el final de la primavera y durante todo el verano (Fig.

11).

Figura 12. Concentración de oxígeno (expresada como % de saturación) en la columna de agua de la Laguna Escondida
para el período 2011-2013. Los colores indican el porcentaje de saturación de oxígeno. Notar: en rojo el evento de
anoxia mencionado en el texto (Meerhoff et al., 2013).

La temperatura del agua fue muy similar para ambos sistemas, tanto en la zona pelágica como en la

zona litoral (Tabla 9). En este caso, los valores promedio fueron los esperados según el clima de la

región (Laguna Blanca 18,56 ± 6,33 °C, y Laguna Escondida 18,03 ± 5,99 °C (media anual ± SD)),

ya que la menor temperatura se observó en invierno, temperaturas intermedias en otoño y primavera

y las mayores temperaturas durante el verano (Tabla 9). 

En cuanto al pH, la tendencia general fue de valores neutros y básicos. En Laguna Blanca el pH

medio durante el año 2012, considerando la zona pelágica y litoral fue 8,25 ± 0,30 (media anual ±

SD) y en Laguna Escondida 7,41 ± 0,52 (media anual ± SD).

43 



En concordancia con lo esperado, se observaron diferencias en el comportamiento de las variables

medidas entre la zona pelágica y litoral. En general, la variabilidad a escala diaria fue mayor en la

zona litoral. 

La mayor amplitud del ciclo diario en la concentración de oxígeno disuelto, indica tanto mayores

tasas  de  producción  como de  consumo de  oxígeno  por  unidad  de  volumen  en  la  zona  litoral.

También se  observó una  mayor  tendencia  a  la  sobresaturación  de oxígeno allí  que  en  la  zona

pelágica (Tabla 8).

Tabla 8. Media y desvío estándar de la concentración de oxígeno disuelto (en mg L -1  y % de saturación) en la zona
pelágica y litoral de ambos sistemas a lo largo del año 2012.

Lago Estación Zona Pelágica (Media ± SD)  Zona Litoral (Media ± SD)
mg L-1         % mg L-1         %

Laguna Blanca     Otoño  9,4 ± 1,0 104,0 ± 10,7 7,8 ± 5,0 88,9 ± 58,6             
Invierno 11,7 ± 0,4 101,6 ± 3,6         13,4 ± 2,9            119,0 ± 28,1     
Primavera  8,6 ± 1,0   90,7 ± 11,4       11,6 ± 4,9            127,4 ± 57,1
Verano    7,5 ± 0,7   91,2 ± 8,8 9,6 ± 3,5            121,6 ± 48,1

Laguna Escondida Otoño  7,8 ± 0,6   86,7 ± 6,8 8,9 ± 2,8 97,0 ± 30,8
Invierno 11,0 ± 0,1   96,2 ± 1,4         9,2 ± 1,1 80,4 ± 9,8
Primavera  7,8 ± 0,7   81,8 ± 9,0 9,3 ± 1,5 99,3 ± 19,1
Verano  3,8 ± 2,1   45,5 ± 26,0 8,2 ± 1,2             120,6 ± 48,1

El pH también fue más variable en la zona litoral  que en la zona pelágica,  aunque también se

observaron diferencias  entre  sistemas.  En Laguna Blanca,  las  variaciones  en  el  pH de  la  zona

pelágica se encontraron comprendidas dentro del rango de variación observado en la zona litoral, y

el pH promedio fue, en general, mayor en la zona litoral que en la pelágica (con excepción de otoño

de 2012). En Laguna Escondida, el pH durante invierno y verano fue marcadamente diferente entre

la zona pelágica y litoral (Fig. 13). En invierno, el pH registrado fue, en promedio, una unidad

mayor en la zona pelágica, mientras que durante el verano el patrón observado fue inverso, lo que

posiblemente estuvo asociado al evento de anoxia registrado durante esta estación en aguas abiertas.

Tabla 9. Media y desvío estándar de los valores de pH y temperatura (°C) del agua registrados en ambos hábitats en
cada uno de los lagos a lo largo del año 2012.

Lago Estación Zona Pelágica (Media ± SD)       Zona Litoral (Media ± SD)
      pH              Temperatura(°C)         pH             Temperatura(°C)

  
Laguna Blanca     Otoño  8,5 ± 0,8            20,2 ± 1,7 8,3 ± 0,8 20,7 ± 2,3             

Invierno  8,1± 0,1   9,3 ± 0,5            8,4 ± 0,7                 9,8 ± 1,0 
Primavera  7,9 ± 0,2            17,9 ± 0,9          8,6 ± 0,9               19,1 ± 1,8
Verano    7,8 ± 0,2            25,5 ± 1,5 8,4 ± 0,8              25,7 ± 2,7

Laguna Escondida Otoño   7,5 ± 0,2           20,4 ± 1,3 7,5 ± 0,8              19,6 ± 2,3
Invierno   8 0 ± 0,1             9,4 ± 0,3         7,0 ± 0,1  9,4 ± 0,8
Primavera   7,2 ± 0,1           17,9 ± 0,9 7,4 ± 0,5 18,1 ± 2,0
Verano   6,4 ± 0,4           24,0 ± 1,2 7,8 ± 0,6               25,7 ± 2,7
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Figura 13. pH, medido cada 15 minutos durante los 14 días analizados en cada una de las estaciones del año 2012. En
colores claros (anaranjado en Laguna Blanca y lila en Laguna Escondida) se muestra los datos de la zona pelágica y en
oscuros (rojo y violeta, respectivamente) los datos de la zona litoral.
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Comportamiento metabólico, según el método de variación en el oxígeno disuelto

A igual que en los arroyos, se obtuvieron varios resultados que carecían de sentido biológico (i.e.

producción de oxígeno como consecuencia de la respiración y/o producción primaria que implicaba

consumo); reflejados respectivamente en valores negativos de producción primaria durante el día y

positivos durante la noche, cuando no debería haber producción de O2. 

Se analizó de manera exhaustiva el comportamiento de cada una de las variables, posibles fallas en

los sensores y la metodología, y no fue posible identificar la o las causas de estas estimaciones

incongruentes. 

En este caso, se consideró como la opción más parsimoniosa el sustituir los valores que no tenían

sentido biológico por el promedio de la variable respectiva (GPP o RE) en cada sistema durante la

estación en cuestión, y posteriormente se re-calculó el metabolismo de ese día como NEP = GPP +

RE (Tabla 10).

Tabla  10.  Detalle  de  la  proporción  de  días  en  que  los  valores  de  producción  primaria  (GPP)  y  de  respiración
ecosistémica (RE) de la zona pelágica y litoral fueron sustituidos por el valor promedio del grupo, debido a que no eran
biológicamente posibles. En todos los casos se expresa la proporción sobre un total de 14 días (i.e. 1 = 14 días).

Lago Estación Zona Pelágica       Zona litoral 
GPP RE GPP RE      

 
Laguna Blanca     Otoño 0,28 0,35    -   -             

Invierno    -    -    -   -
Primavera  0,42 0,21    -   -
Verano  0,14 0,21    -   -  

Laguna Escondida Otoño    - 0,07    -   -
Invierno  0,14 0,14    -   -
Primavera  0,42   -    -   -  
Verano  0,71 0,35    - 0,07

Como  se  mencionó  en  la  sección  metodología,  se  utilizaron  tres  expresiones  distintas  de

comportamiento metabólico (1. g O2 m-2 d-1; 2. transformación del metabolismo neto a gramos de C

considerando  un  único  coeficiente  de  transformación  aplicado  sobre  el  metabolismo  neto  y  3.

transformación a gramos de carbono dividiendo por el coeficiente correspondiente a la producción

primaria bruta (1,2) y por su correspondiente a la respiración ecosistémica (0,85)). 

En algunas estimaciones se observaron diferencias cualitativas en el comportamiento metabólico

neto  al  aplicar  las  diferentes  transformaciones  mencionadas  (Fig.  14).  Se  observó  una  mayor

similitud entre el método original (en gramos de oxígeno) y la transformación realizada sobre la

estimación final de metabolismo neto a unidades de carbono (columna 2 en Fig.14). Sin embargo,

en  la  amplia  mayoría  de  los  trabajos  en  los  cuales  se  realiza  la  transformación a  unidades  de

carbono  (e.g.  Grace  &  Imberger  2006;  Bott,  2006),  la  transformación  se  realiza  de  manera
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independiente sobre la producción primaria bruta y la respiración ecosistémica, para luego a partir

de la suma de ambos parámetros, estimar el metabolismo neto.

Dado ésto, y considerando la recomendación de uno de los investigadores más experimentados en el

tema (T. Bott,  com. pers.), se optó por realizar la transformación a unidades de carbono según el

tercer método. Es importante considerar que la transformación utilizada, dada la diferencia entre

ambos  coeficientes  (i.e.  0,85  vs  1,2),  aumenta  el  carácter  heterotrófico  del  comportamiento

metabólico neto estimado, tanto respecto de la metodología original como de la transformación

practicada  sobre  el  metabolismo neto  (Fig.  14,  ver  fila  1  vs  fila  3).  Sin  embargo,  utilizar  esta

transformación hace posible la comparación de resultados con otros análisis que utilizan la misma

transformación, y con las estimaciones de metabolismo neto realizadas a partir de la metodología de

modelos de difusión de film.

Figura  14.  Estimaciones  de  metabolismo neto  en  cada  estación  del  año  2012 en  Laguna  Blanca  (BL)  y  Laguna
Escondida (ES),  según el  método de  variación  de oxígeno.  Se observan los  intervalos  de  confianza (95%) de  las
estimaciones  del  comportamiento  metabólico  en  la  zona  pelágica  (columna  1),  la  zona  litoral  (columna  2)  y
metabolismo neto estimado a partir del promedio ponderado de ambas zonas (columna 3). Las estimaciones fueron
expresadas por unidades de superficie del sistema en todos los casos. La fila 1 representa el metabolismo expresado en
unidades de oxígeno (g O2 m-2 d-1) (obtenido directamente según el método de variación en el oxígeno disuelto). La fila
2 muestra las mismas estimaciones transformadas a gramos de C utilizando un único coeficiente de transformación
aplicado sobre el metabolismo neto (g C m-2 d-1) y la tercera fila representa el metabolismo neto  (g C m -2 d-1), obtenido
a partir de la suma de las estimaciones de GPP y RE previamente transformadas a unidades de C (i.e. aplicando un
coeficiente diferente para GPP y para RE). Los códigos de colores representan el comportamiento metabólico según la
clasificación  de  Cremona  et  al.  (2014)  (Verde  =  autotrofia,  verde  claro  =probablemente  autotrofia;  azul  claro  =
probablemente heterotrofia y azul oscuro =heterotrofia).  Es importante considerar que el  sentido de las gráficas es
inverso  para  oxígeno  y  carbono.  En  el  caso  de  oxígeno,  los  valores  positivos  indican  autotrofia  y  los  negativos
heterotrofia, en el caso del carbono el sentido es inverso.
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Comportamiento metabólico de la zona pelágica.

Como ya fue mencionado, la mayoría de los trabajos de estimación de metabolismo neto se basan

en datos obtenidos a partir de una única sonda en la zona pelágica (e.g. Tsai et al., 2008; Cremona et

al., 2014). Con el objetivo de evaluar posibles diferencias en las estimaciones del comportamiento

metabólico de lagos, obtenidos de la manera clásica (i.e. una sonda en la zona pelágica) y aquellas

realizadas  mediante  la  incorporación  de  la  heterogeneidad  espacial  (a  través  de  al  menos  dos

sondas,  ubicadas  en  diferentes  hábitats  del  sistema)  se  realizó  el  análisis  de  comportamiento

metabólico utilizando datos obtenidos en la zona pelágica. Según el análisis del comportamiento

metabólico en la zona pelágica se observó que al menos un sistema, en una de las estaciones del año

tuvo varianza diferente al resto (Test Fligner-Killeen, g.l. = 7, p <0,001). El modelo seleccionado

para el análisis incluyó un término de interacción entre los factores “estación del año” y “lago”

(Anexo 5).

La zona pelágica de ambos sistemas tuvo un comportamiento de emisión neta de C (en CO2) a

escala anual (i.e. considerando las 4 estaciones del año), observándose, también en este caso, un

predominio de la respiración ecosistémica frente a la producción primaria (Fig. 15). 

Sin embargo, se detectaron diferencias significativas (F= 48,29; g.l.=107; p<0,001) en la cantidad

de CO2  emitido entre ambos lagos. De acuerdo a lo que esperábamos de manera teórica, i.e. una

mayor captura de C en el sistema con mayor carga de nutrientes (Laguna Blanca), las emisiones de

C de Laguna Blanca desde la zona pelágica (0,26 ± 0,28 g C m -2 d-1 (media ±SD)) fueron, a escala

anual, menores a las de Laguna Escondida (1,12 ± 0,87 g C m -2 d-1). La respiración ecosistémica, a

escala  anual,  fue  significativamente  mayor  (F=34,96;  g.l.=104;  p<0,001)  en  Laguna Escondida

(1,47 ± 0,94 g C m-2 d-1), que en Blanca (0,66 ± 0,41 g C m-2 d-1).

A escala estacional, se mantuvo la tendencia a mayores emisiones de C en Laguna Escondida (F=

9,70; g.l.=107; p<0,002 y F= 41,38; g.l.=107; p<0,001, para primavera y verano respectivamente).

Durante otoño e invierno no se observaron diferencias significativas (p=0,05) en las emisiones netas

de C entre ambos sistemas, aunque en otoño, el análisis de los intervalos de confianza (95%) de

metabolismo neto sugiere que hubo mayores emisiones en Laguna Escondida, mientras que sólo en

invierno la tendencia fue la opuesta (i.e. tendencia a mayor emisión en Blanca, Fig. 15).  

En general, la actividad metabólica (entendida como la magnitud de la captura y emisión de C,

producto  de  la  fotosíntesis  y  respiración  ecosistémica,  respectivamente)  fue  mayor  en  Laguna

48 



Blanca que en Laguna Escondida (Tabla 11). En línea con la hipótesis planteada, Laguna Blanca fue

significativamente más productiva (mayor GPP) que Laguna Escondida durante otoño (F=10,74;

g.l.=104; p=0,001) e invierno (F=51,11; g.l.=104; p<0,001) (Fig. 16). Esto no ocurrió durante el

verano,  cuando  tanto  la  producción  primaria  (F=7,58;  g.l.=104;  p<0,01)  como  la  respiración

ecosistémica  (F=47,24;  g.l.=104;  p<0,001)  fueron  mayores  en  Laguna  Escondida. En  ambos

sistemas, las emisiones netas de C fueron mínimas en invierno, aunque fueron mayores en Laguna

Blanca que en Laguna Escondida (F=6,66; g.l.=104; p=0,01). En primavera la producción primaria

fue  similar  en  ambas  lagunas,  aunque  la  respiración  ecosistémica  (y  emisión  neta  de  C)  fue

significativamente mayor en Laguna Escondida (Figs. 15 y 16).

La menor producción primaria bruta  (0,02 ± 0,01 g C m-2 d-1)  y respiración ecosistémica  (0,04 ±

0,02 g C m-2 d-1), eran esperables en el sistema con menor carga de nutrientes (Laguna Escondida) y

durante el invierno. Entre otoño y primavera no se detectaron diferencias significativas (p>0,05) en

la  captura ni  en la  emisión de C en Laguna Escondida,  a  causa de lo cual  el  comportamiento

metabólico de emisión neta de C fue similar en ambas estaciones del año (Tabla 11). Durante el

verano  la captura de C en Laguna Escondida fue muy alta (0,82 ± 0,24 g C m-2 d-1), lo que fue

sobrecompensado por una altísima respiración ecosistémica (3,13 ± 1,12 g C m -2 d-1) durante esa

estación del año.

El comportamiento metabólico neto en Laguna Blanca fue indistinguible estadísticamente (p>0,05)

durante otoño, primavera y verano. Aunque sí se detectaron diferencias estacionales (p<0,05) en la

GPP, que fue intermedia durante primavera  (0,25 ± 0,22 g C m-2 d-1), y máxima durante el otoño

(0,67 ± 0,27 g C m-2 d-1) y verano (0,52 ± 0,18 g C m-2 d-1). También se detectaron diferencias

significativas en las estimaciones de la emisión de C por respiración, las cuales fueron máximas en

otoño (1,06 ± 0,50 g C m-2 d-1) (indistinguibles estadísticamente del verano, pero sí mayores a las de

invierno y primavera; p=0,05).

 

En línea con la hipótesis planteada, Laguna Blanca fue significativamente más productiva (mayor

GPP)  que  Laguna Escondida  durante  otoño (F=10,74;  g.l.=104;  p=0,001)  e  invierno (F=51,11;

g.l.=104; p<0,001) (Fig. 16). Esto no ocurrió durante el  verano, cuando la producción primaria

(F=7,58;  g.l.=104;  p<0,01)  y  la  respiración  ecosistémica  (F=47,24;  g.l.=104;  p<0,001)  fueron

mayores en Laguna Escondida.
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Figura 15. Intervalos de Confianza (95%) para el metabolismo estimado (g C m-2  d-1) de la zona pelágica para cada
estación del año 2012 en ambos lagos. El color indica el comportamiento cualitativo (Azul oscuro=Heterotrofia). Los
números indican el límite inferior y superior del IC. Códigos: BL=Laguna Blanca; ES=Laguna Escondida.

Promediando ambos lagos, la producción primaria bruta fue mínima y significativamente menor

(contrastes pareados, p=0,05) durante el invierno (0,09 ± 0,05 g C m-2 d-1). La captura de C en

primavera  (0,24  ±  0,17  g  C  m-2 d-1)  fue  menor  a  la  estimada  para  otoño  (F=26,32;  g.l.=104;

p<0,001) y verano (F=46,54; g.l.=104; p<0,001) (Tabla 11). 
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Figura 16. Intervalos de Confianza (95%) estimados para la respiración ecosistémica (arriba) y la producción primaria
bruta  (abajo) (g C m-2  d-1) de la zona pelágica para cada estación del año en ambos lagos. Los colores indican el
comportamiento metabólico cualitativo (Verde oscuro= Heterotrofia, Azul oscuro= Autotrofia).  Los números indican el
límite inferior y superior del IC. Códigos: BL=Laguna Blanca; ES=Laguna Escondida.

En resumen,  según  la  metodología  y  transformación  utilizadas,  en  la  zona  pelágica  de  ambos

sistemas hubo un predominio de la respiración ecosistémica sobre la producción primaria generando

que el comportamiento neto fuera de emisión de C. El efecto del sistema fue significativo para

todos los componentes del comportamiento metabólico, observándose diferencias a escala anual

entre lagos, en línea con la hipótesis planteada de una menor emisión de carbono en los sistemas

con mayor carga de nutrientes.  También hubo un fuerte  componente estacional,  que concuerda

parcialmente  con  lo  esperado  de  manera  teórica.  Los  efectos  fueron  más  notorios  en  los  dos

procesos componentes del metabolismo (i.e. GPP y RE), pero en muchos de los casos estos efectos

fueron compensados al estimar el metabolismo neto.
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Comportamiento metabólico a escala de todo el lago

El metabolismo neto de los lagos se obtuvo a partir del promedio del comportamiento metabólico

ponderado según el área ocupada (determinada mediante muestreo de % PVI, “submerged plant

volume inhabited”, Canfield et al., 1984) en cada sistema, por la zona pelágica y la zona litoral. En

Laguna Blanca, la zona pelágica corresponde al 75% y la zona litoral al 25% del área total, mientras

que en Laguna Escondida, la zona pelágica es el 80% y la zona litoral el 20% del área total.

En el análisis de metabolismo neto utilizando dos estaciones de muestreo, al igual que en la zona

pelágica, se observó una interacción significativa entre los factores “estación del año” y “lago”, por

lo cual el modelo que se utilizó fue:

Yij= µ + αi +βj +αiβj+ εij

Utilizando  la  transformación  elegida,  al  igual  que  en  el  análisis  de  la  zona  pelágica,  el

comportamiento  metabólico  de  ambos  sistemas  a  escala  anual  fue  de  emisión  neta  de  C

(comportamiento  heterotrófico).  La  incorporación  de  la  zona  litoral  para  la  estimación  de

metabolismo generó  aumentos  en  las  estimaciones  de  la  emisión  de  C en  ambos  sistemas,  sin

embargo, las emisiones por unidad de superficie aumentaron considerablemente más en Laguna

Blanca que en Laguna Escondida. En este sentido, si bien se detectaron diferencias significativas

entre  ambos  sistemas  a  escala  anual  (F=  9,08;  g.l.=107;  p<0,01),  éstas  fueron  menores  a  las

observadas en la zona pelágica. 

Las emisiones de C estimadas en Laguna Escondida fueron de 1,42 ± 0,98 g C m -2 d-1 (media anual

±  SD),  mientras  que  Laguna  Blanca  emitió  0,93  ±  0,70  g  C  m -2 d-1.  La  diferencia  en  el

comportamiento metabólico anual, sin embargo, fue principalmente consecuencia de las diferencias

significativas en las emisiones de C estimadas para verano (Fig. 17). 

En concordancia con lo esperado, se observó una mayor actividad metabólica (i.e. fijación de C por

fotosíntesis  y  emisión  por  respiración)  al  considerar  la  zona  litoral  en  las  estimaciones  de

comportamiento metabólico en ambos sistemas. 
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Figura 17. Intervalos de Confianza (95%) estimados para el metabolismo neto (g C m-2  d-1) del lago, considerando la
importancia relativa de la zona pelágica y litoral para cada estación del año en ambos lagos. Los colores indican el
comportamiento  metabólico  cualitativo  (Azul  oscuro=Heterotrofia;  Azul  claro=Probablemente  heterotrofia).   Los
números indican el límite inferior y superior del IC. Códigos: BL=Laguna Blanca; ES=Laguna Escondida.

En este sentido, si bien durante gran parte del año el balance metabólico neto fue similar entre

sistemas,   las principales diferencias fueron detectadas en los componentes del comportamiento

metabólico (i.e. GPP y RE) (Fig. 18). La producción primaria bruta y la respiración ecosistémica en

Laguna Blanca fueron significativamente mayores a las estimadas en Laguna Escondida en casi

todas las estaciones del año (contrastes pareados, p=0,05), balanceando así el metabolismo neto de

ambos sistemas. En verano, en cambio, la respiración ecosistémica fue similar en ambas lagunas.

Aunque la tendencia a una mayor respiración en Laguna Escondida se mantuvo en la zona litoral, la

alta respiración ecosistémica estimada durante el evento de anoxia compensó la diferencia entre

ambos sistemas, generando que el comportamiento neto de Laguna Escondida en verano fuera de

mayor emisión de C que lo estimado para Laguna Blanca.

En invierno se observó una disminución,  aunque no estadísticamente  significativa,  del  carácter

heterotrófico (en relación al análisis de la zona pelágica) en Laguna Blanca  (comportamiento del

sistema  “probablemente  heterotrófico”  según  la  clasificación  de  Cremona  et  al.,  2014).  La

incorporación de la zona litoral generó en este caso un aumento de la producción primaria bruta

(aproximadamente  10  veces  la  de  la  zona  pelágica)  mayor  que  el  aumento  en  la  respiración

ecosistémica  (aproximadamente  8  veces  mayor  a  la  estimada en la  zona  pelágica).  En Laguna

Escondida  en  invierno  se  observó  la  menor  actividad  metabólica,  siendo  mínimas  tanto  la

producción primaria bruta (0,17 ± 0,11 g C m-2 d-1), como la respiración ecosistémica  (0,54 ± 0,22 g

C m-2 d-1).
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Figura 18. Intervalos de Confianza (95%) estimados para larespiración ecosistémica (arriba) y la producción primaria
bruta  (abajo) (g C m-2 d-1) del promedio ponderado de la zona pelágica y litoral (ver texto), para cada estación del año
en ambos  lagos.  Los  colores  indican  el  comportamiento  metabólico  cualitativo  (Azul  oscuro= Heterotrofia;  Verde
oscuro = Autotrofia).  Los números indican el límite inferior y superior del IC.  Códigos: BL= Laguna Blanca; ES =
Laguna Escondida.

La mayor actividad metabólica a nivel de todo el ecosistema fue la estimada para Laguna Blanca

durante la primavera. En primavera, la captura de C por parte de los productores primarios fue de

3,98 ± 0,90 g C m-2 d-1 y las emisiones de C por respiración fueron de 4,96 ± 1,04 g C m-2 d-1.

En resumen, en esta estimación ponderando distintos hábitats de los lagos, no se observó un efecto

claro de la carga de nutrientes sobre el metabolismo neto. Sin embargo, el sistema con mayor carga

de nutrientes resultó ser más activo metabólicamente, evidenciando tanto una mayor fijación de

carbono por fotosíntesis, como una mayor respiración por autótrofos y heterótrofos. Se observó un

efecto estacional sobre todos los componentes del metabolismo, que reflejó una menor actividad
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metabólica y menores  emisiones de C durante el  invierno. La incorporación de la  zona litoral,

utilizando la transformación seleccionada de unidades de oxígeno a unidades de carbono, hace que

el  comportamiento  metabólico  neto  sea  de  mayor  emisión  de  carbono  que  si  consideráramos

únicamente la zona pelágica. 

Cabe destacar, sin embargo, que si se hubiera optado por mantener las unidades de oxígeno las

conclusiones obtenidas sobre comportamiento metabólico, serían diferentes (Fig. 14). En particular,

el  comportamiento  cualitativo  de  Laguna  Blanca  sería  de  captura  de  C  (i.e.  comportamiento

autotrófico) en lugar de emisión.

Tabla 11. Media y desvío estándar de las estimaciones de metabolismo neto (NEP)según el método de variación en el
oxígeno disuelto, en la zona pelágica y considerando la zona pelágica y litoral (Promedio ponderado), unidades g C m -2

d-1. N=  número de días usados para el análisis =14 en todos los casos. Notar los bajos valores de las emisiones de de
CO2 respecto de las estimaciones en arroyos (Tabla 5).

Lago Estación Zona Pelágica       Zona pelágica + litoral

Media ± SD Media ± SD
Laguna Blanca     Otoño  0,39 ± 0,38  1.61 ± 0,73              

Invierno  0,08 ± 0,08  0,20 ± 0,62
Primavera  0,28 ± 0,22 0,99 ± 0,84
Verano    0,30 ± 0,09  0,94 ± 0,59

Laguna Escondida Otoño  0,96 ± 0,85  1,37 ± 0,98
Invierno  0,02 ± 0,02                0,37 ± 0,16
Primavera  1,15 ± 1,02  1,35 ± 0,87
Verano  2,31 ± 1,11  2,58 ± 1,45

tacion =
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Comportamiento metabólico, según el modelo de difusión de film

Flujo neto de carbono en la zona pelágica

La metodología de Trolle et al. (2012) y Jeppesen et al. (2015) permite estimar el flujo neto de CO 2

entre  el  cuerpo  de  agua  y  la  atmósfera,  pero  no  la  magnitud  de  cada  uno  de  los  procesos

involucrados.  En  este  sentido,  no  es  posible  evaluar  la  actividad  metabólica  a  partir  de  sus

componentes  (i.e.  producción  primaria  bruta  y  respiración  ecosistémica),  pero  sí  realizar

comparaciones  con  las  estimaciones  de  emisión  de  C  como  CO2 obtenidas  a  partir  de  la

metodología de variación en el oxígeno disuelto presentada en la sección anterior.

En este caso, las estimaciones de flujo se obtienen directamente en gramos de carbono por unidad

de superficie del lago, por lo cual no es necesario realizar ninguna transformación de los datos. Se

realizó  la  selección  de  modelos  según  AIC  y  el  modelo  seleccionado  incluyó  un  término  de

correlación entre días consecutivos, término de interacción entre los factores “lago” y “estación del

año” (p<0,05; Anexo 5) y heterogeneidad de varianza (Test Fligner-Killeen, g.l.=7, p<0,001).

Por convención, al igual que en las estimaciones de metabolismo, el flujo se consideró positivo si el

C  va  desde  la  superficie  del  agua  hacia  la  atmósfera,  representando  emisión  neta  de  C  (i.e.

heterotrofia), y viceversa, flujos negativos implican autotrofia o captura neta de C.

Según esta metodología, considerando la zona pelágica ambos sistemas también se comportaron

como fuente de C  hacia la atmósfera (metabolismo heterotrófico). A igual que lo concluido según la

metodología de variación en el  oxígeno disuelto,  a escala anual las emisiones de C en Laguna

Blanca (0,56 ± 0,13 g C m-2 d-1) fueron significativamente menores que las de Laguna Escondida

(6,31 ± 5,02 g C m-2 d-1) (F=18,19; g.l. =104; p<0,001). Sin embargo, ambas estimaciones fueron

mayores a las obtenidas según el método de variación en el oxígeno disuelto.

En Laguna Blanca, el patrón estacional observado mediante este método difirió del observado según

la  metodología  de  variación  en  el  oxígeno  disuelto.  Laguna  Blanca  tuvo  un  comportamiento

heterotrófico (emisión neta de C como CO2) en invierno y verano (Fig. 19), siendo mayores las

emisiones  en  verano  (F=8,55;  g.l.=104;  p=0,02).  En  otoño  y  primavera,  en  cambio,  el

comportamiento fue “probablemente heterotrófico” (según la clasificación de Cremona et al., 2014)

(Tabla 12).
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El patrón estacional en Laguna Escondida fue, en cambio, similar según ambas metodologías. El

comportamiento fue heterotrófico durante todas las estaciones del año, menos en otoño (Fig. 19),

cuando  fue  “probablemente  heterotrófico”.  Las  emisiones  de  C  durante  el  otoño,  invierno  y

primavera no difirieron significativamente. En cambio, durante el verano las emisiones de C (21,32

± 19,45 g C m-2 d-1) fueron significativamente mayores (y más variables) que en cualquiera de los

otros “períodos” (Fig. 19). 

La relación entre las estimaciones de flujo de carbono según esta metodología y el pH del agua,

siguió una relación de potencia (1x106 pH-11,32; R2=0,82), similar a la reportada por Trolle et al.,

2012. Considerando que el evento de anoxia registrado en la zona pelágica de Laguna Escondida en

verano  de  2012  tuvo  un  efecto  muy  fuerte  sobre  el  pH  (Tabla  12),  era  esperable  que  las

estimaciones de flujo fueran significativamente diferentes en esta estación respecto de todas las

demás estimaciones.

Figura 19. Intervalos de Confianza (95%) del flujo neto (g C m -2 d-1) en la zona pelágica en cada estación del año, según
el  modelo  de  difusión  de  film.  Los  colores  indican  el  comportamiento  (Azul  oscuro=  Heterotrofia;  azul  claro  =
Probablemente heterotrofia). Códigos: BL= Laguna Blanca; ES = Laguna Escondida.
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Flujo neto de carbono a escala de todo el lago

Las estimaciones de metabolismo a partir de este modelo de difusión de film generaron intervalos

de confianza  más amplios que los obtenidos según la metodología de variación en el  oxígeno

disuelto.  También con este  modelo (difusión de film),  al  considerar  la  heterogeneidad espacial,

ambos  sistemas  mostraron  una  clara  tendencia  a  la  heterotrofia  (Fig.  20),  sin  diferencias

significativas con el comportamiento anual  de la zona pelágica (p=0,05). 

También en este caso, las emisiones de C a escala anual fueron menores en Laguna Blanca (0,59 ±

1,09 g C m-2 d-1) que en Laguna Escondida (5,25 ± 7,17 g C m-2 d-1) (F=23,12; g.l.=104; p<0,001).  

.

En Laguna Blanca las emisiones de C a partir del promedio ponderado no fueron estadísticamente

(p=0,05) diferentes a las de la zona pelágica, aunque la tendencia fue a mayores emisiones de C en

la zona litoral en otoño e invierno y a menores en primavera y verano. En Laguna Escondida, en

cambio, las emisiones de C de la zona litoral fueron mayores a las de la zona pelágica únicamente

en  invierno.  La  incorporación  de  la  zona  litoral  en  las  estimaciones  de  flujo  neto  de  carbono

disminuyó (aunque no significativamente) el carácter heterotrófico en primavera y verano (Tabla

12).

Figura 20. Intervalos de Confianza (95%) para el metabolismo neto a nivel del ecosistema (g C m -2 d-1) (considerando el
promedio ponderado de la superficie ocupada por aguas abiertas (80% Laguna Blanca y 75% Escondida) y la zona de
macrófitas (20% Laguna Blanca y 25% Laguna Escondida)) en cada estación del año, de acuerdo al modelo de flujo de
C.  Los colores  indican  el  comportamiento (Azul  oscuro  = Heterotrofia;  Azul  claro =  Probablemente heterotrofia).
Códigos: BL= Laguna Blanca; ES = Laguna Escondida.
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En Laguna Blanca no se observaron diferencias significativas entre las diferentes estaciones del año

(Tabla  12),  y  como  era  de  esperar,  en  Laguna  Escondida  la  estación  que  se  diferenció

sustancialmente  del  resto  en  cuanto  a  las  estimaciones  de  flujo  de  C  fue  el  verano  (como

consecuencia del evento de anoxia y disminución significativa del pH).

Tabla 12. Media y desvío estándar de las estimaciones de metabolismo neto según el modelo de difusión de film, sólo
en la zona pelágica y considerando la zona pelágica y litoral (Promedio ponderado) (g C m -2 d-1). N= número de días
usados para el análisis = 14.

Lago Estación Zona Pelágica       Zona pelágica + litoral
Media ± SD Media ± SD

Laguna Blanca     Otoño  0,01 ± 0,28 0,20 ± 0,57              
Invierno  0,28 ± 0,36 0,29 ± 0,29
Primavera  0,86 ± 1,62 0,82 ± 1,63
Verano    1,09 ± 0,96 1,06 ± 1,30

Laguna Escondida Otoño  1,36 ± 2,61 1,23 ± 2,11
Invierno  0,08 ± 0,07               1,12 ± 1,04
Primavera  2,49 ± 4,28  2,40 ± 3,43
Verano 21,33 ± 19,45                          16,28 ± 13,73
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Comparación de metodologías

En todos los casos el comportamiento metabólico fue de heterotrofia o probable heterotrofia, según

la clasificación de Cremona et al., 2014. La metodología de variación en el oxígeno disuelto generó

intervalos de confianza que permiten clasificar a ambos sistemas como heterotróficos en todas las

estaciones  del  año,  mientras  que  el  modelo  de  difusión  de  film  mostró  un  comportamiento

“probablemente heterotrófico” en algunas de las estaciones del año 2012 (Tabla 13).

La comparación de metodologías se realizó a partir del análisis de los intervalos de confianza (95%)

y  el  análisis  de  correlación  de  Spearman  (rs),  utilizando  las  estimaciones  del  metabolismo en

gramos de C por unidad de superficie (m2) para cada día de la zona pelágica en ambos sistemas

(Tabla 13). 

Tabla 13.  Intervalos  de  confianza  (95%) de las  estimaciones  de metabolismo según el  método de variación en  el
oxígeno disuelto y según modelos de difusión de film para la zona pelágica (g C m-2 d-1). N= número de días usados
para el análisis = 14.

Lago Estación        Variación de OD.      Difusión de film
IC95% IC95%

Laguna Blanca     Otoño  [0,19 ; 0,60] [-0,13 ; 0,16]
Invierno  [0,04 ; 0,12]  [0,09 ; 0,48]
Primavera [0,16 ; 0,40] [-0,01 ; 1,72]
Verano    [0,12 ; 0,49]  [0,58 ; 1,60]

Laguna Escondida Otoño  [0,51 ; 1,41] [-0,03 ; 2,73]
Invierno  [0,01 ; 0,03]                 [0,04 ; 0,12]
Primavera  [0,61 ; 1,69]  [0,22 ; 4,76]
Verano  [1,72 ; 2,90]               [11,02 ; 31,63 ]

La  correlación  entre  las  estimaciones  obtenidas  a  partir  de  ambos  métodos  fue  significativa

globalmente (rs = 0,66, considerando las estimaciones de los 14 días en ambos sistemas, en todas

las estaciones del año, Tabla 14). 

La  correlación  en  Laguna  Blanca  fue  bastante  baja  (rs=  0,33)  y  significativa  sólo  durante  el

invierno. En Laguna Escondida, ambas metodologías tuvieron una correlación más fuerte (Tabla

14),  de  manera  global  y  en  particular  en  todas  las  estaciones  del  año  menos  en  verano.  Las

estimaciones (el intervalo de confianza) de las emisiones de C según el método de variación en el

oxígeno disuelto quedaron comprendidas dentro del intervalo de confianza obtenido a partir del

modelo de difusión de film en otoño y primavera. Sin embargo, en invierno y verano las emisiones

de C según el método de variación en el oxígeno disuelto fueron menores a las obtenidas según el

modelo de difusión de film, y particularmente en verano, las diferencias en las estimaciones de la

emisión de C fueron de un orden de magnitud.  El  efecto de la  baja  concentración de oxígeno
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registrada  en  Laguna Escondida  sobre  el  pH del  agua,  así  como la  relación  entre  el  pH y las

estimaciones de flujo de carbono según el modelo de difusión de film, hacen que el efecto sobre las

emisiones de C sea de una magnitud muy alta según este modelo.

Tabla 14. Coeficientes de correlación de Spearman; p valor y número de observaciones (n) para las estimaciones de
metabolismo neto y flujo de CO2 para todos los grupos; datos agrupados por sistema y agrupados por sistema y estación
del año. Los asteriscos indican significancia de la correlación: * p<0,05, ** p<0,01 y *** p<0,001.

Lago Estación Correlación                p-valor n

Dos sistemas Todas        0,66    <0,001   ***             102
Laguna Blanca Todas        0,13               0,33   ns 56

     Otoño        0,51               0,06   ns              14
Invierno        0,60              0,02   * 14
Primavera        0,08              0,79   ns 14
Verano                       -0,05        0,86   ns 14

Laguna Escondida Todas       0,86     <0,001  *** 56
Otoño       0,73       0,003  ** 14
Invierno       0,56         0,04  * 14
Primavera       0,91     <0,001  *** 14
Verano       0,24        0,39   ns 14
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DISCUSIÓN

Comportamiento metabólico de arroyos

El comportamiento metabólico promedio anual de los arroyos analizados fue de emisión neta de C

como  CO2,  consecuencia  de  un  fuerte  predominio  de  la  respiración  ecosistémica  frente  a  la

producción primaria bruta. Esto concuerda con lo observado para la mayoría de los sistemas lóticos

a escala global (Rasmussen et al., 2011; Raymond et al., 2013; Lupón et al., 2016). Sin embargo, la

magnitud de las emisiones de C fue mayor a la obtenida en muchos sistemas tropicales y templados

(e.g. Aristegi et al., 2009; Hunt et al., 2012), asemejándose más a las reportadas en algunos sistemas

fríos (e.g. Rasmussen et al., 2011; Demars & Manson, 2013) o a sistemas con una altísima carga de

nutrientes (e.g. NT máximo = 8.980 μg L-1; y PT máximo = 1.710  μg L-1en Frankforter et al.,

2010). Por otra parte, la magnitud de la relación entre la producción primaria bruta y la respiración

ecosistémica fue similar a la obtenida en otros sistemas (e.g. Aristegi et al., 2009; Lupón et al.,

2016).  

A escala  anual,  la  tendencia  a  mayores  emisiones  de  C  (asociada  a  menores  concentraciones

promedio de oxígeno disuelto)  en el  arroyo Puntas del Pantanoso fue contraria  a la predicción

realizada de una mayor captura de carbono en el sistema con mayor carga de nutrientes. En general,

la  producción  primaria  es  limitada  por  la  cantidad  de  horas  e  intensidad  de  luz  (radiación

fotosintéticamente activa, PAR por su sigla en inglés), así como por la disponibilidad de nutrientes y

en particular  de fósforo reactivo soluble (Mulholland et  al.,  2001;  López Archilla  et  al.,  2004;

Capelleti, 2006; Roberts et al., 2007). Por ello esperábamos una mayor GPP (y captura de carbono o

al menos menores emisiones) en el arroyo Puntas del Pantanoso. 

Sin embargo, el mayor estado trófico también promueve otros procesos ecosistémicos además de

una  mayor  producción  primaria.  Nuestros  resultados  podrían  estar  asociados  a  una  mayor

acumulación y descomposición de materia orgánica en este sistema. La disponibilidad (así como la

calidad)  de  materia  orgánica  cumple  un  importante  rol  en  el  comportamiento  metabólico  del

ecosistema (Hunt et al.,  2012; Jankowski et al.,  2014). Una mayor cantidad o disponibilidad de

materia orgánica (asociada a sedimento fino o detritus a partir de plantas acuáticas o de plantas de la

zona riparia, por ejemplo) potencia la producción de CO2 a partir de procesos de descomposición

aeróbica (Tsai et al., 2008) y aumentos en las tasas globales de respiración (Mulholland et al., 2001;

Roberts et al., 2007).
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Además, los datos sugieren una tendencia a una mayor variabilidad en la concentración de oxígeno

disuelto y temperatura del agua en el arroyo Puntas del Pantanoso que en el arroyo Chal Chal. Esto

se  reflejó  de  manera  parcial  (en  otoño y  verano  para  las  estimaciones  de  metabolismo neto  y

respiración, y en primavera para la producción primaria) en la mayor amplitud de los intervalos de

confianza construidos para metabolismo neto y demás parámetros metabólicos.  La presencia de

monte  ribereño  en  los  márgenes  del  arroyo  Chal  Chal  posiblemente  promovió  una  mayor

estabilidad térmica,  así como una menor disponibilidad de luz (PAR) (Rasmussen et al., 2011) en

este  sistema,  con una consecuente  mayor  estabilidad en las  fluctuaciones  del  oxígeno disuelto.

Además, el uso menos intensivo del suelo en la cuenca se reflejó en  menores pulsos de aporte de

nutrientes durante eventos de lluvias (Goyenola et al., 2015), lo que también debe haber favorecido

esa condición de mayor estabilidad en el comportamiento metabólico de este arroyo. 

Es  probable  que  las  diferencias  en  el  comportamiento  metabólico  a  escala  anual  entre  ambos

arroyos reflejen principalmente las diferencias en el comportamiento metabólico neto (y respiración

ecosistémica) que ocurrieron entre ambos sistemas durante el otoño de 2012. Durante esta estación,

en sentido contrario a las predicciones realizadas, las emisiones de C fueron de mayor magnitud en

el  arroyo Puntas  del  Pantanoso.  Esto se debió (en términos matemáticos y no ecológicos) a  la

diferencia en la concentración de oxígeno disuelto entre las sondas ubicadas aguas arriba y aguas

abajo (Tabla 4), sugiriendo una mayor descomposición de materia orgánica en este sistema en el

otoño.

Por otra parte, en la primavera de 2012 sí se estimó una mayor captura de C asociada a la mayor

carga  de  nutrientes,  como se  había  predicho.  Es  decir,  si  bien  el  análisis  del  comportamiento

metabólico neto no detectó diferencias significativas entre sistemas, la producción primaria bruta y

el grado de autotrofia fueron significativamente mayores en el arroyo Puntas del Pantanoso durante

esta estación.   

Lamentablemente,  no  podemos  sacar  conclusiones  sobre  el  comportamiento  metabólico  en  el

verano debido a la alta ocurrencia de valores sin sentido biológico, que obligó a sustituir los valores

de producción primaria por cero. La complejidad de los cálculos detrás de las estimaciones de los

parámetros  metabólicos  (Anexo  2)  lleva  a  que,  potencialmente,  pequeños  errores  en  algunos

términos lleven a estimaciones erróneas, incluso a nivel cualitativo. Por otra parte, si bien no fue

posible definir una causa clara sobre la ocurrencia de este fenómeno, durante el último trimestre del

año 2012 se registraron eventos de lluvias abundantes, e incluso eventos de precipitación extrema

(Anexo  1).  Aunque  las  medidas  durante  el  verano  de  2012  no  necesariamente  son  del  todo
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confiables  por  lo  ya  expuesto,  fue  posible  reconocer  un  ciclo  diario  en  el  oxígeno  disuelto,

temperatura y pH de ambos sistemas, (Fig. 4), y a “grosso modo”, las estimaciones de metabolismo

neto a partir de los datos obtenidos pueden asumirse como acordes a lo esperado, al menos en forma

cualitativa.

En un verano representativo de las condiciones climáticas de la región, y en condiciones de caudal

estable y ausencia de lluvias (condición que se cumplió durante los 14 días analizados, pero no

durante todo el verano de 2012), esperaríamos un comportamiento similar o de mayor captura de C

que el observado durante primavera, ya que el fotoperíodo, uno de los principales determinantes de

la GPP (Mulholland et al., 2001; Capelleti, 2006; Roberts et al., 2007) es similar o mayor, respecto

a  primavera.  Sin  embargo,  el  verano  analizado  fue  particularmente  lluvioso  (Anexo  1),  y

probablemente con menor intensidad u horas de luz. El comportamiento metabólico, y en particular

la producción primaria bruta, puede entonces haber sido menor a la esperable en un año promedio. 

En este sentido, es interesante notar que las condiciones climáticas ocurridas durante el verano de

2012 representan un posible escenario de cambio climático para la región (e.g. Rusticucci et al.,

2010), según el cual se proyectan eventos de precipitación más frecuentes (y mayores intensidades

de lluvia)  además de aumentos en la temperatura promedio (IPCC 2007, 2014). 

La mayor ocurrencia de precipitaciones intensas generaría pulsos de mayor magnitud de aporte de

nutrientes y materia orgánica desde la cuenca de drenaje (Poff et al., 2002, Jennings et al., 2012;

Goyenola  et  al.,  2015).  Dependiendo  de  su  duración  e  intensidad,  este  tipo  de  perturbaciones

afectan (e.g. por arrastre de sedimentos y diversas sustancias, y consecuente aumento en la turbidez

del agua) tanto a la comunidad de organismos autótrofos como la de heterótrofos (e.g. Roberts et

al., 2007). La diferente capacidad de respuesta a los cambios en el régimen hidrológico de ambas

comunidades hace que la tendencia general ante este escenario climático sea a un aumento en el

grado de heterotrofia del sistema (Roberts et al., 2007; Jennings et al., 2012), como consecuencia de

una recuperación más lenta de los productores primarios frente a los cambios en las condiciones del

sistema (Busch & Fisher 1981; Uehlinger, 2000). 

Por otra parte, los aumentos en la temperatura promedio del aire (y consecuentemente del agua)

promueven mayores tasas metabólicas a nivel de los organismos (Begon et al., 2006; Roberts et al.,

2007  y  Rasmussen  et  al.,  2011).  Dado  que  en  los  ecosistemas  acuáticos  la  comunidad  de

heterótrofos está compuesta principalmente por organismos ectotérmicos  (Perkins et al., 2010) y

que el aumento en la tasa metabólica (frente a un mismo aumento de la temperatura) es mayor en
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heterótrofos que en autótrofos (Lopez Urrutia et al., 2006; Kosten et al., 2010;  Wei et al., 2010;

Demars et al., 2011), es esperable que se potencien los estados de heterotrofia (emisión neta de C)

en un escenario de aumento de temperatura (Yvon Durocher  et  al.,  2012).  En este  sentido,  las

estimaciones  de  metabolismo  neto  realizadas  en  verano  de  2012,  a  pesar  de  las  limitaciones

metodológicas, concuerdan con lo esperado de manera teórica.

En  resumen,  ambos  sistemas  estarían  contribuyendo  en  forma significativa  a  las  emisiones  de

carbono (como CO2) hacia la atmósfera, aunque se observó un efecto significativo de la estación del

año,  la  carga  de  nutrientes  y  efectos  conjuntos  de  ambos  factores  sobre el  comportamiento

metabólico  de  ambos  arroyos.  Éste  efecto  concuerda,  al  menos  de  manera  parcial,  con  las

predicciones  realizadas.  Estos  resultadossugieren  que  los  efectos  del  cambio  climático  podrían

potenciar la emisión de C (como CO2) en arroyos subtropicales de bajo orden, independientemente

de su estado trófico.

Efecto de las aproximaciones utilizadas

Sin  embargo,  las  estimaciones  de  metabolismo  neto  (así  como  de  GPP  y  RE)  fueron

extremadamente sensibles a la estimación del coeficiente de reaireación. En la literatura se reporta

poca  o  nula  concordancia  entre  las  estimaciones  de  dicho  coeficiente  realizadas  a  partir  de

ecuaciones  empíricas  y  las  realizadas  a  partir  del  método  de  regresión  nocturna  (Genereux  &

Hemond, 1992; Young & Huryn, 1999; Aristegi et al.,   2009). Aunque ambas metodologías son

utilizadas  para  la  estimación  del  coeficiente  de  reaireación,  ningún  modelo  teórico  produce

estimaciones precisas de este coeficiente (Demars & Manson, 2013). Analizar la proporción de

estimaciones de metabolismo neto,  GPP y/o RE que tienen sentido biológico parece un criterio

razonable para evaluar diferentes metodologías para la obtención del coeficiente de intercambio

gaseoso. En este sentido,  al  igual que otros trabajos (Aristegi et  al.,  2009; Zahraeifar & Deng,

2012),  el  análisis  realizado en esta tesis  sugiere que sería  más apropiado utilizar el  método de

regresión nocturna que ecuaciones empíricas, en el caso en que éstas no hayan sido calibradas a

partir de medidas directas en los sistemas analizados.

Como se  mencionó  anteriormente,  en  las  estimaciones  de  metabolismo neto  obtenidas  en  este

trabajo (a  partir  del  método de regresión nocturna),  la  respiración ecosistémica fue mayor a la

reportada en otros análisis. Es posible que haya ocurrido una sobreestimación de dicho parámetro

dada por la alta sensibilidad observada a cambios en el coeficiente de reaireación. El aumento en

este coeficiente (en los sistemas o condiciones en los cuales existe sub-saturación de oxígeno),
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manteniendo las demás variables constantes en la ecuación, induce a una sobre-estimación de la

emisión  de  carbono.  Además,  mayores  diferencias  entre  la  concentración  de  oxígeno  disuelto

medida y la concentración de saturación en el sistema, así como mayores valores absolutos del

coeficiente de intercambio de oxígeno (kO2),  generan mayor incertidumbre en la estimación del

metabolismo neto (McCutchan et al., 1998).

En este  sentido,  la  sensibilidad  de  la  respiración  ecosistémica  es  mayor  a  la  de  la  producción

primaria bruta. En estos cálculos, la concentración de oxígeno disuelto es, en todos los casos, un

valor medido y por tanto fijo matemáticamente. Por lo tanto, de ocurrir una sobre-estimación del

flujo de oxígeno desde la atmósfera hacia el cuerpo de agua, el “exceso” de O2 que ingresa al

sistema debe salir como CO2. Esto se debe a que al ingresar una mayor cantidad (ficticia) de O2 al

cuerpo de agua, éste no tiene efecto sobre la concentración de oxígeno disuelto (por ser un valor

medido de manera directa), por lo que la única ruta posible de salida del cuerpo de agua es a través

de su conversión a CO2.  Esto afecta  directamente la estimación de la respiración ecosistémica,

aumentando su magnitud (Fig. 21, flechas gruesas).

Figura 21.Esquema simplificado de las rutas posibles de oxígeno disuelto (O 2) y dióxido de carbono (CO2) en un curso
de agua. Las flechas indican la dirección del flujo neto de oxígeno y dióxido de carbono en sistemas en los que existe
subsaturación de oxígeno y emisión neta de C. La figura de la izquierda representa los flujos esperados en este tipo de
sistemas en dichas condiciones. La figura de la derecha muestra, a través de las flechas gruesas y aumento en el tamaño
del texto, los cambios que ocurren en las estimaciones de flujo neto en el caso de sobre-estimación del coeficiente de
reaireación,  y  consecuente  aumento  en  el  ingreso  total  de  oxígeno  (estimado,  no  real)  al  cuerpo  de  agua.  La
concentración de oxígeno disuelto en agua (O2) se mantiene constante debido a que es un dato medido en campo (ver
texto). 
Sin  embargo,  la  incertidumbre  en  la  estimación  de  dicho  coeficiente  no  generó  diferencias

cualitativas en el  comportamiento metabólico de los sistemas analizados,  por lo que podríamos

afirmar con seguridad que el comportamiento neto de ambos sistemas es de emisión de CO2 hacia la

atmósfera. Al utilizar coeficientes similares a los obtenidos a partir de medidas directas en sistemas

comparables (i.e. kO2  =0,0027 min-1, el mínimo obtenido en este trabajo) (e.g.  Rasmussen et al.,

2011;  Demars  & Manson 2013) en  todos los  casos  la  respiración ecosistémica  fue mayor  a  la

producción  primaria  bruta,  aunque  el  comportamiento  metabólico  neto  se  acercó  más  a  la
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neutralidad (i.e. menores emisiones de C) respecto a las estimaciones realizadas utilizando un kO2

mayor.

El método de regresión nocturna permitió aproximarnos al comportamiento como fuente o sumidero

de carbono de manera cualitativa, e incluso realizar comparaciones entre sistemas y dentro de un

mismo sistema a lo largo del tiempo. Nuestros resultados también sugieren una mayor sensibilidad

en las estimaciones en las estaciones cálidas y con mayor cantidad de horas de luz (primavera y

verano),  lo  que plantea  nuevas  interrogantes  metodológicas  y ecológicas.  Sería  de gran  interés

evaluar si existen diferencias entre sistemas templados y subtropicales en este sentido, en particular

considerando las diferencias en la estructura de las tramas tróficas. En este sentido, la longitud y

estructura de las tramas tróficas resumen los principales flujos de energía y materia dentro de los

cuerpos de agua, por lo que diferencias en la estructura de las tramas tróficas, como las descritas

para  arroyos  representativos  de  estas  regiones  climáticas  (e.g.  Teixeira  de  Mello  et  al.,  2012)

podrían generar  diferencias  en el  comportamiento metabólico  neto  (Atwood et  al.,  2013;  Yvon

Durocher et al., 2011; Hansson et al., 2013; Jeppesen et al., 2015).

El  comportamiento  metabólico  estimado  y  las  pruebas  de  sensibilidad  indicaron  que  mayores

valores de kO2  inducen a la sobre-estimación de la respiración ecosistémica, lo cual puede haber

ocurrido en este caso. En este sentido, para evaluar de manera precisa la magnitud de las emisiones

de CO2 en sistemas lóticos  subtropicales  es  de suma importancia  realizar  medidas  directas  del

coeficiente de intercambio de oxígeno con la atmósfera (e.g. Aristegi et al., 2009).
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Lagos

Efecto de las aproximaciones utilizadas

A diferencia  del  orden  seguido  en  la  sección  anterior,  en  relación  a  los  lagos  considero  más

conveniente en primer lugar discutir las distintas metodologías evaluadas, y posteriormente realizar

la  caracterización  del  comportamiento  metabólico  de  ambos  sistemas  a  partir  de  una  única

metodología. 

En  línea  con  lo  esperado,  las  estimaciones  de  metabolismo  fueron  consistentes  en  magnitud

independientemente del método o transformación utilizados, sin embargo, se observaron algunas

diferencias cualitativas en cuanto a las conclusiones obtenidas sobre el comportamiento metabólico

neto  de  los  lagos  al  transformar  los  resultados  de  O2 a  unidades  de  C.  En  este  sentido,  la

metodología  de  variación  en  el  oxígeno  disuelto  (Staehr  et  al.,  2010),  fue  muy  sensible  a  la

transformación  de  gramos  de  oxígeno  a  gramos  de  carbono.  La  transformación  a  unidades  de

carbono  implica  el  uso  de  coeficientes  que  al  ser  aplicados  sobre  la  respiración  ecosistémica

aumentan su magnitud,  mientras que al  aplicarse a la producción primaria disminuyen su valor

absoluto. Como consecuencia de esto, en algunas circunstancias la transformación de oxígeno a

carbono (de la manera en que fue realizada), puede generar cambios en la interpretación de los

resultados, ya que las estimaciones presentan una mayor tendencia a la emisión de C (heterotrofia). 

Si  los  valores  de  metabolismo  neto  son  cercanos  a  la  neutralidad  pero  el  comportamiento  es

levemente autotrófico en las unidades originales (oxígeno), la transformación puede generar que el

comportamiento en unidades de carbono sea de heterotrofia. En particular, en Laguna Blanca la

mayor saturación de oxígeno en la zona litoral (Tabla 8) sugiere mayores tasas de fotosíntesis y por

tanto una tendencia a una mayor captura de C en la zona litoral respecto a la pelágica, patrón que

fue observado en otros sistemas lacustres (e.g. Kemp et al., 1997;  Van de Bogert et al., 2007), sin

embargo,  la  transformación  realizada  a  gramos  de  C  generó  estimaciones  contrarias  al

comportamiento metabólico esperado basándonos en el porcentaje de saturación de oxígeno (Fig.

14).

El efecto inverso habría ocurrido de realizarse la transformación de flujo de carbono a unidades de

oxígeno. Por otra parte, la concordancia entre metodologías (i.e. método de variación en el oxígeno

disuelto y modelo de difusión de film), fue mayor al transformar los datos de O2 a C, utilizando dos

coeficientes (uno para GPP y otro para RE), que la observada en los otros casos. 
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En ninguno de los casos se observó una correlación negativa, indicando que si bien no hubo una

asociación fuerte entre ambas estimaciones, tampoco hubo indicios de contradicciones entre ambas

metodologías.  Por  lo  cual  se  podría  decir  que  ambas  metodologías  permiten  aproximarnos  al

comportamiento como fuente o sumidero de carbono de manera cualitativa (particularmente en

situaciones más alejadas de la neutralidad que las observadas en nuestros sistemas de estudio).

La metodología de variación en el oxígeno disuelto ha sido históricamente (Sargent & Austin 1949;

Odum, 1956) y es en la actualidad, la más utilizada para el análisis de comportamiento metabólico

de ecosistemas (e.g. Staehr et al., 2010; McNair et al., 2015). Sin embargo, su implementación en

lagos fue posterior a la década de 1970 (Staehr et al., 2012). Esta metodología, en contraposición al

modelo  de  difusión  de  film,  tiene  la  gran  ventaja  de  que  es  posible  analizar,  además  del

comportamiento  metabólico  neto  y  su  variación,  la  magnitud  de  los  procesos  metabólicos

involucrados  (i.e.  producción  primaria  bruta  y  respiración  ecosistémica)  y  por  tanto  provee

herramientas para evaluar de manera más integral el funcionamiento del ecosistema (Tsai et al.,

2008).

Ambas metodologías asumen supuestos importantes (Odum 1956; Trolle et al., 2012; Staehr et al.,

2012; Cole, 2013;  McNair et al., 2015; Jeppesen et al., 2015) y son análogas a lo que Chapin et al.

(2006) define como intercambio neto del ecosistema (NEE, por sus siglas en inglés), es decir, el

balance entre la captura de C como CO2 desde la atmósfera y la emisión de C como CO2 hacia la

atmósfera,  sin  considerar  otros  ingresos  o  pérdidas  de C del  sistema (e.g.  emisión  de  metano,

ingreso de carbono particulado o disuelto desde la cuenca, pérdida de carbono hacia los sedimentos

mediante  la  bomba  biológica  y  bacteriana  (Tranvik,  1993;  Guillemette  &  del  Giorgio,  2012;

Amaral, 2015), entre otros). Estos procesos sí son incluidos, por ejemplo, en los modelos basados

en balances de masa (Pacheco et al., 2013).

En cuanto a  los  supuestos,  la  metodología de variación en el  oxígeno disuelto  no considera la

difusión pasiva del CO2 hacia la atmósfera que puede ser atribuida, por ejemplo, a otros fenómenos

como la meteorización de los sedimentos (Marcé et  al.,  2015).  Tampoco considera procesos de

pérdida del carbono orgánico desde el agua a otros compartimentos en el ecosistema (e.g. a través

de sedimentación de partículas de materia orgánica) (Cole, 2013). Sin embargo, esta metodología es

explícita al respecto de que considera únicamente los procesos que ocurren en la capa superior o

epilimnion  del  lago  (en  caso  de  estratificación).  En  este  sentido,  los  cálculos  de  metabolismo

incorporan  la  profundidad  de  la  zona  de  mezcla  y  se  estima  la  producción  primaria  bruta  y
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respiración ecosistémica de esta porción del ecosistema (Staehr et al., 2012). Para evaluar el rol de

lagos como fuente o sumidero de C hacia la atmósfera en un momento dado es necesario estimar el

intercambio generado desde esta porción del lago, ya que el  CO2 producido en el  hipolimniom

queda “secuestrado” mientras se mantenga la estratificación del sistema (Tsai et al.,  2008). Este

carbono puede eventualmente salir del sistema como CO2 o CH4 al romperse la estratificación (Tsai

et  al.,  2008) o secuestrarse en forma más o menos definitiva mediante su conversión a formas

orgánicas que sedimentan o a materia orgánica recalcitrante y por lo tanto, no biodisponible (Jiao et

al., 2010; Cole, 2013). 

A pesar de que ambos lagos son someros y frecuentemente están mezclados, en el período cubierto

por esta tesis se asumió estratificación de la columna de agua durante todo el período, de acuerdo a

los perfiles de temperatura realizados con una frecuencia quincenal. 

Este es un supuesto importante ya que la estratificación de la columna de agua puede llegar a ser

muy dinámica, incluso a escala diaria. Coloso et al. (2011) analizó los patrones de estratificación a

partir de múltiples sondas en la columna de agua y generó un registro de alta frecuencia en dos

lagos profundos en regiones templadas. En el mencionado trabajó se detectó un fenómeno llamado

“microestratificación”, i.e. cambios en la temperatura superficial del cuerpo de agua durante el día y

la noche, que generó patrones de estratificación muy dinámicos a profundidades de entre 0,5 y 1,0

m. En este sentido, las estimaciones de metabolismo neto, producción primaria bruta y respiración

ecosistémica pueden verse modificadas, dependiendo de la ocurrencia de este fenómeno (el cual no

puede ser detectado con medidas puntuales quincenales), la profundidad de la zona de mezcla y la

profundidad en la cual se encuentra la sonda.

En este sentido, para estimar el comportamiento metabólico de toda la columna de agua, el uso de

una única sonda, y por períodos limitados, no sería suficiente en todos los lagos. Dependiendo de la

profundidad de la zona de mezcla de la columna de agua,  la profundidad de la zona fótica,  la

transparencia  del  sistema y la  profundidad a  la  que  es  colocado el  sensor,  es  probable  que  se

subestimen  en  diferente  proporción  ciertos  procesos  (Coloso  et  al.,  2011;  Staehr  et  al.,  2012;

McNair et al., 2015). 

A modo de ejemplo, en un lago somero, transparente y totalmente mezclado, una única sonda podría

ser representativa de los procesos en la columna de agua, sin embargo, en un lago profundo, en

donde  la  zona  fótica  es  pequeña  en  relación  a  la  profundidad  total  y  la  columna  de  agua  se

encuentra  estratificada:  1)  Si  el  sensor  se  coloca  en  el  epilimnion  los  resultados  obtenidos

subestimarán la respiración ecosistémica que ocurre debajo de la profundidad de mezcla. 2) En caso
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de que la zona fótica sea mayor a la profundidad de mezcla y el sensor se encuentre colocado en el

epilimnion, se subestimarán ambos parámetros (GPP y RE), ya que ambos procesos podrían estar

ocurriendo en distinta magnitud por debajo de la termoclina (Coloso et al., 2008). 3) En caso de que

el sensor quede colocado en o debajo del metalimnion, el término de intercambio con la atmósfera

debería ser cero (0) (Coloso et  al.,  2011),  y es muy probable que se subestimen los valores de

producción  primaria,  incluso  que  no  se  detecte  producción  de  oxígeno  por  fotosíntesis,

sobreestimando de esta manera las emisiones de C hacia la atmósfera.

Se han realizado mejoras a la implementación de la técnica de variación en el oxígeno disuelto a

través del uso de varios sensores ubicados verticalmente,  lo que permite evaluar de forma más

precisa el comportamiento de toda la columna de agua (Coloso et al., 2008; McNair et al., 2015).

Esto es muchísimo más costoso, por lo que la mayoría de los análisis continúan utilizando una sola

sonda (Staehr et al., 2010; Coloso et al., 2011), e ignorando tanto la heterogeneidad vertical como

horizontal  de los diferentes procesos (Lodge et al., 1988; Dinsmore et al., 2009). En este sentido,

gran parte de los trabajos asumen que la señal obtenida por el sensor (e.g. oxígeno disuelto, pH,

etc.) es representativa de todo el sistema, sin embargo, aunque esto pueda ocurrir en un sistema

pequeño en el cual existe una mezcla completa de la columna de agua, así como flujos horizontales

que generen un ambiente relativamente homogéneo, esto no aplica en la mayoría de los sistemas.

La mayoría de los trabajos realizados sobre el comportamiento de emisión de C hacia la atmósfera

en lagos utilizan un único punto de muestreo en la zona central del sistema (Staehr et al., 2010;

Coloso et al., 2011; Jeppesen et al., 2015), asumiendo que el mismo resume todo el comportamiento

del ecosistema (a través de la mezcla continua del agua). La incorporación de la heterogeneidad

espacial a nivel horizontal, a partir de la colocación de más sondas en diferentes zonas del sistema

(i.e.  zona  pelágica  y  litoral)  permite  estimaciones  más  acertadas  sobre  el  comportamiento  del

sistema en relación a las emisiones de C hacia la atmósfera (Van de Bogert et al., 2007; Staehr et al.,

2010; McNair et al., 2015), al no asumir mezcla continua y total del agua a nivel horizontal. En

general, el comportamiento metabólico de la zona litoral es diferente al de la zona pelágica (Kemp

et al., 1997; Van de Bogert et al., 2007), producto de las distintas comunidades biológicas que las

caracterizan (e.g. Meerhoff et al., 2003; 2007). En particular, la incorporación de la zona litoral en

este trabajo generó diferencias en las estimaciones de emisión de carbono generadas con ambas

metodologías. Por ello, se recomienda la consideración de la heterogeneidad espacial en sistemas

lacustres, aunque esto implica duplicación de los costos y esfuerzo asociados. 
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El modelo de difusión de film (Trolle et al., 2012; Jeppesen et al., 2015), por otra parte, asume

implícitamente la mezcla de toda la columna de agua, y por tanto también es sensible a los patrones

de estratificación, ya que solo considera el estrato en donde se tomaron las medidas. La profundidad

de mezcla es un parámetro que no es considerado en el modelo, probablemente debido a que el

objetivo del análisis es evaluar el comportamiento del sistema como fuente o sumidero de carbono

(i.e. el intercambio pasivo por diferencia de concentración entre el cuerpo de agua y la atmósfera).

En este sentido, la aproximación es del tipo “caja negra”, donde se estima el flujo de C en función

de las características físico-químicas del agua (i.e. temperatura, pH, fuerza iónica, entre otros) de la

capa superior del lago y las características de la capa de aire adyacente (i.e. Presión atmosférica,

concentración de CO2 y velocidad del viento). Los procesos y características del sistema que no

afectan directamente los parámetros en la superficie no son de su interés, ya que este método no

tiene como objetivo estimar el comportamiento metabólico del sistema (Trolle et al., 2012; Jeppesen

et al., 2015). En este sentido, si las medidas fueran obtenidas por debajo del epilimnion, los cálculos

serán igual de sensibles que los obtenidos a partir del método de variación en el oxígeno disuelto.

Considerando que el esfuerzo en el procesamiento de datos es similar en ambos casos, la elección

de métodos dependerá en primer lugar  de los datos disponibles y los objetivos del análisis.  El

modelo de difusión de film, aplicado durante períodos relativamente cortos (14 días) generó, en este

caso,  estimaciones menos precisas del  comportamiento metabólico.  Los intervalos  de confianza

obtenidos a partir de esta metodología fueron, en la mayoría de los casos, de mayor amplitud a los

obtenidos según el método de variación en el oxígeno disuelto. Esto puede reflejar la naturaleza de

las variables utilizadas (pH, alcalinidad, PCO2), así como también la incertidumbre en las mismas,

siendo este método muy sensible a variaciones en el pH del agua (Trolle et al., 2012). 

Además,  de  seleccionarse  esta  metodología  lo  más  adecuado sería  contar  con datos  locales  de

concentración de CO2 atmosférico,  en lugar de utilizar registros globales y con baja resolución

temporal, como se hace en muchos casos de la literatura (e.g. Kosten et al., 2010; Jeppesen et al.,

2015) y  como se hizo también en este caso, en que utilizamos datos del promedio anual de la

Administración Nacional Oceánica y Atmosférica de Estados Unidos (NOAA). El uso de datos

locales a mayor resolución temporal podría haber aumentado la coincidencia en las estimaciones de

emisión neta de C a partir de ambas metodologías.

En nuestro caso,  la  metodología  de  variación  en el  oxígeno disuelto  resultó  ser  más precisa y

permitió el monitoreo de mayor número de procesos ecosistémicos, por lo que consideramos más

ventajosa la aplicación de esta metodología frente al modelo de difusión de film. 
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Comportamiento metabólico de lagos

Independientemente de la metodología utilizada, ambos sistemas se comportaron como fuentes de C

hacia la atmósfera (comportamiento neto heterotrófico), al igual que la mayoría de los ecosistemas

lacustres a escala global (Benoy et al., 2007; Tsai et al., 2008; Barros et al., 2011; Raymond et al.,

2013; Marcé et  al.,  2015, Lupón et  al.,  2016).  Las emisiones de carbono (o la magnitud de la

respiración ecosistémica) estimadas en esta tesis según ambas metodologías, son comparables a las

estimadas a partir del análisis del comportamiento del pH, modelos de difusión de film y método de

variación en el oxígeno disuelto en lagos templados (e.g. Maberly, 1996; Kemp et al., 1997; Trolle

et al., 2012 & Cremona et al., 2014) y similares a los valores obtenidos por Carmouze et al. (1991),

a partir del método de variación en el oxígeno disuelto en dos sistemas someros en Brasil. Por el

contrario,  nuestras estimaciones fueron mayores a los promedios reportados en meta-análisis de

sistemas subtropicales en verano (Pacheco et al., 2013) y a escala anual (Marcé et al., 2015), donde

la tendencia a la heterotrofia, se postula, es aún mayor (Smith y Mackenzi 1987; Pacheco et al.,

2013) y donde se reporta una mayor actividad metabólica que en sistemas templados (Marotta et al.,

2009).

Por todo lo expuesto, la discusión sobre el comportamiento metabólico de ambos lagos se centrará

en los resultados obtenidos a partir de dos sondas y según la metodología de variación en el oxígeno

disuelto, considerando también los resultados obtenidos de comportamiento metabólico en la zona

pelágica.  En  este  sentido,  considero  que  el  análisis  de  estos  resultados  permite  una  mayor

comprensión  del  comportamiento  metabólico  del  sistema,  incorporando  procesos  que  son

heterogéneos temporal y espacialmente.

En la mayoría de los lagos eutróficos e hipertróficos, la mayor productividad primaria se atribuye al

fitoplancton (Liboriussen & Jeppesen 2003;  Heini  et  al.,  2014),  ya que la  producción primaria

bentónica no es significativa debido a que la profundidad de la zona fótica es generalmente menor a

la del sistema.  En la  zona litoral,  en cambio,  y en algunos lagos someros meso-eutróficos,  los

principales productores primarios suelen ser macrófitas sumergidas  (Jeppesen et al., 1998), como

ocurrió en ambos lagos estudiados (Meerhoff et al., 2013). 

En  este  sentido,  la  incorporación  de  la  zona  litoral  generó  estimaciones  de  mayor  actividad

metabólica que la observada en la zona pelágica en ambos sistemas, en todas las estaciones del año.

Esto concuerda con la predicción planteada. La mayor actividad biológica en este micro hábitat es
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consecuencia  de  la  mayor  densidad  de  productores  primarios  así  como  de  consumidores.  Las

plantas sumergidas en lagos someros subtropicales actúan como fuente de alimento y refugio para

gran cantidad de micro y macroinvertebrados y vertebrados acuáticos (e.g. Meerhoff et al., 2003,

2007; Teixeira de Mello et al., 2009). Por otra parte, la mayor disponibilidad de materia orgánica,

producto de la acumulación y descomposición de tejido vegetal y del biofilm asociado, así como los

procesos físicos, químicos y biológicos que ocurren en este hábitat (e.g. cambios en la mezcla del

agua, la concentración local de nutrientes, mayor generación y descomposición de materia orgánica,

etc. (Jeppesen et al., 1998)), pueden favorecer la emisión de C como CO2 y eventualmente como

CH4 desde los sedimentos en condiciones de anoxia

En ambos sistemas, el comportamiento heterotrófico neto implica que existan reservas de carbono

en el sedimento que son devueltas a la columna de agua por resuspensión y/o aportes de carbono

alóctono desde la cuenca para subsidiar el consumo y respiración de autótrofos y heterótrofos (Cole,

2013). El aporte alóctono se asocia al ingreso de materia orgánica, tanto particulada como disuelta,

desde la cuenca de drenaje, propiciando la respiración microbiana (Tsai et al., 2008) y subsidiando

en parte la trama trófica. 

Los fenómenos de lluvia (tales como los registrados en 2012) se asocian típicamente a un mayor

aporte de nutrientes y materia orgánica desde la cuenca hacia el cuerpo de agua (Staehr et al., 2012),

lo que puede aumentar el carácter heterotrófico de la zona litoral y de la zona pelágica (Jennings et

al.,  2012), como consecuencia de efectos negativos sobre los productores primarios (e.g. mayor

turbidez del agua limitando la  producción), y positivos sobre muchos consumidores (e.g. mayor

aporte de materia orgánica) (Tsai et al., 2008).

En cuanto a las diferencias en el comportamiento metabólico entre sistemas, Laguna Blanca fue

metabólicamente más activa que Laguna Escondida en todas las estaciones del año. En este sentido

se cumplió, parcialmente, la predicción de mayor captura de C (menor emisión de C) en el sistema

con mayor  carga  de nutrientes,  a  diferencia  de  lo  visto en  los  arroyos.  El  efecto  de  la  mayor

producción primaria bruta  fue compensado por la mayor respiración ecosistémica observada en

Laguna Blanca, por lo que no se detectaron diferencias entre lagos en el metabolismo neto durante

la mayoría de las estaciones del año. En cambio, durante el verano el evento de anoxia en Laguna

Escondida (registrado por primera y única vez durante este estudio) produjo que el comportamiento

metabólico de ambos sistemas fuera diferente a escala anual. 
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En el  año estudiado,  el  efecto  de  la  estacionalidad fue consistente  entre  sistemas,  y  similar  al

observado  en  otros  sistemas  someros  subtropicales  (Carmouze  et  al.,  1991;  Tsai  et  al.,  2008;

Cavalcanti et al., 2016). En invierno la actividad biológica fue mínima y el metabolismo neto fue

cercano al equilibrio (NEP~0) en ambos sistemas, disminuyendo las emisiones netas de C hacia la

atmósfera.  La  actividad fotosintética  en  invierno está  limitada  por  la  menor  intensidad y  corta

duración de horas de luz (Mulholland et al., 2001; Capelleti, 2006; Roberts et al., 2007), mientras

que las bajas temperaturas generan una disminución en la tasa metabólica de todos los organismos

(Begon et al., 2006; Marotta et al., 2009). En otoño, primavera y verano la actividad metabólica (i.e.

producción primaria bruta y respiración ecosistémica) fue más intensa.

El  comportamiento  metabólico  en  ambos  sistemas  se  corresponde  con  un  año  en  el  cual  las

precipitaciones  fueron  abundantes  en  la  región  (Anexo  1).  En  este  sentido,  cabe  destacar  la

importancia de realizar análisis a escalas más largas de tiempo para evaluar la dinámica temporal y

determinar el comportamiento promedio de ambos sistemas ante variaciones climáticas interanuales

(Coloso et al., 2011; Dinsmore et al., 2013; Carey & Cottingham, 2016). Esto es muy relevante

especialmente si consideramos que en gran parte  de la bibliografía científica sobre el tema las

conclusiones obtenidas se basan en muestreos puntuales o de corto plazo (e.g. López Archilla et al.,

2004; Kosten et al., 2010).   
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CONCLUSIONES GENERALES

Los cuatro sistemas analizados mostraron un comportamiento heterotrófico (emisión neta de C),

que concuerda con la evidencia que se está acumulando actualmente a escala global sobre el rol de

los ecosistemas continentales como fuente de carbono a la atmósfera. Este patrón se dio en todos los

sistemas estudiados en la tesis, independientemente del uso de suelo en la cuenca y estado trófico. 

Las metodologías utilizadas representaron una buena aproximación para la detección del efecto de

la  estacionalidad y del  tipo  y  uso del  suelo  en  la  cuenca  de  drenaje  sobre  el  comportamiento

metabólico de los cuatro ecosistemas analizados.  Como esperábamos, las  conclusiones sobre el

comportamiento de los cuatro sistemas fueron, en la mayoría de los casos, congruentes entre las

metodologías,  aunque se observaron algunas  diferencias  cuantitativas  en las  estimaciones  de la

emisión neta de CO2. En particular, la metodología utilizada parece una metodología aplicable para

la estimación del término de intercambio de oxígeno entre el cuerpo de agua y la atmósfera en lagos

y arroyos es una aproximación (indirecta) aplicable y útil en sistemas acuáticos subtropicales. 

En sistemas lénticos, en particular según la metodología de variación en el oxígeno disuelto , las

estimaciones de comportamiento metabólico fueron más variables al considerar la heterogeneidad

espacial.  Esto  concuerda  con lo  esperado teorícamente,  ya  que  el  hábitat  litoral  promueve una

mayor actividad biológica al haber  mayor biomasa por unidad de área que en el hábitat pelágico.

Se esperaba que el efecto de una mayor carga de nutrientes en el cuerpo de agua, dada por un uso

intensivo del suelo en la cuenca de drenaje, promoviera la captura neta de C como CO2. Esto fue

observado en sistemas lénticos, pero no en lóticos; por lo qué la validez de esta hipótesis debe ser

analizada con una base de datos mayor. 

Se observó una importante  variabilidad  diaria  en las  estimaciones  de los  diferentes  parámetros

metabólicos en los cuatro sistemas. En línea con la hipótesis planteada,  la variabilidad a escala

diaria  y  estacional  fue  mayor  en  sistemas  lóticos  respecto  a  sistemas  lénticos.  Es  importante

considerar que las estimaciones de metabolismo neto de esta tesis incluyeron medidas obtenidas con

alta  frecuencia  durante  varios  días,  mientras  que  muchos  trabajos  encontrados  en  la  literatura

utilizan medidas puntuales obtenidas una vez al día en el sistema y en varios casos, en un único día

(e.g. del Giorgio et al., 1999; López Archilla et al., 2004; McCallister & del Giorgio, 2008; Kosten

et al., 2010), o en otros casos medidas de alta frecuencia pero durante ciclos aún más cortos (24 o

48 horas, e.g. Cole et al., 2000).
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En este sentido, y dada la varianza observada en los períodos analizados, considero importante la

utilización  de  series  de  datos  más  extensas  para  obtener  estimaciones  más  precisas  del

comportamiento metabólico de los ecosistemas acuáticos en general. 

Por  otra  parte,  la  contribución al  ciclo  de  carbono fue mayor en los  arroyos que en  los  lagos

someros, como también se ha sugerido en trabajos globales (Raymond et al., 2013). La magnitud de

las  emisiones  estimadas  de C desde los  arroyos fue  significativamente  mayor (en  un orden de

magnitud),  a la  de los lagos someros (ver Figs.  6 y 15).  Sin embargo, la  incertidumbre en las

estimaciones de metabolismo neto también fue mayor en los sistemas lóticos respecto de lagos,

siendo posible la ocurrencia de una sobre - estimación de las emisiones de C como CO2 en los

primeros. Para obtener estimaciones más precisas del comportamiento metabólico (y cuantificar las

emisiones de CO2) en arroyos subtropicales, se recomienda la obtención de medidas directas de

dicho coeficiente. En particular, con el objetivo de evaluar si existe un sesgo y si éste es sistemático

en las estimaciones del coeficiente de reaireación.

Respecto a las estimaciones de comportamiento metabólico y de flujo de C entre el ecosistema y la

atmósfera, es pertinente la discusión sobre la delimitación del sistema. Aunque existen métodos que

incluyen tanto el cuerpo de agua como la cuenca de drenaje (e.g. “Eddy covariance”; Ueyama et al.,

2014), la mayoría de los métodos utilizados actualmente consideran, explícita o implícitamente, que

el comportamiento del cuerpo de agua refleja adecuadamente todos los procesos ocurridos en él. En

este sentido, clásicamente se considera que el sistema acuático se encuentra limitado al interior del

cuerpo de agua. Sin embargo, muchos de los procesos que son consecuencia de, por ejemplo, la

carga  de  nutrientes  en  el  agua,  pueden  no  verse  reflejados  en  el  comportamiento  metabólico

estimado. La producción primaria bruta de macrófitas emergentes (usualmente localizadas en las

márgenes  o  zonas  más  someras  del  cuerpo  de  agua)  prácticamente  no  genera  cambios  en  la

concentración de oxígeno disuelto en el agua, debido a que el O2 producido por fotosíntesis y el

CO2 producido en la respiración son liberados directamente hacia la atmósfera. En este sentido, es

altamente probable que los valores de GPP sean subestimados de manera sistemática en ecosistemas

acuáticos eutróficos en los cuales predominan las macrófitas emergentes o incluso plantas flotantes

libres (como camalotes, repollitos de agua, etc.), que pueden constituir otro estado alternativo en

lagos someros (Scheffer et al., 2003).

 

Por último, cabe destacar que para evaluar de manera “completa” la contribución de los cuerpos de

agua  dulce  subtropicales  al  ciclo  de  C  deberían  considerarse  otros  procesos  (e.g.  secuestro  de
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carbono en los sedimentos, transformaciones de la materia orgánica disuelta, emisión de metano) y

posiblemente una visión más integrada de la cuenca. Sin embargo, las metodologías empleadas y

analizadas en esta tesis permiten un mayor conocimiento del funcionamiento de los ecosistemas

analizados,  lo cual  puede,  además,  constituir  una importante  contribución para el  desarrollo  de

estrategias de monitoreo ambiental.
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PERSPECTIVAS

Además  de  las  consideraciones  metodológicas  discutidas  en  la  sección  anterior,  una  de  las

perspectivas  más  claras  de  este  trabajo  involucra  aumentar  la  extensión  del  estudio,  para  así

consolidar esta herramienta y aumentar también las posibilidades de aplicarla con otros objetivos.

La aplicación y validación de este tipo de análisis a series de datos más extensas en el tiempo y el

espacio, permitiría la caracterización más precisa del comportamiento de diferentes cuerpos de agua

en cuanto a las emisiones de CO2. Esto permitiría ajustar las predicciones de los efectos de cambios

globales  y  locales  sobre  la  emisión  de  gases  de  efecto  invernadero  y  sus  posibles

retroalimentaciones con el cambio climático.

Por otra parte, también permitiría evaluar la capacidad de respuesta del ecosistema frente a cambios

en el ambiente dados por la variabilidad climática a distintas escalas temporales, cambios en los

usos del suelo en la cuenca y consecuente ingreso de nutrientes, materia orgánica y otras sustancias

químicas que afecten el metabolismo, cambios en la trama trófica, etc.

En este  sentido,  la  aplicación de este  tipo de análisis  para la implementación de estrategias de

monitoreo del funcionamiento de los cuerpos de agua es factible, una vez desarrollada una línea de

base sobre el metabolismo en los cuerpos de agua a monitorear. La información obtenida de esta

forma,  junto  con datos  de variables  ambientales  e  información de  las  comunidades  biológicas,

podría  ser  utilizada  para  la  detección  de  alertas  tempranas  de  cambios  en  el  funcionamiento

ecosistémico (e.g. Carey & Cottingham, 2016) dados por forzantes externos.
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ANEXO 1: Condiciones climáticas durante el año 2012

Temperatura promedio anual del año 2012. Mapa de anomalías en la temperatura media del aire,

respecto al período 1951-1980. Fuente http://data.giss.nasa.gov/gistemp/maps/
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Indice  de  precipitación  estandarizado  en  2012  y  valoración  cualitativa  del  comportamiento

promedio a escala mensual respecto al período 1981 – 2010.  El índice evalúa déficit o exceso de

precipitación a escala  mensual.  El  comportamiento es  clasificado en 7 categorías  ordenadas  de

forma  creciente,  (sequía  extrema  (SE);  sequía  severa  (SS);  sequía  leve  (SL);  comportamiento

promedio  (N);  precipitaciones  abundantes  (PA);  precipitaciones  muy  abundantes  (PMA)  y

precipitaciones extremadamente abundantes (PEA)). Se muestra el índice obtenido a partir de los

registros de estaciones metereológicas ubicadas en el departamento de Florida (arroyos) y Laguna

del sauce (lagos). Fuente (www.meteorologia.com.uy/ServCli/ipe).

Mes del año Florida Laguna del Sauce

2012               índice clasificación índice clasificación
Enero -0,60       SL -2,38       SE
Febrero   0,74       PA  0,96       PA
Marzo  0,38       N  2,94       PEA        
Abril                                  ----      –--  ----         –--
Mayo -0,54       SL  0,19        N
Junio -0,19       N  1,66        PMA
Julio -1,26       SL  1,22        PA
Agosto  1,27       PA  3,10        PEA
Setiembre  0,19       N  2,69        PEA
Octubre  2,07       PEA  1,39                      PMA
Noviembre                ----        –--  ----         –--
Diciembre  1,94       PMA  1,36        PMA
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ANEXO 2: Ecuaciones utilizadas para estimaciones de metabolismo neto en arroyos. Martí, E 

(2011)

Datos utilizados:

- Concentración de oxígeno disuelto (aguas arriba y aguas abajo del tramo analizado) en mg L-1, 

obtenidas cada 15 minutos 

- Temperatura promedio del agua, obtenida cada 15 minutos (°C)

- Caudal, promedio diario (L s-1)

- Concentración de saturación de oxígeno en agua, calculada cada 15 minutos (mg L-1)

-Tiempo de viaje del agua entre una sonda y otra, promedio díario (en minutos)

- Área del tramo (m2)

- Fotoperíodo (horas de luz)

kO2 t =  kO2NT (1+(Tt2e – Tn) x 0,0241)

Rn =(Δ[OD]t(n) x Q) - kO2 t

GPP=Ʃ(Q(Δ[OD]t – (Déficit [OD]t x kO2  t x τ)) – Rn) x Á-1

RE = (Rn x 24) x Á-1

NEP = - GPP + RE

Donde:  kO2 t  es el flujo de oxígeno entre el agua y la atmósfera en el instante “t”, calculado a partir del

coeficiente de reaireación (kO2NT ), obtenido según el método de regresión nocturna en minutos -1  y corregido

por la temperatura promedio (°C) del tramo en el instante “t” (T t2e) y la temperatura promedio del tramo

durante la noche (Tn). 

Rn representa la respiración ecosistémica durante la noche. 

Δ[OD]t(n) la variación en la concentración de oxígeno disuelto entre la sonda colocada aguas arriba y la sonda

aguas abajo en el instante “t” (considerando únicamente las medidas realizadas durante la noche).

Q representa el caudal en L s-1.

GPP es la producción primaria bruta de cada ciclo de 24 horas, en g O2 m-2.

 Δ[OD]t la diferencia de concentración en el oxígeno disuelto (mg L -1) entre la sonda aguas arriba y la sonda

colocada aguas abajo.

Déficit  [OD]t es  el  promedio  de  la  diferencia  entre  la  concentración  de  saturación  de  oxígeno  y  la

concentración medida de ambas sondas.

τ el tiempo de viaje promedio del agua entre una sonda y otra (minutos). 

Á-1 el área del tramo en m2. 

RE la respiración ecosistémica de cada ciclo de 24 horas, en g O2 m-2.
NEP representa el  metabolismo neto del sistema durante el ciclo diario expresado en gramos de oxígeno por

unidad de superficie (m-2).
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ANEXO 3: Ecuaciones utilizadas para estimaciones de metabolismo neto según el método de 

variación en el oxígeno disuelto en lagos (Staehr et al., 2010)

Datos utilizados:

- Concentración de oxígeno disuelto (mg L-1) obtenida cada 30 minutos 

- Temperatura del agua, obtenida cada 30 minutos (°C)

- Profundidad de la zona de mezcla, medida cada 15 días (m)

- Velocidad del viento a 2 metros sobre la superficie del agua, estimada cada 30 minutos (m s-1)

- Fotoperíodo

U10 = Uz  x 1,4125 z-0,15

Sc = 0,0476 x T3 + 3,7818 x T2 – 120,1 x T + 1800,6

k  = ((2,07 + 0,215 x U10
1,7)/100) x ((Sc/600)-0,5)

F = k x (O2 sat – O2 m)

NEPhr = ΔO2 – F / zmix

NEPdía = NEPhr- día x fracción de horas de luz x 24

Rhr = NEPhr- noche

Rdia =Rhr x fracción de horas de luz x 24

Rtotal =Rhr x 24

GPP = - NEPdía + Rdia

NEP = - GPP + Rtotal

Donde:

U10 es la velocidad del viento a 10 metros sobre la superficie del agua y U z es la velocidad del viento, ambas

en (m s-1), a la altura “z” (m) (en nuestro caso z = 2).

Sc el número de Schmidt obtenido a partir de la temperatura del agua (°C).

k la velocidad del pistón (m h-1).

F la difusión de oxígeno entre la atmósfera y el cuerpo de agua (g O2 m-2 h-1) obtenido a partir de “k” y la

diferencia entre la concentración de saturación de oxígeno (O2 sat) y la concentración de oxígeno medida por

la sonda (O2 m), ambas concentraciones en mg de O2 L-1. 

NEPhr  representa el metabolismo de una hora por metro cúbico (gO2 m-3 hr-1) obtenido a partir de la variación

de la  concentración de oxígeno disuelto en una hora (ΔO2  (mgO2 L-1)),  la  difusión de oxígeno entre la

atmósfera y el cuerpo de agua (F) y la profundidad de la zona de mezcla (zmix (m)). NEPdía es el metabolismo

total durante el día (gO2 m-3 duración del día-1). 

NEPhr- día es el promedio metabólico por hora, durante las horas de luz. 

La fracción de horas de luz obtenida a pertir de datos de fotoperíodo (horas de luz/24). 
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Rhr (gO2 m-3 hr-1) respiración promedio por hora, obtenida a partir del metabolismo promedio por hora en

ausencia de luz (noche). 

Rdia es la respiración durante las horas de luz y R total la respiración de todo el ciclo de 24 horas, GPP la

producción primaria bruta (gO2 m-3 día-1) y NEP el metabolismo neto (gO2 m-3 día-1).
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ANEXO 4:   Ecuaciones utilizadas para estimaciones de metabolismo neto según el modelo de 
difusión de film en lagos. (Trolle et al., 2012; Jeppesen et al., 2015)

Datos utilizados:

- Temperatura del agua, obtenida cada 30 minutos (°C)

- pH del agua, medido cada 30 minutos

- Alcalinidad total del agua, medida con una frecuencia mensual  (µEq L-1)

- Conductividad específica, medida cada 30 minutos (µS cm-1)

- Velocidad del viento a 2 metros sobre la superficie del agua, estimada cada 30 minutos (m s-1)

- Presión parcial de CO2 en aire (µAtm), obtenido a partir de datos diarios de presión atmosférica y 

el promedio anual de la concentración de CO2 en aire

Fuerza iónica y constantes

FI = (1,6 x 10-5) x CE
KH  = 10^-((- a x T2 +b x T + c) x (- d x FI3 +e x FI2 +f x FI – g))              
K1 = 10^- ((h x T2 – i x T + j) x ( k x FI4 – m x FI3 +n x FI2 – p x FI + 1)

donde:

FI es la fuerza iónica; CE representa la conductividad específica; KH la constante de la ley de  Henry (mol L-1

Atm-1); K1 un parámetro (mol L-1 Atm-1) y “T” la Temperatura en °C.
Las letras representan los siguientes valores (constantes): a =  0,0000895; b = 0,0167664; c = 1,1082517; d =
0,1658893; e = 0,1466171; f = 0,0462547; g = 1,0002441; h = 0,0001246; i = 0,0122074; j = 6,5755104; k =
1,0863225; m = 2,1361913; n = 1,4309565 y p = 0,4377806. 
El símbolo “^” representa el operador de potencia.

Viento

K = ((2,07 + 0,215 (V 1,7)) +(0,72 x V)+(0,228 x V 2,2 + 0,168)) / 3  
     

donde:

V es la velocidad del viento a 2 metros de altura (m s -1); K (en cm h-1) es estimado a partir del promedio de
tres ecuaciones diferentes de un coeficiente relacionado con el kO2  (coeficiente de intercambio de oxígeno
entre el cuerpo de agua y la atmósfera). 

Flujo de C sin considerar la potenciación química

CO2w = (10-pH x 10-6 x Alcalinidad) / K1 
CO2sat = KH  x (pCO2 x 10-6)
CO2flux = ((K x (CO2w -  CO2sat)))x 12,0107 x 10 x 24

donde:
CO2w es la concentración de dióxido de carbono en agua (moles L -1); CO2sat representa la concentración de
saturación de dióxido de carbono en agua  en moles L -1; CO2flux el flujo de C entre el agua y la atmósfera en g
m-2 día-1. 
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Cálculos del flujo de C considerando la potenciación química (aproximación utilizada en esta tesis)

Korr = (0,5 x (FI)0,5) /  (1+1,4 x (FI)0,5)
pK1 = (3403,71 / Tk) + (0,03279 x Tk) – 14,84 – Korr
pK2 = (2902,39 / Tk) + (0,02379 x Tk) – 10,50 – Korr
pKw = (4470,99 / Tk) + (0,01706 x Tk) – 6,09 – Korr
OH = 10 ^ (pH – pKw + 3)
r1 = 10 ^ (pK1 - pH)
r2 = 10 ^ (pH-pK2)
HCO3 = (At x 1000 – OH)/ (1 + 2 x r2)
CO3 = r2 x HCO3

CO2 = r1 x HCO3

TCO2 = HCO3 + CO3 + CO2

pKh = 0,014 x T + 1,12
Kh = 10 ^ (-1 x pKh)
ah = 10 ^ (-1 x pH)
K1 = 10 ^ (-1 x pK1)
K2 = 10 ^ (-1 x pK2)
D = 5019 x e ^ (-19,51 / 0,0831451 / Tk) x 10-5

XRCO2 = 1246,98 + ((-6,19 x 104)/ Tk – (183 x Ln (Tk))
RCO2 = e^ (XRCO2)
XROHKw = (-930,13 + 104 x 3,1 / Tk + 140,9 x Ln (Tk)
ROHKw= e^ (XROHKw)
R = RCO2 + ROHKw

Ta = 1 + aH
2 x (K1 x K2 + K1 x ah) -1

Q = (R x Ta  / D) 0,5

Z= D / (K /3600)
β = Ta  / ((Ta -1) + (TANH (Q x Z) / (Q x Z)))
CO2 pot = CO2flux x β

donde:
 
FI es la fuerza iónica; Tk es la temperatura del agua en °K; pH es el pH del agua; HCO3 es la cantidad de C
en agua como bicarbonato; At es la alcalinidad total del agua; CO3 la cantidad de C en agua como carbonato;
CO2 la cantidad de C en agua como dióxido de C; TCO2 la cantidad total de C en agua;  T es la temperatura
del agua en °C; β es la potenciación química del flujo, debido al pH del agua; TANH representa la tangente
hiperbólica y CO2 pot representa el flujo total potenciado de C entre el cuerpo de agua y la atmósfera en g C
m-2 día-1 y el símbolo “^” representa el operador de potencia.
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ANEXO 5:   Modelos estadísticos evaluados para el análisis de metabolismo

Arroyos

Yij representa la variable de respuesta en cada caso (Yij = Metabolismo Neto (NEP), n = 64; Yij = Producción
primaria bruta (GPP), n = 48; Yij = Índice de autotrofia (GPP/RE), n = 48)

µ es la media general de todos los grupos de datos
αi el efecto de la estación del año “i” 
βj el efecto dado por el arroyo “j”
αiβj el efecto de la interacción entre la estación “i”  y el sistema “j” 
εij  el  término de error  asociado a cada una de las  “unidades experimentales”  (i.e.  cada sistema en cada
estación del año). 
i=1,2,3,4; j=1,2. 
Se reportan los grados de libertad (g.l.) de cada uno de los modelos y el AIC calculado como:
AIC= – 2 log Likelihood + 2 (# de parámetros). 
El asterisco marca el AIC del modelo seleccionado. n es el número de datos (días) para el cual se ajustó el
modelo.

Modelo NEP GPP GPP/RE
g.l. AIC g.l. AIC g.l. AIC

Yij= µ + αi +βj +αiβj+ εij          47 518,62* 35 130,64  35 -31,27*        

Yij= µ + αi +βj + εij   50 539,55 37 136,38  37 -23,18

Yij= µ + αi + εij   51 568,78 38 136,30  38 -8,23

Yij= µ  +βj + εij   53 539,55 39 136,38  39 -23,18

Lagos 

Yij  representa la variable de respuesta en cada caso (Yij  = Metabolismo Neto (NEP) según el método de variación
en el oxígeno disuelto e Yij  = Flujo de C (como CO2) desde el lago hacia la atmósfera, según el modelo de difusión de
film. Estimaciones realizadas, en ambos casos, para la zona pelágica y promedio ponderado (i.e. considerando la zona
pelágica y litoral))

µ es la media general de todos los grupos de datos
αi el efecto de la estación del año “i” 
βj el efecto dado por el lago “j”
αiβj el efecto de la interacción entre la estación “i”  y el sistema “j” 
εij  el  término de error  asociado a cada una de las  “unidades experimentales”  (i.e.  cada sistema en cada
estación del año). 
i=1,2,3,4; j=1,2. 
Se reportan los grados de libertad (g.l.) de cada uno de los modelos y el AIC calculado como:
AIC= – 2 log Likelihood + 2 (# de parámetros). 
El asterisco marca el AIC del modelo seleccionado. n es el número de datos (días) para el cual se ajustó el
modelo.
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Modelo Método de variación en el oxígeno disuelto (NEP)

g.l.       AIC (zona pelágica)     AIC (zona pelágica + litoral)

Yij= µ + αi +βj +αiβj+ εij                86 85,78* 267,50 *

Yij= µ + αi +βj + εij   91 113,08 272,67

Yij= µ + αi + εij   94 175,02 293,36

Yij= µ  +βj + εij   98 213,50 333,97

Modelo Modelo de difusión de film (Flujo neto de C)

g.l.       AIC (zona pelágica)     AIC (zona pelágica + litoral)

Yij= µ + αi +βj +αiβj+ εij                85 207,97 * 302,88 *

Yij= µ + αi +βj + εij   90 224,75 315,33

Yij= µ + αi + εij   93 346,97 386,20

Yij= µ  +βj + εij   97 392,02 397,24
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