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RESUMEN 

Las cuencas hidrográficas de Tierra del Fuego son reconocidas como áreas prístinas, sin 

embargo están sujetas a distintos impactos; la urbanización es uno de los más conspicuos. 

En la presente tesis se evaluó el estado ambiental de ecosistemas lóticos fueguinos 

empleando la comunidad epilítica. Esta comunidad es ideal como bioindicador por su 

ubicuidad y hábito sésil. Se estudiaron 3 cuencas de la ciudad de Ushuaia entre 2018 y 

2022 durante el periodo libre de hielo. Las fracciones de masa, estequiometría, y la 

comunidad algal (abundancia, biovolumen y composición) del epiliton respondieron al 

impacto de la urbanización. Además, se desarrolló un Índice de Calidad de Agua 

Fueguino donde se incluyó la clorofila-a del epilíton. Adicionalmente, se evaluó la 

actividad del castor norteamericano en la composición del epiliton ya que resulta un 

impacto frecuente en la región. Este estudio se realizó durante 2016-2017 en sitios con 

actividad presente y pasada de castor. Se observaron diferencias en la composición 

eplítica algal y mayor cantidad de materia orgánica asociada a la actividad del castor. Los 

resultados expuestos en esta tesis aportan información valiosa para comprender el rol de 

la comunidad epilítica en ecosistemas lóticos de áreas prístinas que están siendo alterados 

por la actividad antrópica ya sea de manera directa por la urbanización e indirecta debido 

a la introducción de una especie exótica invasora. 

Palabras clave: Epiliton, urbanización, ecosistemas lóticos, algas, estequiometría, 

clorofila, índice de calidad de aguas, castor, Ushuaia, Tierra del Fuego. 
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ABSTRACT 

Effect of urbanization in the epilithon ecology in Fuegian lotic ecosystems. 

Watersheds of Tierra del Fuego are recognized as pristine areas, although they are subject 

to different impacts; being urbanization among them. In this Thesis, the environmental 

quality of Fuegian lotic ecosystems was evaluated using the epilithic community as an 

environmental indicator. This community was selected because of its ubiquity and sessile 

habit. The impact of urbanization was assessed by studying different aspects of the 

epilithic community and limnological variables in 3 watersheds of Ushuaia City between 

2018 and 2022 during the ice-free period. The mass fractions, stoichiometry, and algal 

community (abundance, biovolume, and composition) of epilithon responded to the 

impact of urbanization. In addition, a Fuegian Water Quality Index was developed and 

applied; this index included epilithon chlorophyll-a as a variable in its formulation. 

Additionally, North American beaver activity on epilithon composition was evaluated as 

it is a frequent impact in the region. This study was conducted during 2016-2017 at sites 

with current and past beaver activity. Differences between sites were observed in the algal 

epilithic composition and a higher load of organic matter associated with the activity. 

Results presented in this Thesis provide valuable information to understand the role of 

the epilithic community in lotic ecosystems of pristine areas that are being altered by 

antropoghenic activity, either directly due to urbanization or indirectly due to the 

introduction of an invasive exotic species. 

Key words: Epilithon, urbanization, lotic ecosystems, algae, stoichiometry, chlorophyll-

a, water quality index, beaver, Ushuaia, Tierra del Fuego. 
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Ecosistemas fluviales 

En un planeta modelado por agua, los ecosistemas fluviales representan una 

fracción ínfima (0,001%) del total del agua presente en los distintos compartimentos del 

ciclo hidrológico. A pesar de su pequeña representatividad, cumplen un rol fundamental, 

conectando los sistemas terrestres con la atmósfera y los océanos. Estas interacciones 

ocurren de manera longitudinal, lateral y vertical con el entorno en diferentes escalas 

espacio-temporales (Vannote et al. 1980, Junk et. al. 1989). La conexión longitudinal 

ocurre de manera unidireccional desde las nacientes, hasta la desembocadura. El río y sus 

márgenes se conectan de forma lateral conformando la planicie aluvial. La ribera fluvial 

constituye una zona de extremo valor ambiental como consecuencia de los múltiples 

procesos ecológicos que allí se desarrollan (Giorgi & Vilches 2021). La dimensión 

vertical se da entre el agua superficial, el agua subterránea y la atmósfera, a través de la 

precipitación, evapotranspiración o evasión de CO2, por ejemplo. Por lo tanto, los arroyos 

y ríos son ecosistemas dinámicos, con importaciones y exportaciones continuas de 

materia orgánica, nutrientes, energía, agua y gases (Karr & Dudley 1981, Hotchkiss et al. 

2015). 

Los sistemas lóticos y las unidades de paisaje que drenan forman jerarquías 

anidadas (Allan & Castillo 2007). La corriente más pequeña que fluye permanente o 

temporalmente se la denomina de primer orden, de la conjunción de dos corrientes del 

mismo orden, se obtiene una de mayor orden (Strahler 1957). El concepto de número de 

orden en los ecosistemas fluviales es una medida aproximada de su tamaño y suele estar 

relacionada al área drenada, al caudal de agua transportada y el tamaño del cauce. 

Como todos los ecosistemas, los ambientes lóticos pueden ser caracterizados en 

función de su estructura y funcionamiento. La estructura comprende las características 

del medio abiótico que forman el escenario donde se desarrolla el ecosistema y los 

organismos que allí habitan, mientras que el funcionamiento está asociado a procesos 

determinados por el medio abiótico y biótico. En el caso de los ecosistemas fluviales, la 

estructura está relacionada a la forma y dimensión del cauce, calidad química del agua, 

diversidad de hábitats (meandros, pozones, etc.) y las comunidades biológicas presentes. 

El funcionamiento está relacionado a procesos de transporte y retención de sedimentos, 

nutrientes, materia orgánica, y la fotosíntesis por parte de los productores primarios 

(Elosegi & Sabater 2009) y respiración por parte de organismos autótrofos y heterotrófos. 
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Por otra parte, existen diversas condiciones que afectan al funcionamiento y estructura de 

los ríos, fuera del sistema fluvial propiamente dicho. Factores como el clima, la 

topografía, la geología, el tipo de vegetación y distintos impactos antrópicos repercuten 

en las características de los sistemas lóticos (Goméz 2010). 

 Debido a que existe una gran variabilidad entre los ecosistemas fluviales, se han 

desarrollado diversos marcos conceptuales que buscan comprender el funcionamiento de 

ríos y arroyos desde una perspectiva ecológica (Allan & Castillo 2007). Gran parte de 

estas teorías descriptas son complementarias, mientras que otras son aplicables a 

determinados ecosistemas fluviales. 

La teoría del Continuo del Río (RCC del inglés “River Continuum Concept”) 

explica el funcionamiento de los ecosistemas lóticos en sentido longitudinal. El desarrollo 

de este modelo conceptual está basado en la dinámica de cursos de agua de bosques de 

zonas templadas (Vannote et al. 1980). Puntualmente, expone que las comunidades 

bióticas, responden a un gradiente continuo en las condiciones físicas, desde las cabeceras 

hasta la desembocadura. Este gradiente se define en términos de flujo de energía. Así, los 

tramos de órdenes bajos (hacia las cabeceras) están fuertemente influenciados por la 

vegetación ripariana que reduce la producción autotrófica, producto del sombreado y 

actúa a su vez como suministro de materia orgánica alóctona. A medida que el número 

de orden del arroyo incrementa, disminuye progresivamente el aporte de materia orgánica 

terrestre, mientras que va en aumento la producción primaria autóctona y la materia 

orgánica transportada aguas abajo. A lo largo del continuo del río, los organismos 

consumidores (particularmente los macroinvertebrados) y productores primarios 

responden a los cambios en el medio físico y en la producción primaria (Vannote et al. 

1980). Esta teoría ha sido de gran utilidad para comprender patrones ecológicos en 

ecosistemas lóticos. Sin embargo, una revisión reciente realizada por Doretto et al. (2020) 

expone algunas limitaciones descriptas por el RCC. Por ejemplo, la teoría del RCC se 

enfoca principalmente en la dinámica del cauce principal sin contextualizar en la 

dinámica de red fluvial, subestimando los tipos y fuentes de discontinuidades que pueden 

ocurrir a lo largo del gradiente longitudinal (Doretto et al. 2020). 

Otro modelo que parte de considerar el río como un continuo, es el Concepto de 

Espiral de Nutrientes que describe cómo los nutrientes son asimilados, retenidos y 

transformados (reciclados) en los sistemas fluviales. Esta teoría permite describir y 

cuantificar la variación espacial/temporal de transporte y utilización de las sustancias 
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disueltas por parte de la biota bentónica en sistemas lóticos (Newbold et al. 1981, 

Newcomer et al. 2016). Además, propone que la velocidad de la corriente y el estado 

trófico del río influencian la longitud de la espiral. Este trayecto, hace referencia a la 

distancia recorrida por un átomo de nutriente durante un ciclo completo y es utilizado 

como un indicador de la eficacia de retención de nutrientes por el sistema. El reciclado 

de nutrientes (“spiralling” en inglés) es un proceso importante ya que, en los cursos de 

agua, la disponibilidad de nutrientes con frecuencia limita la tasa de crecimiento de los 

productores primarios, microorganismos heterótrofos y la tasa de descomposición de la 

materia orgánica (Rosemond et al. 1993). 

Por otra parte, Ward & Standford (1983) propusieron un modelo que tiene en 

cuenta la regulación de los caudales de los ríos a través de presas (represas y embalses) 

y/o interrupciones naturales por ecosistemas lénticos (Stanford & Ward 2001). Por tal 

motivo, propusieron una modificación al RCC conocida como el Concepto de las 

Discontinuidad Seriadas (SDC del inglés “Serial Discontinuity concept”). Las 

discontinuidades en el río pueden restablecer el continuo, creando un desplazamiento 

longitudinal o una desviación de una condición de referencia de una variable dada, 

definida como “distancia de discontinuidad”. Si bien en el modelo original Ward & 

Stanford (1983) tenía una perspectiva unidimensional que percibía las presas como 

interrupciones de los gradientes longitudinales (Ellis & Jones 2013), luego el modelo 

incluyó llanuras aluviales, abarcando también la dimensión lateral (Ward & Stanford 

1995, Stanford & Ward 2001).  

En relación con la dimensión lateral, cobra importancia la teoría del Pulso de 

inundación (Junk et al. 1989), la cual se generó para grandes ríos tropicales de elevada 

conectividad con la llanura de inundación y crecidas estacionales. En estos ríos el pulso 

de inundación es el principal modelador del paisaje y la biota suele presentar adaptaciones 

morfológicas, fisiológicas y etológicas que les permite sobrevivir y reproducirse en estos 

sistemas. Junk et al. (1989) definen la planicie de inundación como la zona de transición 

acuático-terrestre (ATTZ, por sus siglas en inglés “aquatic/terrestrial transition zone”), 

ya que ésta alterna entre ambos ambientes y considera que la misma debe ser analizada 

en conjunto con el río como un sistema “río–llanura de inundación”. El efecto del pulso 

de inundación, producto de las inundaciones periódicas, modula los cambios anuales en 

las variables bióticas y abióticas, promueve el intercambio de materia orgánica y 

contribuye en gran medida a sustentar la alta productividad biológica de las zonas 
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inundables. Al mismo tiempo, favorece que los organismos desarrollen adaptaciones y 

estrategias para el uso eficiente de los recursos dentro de la llanura de inundación (Junk 

et al. 1989, Tockner et al. 2000, Thorp et al. 2006). 

Otro marco conceptual aplicado en ecosistemas lóticos, es la Teoría de Dinámica 

de Parches (Pringle et al. 1988, Winemiller et al. 2010). Aquí, los autores, explican que 

la heterogeneidad espacial en el lecho de ríos y arroyos determina diferentes hábitats con 

consecuentes cambios en la biota. Es decir, esta teoría identifica a los ríos como un 

mosaico de parches cuyas características particulares afectan a los procesos que ocurren 

en el río en relación con las comunidades bióticas. La hipótesis es que la diversidad de 

parches provee más recursos y puede conferir estabilidad a las comunidades. Según 

Pringle & Bowers (1984), Pringle (1985), la comunidad del perifiton responde a la 

dinámica de nutrientes en parches y muestran evidencia que la disimilitud de los 

regímenes de nutrientes entre parches en los arroyos puede promover la diversidad de 

especies de perifiton (Pringle 1985). 

Por último, investigaciones más actuales proponen teorías relacionadas con 

factores climáticos. Dodds et al. (2015) presentan el Concepto del Gradiente Fluvial 

(“Stream Biome Gradient Concept” en inglés) donde se analiza a macro-escala el 

funcionamiento de los sistemas fluviales haciendo énfasis en los gradientes de 

precipitación y temperatura. Por otra parte, el Concepto de Pulso-Derivación (Pulse Shunt 

Concept, PSC del inglés “Pulse Shunt Concept”) vincula la estructura y la función de la 

red de drenaje con la variación temporal de eventos hidrológicos (precipitación y 

deshielo). La ocurrencia de eventos extremos poco frecuentes pero cuyo incremento se 

espera por efecto del cambio climático, implica una disminución de los tiempos de 

residencia del agua, aumento en la velocidad de la corriente y en la exportación de materia 

orgánica disuelta (MOD) de origen terrestre aguas abajo en los ecosistemas loticos 

(Raymond et al. 2016). 

Impacto antrópico 

Los servicios de los ecosistemas han sido definidos como las contribuciones 

directas o indirectas de los ecosistemas al bienestar humano (De Groot et al. 2010). Según 

la Evaluación de los Ecosistemas del Milenio (MEA 2005), existen impulsores antrópicos 

de cambio ambiental que alteran la provision de dichos servicios. Se entiende por 

impulsores de cambios directos a aquellos factores naturales o inducidos por el ser 

humano que actúan inequívocamente sobre los ecosistemas, como los cambios de usos 
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del suelo, sobreexplotación e introducción de especies, contaminación, el cambio 

climático, etc. De lo contrario, un impulsor indirecto opera de manera difusa, alterando 

uno o más impulsores directos; como por ejemplo factores demográficos, económicos, 

sociopolíticos, científicos, tecnológicos, culturales, de estilo de vida y religiosos (MEA 

2005). En esta tesis se desarrollan dos impactos antrópicos directos. Por un lado, la 

urbanización como un caso especial de cambio del uso de la tierra que genera 

contaminación y puede producir eutrofización cultural. Por otro lado, la introducción de 

espécies invasoras haciendo énfasis en el castor canadensis. 

Urbanización 

Históricamente los ecosistemas acuáticos han sido intervenidos para satisfacer las 

necesidades humanas; numerosas civilizaciones, ciudades e incluso regiones se han 

organizado a lo largo de cursos fluviales. Los cursos de agua son susceptibles a los 

cambios que ocurren en la cuenca de drenaje. En este sentido, el cambio en el uso del 

suelo es considerado a nivel global una de las principales alteraciones, que a su vez 

modifican la estructura y el funcionamiento de los ecosistemas (Vitousek et al. 1997a, 

Foley et al. 2005, Hegazy & Kaloop 2015). La urbanización es un tipo de uso de suelo 

persistente y de rápido crecimiento que provoca importantes cambios en el proceso 

ecológico de los arroyos (Paul & Meyer 2008). El incremento exponencial de la 

población, conlleva a una mayor presión sobre los ecosistemas con su consiguiente 

deterioro (Harrison & Stiassny 1999).  

La calidad del agua de los ecosistemas loticos urbanos ha sido ampliamente 

estudiada en diferentes partes del mundo (Characklis & Wiesner 1997, Hatt et al. 2004, 

Bahar et al. 2008, Kaushal & Belt 2012, Vidal et al. 2020). Una característica dominante 

de la urbanización es la baja permeabilidad de la cuenca a las precipitaciones, lo que lleva 

a una disminución de la infiltración y a un aumento de la escorrentía superficial (Paul & 

Meyer 2001). Según Arnold & Gibbons (1996) en una cuenca boscosa, a medida que 

incrementa la superficie impermeable, se altera el balance hidrológico (Fig. 1). Los 

autores describen que al pasar de una superficie boscosa a un 10-20% de superficie 

impermeable, la escorrentía se duplica; mientras que entre el 75 y el 100% de 

impermeabilidad, la escorrentía superficial aumenta más de cinco veces respecto a las 

cuencas forestadas (Fig. 1). El incremento de la escorrentía superficial, debido a una 

mayor cobertura de superficie impermeable, así como los cambios en la conformación 
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del paisaje, contribuyen a mayores cargas de nutrientes en los ecosistemas lóticos (Walsh 

et al. 2005, Schiff & Benoit 2007, Fernandes et al. 2019) y puede alterar su biota 

(Miserendino et al. 2008). 

Fig.1: Cambios en los flujos de agua asociados al aumento de la superficie impermeable 

en cuencas impactadas por la urbanización. (Fuente: Arnold & Gibbons 1996- traducido 

al español).  

Por lo general, los estudios sobre ecología urbana involucran el desarrollo de la 

ciudad sobre ecosistemas nativos y la dinámica de los ambientes urbanos como 

ecosistemas en sí mismos (Grimm et al. 2000). De hecho, existen varios estudios que 

mencionan el término "síndrome del arroyo urbano", para describir la degradación 

ecológica que presentan los cursos de agua urbanos (Walsh et al. 2005, Askarizadeh et al. 

2015, Vietz et al. 2016). Los síntomas más frecuentes asociados a este síndrome están 

relacionados al deterioro de la química del agua (incremento en la concentración de 
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nutrientes, sustancias toxicas y temperatura) y la alteración en la morfología y estructura 

del cauce. El ancho y la profundidad de los cursos fluviales responden a los cambios a 

largo plazo en el suministro de sedimentos y el régimen de flujo hídrico. También se 

destacan síntomas hidrológicos como hidrogramas más estrechos (“flashier” en inglés) 

debido al incremento en la escorrentía superficial en áreas con mayor impermeabilidad y 

cambios en la composición biológica como por ejemplo reducción de la riqueza de 

especies y mayor dominancia de las especies tolerantes (Meyer et al. 2005). Además, 

pueden ocurrir otros síntomas, no tan frecuentes en todas las áreas urbanas, como por 

ejemplo la reducción del caudal basal y el incremento de sólidos en suspensión (Walsh et 

al. 2005). Dado que los ríos urbanos prevalecen en todas partes del mundo, su deterioro 

ha generado una gran preocupación respecto a la reducción de bienes y servicios 

fundamentales como la disponibilidad de agua potable y la pérdida de biodiversidad, entre 

otros (Booth et al. 2016). 

Eutrofización cultural 

Se denomina eutrofización al proceso por el cual un ambiente acuático pasa de un 

estado trófico determinado a uno superior debido al incremento de la concentración de 

nutrientes (principalmente nitrógeno (N) y fósforo (P)) que pueden ser incorporados por 

los productores primarios, con el consiguiente incremento de su biomasa (Conzonno 

2009). Este proceso, se lo conoce como eutrofización cultural cuando los aportes son de 

origen antrópico a partir de fuentes puntuales (vuelcos concretos) o difusas (producto de 

la escorrentía superficial y sub-superficial) es decir cuando está vinculado al fenómeno 

de contaminación y ocurre en cortos periodos de tiempo (Le Moal et al. 2019). Las algas 

son, en general, la base de la trama trófica de los ecosistemas acuáticos continentales y 

reflejan la composición de nutrientes del agua ya que responden rápidamente a 

variaciones en las concentraciones de compuestos ricos en P y N (Whitton & Kelly 1995). 

La eutrofización cultural puede afectar el suministro de nutrientes en los ecosistemas 

acuáticos haciendo variar la limitación en un nutriente por la de otro (Conley et al. 2009). 

Por ejemplo, la deposición de N2 atmosférico en el hemisferio norte causada por el uso de 

fertilizantes y la quema de combustibles fósiles ha incrementado la relación N:P en los 

ecosistemas acuáticos (Bergström et al. 2005). Adicionalmente, afecta los servicios 

ecosistémicos de los cursos de agua, alterando la biodiversidad de los organismos 

acuáticos, su valor recreativo/cultural, su uso como suministro de agua potable y 
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potencialmente su rol como fuente o sumidero de CO2 para la atmósfera (Smith et al. 

1999). 

Introducción de especies invasoras 

Las actividades humanas impulsadas por objetivos económicos, culturales, 

intelectuales, estéticos y espirituales han generado el transporte de organismos a través 

de barreras geográficas que durante mucho tiempo mantuvieron separadas las regiones 

bióticas (Chapin et al. 2000). La introducción de especies puede ser intencional, como 

por ejemplo la incorporación de nuevas variedades en agricultura, o de manera indirecta 

o accidentada como por ejemplo el caso del mejillón dorado, Limnoperna fortunei

transportado desde el sudeste asiático a Sudamérica en el agua de lastre de los barcos 

(Darrigran & Ezcurra de Drago 2000). La introducción de especies también puede ocurrir 

sin intervención del hombre por parte de animales con hábitos migratorios. Por otro lado, 

las especies invasoras son aquellas que una vez introducidas logran establecerse en el 

ambiente, vencen filtros abióticos y bióticos, se reproducen de forma regular, sostienen 

poblaciones viables y se esparcen hacia nuevas áreas de distribución (Elton 1958). Estas, 

una vez introducidas puede generar cambios en la biodiversidad y ecología del sistema al 

que arribó con efectos beneficiosos como perjudiciales (Colautti & MacIsaac 2004). La 

invasión de especies exóticas constituye un efecto y al mismo tiempo un de las principales 

dimensiones del cambio global (Vitousek et al. 1997b, Sala et al. 2000). 

El castor norteamericano (Castor canadensis) en Tierra del Fuego es una especie 

introducida e invasora, el cual es considerado uno de los ejemplos más sorprendentes 

dentro de las especies ingenieras de ecosistemas ya que transforman fuertemente los 

ecosistemas lóticos y aledaños (Jones et al. 1997, Anderson et al. 2009). Durante su 

actividad vital, los castores modifican el ambiente según sus necesidades: construyen 

diques para elevar y controlar el nivel del agua, cortan árboles y vegetación aledaña, 

cavan madrigueras y profundizan lechos (Rozhkova-Timina et al. 2018). El impacto del 

castor a través de la construcción de diques produce alteraciones sobre la hidrología y la 

morfología de los arroyos. Un estudio realizado en zonas rurales del hemisferio norte ha 

demostrado que los diques construidos actúan como trampa de sedimento, disminuyendo 

la concentración de nutrientes y sólidos en suspensión en la columna de agua (Bason et 

al. 2017). La obstrucción del flujo normal genera que el agua se acumule, disminuya la 
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velocidad y forme diques donde se depositan sedimentos y materia orgánica, tanto de 

fuentes alóctonas como autóctonas (Naiman et al. 1986). 

En Tierra del Fuego, se ha llevado a cabo una serie de estudios para comprender 

el impacto del castor en los ecosistemas locales (Lizarralde 1993, Coronato et al. 2003, 

Martínez Pastur et al. 2006). Particularmente, han sido estudiados los efectos sobre la 

comunidad de macroinvertebrados bentónicos (Anderson & Rosemond 2007, Anderson 

& Rosemond 2010, Anderson et al. 2014) y sobre las fracciones de masa y metabolismo 

del perifiton (García & Rodríguez 2018, García et al. 2022). 

Perifiton 

Características generales 

Distintas definiciones se han elaborado para referirse al perifiton: Wetzel (1983) 

lo definió como una compleja comunidad de microbiota constituida por algas, bacterias, 

hongos, animales y detritos orgánicos e inorgánicos que habita en los cuerpos de agua, 

adherida a un sustrato natural o artificial, tanto vivo como muerto. Recientemente, otra 

definición utilizada describe al perifiton, como un microsistema constituido por una 

matriz compleja de mucopolisacárido con microorganismos autótrofos y heterótrofos que 

poseen la capacidad natural de responder y recuperarse al estrés (Wetzel 2005, Sabater et 

al. 2007). Otra terminología que se utiliza para referirse a esta comunidad es “biofilm”. 

Esta denominación se emplea principalmente en relación a la comunidad bacteriana del 

perifiton, con una acepción más biotecnológica en trabajos que involucran el tratamiento 

de efluentes empleando la comunidad adherida en cualquier superficie (Sládečková 

1994). De acuerdo con (Hynes 1970), se han definido términos para denominar a las 

distintas comunidades perifiticas, según el tipo de sustrato al cual se adhieren y crecen 

(epifiton (plantas o algas), episammon (arena), epiliton (rocas), epipelon (sedimento 

fino), epixilon (madera). 

Según Wetzel (2005), existen tres aspectos importantes a considerar del perifiton 

en los ecosistemas acuáticos. El primero es la composición de la comunidad perifitica que 

en la mayor parte de los cuerpos de agua superficiales está constituida por una 

combinación de algas/cianobacterias autotróficas y una fracción heterotrófica integrada 

por hongos, virus, bactetias y protistas. En condiciones de completa oscuridad, las 

comunidades pueden ser totalmente heterótrofas y utilizar recursos del sustrato orgánico. 

En segundo lugar, el intercambio gaseoso e iónico entre la comunidad y el medio acuoso 
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circundante se produce a velocidades más lentas que en el agua. En este sentido, el 

metabolismo, crecimiento y productividad de la comunidad dependen en gran parte del 

reciclado interno y de la conservación de los recursos capturados externamente, 

resultando así en una alta eficiencia de utilización y retención de los mismos. Por último, 

la mayor parte de la materia orgánica producida por los productores primarios es reciclada 

dentro de la misma comunidad. El destino de la materia orgánica viva o muerta que no es 

utilizada o respirada resulta complejo. Por lo tanto, la proporción de la energía química y 

de los nutrientes contenidos en la comunidad perifítica que pasa a los niveles tróficos 

superiores depende en gran parte del sustrato de soporte (Wetzel 2005). En este sentido, 

el sustrato (tipo y origen) cobra un rol importante como factor controlador de la 

comunidad. La interacción con el sustrato parece ser más importante cuando la 

disponibilidad de nutrientes en la columna de agua es menor (Eminson & Moss 1980).  

Las algas perifíticas poseen un amplio rango de estructuras morfológicas para 

adaptarse a diversos hábitats y sustratos. Algunas de las características morfológicas más 

comunes para adherirse a los sustratos son talos con extremos pegajosos, cápsulas 

pegajosas, almohadillas o filamentos, ventosas, pedúnculos de fijación, etcétera (Azim & 

Asaeda 2005). Un tipo particular de perifiton son las algas bentónicas que crecen 

adheridas a las rocas en de ríos y arroyos (epiliton). A menudo esta misma comunidad es 

referida como bentos por tratarse de sustratos que se encuentran en el lecho de los cursos 

fluviales (Biggs 1996). La respuesta por parte de las algas epilìticas para habitar y crecer 

en ríos y arroyos está asociada a un conjunto de interacciones complejas que ocurren en 

distintas escalas del paisaje. Biggs (1996) propuso un modelo conceptual de dos niveles 

donde describe los múltiples factores e interacciones que regulan la acumulación y 

perdida de biomasa algal en ríos y arroyos (Fig. 2). Las principales variables ambientales 

que tienen mayor influencia directa en la acumulación de biomasa son los nutrientes y la 

disponibilidad de luz, mientras que las principales causas de pérdida de producción son 

las perturbaciones, especialmente la variación en el nivel hidrológico. Ademas, en 

relación al sustrato, existen trabajos que vinculan diferncias en la colonización de algas 

bentónicas entre sustratos con diferencias en el tipo y origen del sustrato rocoso (Tuchman 

& Blinn 1979; Bonaventura et al. 2006). Las características ambientales o del paisaje a 

mayor escala (macro-ecológicas) incluyen el clima, la topografía, el uso de la tierra, la 

geología y los impactos humanos (Fig. 2). 
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Fig. 2: Diagrama que muestra cómo las características del paisaje se vinculan para 

controlar las variables fundamentales de los arroyos, que a su vez controlan las respuestas 

biológicas y las interacciones importantes para las algas del perifiton. Las relaciones 

causa-efectos fuertes se muestran como flechas sólidas y las interacciones más débiles 

como flechas discontinuas. Las flechas dobles indican relaciones de retroalimentación 

(Fuente: Biggs 1996 - traducido al español). 

Perifiton como bioindicador 

En estudios de calidad de agua, las mediciones físicas, químicas y bacteriológicas 

representan la base del monitoreo, ya que proporcionan un amplio espectro de 

información para una gestión adecuada del agua. Sin embargo, la inclusión del uso de las 

comunidades biológicas en dichas evaluaciones ofrece algunas ventajas (Metcalfe 1989). 

Las comunidades biológicas reflejan la combinación actual y pasada de las condiciones 

de la cuenca, representando un monitoreo continuo ya que los organismos permanecen en 

el cuerpo de agua y son sensibles a los cambios de una amplia gama de factores 

ambientales (Karr et al. 1986, Domínguez & Giorgi 2020). El perifiton como indicador 

de la calidad del agua en los ecosistemas lóticos es ideal por su ubicuidad y el hecho de 

que no pueden evitar la contaminación dado su hábito sésil (Biggs 1996). Particularmente, 

las algas perifíticas poseen varios atributos que las convierten en organismos ideales para 

utilizar en el monitoreo de calidad de agua: 
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✓ Al ser los productores primarios ocupan una posición fundamental en la cadena 

trófica de los ecosistemas lóticos (Lowe & Pan 1996). 

✓ Poseen ciclos de vida muy cortos, algunas especies tienen una división celular 

mayor a dos veces por día, lo cual permite respuestas rápidas a cambios en las 

condiciones ambientales (Eppley 1977). 

✓ Es una comunidad relativamente fácil y económica de muestrear. Su 

identificación, al microscopio no resulta extremadamente difícil (Lowe & Pan 

1996). 

Puntualmente, el análisis del perifiton en ríos y arroyos puede centrarse en 

características taxonómicas o no taxonómicas (Hill et al. 2000). En relación con la 

taxonomía, existen distintas métricas de integridad biótica: Índices de diversidad (por 

ejemplo, Shannon-Wiener, riqueza de especies, género, especies indicadoras tolerantes, 

entre otros) (Stevenson & Bahls 1999). Las medidas estructurales como el peso seco, peso 

seco libre de cenizas y clorofila-a por unidad de área también pueden ser útiles para 

detectar efectos no indicados por el análisis taxonómico o bien dar a conocer 

características funcionales de la comunidad (Pizarro & Alemanni 2005). Por ejemplo, la 

naturaleza autotrófica o heterotrófica del perifiton, mediante el uso de diferentes índices 

existentes (Lakatos 1989, Lowe & Pan 1996, APHA 2017)  

Contexto ambiental de la ciudad de Ushuaia. 

La ciudad de Ushuaia, ubicada en la provincia de Tierra del Fuego, Argentina, ha 

experimentado importantes transformaciones en su paisaje natural (Orzanco 1999). En 

los últimos 40 años, la población aumentó 7 veces (Tagliaferro et al. 2022) a una tasa de 

crecimiento superior con relación al resto de ciudades de la región patagónica (Gessaga 

& Frías 2010). El principal motivo de este incremento poblacional ha sido la 

promulgación de la Ley Nacional N° 19.640 de Promoción Industrial y Beneficios 

Aduaneros, que motivó la inmigración desde las provincias del centro y norte de 

Argentina. El desarrollo ocurrió de manera explosiva y poco planificada, lo cual provocó 

cambios sustanciales en el uso del suelo, principalmente por la necesidad de espacio para 

el asentamiento urbano e industrial. El sistema urbano-ambiental de la ciudad posee una 

dinámica compleja debido a las fuertes pendientes del terreno, la existencia de turbales y 
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de sustratos rocosos y/o impermeables (Diodato 2018). Además, la expansión urbana no 

estuvo acompañada por la infraestructura necesaria para la provisión de servicios básicos 

como agua potable y tratamiento de líquidos cloacales a una fracción importante de la 

población, lo cual se ve reflejado en la calidad ambiental de los cursos de agua y el 

ecosistema costero de la ciudad.  

La sociedad a través de diferentes agrupaciones (Asociaciones Civiles, 

Comisiones Asesoras, ONGs, profesionales del turismo, etc.) han solicitado a las 

Instituciones Municipales y Provinciales una solución inmediata para detener la 

contaminación en la costa de la ciudad de Ushuaia y los cursos de agua. Este reclamo 

tuvo respuesta en el año 2011, mediante un fallo judicial, que instó a los Gobiernos 

Provincial (Dirección Provincial de Obras y Servicios Sanitarios, DPOSS) y Municipal a 

brindar una solución. El fallo exigió la implementación de un plan de remediación 

ambiental asociado a una serie de mejoras en la infraestructura, monitoreos de la calidad 

del agua y la construcción de una planta de pretratamiento de aguas residuales y otra de 

tratamiento primario en la zona este de la ciudad (aún en construcción). 

Antecedentes del contexto ambiental-urbanístico 

La mayor parte de los estudios de contaminación se han llevado a cabo en la zona 

costera del Canal Beagle y datan de la década de los 90. Amin et al. (1996a, 1996b) 

detectaron la presencia de metales pesados en los tejidos blandos de mejillones (Mytulus 

edulis chilensis) y en sedimento costero dentro de la ciudad. Otros trabajos más recientes 

(Amin et al. 2011, Comoglio et al. 2011, Duarte et al. 2012) demuestran la existencia de 

metales pesados en zonas costeras del Canal Beagle. Un estudio sobre la presencia de 

hidrocarburos alifáticos en sedimentos intermareales determinó que las áreas portuarias 

dentro de Bahía Ushuaia son las más contaminadas en Tierra del Fuego (Esteves et al. 

2006) ya que, al ser un área semicerrada, los hidrocarburos tienden a acumularse 

fácilmente. De hecho, posteriormente, encontraron que el nivel de estos compuestos había 

aumentado 10 veces (Commendatore et al. 2012). 

Por otro lado, los trabajos llevados a cabo en los cursos de agua de la ciudad de 

Ushuaia son más escasos y contemporáneos (Diodato 2013, Zagarola et al. 2017, Diodato 

et al. 2020, Albizzi et al. 2021). Se ha observado mayores concentraciones de nutrientes 

y bacterias fecales en los sitios que están impactados por descargas cloacales y/o 

industriales, en contraste a los sitios no impactados (Diodato 2013). Un estudio publicado 
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recientemente detectó cambios en los sedimentos que actúan como receptores de las 

cargas alóctonas de materia orgánica (Diodato et al. 2020). Por su parte, Zagarola et al. 

(2017) demostraron que la urbanización afectó negativamente la condición ecológica de 

4 cuencas urbanas (río Pipo, arroyo Buena Esperanza, río Arroyo Grande y río Olivia) 

disminuyendo la biodiversidad de macroinvertebrados bentónicos e incrementando la 

dominancia de organismos colectores-recolectores en el lecho de los arroyos. Además, 

los sitios urbanos presentaron valores más bajos en tres índices diversidad de 

macroinvertebrados bentónicos (Zagarola et al. 2017). Estos resultados sugieren que el 

análisis de las comunidades bentónicas es una herramienta valiosa para estudiar la 

condición ecológica de las cuencas hídricas de Ushuaia. Sin embargo, no existen 

antecedentes hasta el momento de estudios que utilicen la comunidad epilítica como 

indicador de calidad de aguas en el área de estudio. 
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OBJETIVOS E HIPÓTESIS 
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Considerando la problemática ambiental que presenta la zona de estudio y la 

relativamente escasa información al respecto, en esta tesis titulada como: “Efecto de la 

urbanización en la ecología del epiliton en ecosistemas lóticos fueguinos” se proponen 

los siguientes objetivos. 

Objetivo general 

Evaluar el estado ambiental de ecosistemas lóticos fueguinos de tres arroyos/ríos 

de Ushuaia afectados por la urbanización empleando la comunidad epilítica como 

indicador ambiental. Adicionalmente se propuso estudiar la estructura de la 

comunidad epilìtica en arroyos con actividad presente y pasada de castor. 

Objetivos específicos 

En sitios afectados por la urbanización: 

1) Determinar los parámetros hidrológicos, bacteriológicos, físicos y químicos en los

arroyos seleccionados.

2) Analizar las fracciones de masa del epilíton (peso seco, cenizas, peso seco libre

de cenizas y clorofila a), estequiometria (C:N:P) y la composición taxonómica

epilítica algal en el río Pipo , arroyo Buena Esperanza y río Arroyo Grande; los

cuales atraviesan el ejido urbano de la ciudad de Ushuaia.

3) Discutir ventajas y desventajas del uso de las distintas variables epilíticas

estudiadas (composición, biomasa, estequiometria) como indicadoras de impacto

ambiental.

4) Generar y aplicar un índice de calidad de agua que incluya a la comunidad epilítica

y sirva como herramienta de monitoreo ambiental.

En sitios impactados por castor: 

5) Analizar la composición taxonómica epilítica algal a nivel de genero y/o especie

cuando sea posible en sitios con impacto actual y pasado de castor.

Hipótesis y predicciones de trabajo: 

Hipótesis 1: Los sitios urbanizados presentan mayores concentraciones de 

nutrientes y número de bacterias coliformes que los sitios no impactados por la 

urbanización. 
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Predicción: La concentración de nutrientes y número de bacterias coliformes 

fecales será mayor en sitios urbanizados en comparación a los no impactados. 

Hipótesis 2: Los sitios impactados por la urbanización albergan comunidades 

menos heterotróficas que los sitios prístinos en relación a las variables de masa 

del epiliton. 

Predicción: El Índice Autotrófico (PSLC/ Cl-a) será más bajo en sitios 

urbanizados en comparación a los sitios no urbanizados.  

Hipótesis 3: La estequiometria (C:N:P) del epiliton se modifica aguas abajo de la 

urbanización. 

Predicción: Las concentraciones de nutrientes incorporados en la biomasa 

epilitica aumentará de manera tal que las relaciones molares C:N, C:P y N:P aguas 

abajo de los sitios impactados serán menores. 

Hipótesis 4: Las fracciones de masa del epiliton y la abundancia y composición 

taxonómica epilítica algal se ven afectadas por la urbanización. 

Predicción: Sitios urbanizados con mayor concentración de nutrientes tendrán 

mayor biomasa epiltica y abundancia algal, y son menos diversos en comparación 

a sitios prístinos. 

Hipótesis 5: La composición taxonómica algal epilítica responde a la presencia de 

los castores. 

Predicción: Sitios con actividad tendrán menor riqueza de taxones en comparación 

a los sitios sin actividad. 
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METODOLOGÍA GENERAL 
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Área de estudio 

El área de estudio está ubicada al suroeste de la región argentina de la isla Tierra 

de Fuego y está compuesto por un paisaje de grandes cadenas montañosas y valles con 

modelado glaciar. El clima de la zona se caracteriza por una temperatura media anual de 

5,9 ° C y precipitaciones anuales de ca. 580 mm en Ushuaia, con ca. 20% en forma de 

nieve (Servicio informático Ambiental y Geográfico de CADIC, SIAG), las cuales 

incrementan hacia las cumbres interiores por efecto orográfico. Por debajo de los 600 

msnm ( 100) y de acuerdo con la humedad de la zona predomina la vegetación boscosa 

con tres especies: dos caducifolias, Nothofagus antarctica (ñire) y N. pumilio (lenga) y la 

perenifolia N. betuloides (guindo). En los valles también existen turbales cuya 

composición es dominada por el musgo Sphagnum magellanicum (Moore 1983). En los 

sectores altos (por sobre el límite del bosque) se desarrolla la vegetación “Alto Andina” 

caracterizada por pajonales (Cortaderia pilosa), vegas (Deueixia, Deschampsia y Poa) o 

estepas: Poa obvallata, Festuca weberbaueri, F. monticola (Cabrera 1971), aunque 

también puede encontrarse suelo desnudo y hojarasca 

En la provincia de Tierra del Fuego, según Iturraspe & Urciuolo (2000) existen 4 

regiones hídricas: las cuencas de Estepa al norte, las de Transición al centro, las de 

Turbales al sudeste y las de Cordillera al sur de la isla (Fig. 3). Las cuencas aquí 

estudiadas corresponden a la ecorregión Cordillera y poseen una red de drenaje densa con 

ríos de corto recorrido, pendientes fuertes y caudal moderado. El escurrimiento está 

regulado en gran medida por el derretimiento estacional de la nieve acumulada y por los 

aportes glaciarios y lacustres. Las crecidas se extienden hasta diciembre debido a la 

persistencia de la nieve estacional con picos de caudal acoplados a las precipitaciones. El 

sustraro rocoso de las cuencas hidricas bajo estudio corresponde a la formación Yaghán, 

la cual esta compuesta en términos generales a rocas básicas y metamórficas. Dicha 

formación, está representada por una sucesión rítmica de fangolitas, grauvacas y 

piroclastitas (Gonzalez Guillot et al. 2016). 

En esta tesis, se evaluó en distintas áreas el efecto de la actividad del castor (Fig. 

4b) y el impacto de la urbanización (Fig. 4c) obviando áreas de concurrencia conjunta de 

ambos impactos para evitar confusión de factores a la hora de analizar los resultados. 
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Fig. 3: Tipos de cuencas Hídricas de Tierra del Fuego. Fuente: Iturraspe & Urciuolo 

(2000). 
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Fig. 4 a) Provincia de Tierra del Fuego y áreas de estudio, b) área de estudio del efecto del castor en cuencas fueguinas (rectángulo rojo): castoreras 

activas (rectangulo amarrillo), castoreras sin actividad (rectángulo verde); c) cuencas urbanas: Rio Pipo (RP), Arroyo Buena Esperanza (ABE) y 

río Arroyo Grande (RAG) (rectangulo azul) 
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Diseño de muestreo 

Para evaluar el impacto de la urbanización, se muestrearon tres cursos de agua que 

atraviesan la ciudad de Ushuaia y desembocan en el Canal Beagle: el río Pipo (RP), arroyo 

Buena Esperanza (ABE) y río Arroyo Grande (RAG) (Fig. 5). Se realizaron dos campañas 

de 3 muestreos cada una entre el año 2018 y 2019, durante el periodo libre de hielo. La 

primera campaña de muestreos se llevó a cabo durante 3 meses: enero, marzo y abril de 

2018 cada 30-40 días aproximadamente. La segunda, se realizó en los meses de 

noviembre (2018), enero y marzo de 2019, con una frecuencia similar a la primera. Los 

muestros fueron realizados en simultáneo a lo largo de cada curso de agua y entre las tres 

cuencas se realizaron dentro de la misma semana. Dada las condiciones climáticas 

adversas, se decidió no muestrear durante los meses más fríos, ya que existen periodos 

donde los cursos de agua se congelan parcialmente. Además, se realizó un muestreo 

adicional en marzo del año 2020 con el fin de corroborar algunos datos tomados 

previamente, pero este muestreo resultó inconcluso (faltó el RAG) debido a la pandemia 

de COVID-19. Por tal motivo, se repitió el muestreo completo en marzo 2022. Los datos 

correspondientes a los últimos dos años (2020 y 2022) se muestran en el capítulo I y el 

capítulo III. 

Los sitios de estudio fueron 12 en total; cuatro para cada curso de agua a lo largo 

del gradiente longitudinal y atravesando el ejido urbano: S1, sitio de referencia, no 

urbanizado en la sección superior; S2, sitio de transición, S3, sitio urbanizado en la 

sección media-baja y S4, sitio urbanizado, cerca de la desembocadura (Fig.5). 
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Fig. 5. Mapa del área de estudio (ciudad de Ushuaia) ubicada provincia de Tierra del 

Fuego, Argentina, que muestra las tres cuencas hidrográficas estudiadas y los sitios de 

muestreo: río Pipo (RP - verde), arroyo Buena Esperanza (ABE- amarillo) y río Arroyo 

Grande (RAG- naranja). Sitios de muestreo: S1, sitio de referencia, no urbanizado en la 

sección superior - cuadrado; S2, sitio de transición, poco urbanizado - cruz; S3, sitio 

urbanizado - triángulo; S4, sitio urbanizado, cerca de la desembocadura - círculo. 

Los sitios de referencia (S1) de los RP y RAG por cuestiones logísticas de acceso 

no están ubicados en la sección más alta de las cuencas, sino que corresponden a secciones 

intermedias, pero son tramos ubicados en áreas prístinas (boscosas), sin impacto de la 

urbanización y ausencia de castoreras cercanas. Existe un marcado gradiente altitudinal 

entre S1 y S4 debido a que las cuencas hidrográficas están ubicadas en topografía 

montañosa (Tabla 1). A continuación se muestran imágenes correspondientes a los sitios 

de estudio en cada cuenca: RP (Fig. 6), ABE (Fig. 7) y RAG (Fig. 8). 
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Fig. 6: Sitios de muestro ubicados en la cuenca del río Pipo (RP): a) S1, b) S2, c) S3 y d) 

S4. 
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Fig. 7: Sitios de muestro ubicados en la cuenca del Arroyo Buena Esperanza (ABE): a) 

S1, b) S2, c) S3 y d) S4. 
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Fig. 8: Sitios de muestro ubicados en la cuenca del río Arroyo Grande (AGR): a) S1, b) 

S2, c) S3 y d) S4. 



35 

Tabla 1: Coordenadas geográficas (en GMS) y altitud sobre el nivel del mar para cada 

sitio de muestreo. Río Pipo (RP), arroyo Buena Esperanza (ABE), río Arroyo Grande 

(RAG). Cada coordenada geográfica comienza con los mismos grados sur y oeste (58 ° 

S, 62 ° O); por simplicidad, se colocaron en el encabezado de la columna (*) 

Curso de 

agua 
Sitio 

Coordenadas geográficas 

(54° S; 68° O) * 

Altitud sobre el nivel del mar 

(m) 

RP 

S1 48' 56” S; 28' 42” O 120 

S2 49' 56” S; 23' 56” O 68 

S3 49' 52” S; 20' 50” O 23 

S4 50' 12” S; 20' 52” O 6 

ABE 

S1 47' 55” S; 22' 15” O 353 

S2 48' 38” S; 20' 22” O 68 

S3 49' 5.9” S; 19' 45” O 13 

S4 49' 4.4” S; 19' 17” O 5 

RAG 

S1 45' 33.” S; 18' 23” O 184 

S2 46' 20” S; 16' 7.8” O 114 

S3 47' 3.2” S; 16' 1.0” O 82 

S4 47' 36” S; 15' 18” O 5 

Por otra parte, el diseño de muestreo llevado a cabo para evaluar el impacto del 

castor se describe en el Capítulo IV, junto con los resultados del mismo. 

Muestreo de campo y procedimientos analíticos 

Variables físicas, químicas e hidrológicas 

En cada sitio de muestreo se midieron diversas variables limnológicas. El oxígeno 

disuelto y la temperatura del agua se registraron in situ utilizando un oxímetro Lutron DO 

5510, la turbidez se midió con un turbidímetro portátil Lutron TN3024 mientras que la 

conductividad y el pH se registraron con un sensor portátil HANNA HI 98129. En cada 
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sitio de estudio, se definieron tres transectas cada diez metros, de lado a lado y en sentido 

transversal al tramo, con la finalidad de abarcar la mayor heterogeneidad posible del 

lecho. En cada una de ellas, se midió la velocidad del agua, la profundidad de la columna 

de agua y el ancho mojado (w). Para la velocidad y profundidad del agua se utilizó un 

flujómetro graduado (Global Water FP111), mientras que w, se obtuvo mediante una cinta 

métrica, midiendo la distancia de lado a lado en contacto con el agua, a lo largo de la 

sección perpendicular al flujo (Fig. 9). Cada transecta se dividió en subsecciones dentro 

de las cuales se midió la velocidad media (al 40% de la profundidad) y la profundidad 

total (Fig. 9). El área de cada subsección se estimó asumiendo que las mismas son 

rectangulares y están definidas por la profundidad (alto del rectángulo) y el ancho de cada 

subsección (Gordon et al. 2004). El ancho de cada subsección resultó variable, sujeto a la 

dvisión en partes iguales del ancho total de cada transecta. El ancho del cauce, la 

velocidad y profundidad fueron utilizadas para estimar el caudal del tramo, a partir del 

método de área-velocidad (Gordon et al. 2004). El caudal se estimó mediante la 

multiplicación de la velocidad media y el área de cada subsección (1) y luego se sumaron 

para obtener el caudal total de cada transecta. Finalmente, el caudal del tramo de estudio 

resultó del promedio de las tres transectas. Durante la primera campaña, en los tramos 

inferiores (S3 y S4) del RAG, no fue posible estimar el caudal debido a cuestiones 

logísticas relacionadas con la altura del río.  

Fig. 9: Esquema del área transversal a lo largo de la transecta donde se realizan las 

mediciones para estimar el caudal (Q). Extraído de Gordon et al. (2004). 

El caudal de cada tramo se calculó como: 

𝑄 = 𝑉 𝐷 (1), 

Donde: 
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Q = caudal (m3/s). 

V = velocidad media (m/s). 

D = área de la sección transversal del agua (m2). 

Adicionalmente, se recolectaron muestras de agua en botellas de PVC 

previamente enjuagadas con HCl al 2% y agua ultrapura que se mantuvieron en 

condiciones de oscuridad y frio hasta su procesamiento. Al llegar al laboratorio, se 

procedió a medir la concentración de nutrientes inorgánicos disueltos, nitrógeno total 

(NT), fósforo total (PT), sólidos en suspensión (S.Susp) y la clorofila-a del fitoplancton 

(Cl-a fito). Las muestras de agua para el estudio de los nutrientes inorgánicos disueltos se 

filtraron a través de filtros Whatman GF / F (tamaño de poro nominal de 0,7 µm), siendo 

las muestras de nitrógeno-amoniacal (N-NH4) analizadas durante el día o al día siguiente 

con el método de fenol-hipoclorito (APHA 2017). Para el resto de los nutrientes disueltos, 

un volumen determinado de las muestras filtradas se congeló (-20 ° C) y posteriormente 

se analizó de la siguiente manera dentro de los 6 meses: fósforo en fosfato (P-PO4) con el 

método del ácido ascórbico, nitrógeno en nitrito (N-NO2) y nitrógeno en nitrato (N-NO3) 

mediante el método de diazotación con reducción previa de cadmio (APHA 2017). Este 

método, en la determinación de N-NO3 informa el valor de ambas especies químicas (N-

NO3 y N-NO2), por lo tanto, para la obtención del valor corregido de N-NO3, se efectuó 

la resta del N-NO2. Estas determinaciones se realizaron mediante el uso de un 

espectrofotómetro Hach DR / 2700 junto con reactivos Hach (Hach Company, CO, EE. 

UU.). Para la determinación de los nutrientes totales (NT y PT), las muestras de agua 

fueron digeridas según Valderrama (1981) y medidas como N-NO3 y P-PO4 

respectivamente, siguiendo la misma metodología y equipamiento indicado para los 

nutrientes disueltos. Los SSusp se recogieron por filtración, en filtros Whatman GF/C 

(tamaño de poro nominal de 1 µm), pre-secados en estufa. Los filtros con sólidos se 

secaron nuevamente hasta peso constante a 105 ºC y se pesaron con una precisión de 0,1 

mg (APHA 2017). 

Para la determinación de la concentración de la Cl-a fito se utilizó el material 

retenido en el filtro utilizado en el filtrado de los nutrientes, el cual fue congelado hasta 

su procesamiento. El día de la determinación, los filtros fueron cortados con tijera y se 

les agregó 8 mL de etanol entre 60 y 70 °C para llevar a cabo la extracción del pigmento 

durante 24 horas. Al día siguiente se midieron las absorbancias a 665 y 750 nm antes y 
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después de la acidificación con HCl 0,1 N para estimar la concentración de feopigmentos 

y restársela a las lecturas sin acidificar (Jespersen & Christoffersen 1987). 

Algunas determinaciones puntuales fueron incluidas con la finalidad de 

caracterizar los ingresos de origen antrópico en las cuencas urbanas. Por lo tanto, se 

extrajeron muestras de agua para medir la demanda química (DQO) y biológica de 

oxígeno (DBO), cloruros (Cl) y bacterias coliformes totales y fecales (CT y CF). Para la 

DQO, DBO y Cl las muestras se tomaron por separado, en cada sitio de muestreo con 

botellas de PVC previamente enjuagadas con HCl 2% y agua ultrapura. En el laboratorio, 

las muestras para DQO se conservaron a pH 2 con ácido sulfúrico. Posteriormente, se 

procedió con una digestión mediante el método de dicromato a 200 °C, durante 2h (APHA 

2017) en un reactor marca Thorbell, mientras que las determinaciones se realizaron con 

un espectrofotómetro Hach DR / 2700 a 420 nm con reactivos Hach (Hach Company, 

CO, EE. UU.) (APHA 2017). La DBO se estimó como DBO5 (incubación durante 5 días) 

mediante el método respirométrico a través de botellas OxiTop (WTW, Alemania). 

Debido a que todos los resultados obtenidos con esta técnica resultaron no detectables 

durante la primera campaña, se decidió no continuar con la medición en los siguientes 

muestreos. Las estimaciones de Cl fueron incluidas en la segunda campaña (noviembre 

2018, enero y marzo de 2019). Las muestras fueron tituladas con AgNO3 0,014N según 

el método argentométrico (APHA 2017). 

Por otra parte, en los sitios de muestreo donde se evaluó el impacto del castor 

(Capitulo IV) se analizó el carbono orgánico disuelto (COD), ya que allí se esperaría tener 

aporte de materia orgánica aloctona. Para ello, se extrajo una muestra de agua en una 

botella de PVC pre-lavada con HCl 2% y se filtró una fracción a través de filtros 

premuflados a 500 °C durante 3 hs. Las muestras acidificadas (pH=2) con ácido sulfúrico 

fueron conservadas en frascos de vidrio color caramelo en heladera (4 °C) hasta su 

posterior determinación en un analizador Schimadzu TOC de la Universidad General San 

Martín. 

Bacterias coliformes 

Para estimar el número de bacterias coliformes totales (CT) y coliformes fecales 

(CF), se recolectaron muestras de agua en frascos estériles y se conservaron a 4 °C hasta 

su análisis dentro de las 24 h. Para ello, se empleó la técnica del Número Más Probable 

(NMP 100 ml-1) con la finalidad de estimar el número de bacterias (APHA 2017). Se 
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utilizó la prueba de Colilert de 24 h (IDEXX Laboratories, EE. UU) y material de 

laboratorio previamente esterilizado en autoclave. El procedimiento se llevó a cabo bajo 

flujo laminar donde se colocó el medio de cultivo en las muestras de agua (cruda o diluida, 

según el caso) y luego se procedió con la incubación de las muestras durante 24 horas en 

estufa (las primeras 4 horas a 35 ± 0.5ºC y posteriormente a 44.5 ± 0.2ºC). Finalizado este 

período, se observó la existencia de coloración amarilla en la muestra, lo cual indica la 

presencia de CT y una fluorescencia azul bajo lámpara que emite radiación ultravioleta 

demostrando presencia de bacterias fecales (Fig.10). Finalmente, se estimó la cantidad de 

bacterias, de acuerdo a los valores obtenidos en la tabla del NMP. Durante la segunda 

campaña, sólo se analizaron estas variables en marzo del 2019. Posteriormente, se repitió 

dicho análisis en marzo de 2020 el cual resultó incompleto (faltó RAG) debido a las 

restricciones en las salidas de campo producto de la pandemia de COVID-19. Por lo tanto, 

se efectuó un muestreo más en marzo de 2022 cuando fue posible acceder nuevamente a 

los reactivos y a la logística de los muestreos.  

Fig. 10: Análisis de bacteria coliformes totales (CT) y fecales (CF). De izquierda a 

derecha: un tubo negativo para CT y CF, un tubo positivo para CT, dos tubos positivos 

para CT y CF, y un tubo positivo para CT. 
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Epiliton 

En cada sitio de muestreo, se arrojó tres veces al azar un cuadrante de 20x20 cm 

dentro del tramo de estudio en el arroyo a lo largo de 30 metros. Se recolectaron las rocas 

que cayeron dentro del cuadrante en bolsas de plástico con cierre hermético, obteniendo 

3 réplicas de la comunidad por sitio de estudio en simultáneo (Fig. 11a). Vale aclarar que 

el sustrato fue del mismo tipo de roca en todos los sitios de estudio en las tres cuencas 

bajo estudio. Las muestras fueron transportadas en condiciones de frío y oscuridad al 

laboratorio para su procesamiento. El área total de las piedras se estimó en el laboratorio 

envolviendo cada una con papel de aluminio y pesándolo. Previamente, se realizó una 

curva de calibración con cuadrados de papel cuadriculado de área conocida. Así, el área 

se obtuvo por interpolación del peso de la hoja de aluminio en la curva de área vs. peso 

(Lamberti et al. 1991). En el laboratorio, el material adherido a las piedras fue raspado 

con un cepillo y suspendido a un volumen conocido de agua destilada para cada una de 

las réplicas (Fig. 11b) 

Fig. 11: Muestreo y análisis de la comunidad epilítica. a) Imagen donde se muestra la 

extracción de una de las réplicas de las muestras del epilíton mediante el cuadrante de 

20x20 cm. b) Cepillado del sustrato rocoso para la obtención de la muestra epilitica para 

ser filtrada en el laboratorio. 
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La muestra obtenida (suspensión) se separó en alícuotas de diferente volumen para 

estimar: clorofila-a epipélica (Cl-a Epi), peso seco (PS), composición elemental (C:N:P) 

y composición y densidad de algas epilíticas y se extrapoló al área total del sustrato. En 

el caso del impacto del castor, las muestras no fueron tomadas por triplicado y en esta 

tesis se consideró únicamente las muestras tomadas para el análisis de composición 

taxonómica de la comunidad algal (Capítulo IV). 

Por un lado, una alícuota de la suspensión obtenida se filtró a través de filtros de 

fibra de vidrio Whatman GF/F (tamaño de poro nominal de 0,7 µm) y el material retenido 

en el filtro se almacenó en filtros a -20ºC en el freezer para el posterior análisis de Cl-a 

Epi. Dicho pigmento, se determinó para cada sitio por triplicado siguiendo el mismo 

protocolo mencionado previamente para la Cl-a fito (Jespersen & Christoffersen 1987). 

Por otro lado, una alícuota conocida, fue filtrada también a través de filtros Whatman 

GF/F muflados a 500 °C y pesado para estimar el peso seco (PS), peso de cenizas (Cz) y 

el peso seco libre de cenizas (PSLC) por triplicado. Los filtros con el material epilítico 

fueron llevados a estufa hasta peso constante (entre 60 y 70 °C) para determinar su peso 

seco (PS), luego se los llevo nuevamente a la mufla (500 °C durante 3 hs) y se volvieron 

a pesar para obtener el peso de las cenizas (Cz). El peso libre de cenizas (PSLC) se obtuvo 

de la diferencia entre el peso seco (PS) y cenizas (Cz) (APHA 2017).  

A partir de estos datos, se calculó el Índice Autotrófico (IA), como el cociente 

entre el PSLC y la Cl-a Epi, el cual da cuenta de la proporción de autótrofos y heterótrofos 

de la comunidad: valores superiores a 200 indican una alta proporción de organismos 

heterotróficos, no clorofílicos y detritus orgánicos (APHA 2017, Lowe & Pan 1996). La 

comunidad fue caracterizada de acuerdo a la clasificación de Lakatos (1989) en referencia 

a su PS, Cz y concentración de Cl-a Epi (Tabla 2). 
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Tabla 2: Clasificación de la comunidad perifitca propuesta por Lakatos (1989). 

Tipo Peso seco (PS) mg cm-2 

I perifiton de alta biomasa >4 

II perifiton de biomasa media 2-4 

III perifiton de biomasa baja <2 

Cenizas (Cz) (%) 

I Perifiton inorgánico 75 

II Perifiton inorgánico-orgánico 50-75 

III Perifiton orgánico- inorgánico 25-50 

IV Perifiton orgánico <25 

Clorofila a (Cl-a Epi) (%) 

I Perifiton autotrófico >0,6 

II Perifiton auto-heterotrófico 0,25-0,6 

III Perifiton hetero-autrófico 0,1-0,25 

IV Perifiton heterótrofico < 0,1 

Por otra parte, se analizó la composición elemental del epiliton: Carbono (C), 

Nitrógeno (N) y fósforo (P). Para el P, se filtró un volumen conocido de muestra (5 ml 

como máximo) a través de filtros Whatman GF/F de 0.7 µm de tamaño de poro nominal 

de 25 mm de diámetro. Para ello, se utilizaron filtros previamente pesados, lavados con 

HCl (2%) secados en estufa hasta peso constante a 60 °C durante 48 hs, y posteriormente 

muflados (550°C, 1 h). El contenido resultante, se colocó en matraces y según el método 

del ácido ascórbico (APHA 2017) se midió la absorbancia a 885 nm en el 

espectrofotómetro luego de agregarle el reactivo oxidante (Rosemond et al. 1993, 

Martyniuk et al. 2016). Respecto a las determinaciones de C y N en la biomasa del 

epilíton, se filtró un volumen de muestra conocido (5 ml como máximo) y se analizó el 

contenido del filtro en un analizador elemental CN (Thermo Scientific, Milano Italy). La 
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determinación de P se llevó a cabo en el laboratorio, mientras que los análisis de C y N 

orgánicos fueron tercerizados en la Universidad Nacional del Litoral. Estas 

determinaciones se llevaron a cabo en los arroyos urbanos analizando solo una muestra 

por cada sitio (solo una réplica por sitio) durante la primera campaña (enero, marzo y 

abril del 2018).  

Finalmente, el material raspado de las piedras y suspendido en agua destilada que 

no fue filtrado, se colocó en botellas de plástico y se fijó para luego llevar a cabo los 

análisis cualitativos y cuantitativos de la comunidad epilítica algal. Para cada uno de estos 

análisis (cuantitativo y cualitativo), se obtuvo una muestra compuesta para cada sitio de 

estudio (constituida por las 3 réplicas tomadas en simultáneo). Las muestras fueron 

inmediatamente fijadas, para los análisis cualitativos se utilizó formol 1% y se observaron 

con un microscopio óptico binocular Leica DM 2500. Las determinaciones taxonómicas 

hasta género se realizaron según Wehr et al. (2015). Para la determinación de algunas 

cianobacterias, se utilizó Komárek & Anagnostidis (1999), para las diatomeas Hofmann 

et al. (2011) y literatura especifica actualizada. Como la identificación se realizó a 

distintos niveles taxonómicos, nos referiremos a cada organismo diferente (géneros o 

especies en algunos casos) como taxones. Cada taxón corresponde a una entidad 

morfológicamente diferente del resto. Las muestras destinadas al análisis cuantitativo de 

la fracción algal fueron conservadas en solución de Lugol acidificada con ácido acético 

al 1%. Los recuentos se realizaron en un microscopio invertido Iroscope SI-PH por el 

método de Utermöhl (1958) llevándose los valores de densidad a cm2 de sustrato 

colonizado (rocas). El recuento de organismos se realizó por campos mediante transectas 

al azar a un aumento de x400 y se contó al menos 100 individuos del organismo más 

abundante, en general diatomeas (Baffico et al. 2001).  

Durante el análisis cuantitativo, en particular para las diatomeas que caían en vista 

cingular, no fue posible identificar los géneros y se clasificaron como diatomeas pennadas 

o céntricas. El volumen de los individuos (biovolumen) se midió utilizando el software

imageJ. Para cada sitio de muestreo, se midieron 15 individuos por taxón, en el caso de 

los organismos unicelulares se contabilizaron células y para los organismos 

multicelulares, individuos. Los biovolúmenes se calcularon utilizando fórmulas 

geométricas siguiendo a Hillebrand et al. (1999), Sun & Liu (2003) y el sitio web de 

Nordic Microalgae (http://nordicmicroalgae.org/). 

http://nordicmicroalgae.org/
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CAPÍTULO I 

Caracterización ambiental de las cuencas 

hidrográficas de la ciudad de Ushuaia. 
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Introducción 

En la ciudad de Ushuaia se encuentran cuatro cuencas hidrográficas principales: 

río Pipo (RP), arroyo Buena Esperanza (ABE), río Arroyo Grande (RAG) y río Olivia 

(Urciuolo & Iturraspe 2005). Las tres primeras (RP, ABE y RAG) atraviesan el ejido 

urbano y abastecen de agua potable a la población.  

El RP tiene sus nacientes en la ladera sur de la sierra de Valdivieso, porción 

fueguina de la cordillera de los Andes. Drena sus aguas en sentido noroeste-sudeste hacia 

el Canal Beagle, donde atraviesa un valle encajonado denominado Cañadón del Toro. A 

partir de los 100 m.s.n.m. comienza a discurrir por un valle que lleva su nombre hasta 

alcanzar la desembocadura en Bahía Golondrina (Metodología General, Fig. 6). La parte 

superior de la cuenca del Río Pipo está situada dentro del Parque Nacional Tierra del 

Fuego, luego el río atraviesa un área recreativa donde se encuentra la estación del tren del 

Fin del Mundo, un campo de golf y recibe el afluente del Cañadón de la Oveja. La cuenca 

baja, está situada en un área urbanizada de notable crecimiento en los últimos años con 

barrios consolidados, red cloacal y una planta potabilizadora (N°4) que es abastecida por 

el cauce principal.  

El ABE nace en el valle Martial, Cordillera Fueguina, a 1340 m.s.n.m., atraviesa 

el ejido urbano de la ciudad y desemboca en la Bahía Encerrada (Urciuolo & Iturraspe 

2005). En su recorrido, si bien existen barrios consolidados con red cloacal, recibe 

descargas pluvio-cloacales, agua de escurrimiento de turbales y otros pequeños chorrillos 

en la sección inferior antes de desembocar en la Bahía Encerrada (Diodato 2013). Dentro 

de esta cuenca, se encuentra a los 110 m.s.n.m. la planta potabilizadora Nº 2. El ABE es 

el principal aporte de agua cruda que allí se acondiciona particularmente durante los 

meses estivales, momento en que los caudales son más altos (Lic. Saul Barbolla DPOSS, 

com. pers.). Actualmente no existe ninguna actividad de carácter agrícola o ganadero en 

la cuenca; sin embargo, existen pequeñas tomas de agua y descargas por parte de 

asentamientos turísticos como hoteles, cabañas y refugios de montaña. La cuenca del 

ABE incluye al sistema de drenaje del Chorrillo Alegre, que fluye en forma canalizada y 

entubada (Diodato 2013). Si bien la red de drenaje ha desaparecido por la influencia 

urbana, la pendiente general del terreno se mantiene y obliga a las aguas superficiales y 

sub-superficiales, a seguir su antiguas trayectoria hacia el ABE.  

https://es.wikipedia.org/wiki/Andes_fueguinos
https://es.wikipedia.org/wiki/Andes_fueguinos
https://es.wikipedia.org/wiki/Cordillera_de_los_Andes


46 

El RAG nace en las sierras de Valdivieso, límite oeste del Valle de Andorra y 

recibe afluentes provenientes de valles laterales de altura. Parte de esta cuenca, está 

constituida por el glaciar Vinciguerra y una serie de turberas asociadas con una extensión 

de 2760 ha dentro del Parque Nacional Tierra del Fuego, declarado sitio Ramsar por la 

Secretaria de Ambiente y Desarrollo Sostenible el año 2009.Estas turberas cumplen un 

rol fundamental en la regulación hídrica de toda la cuenca. El cauce principal del RAG 

drena sus aguas por el valle de Andorra, que se ha caracterizado históricamente por ser 

una zona de chacras y en los últimos años, ha experimentado un crecimiento notable del 

área urbanizada. El tramo inferior del río atraviesa una zona de asentamientos no 

planificados, los barrios La Cantera y San Vicente de Paul, incluyendo parte de la zona 

fabril, al este de la ciudad. Su desembocadura tiene lugar en la Bahía Ushuaia (Fig.5; 

Metodología General), la cual está modificada por relleno artificial de la línea de costa 

(Diodato 2013). Este río es fuente principal de agua potable de la ciudad abasteciendo la 

planta N °3 mientras que en la temporada de invierno también abastece la planta N° 2, 

ubicada en la cuenca del ABE (Lic. Saul Barbolla DPOSS, com. pers.). Además, es 

utilizada como fuente de agua directa en el valle de Andorra ya que aprovisiona a varios 

asentamientos irregulares y el riego de los cultivos en las pequeñas granjas (Urciuolo & 

Iturraspe 2005).  

Teniendo en cuenta la relevancia de estos cursos de agua y la situación urbano-

ambiental local, en este capítulo se presenta una caracterización ambiental de las 

mencionadas cuencas en la ciudad de Ushuaia. 

Metodología especifica 

En este capitulo se muestran datos de la primera campaña (enero, marzo, abril 

2018), segunda campaña (noviembre 2018, marzo y abril del 2019), marzo 2020 y marzo 

2022.A continuación, se listan las variables limnológicas estudiadas en este capítulo, las 

cuales ya fue explicada su metodología previamente (Metodología General).  

✓ Ancho mojado 

✓ Velocidad de la corriente 

✓ Profundidad 

✓ Caudal 

✓ Temperatura del agua 

✓ Oxigeno disuelto 

✓ pH 

✓ Conductividad eléctrica  

✓ Turbidez  
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✓ Sólidos en suspensión  

✓ Cloruros  

✓ Demanda química de Oxigeno  

✓ Nutrientes, nitrito, nitrato, amonio, nitrogeno total, fosforo total 

✓ Bacterias coliformes totales y fecales. 

✓  Clorofila-a fitoplanctonica  

Características morfométricas 

En cada una de las cuencas, se delimitó y calculó el área drenada a través del 

Software Qgis 1.3.8. Para calcular el área de las cuencas, se requirió de un modelo de 

elevación digital (en inglés DEM) de acceso libre (https://asf.alaska.edu/data-sets/sar-data-

sets/alos-palsar/) y un archivo kmz con los cursos de agua digitalizados que fue provisto 

por la Dirección General de Recursos Hídricos (DGRH) de la Provincia de Tierra del 

Fuego. A partir de esa información, mediante el software Qgis 1.3.8, se estimó el 

perímetro de cada cuenca como un polígono a través de la herramienta “Rwathershed” y 

se calculó el área de cada uno de ellos, con la herramienta de calculadora de ráster. 

También, se estimó el porcentaje de área urbanizada para cada una de las cuencas a través 

de la superposición de capas: el área de intersección entre la imagen satelital de la ciudad 

(actualizada, extraída de Google Earth) y el área total de cada cuenca fue considerada 

como “área urbanizada”. 

Se midió la longitud del cauce y el índice de sinuosidad (P) a partir de imágenes 

satelitales en Google Earth Pro. En cada curso de agua el P se obtuvo utilizando la 

herramienta de medición de distancias (regla), e indica cuánto difiere el trazado del arroyo 

en estudio al de una línea recta (Mueller 1968): 

P =
Lc

Ll

Donde, Lc representa la longitud que existe desde la desembocadura de cada curso 

de agua en estudio, hasta la cabecera de cada arroyo/río, mientras que Ll es la longitud 

que existe en línea recta entre ambos puntos. Valores de 1 para dicho índice simbolizan 

cauces totalmente rectificados, de lo contrario cuanto más alejado de 1, mayor el nivel de 

sinuosidad (Mueller 1968). Aquí, los cálculos fueron realizados a partir de imágenes 

satelitales actualizadas disponibles en Google Earth Pro y el P fue calculado considerando 

el área de estudio, es decir desde S1 a S4 (Fig.12). 

https://asf.alaska.edu/data-sets/sar-data-sets/alos-palsar/
https://asf.alaska.edu/data-sets/sar-data-sets/alos-palsar/
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Fig.12: Imagen de Google Earth de donde se estimó el índice de sinuosidad a lo largo de 

la sección de estudio (entre S1 y S4) para los tres cursos de agua en estudio. En rojo se 

observa la longitud del curso desde S1 a S2 (Lc) y en verde se distingue la línea recta que 

existe entre ambos puntos (Ll). 

Adicionalmente, se realizó una caracterización de la condición de ribera para cada 

sitio de estudio aplicando un índice de calidad de bosque de ribera (en catalán índex de 

qualitat de bosc de ribera “QBR”) de Munné et al. (1998), adaptada a ríos andino-

patagónicos (QBRp) según Kutschker et al. (2009). El índice tiene en cuenta 4 aspectos: 

grado de cobertura vegetal ribereña, estructura vegetal ribereña, morfología de la ribera 

y grado de intervención del terreno (canales, terrazas, diques) (Tabla 3). En este trabajo, 

se tomó como referencia la lista de especies arbóreas/ arbustivas presentes en riberas de 

la región (Martínez Pastur et al. 2006). Esta caracterización se realizó únicamente en 

marzo 2022. Los rangos de calidad según el índice QBRp se mencionan en la Tabla 4. 

Tabla 3: Metodología utilizada para calcular el índice de ribera andino-patagónicos 

(QBRp) según Kutschker et al. (2009). 

Puntuación Atributo 

Grado de cobertura vegetal ribereña (Puntuación entre 0 y 25) 

20 > 80 % de cubierta vegetal de la zona de ribera (las especies anuales 

no se contabilizan) 

15 50 y 80 % de cubierta vegetal de la zona de ribera 

10 10 y 50 % de cubierta vegetal de la zona de ribera 

5 <10 % de la cubierta vegetal de la zona de ribera. 
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Continuación Tabla 3 

Puntuación Atributo 

+5 Si la conectividad entre el bosque de ribera y el ecosistema forestal 

adyacente es total. 

+2 Si la conectividad entre el bosque de ribera y el ecosistema forestal 

adyacente es mayor 50 % 

-2 Si la conectividad entre el bosque de ribera y el ecosistema forestal 

adyacente es entre el 25 y 50 % 

-5 Si la conectividad entre el bosque de ribera y el ecosistema forestal 

adyacente es inferior al 25%. 

Estructura de la cubierta vegetal (Puntuación entre 0 y 25) 

18 cobertura de árboles superior al 75% 

15 Cobertura de árboles entre 50 y 75 % o cobertura de árboles entre 25 

y 50% y el resto de la cubierta de arbustos supera el 25 % 

10 Cobertura de árboles inferior al 50 % y el resto de la cubierta vegetal 

con arbustos entre 10 y 25 %.  

  5 Sin árboles y arbustos por debajo de 10 

+5 Si en la orilla la concentración de halófitos o arbustos es > a 50% 

+2 Si en la orilla la concentración de halófitos o arbustos es entre 25 a 

50% 

+2 Si los arboles tienen un sotobosque arbustivo 

-2 Si hay una distribución regular (linealidad) en los pies de los árboles 

y el sotobosque es >50% 

-5 Si los árboles y arbustos se distribuyen en manchas, si continuidad 

-5 Si hay una distribución regular (linealidad) en los pies de los árboles 

y el sotobosque <50% 

Morfología de la ribera (Puntuación entre 0 y 25) 

15 Numero óptimo de especies arbóreas autóctonas 

10 Numero de especies arbóreas autóctonas inferior al óptimo. 

5 

+5 

Sin especies de árboles autóctonos. 

Si la comunidad forma una franja longitudinal continua adyacente al 

canal fluvial en más de 75% de la longitud del tramo. 



50 

Continuación Tabla 3 

Puntuación Atributo 

+2,5 Si la comunidad forma una franja longitudinal continua adyacente al 

canal fluvial entre 50 y75% de la longitud del tramo. 

+5 Si el numero diferente de especies de arbustos es:  

Tipo 1 (+2); Tipo 2 (+3); Tipo 3 (+4) 

-2,5 Si hay alguna especie de árbol y/o arbusto alóctono aislada. 

-5 Si hay especies de árboles y/o arbustos alóctonos formando 

comunidades. 

Grado de naturalidad del canal fluvial. Puntuación entre 0 y 25 

25 El canal del río no ha estado modificado. 

20 Modificaciones de las terrazas adyacentes sin reducción del canal 

15 

10 

Modificaciones de las terrazas adyacentes al lecho del rio con 

reducción del canal. 

Signos de alteración y estructuras que modifican el canal. 

5 Estructuras transversales. 

0 Río canalizado en la totalidad del tramo. 

Tabla 4: Rangos de calidad según el índice de calidad de Bosques de Ribera adaptada a 

ríos andino-patagónicos (QBRp) (Kutschker et al. 2009). 

Nivel de calidad QBRp Color 

Calidad muy buena (bosque de ribera sin alteración) >90 Azul 

Calidad buena (bosque ligeramente perturbado) >70-90 Verde 

Calidad media (inicio de alteración importante) >50-70 Amarillo 

Mala calidad (alteración fuerte) 25-50 Naranja 

Calidad pésima (degradación extrema) >25 Rojo 

Análisis de datos 

Se llevaron a cabo correlaciones de Spearman (rs) entre todas las variables y se 

calcularon los coeficientes de variación, el desvió estándar y el promedio para cada 
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variable analizada. Se informaron las correlaciones que fueron significativas (p<0,05 y 

rs> 0,5). Se realizaron análisis de componentes principales (ACP) para cada campaña por 

separado con el fin de explorar tendencias espaciales y temporales. Para ello, se realizó 

una reducción de variables a partir del análisis de correlaciones previo para evitar que la 

multicolinealidad afecte el análisis y se optó por las siguientes variables ambientales: 

amonio (N-NH4), Clorofila-a fito (Cl-a fito), oxígeno disuelto (OD), temperatura (T) y 

fósforo total (PT). Durante el segundo año el PT y N-NH4 estuvieron altamente 

correlacionados por lo tanto, se excluyó el PT del análisis de ACP. Finalmente, se 

elaboraron modelos lineales mixtos (MLM) en cada curso de agua de manera 

independiente para evaluar el efecto del mes y el sitio de muestreo sobre las variables 

utilizadas en el ACP y para el caudal (Q). Se probaron los supuestos de homogeneidad de 

la varianza y la normalidad de los datos. En aquellas variables donde no se cumplió con 

el supuesto de normalidad, se empleó un modelo lineal generalizado mixto (MLGM). 

Esta prueba estadística permite seleccionar la función de probabilidad de los datos (Zuur 

2009). Dado que todas las variables son números reales positivos las funciones de 

probabilidad de mejor ajuste fueron log-normal y gamma. Los modelos incluyeron las 

variables explicatorias categóricas “sitio” y “mes” como efecto fijo y se consideró la 

campaña (1º y 2º) como efecto aleatorio (Zuur 2009). Se analizaron ambas campañas 

juntas (n = 72) para obtener mayor poder estadístico, ya que no hubo un efecto 

significativo de dicha variable como efecto fijo. Por último, para conocer si existían 

diferencias significativas entre sitios y meses de muestreo para las variables, se realizaron 

pruebas post hoc para comparaciones múltiples de Tukey (HSD, p<0,05). El valor de alfa 

para todas las pruebas estadísticas se fijó en 0,05. Para la estadística se utilizó el software 

RStudio 4.1.3 (paquetes: factoextra, FactoMineR, lme4 y multicomp). 

Resultados 

Parámetros morfométricos, hidrológicos y calidad de ribera 

La cuenca del ABE presentó menor área que las cuencas de los RAG y RP; siendo 

el área drenada por ABE menor a la cuarta parte de los dos ríos (RAG y RP). Asimismo, 

el área del RP resultó ligeramente mayor que el área del RAG (Tabla 5). En relación al 

área urbanizada, el ABE alcanzó mayor porcentaje de urbanización que en las otras dos 

cuencas (Tabla 5). Según el P, los 3 cursos de agua mostraron indicios de rectificación, 

siendo el ABE el más rectificado, seguido por el RAG y el RP el más sinuoso de los tres 

(Tabla 5). 
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Tabla 5: Caracterización morfométrica para cada una de las cuencas bajo estudio, RP: 

río Pipo; ABE: Arroyo Buena Esperanza; RAG: río Arroyo Grande. Urb (%) es el 

porcentaje de urbanización y P el índice de sinuosidad. 

El QBRp indicó diferencias en la calidad de las riberas en las tres cuencas bajo 

estudio a lo largo del gradiente longitudinal (Fig. 13). En el RP, la calidad fue muy buena 

en S1, mientras que en el resto de los sitios se observó una disminución del índice, 

indicando degradación de las riberas. En S2 la calidad de ribera fue intermedia mientras 

que los sitios con mayor influencia urbana mostraron mala calidad de las riberas (Fig. 

13a). El ABE también presentó muy buena calidad de ribera en S1 mientras que en S2 y 

S4 se obtuvo mala calidad y S3 mostró una degradación extrema (Fig. 13b). Por su parte, 

en la cuenca del RAG los sitios S1 y S2 alcanzaron una calidad buena, disminuyendo a 

lo largo del gradiente longitudinal dado que en S3 la calidad resulto intermedia y en S4 

pésima (Fig. 13c). 

Cuenca Área (km2) Urb (%) P 

RP 159,0 2,6 1,53 

ABE 23,0 27,4 1,20 

RAG 133, 2 6,6 1,33 
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Fig. 13: Índice de calidad de ribera adaptado a ríos andino patágonico (QBRp) para cada 

uno de los sitios de estudio (S1, S2, S3, S4) en las 3 cuencas bajo estudio: a) Río Pipo 

(RP); b) Arroyo Buena Esperanza (ABE); c) Río Arroyo Grande (RAG) durante marzo 

de 2022. Los colores indican la categoría de calidad que se encuentra detallada en la Tabla 

3. 

En relación a los cursos de agua, el ancho mojado promedio para los sitios del RP 

y el RAG osciló entre 9 y 15 m aproximadamente mientras que en ABE fue siempre 

inferior, por debajo de 5 m (Tabla 6). La velocidad del agua, en promedio fue inferior a 

1 m s-1 en todos los sitios de ABE, mientras que en algunos sitios de RP y RAG superó 
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dicho valor (Tabla 6). La profundidad promedio mínima se observó en ABE durante el 

primer año en S4 y en S2 en el segundo año (0,09 y 0,13 m respectivamente), mientras 

que la profundidad máxima se halló en S3 del RAG en ambos años (Tabla 6). 

Tabla 6: Valores promedio temporal (± desviación estándar; n=3) para la primera y 

segunda campaña (C) de las variables hidrológicas y morfológicas (Var) en cada sitio de 

muestreo (S1, S2, S3, S4) en las tres cuencas estudiadas (Río Pipo: RP, Arroyo Buena 

Esperanza: ABE y río Arroyo Grande: RAG). AM: Ancho mojado (m); Prof.: 

Profundidad promedio (m); Vel: Velocidad media (m s-1). sd = sin datos 

 (**) Representa dos fechas de muestreo. 

El caudal resultó inferior a 1,5 m3 s-1 en todos los sitios del ABE mientras que en 

el resto de las cuencas fue superior (Fig. 14). A lo largo del gradiente longitudinal de cada 

curso de agua, no se observaron diferencias significativas entre los sitios de muestreo, 

aunque si se detectaron diferencias entre meses de muestro. En la cuenca del RP, en 

noviembre el caudal fue significativamente mayor que el resto de los meses (HSD 

p<0,05), mientras que ABE el mes de enero de 2018 resultó menor que abril de 2018 y 

marzo 2019 (HSD, p<0,05) (Fig.14a y 14b). En el RAG no se analizó las diferencias 

significativas debido a la falta de datos (Fig. 14c). 

RP ABE RAG 

Var C S1 S2 S3 S4 S1 S2 S3 S4 S1 S2 S3 S4 

AM 

(m) 

1 9,86± 

1,01 

13,99± 

1,08 

10,68± 

0,71 

14,94± 

0,87 

4,67± 

0,19 

4,02± 

0,24 

2,18± 

0,18 

3,28± 

0,02 

9,79± 

1,42 

13,11**± 

0.63 

sd sd 

Prof. 

(m) 

0,46± 

0,03 

0,24± 

0,04 

0,28± 

0,03 

0,30± 

0,11 

0,26± 

0,15 

0,23± 

0,24 

0,28± 

0,31 

0,09± 

0,25 

0,51± 

0,08 

0,36± 

0,13 

>1 >1 

Vel 

(m s-1) 

0,57± 

0,12 

0,57± 

0,21 

1,16± 

0,26 

0,77± 

0,21 

0,37± 

0,21 

0,24± 

0,24 

0,27± 

0,17 

0,33± 

0,12 

0,44± 

0,17 

0,57± 

0,14 

sd sd 

AM 

(m) 

2 9,03± 

0,46 

15,94± 

0,48 

13,67± 

1,50 

15,64± 

0,96 

4,91± 

0,99 

4,50± 

0,31 

2,36± 

0,35 

3,29± 

0,32 

11,96± 

0,34 

12,66± 

2,84 

14,15± 

0,0 

15,05± 

0,0 

Prof. 

(m) 

0,50± 

0,06 

0,28± 

0,01 

0,38± 

0,07 

0,41± 

0,12 

0,54± 

0,58 

0,13± 

0,07 

0,18± 

0,08 

0,16± 

0,07 

0,38± 

0,06 

0,6± 

0,07 

0,75± 

0,39 

0,52± 

0,23 

Vel 

(m s-1) 

0,56± 

0,25 

0,72± 

0,20 

1,06± 

0,28 

0,84± 

0,23 

0,88± 

0,42 

0,67± 

0,45 

0,61± 

0,25 

0,43± 

0,19 

1,25± 

0,67 

1,40± 

0,61 

0,98± 

0,39 

1,01± 

0,09 



55 

Fig. 14: Valores de caudal (Q, en m3 s-1) para cada fecha de muestreo durante la primera 

y segunda campaña para cada sitio (S1, S2, S3, S4) en las cuencas bajo estudio: a) Río 

Pipo (RP), b) Arroyo Buena Esperanza (ABE), c) río Arroyo Grande (RAG). En S3 y S4 

del RAG no hay datos registrados durante la primera campaña (sd) y en S1 de RP durante 

noviembre. 

Variables físicas, químicas y biológicas 

En general, durante la primera campaña la temperatura del agua osciló entre 5,4 

°C y 8,7 °C (Tabla 7) mientras que en la segunda los valores medios oscilaron entre 5,7 

°C y 9,1 °C (Tabla 8). Para esta variable, no se observó efecto del sitio pero si hubo efecto 
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del mes para las 3 cuencas bajo estudio. En el RP, la temperatura del agua durante el mes 

de abril resultó significativamente más baja que en enero y marzo (HSD, p<0,05) y no 

mostró diferencias con noviembre, mientras que en ABE y RAG resultó mayor en enero 

y marzo que abril y noviembre (HSD, p<0,05). 

En todos los sitios de muestreo la concentración de OD fue alta (mayor a 10 mg 

L-1) y no mostró un efecto significativo entre sitios y meses de muestreo en ninguna de 

las cuencas (Tabla 7 y 8). El pH fue cercano a 7 en la mayoría de los sitios y en todas las 

cuencas bajo estudio. La conductividad eléctrica fue altamente variable (CV=191 %) y 

los valores máximos se hallaron en S4 del ABE en ambas campañas (375 y 188 μS c m-1 

respectivamente) (Tablas 7 y 8). Asimismo, la turbidez mostró variación a lo largo del 

gradiente de urbanización (CV= 52 %, n=72). Durante la primera campaña, el rango de 

variación fue 0,3-49,0 NTU (Tabla 7) y durante la segunda campaña osciló entre 2,4 y 

45,0 NTU (Tabla 8), alcanzando los valores máximos en S4 de ABE. Los sólidos en 

suspensión también mostraron un incremento en la concentración promedio a lo largo de 

las cuencas (Tablas 7 y 8) y se correlacionó positivamente con la turbidez (rs=0,73). La 

concentración de cloruros en promedio, no mostró variación espacial en la cuenca del RP 

a diferencia del ABE y RAG; donde la concentración en S4 fue aproximadamente 10 

veces más alta que en S1 del ABE, mientras que en S4 del RAG, duplicó el valor obtenido 

en S1 (Tabla 8). La demanda química de oxígeno (DQO) mostró un rango de variación 

amplio (CV=162 %); en promedio el mayor rango de concentración entre S1 y S4 se 

observó en la cuenca del ABE y osciló entre 6 y 47,6 mg L-1 respectivamente (Tabla 8). 

En general, los cursos de agua estudiados mostraron concentraciones de nutrientes 

relativamente bajas durante las dos campañas (Tabla 7 y 8). Sin embargo, el N-NH4 

mostró un amplio rango de variación entre cuencas (CV=305 %, n = 72); el RP alcanzó 

las concentraciones más bajas (por debajo de 0,05 mg L-1) mientras que en S4 de ABE se 

detectaron las concentraciones más altas (superiores a 4,0 mg L-1) en tanto que en S4 del 

RAG las concentraciones fueron intermedias (alrededor de 0,4 mg L-1) (Fig. 15). Las 

concentraciones de N-NH4 en la cuenca del RP y RAG no mostraron variaciones 

significativas entre los sitios de muestreo (Figs. 15a y 15c), a diferencia del ABE, donde 

la concentración de N-NH4 en S4 resultó significativamente mayor (HSD, p < 0,05; Fig. 

15b). Además, solo se observó efecto significativo del mes en la cuenca del RP; donde 

las concentraciones de N-NH4 fueron más altas en enero en comparación a las otras fechas 

de muestreo (HSD, p <0,05, no mostrado). El nitrógeno amoniacal (N-NH4) se 
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correlacionó positivamente con el nitrato, (rs=0,6), NT (rs=0,74) y la conductividad (rs 

=0,6). 

Las concentraciones de fósforo total (PT) también variaron ampliamente 

(CV=171 %, n=72); en el RP y ABE alcanzaron concentraciones máximas de PT 

alrededor 1 mg L-1, mientras que en el RAG el valor máximo fue de 0,72 mg L-1 (Fig. 

16). Para el PT se detectó efecto del sitio y del mes. En la cuenca del RP, las 

concentraciones fueron significativamente mayor en S3 que en S4 (HSD, p < 0,05; Fig. 

16a), mientras que en ABE y el RAG, la concentración de PT en S4 fue significativamente 

mayor que en S1 y S2 (HSD p <0,05; Figs.16b y16c). Con respecto a la variación entre 

meses, ABE y RAG tuvieron valores de PT más altos en abril en todos los sitios de 

muestreo (HSD p <0,05, no mostrados). El PT correlacionó positivamente con la turbidez 

(rs=0,5). 
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Tabla 7: Valores promedio de la primera campaña (± desviación estándar; n=3) para cada sitio de estudio (S1, S2, S3, S4) en las cuencas estudiadas (RP: río 

Pipo; ABE: arroyo Buena Esperanza; RAG: río Arroyo Grande), OD: oxígeno disuelto; Temp: temperatura del agua; Cond: Conductividad; Turb.: turbidez; SS: 

Sólidos en suspensión; N-NO2: nitrógeno-nitrito; N-NO3: Nitrógeno-nitrato; P-PO4: fósforo-fosfato; NT: Nitrógeno Total. (*) Representa n=2; (**) n=1. 

RP ABE RAG 

Variable S1 S2 S3 S4 S1 S2 S3 S4 S1 S2 S3 S4 

Temp (°C) 
5,4±  

1,7 

6,9± 

 2,8 

7,7± 

2,2 

7,3±  

2,7 

6,7±  

2,5 

8,6± 

2,4 

8,4± 

 2,0 

8,7±  

2,4 

6,2± 

 3,1 

6,3±  

3,2 

7,0± 

 3,8 

7,4± 

 3,6 

OD (mg L-1) 
12,3± 

0,3 

10,9± 

0,6 

10,8± 

1,0 

11,9± 

2,6 

11,2± 

0,8 

11,6± 

0,5 

10,2± 

1,5 

10,8± 

1,0 

10,7± 

1,0 

12,2± 

0,9 

12,9± 

1,6 

11,5± 

1,4 

pH 
7,5± 

 0,9 

7,3±  

0,6 

7,4± 

0,6 

7,9±  

0,4 

7,9± 

0,6 

7,8± 

0,5 

7,8±  

0,5 

7,5±  

0,2 

7,7±  

0,3 

7,7± 

0,2 

7,8± 

 0,3 

8,4± 

 0,3 

Cond (μS cm- 1) 
111,3±  

68,3 

144,3±  

44,1 

150,0±  

32,4 

180,3±  

42,1 

106,0± 

62,2 

174,0± 

27,4 

215,3± 

 37,0 

374,7± 

164,5 

125,0± 

 29,4 

132,7± 

38,4 

130,6± 

35,0 

139,0±  

36,4 

Turb (NTU) 
3,6± 

 3,7 

3,1± 

 2,6 

3,6± 

 1,3 

6,3±  

1,9 

0,3± 

 0,6 

12,5± 

9,1 

11,0± 

 6,8 

48,9±  

44,5 

4,1±  

2,2 

4,5±  

4,2 

1,7 ± 

1,7 

37,3±  

54,3 

SS (mg L-1) 
5,1± 

3,8 

4,5± 

1,2 

5,4± 

1,2 

4,3± 

1,5 

0,4± 

0,3 

7,8± 

6,4 

2,9± 

1,0 

7,7± 

2,3 

2,9± 

2,9 

2,1± 

0,2 

1,0± 

0,6 

17,8± 

24,2 

N-NO2 (mg L-1) 
0,003± 

0,001 

0,003± 

0,003 

0,002± 

0,002 

0,002± 

0,002 

0,001± 

0,002 

0,004± 

0,001 

0,011± 

0,006 

0,009± 

0,004 

0,002± 

0,002 

0,001± 

0,002 

0,001± 

0,002 

0,002± 

0,002 

N-NO3 (mg L-1) 
0,007± 

0,001 

0,004± 

0,004 

0,007± 

0,000 

0,007± 

0,000 

0,002± 

0,004 

0,050± 

0,006 

0,105± 

0,107 

0,021± 

0,009 

0,005± 

0,004 

0,002± 

0,004 

0,00± 

0,00 

0,002± 

0,003 

P-PO4 (mg L-1) 
0,025± 

0,007 

0,050± 

0,026 

0,04**± 

0,014 

0,018± 

0,013 

0,030± 

0,010 

0,040**± 

0,043 

0,043± 

0,015 

0,343± 

0,335 

0,03* 0,027± 

0,015 

0,055± 

0,021 

0,06* 

NT (mg L-1) 
0,2±  

0,0 
0,3* 0,2* 

0,1 ±  

0,0 

0,2±  

0,1 

1,4± 

0,3 

0,4±  

0,1 

3,7± 

 0,5 

0,2±  

0,0 

0,2±  

0,0 

0,3± 

 0,0 

0,3± 

 0,1 
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Tabla 8: Valores promedio de la segunda campaña (± desviación estándar; n=3) para cada sitio de estudio (S1, S2, S3, S4) en las cuencas estudiadas (RP: río 

Pipo; ABE: arroyo Buena Esperanza; RAG: río Arroyo Grande), OD: oxígeno disuelto; Temp: temperatura del agua; Cond: Conductividad; Turb: turbidez; SS: 

Sólidos en suspensión; N-NO2: nitrógeno-nitrito; N-NO3: Nitrógeno-nitrato; P-PO4: fósforo-fosfato; NT: Nitrógeno Total; Cl: Cloruros. DQO: demanda química 

de oxígeno. En la DQO se incluyó marzo 2020 y marzo 2022 (n=5) *. 

RP ABE RAG 

Variable S1 S2 S3 S4 S1 S2 S3 S4 S1 S2 S3 S4 

Temp (°C) 
6,0± 

1,8 

6,1± 

1,7 

6,6± 

1,5 

6,9± 

2,8 

5,7± 

2,5 

6,3± 

2,3 

7,6± 

3,0 

9,1± 

1,5 

6,1± 

2,2 

6,8± 

1,9 

6,6± 

1,7 

6,9± 

1,7 

OD (mg L-1) 
12,0± 

1,3 

11,7± 

2,2 

11,5± 

2,5 

10,7± 

1,9 

11,6± 

1,3 

10,3± 

2,89 

9,9± 

3,37 

10,2± 

1,8 

11,3± 

4,7 

12,4± 

0,9 

12,5± 

3,3 

11,1± 

3,3 

pH 
7,0± 

0,8 

6,8± 

0,5 

7,1± 

0,4 

7,1± 

0,4 

6,4± 

0,5 

6,7± 

0,4 

6,9± 

0,3 

6,9± 

0,2 

6,8± 

0,5 

7,0± 

0,7 

7,1± 

0,7 

7,2± 

0,6 

Cond (μS cm-1) 
140,0± 

41,6 

156,0±  

45,1,1 

154,7± 

43,9 

160,0± 

47,2 

61,0± 

12,1 

87,7± 

18,6 

113,0± 

34,2 

188,3± 

65,3 

91,3± 

16,7 

96,3± 

17,0 

94,7± 

16,3 

101,0± 

21,9 

Turb (NTU) 
5,6± 

1,3 

3,9± 

1,8 

7,8± 

3,3 

6,8± 

2,9 

2,4± 

3,7 

6,6± 

7,6 

8,1± 

7,8 

45,4± 

67,3 

7,8± 

4,0 

11,4± 

2,6 

9,6± 

4,0 

12,4± 

2,6 

SS (mg L-1) 
3,71± 

6,32 

5,59± 

9,62 

5,71± 

9,78 

8,63± 

14,87 

0,69± 

1,16 

4,84± 

8,28 

4,98± 

8,59 

9,02± 

14,79 

2,69± 

4,25 

3,31± 

5,62 

4,41± 

7,44 

4,42± 

7,43 

N-NO2 (mg L-1) 
0,002± 

0,001 

0,004± 

0,002 

0,003± 

0,001 

0,004± 

0,002 

0,002± 

0,002 

0,004± 

0,002 

0,003± 

0,001 

0,010± 

0,007 

0,003± 

0,001 

0,005± 

0,002 

0,004± 

0,002 

0,004± 

0,0018 

N-NO3 (mg L-1) 
0,005± 

0,004 

0,006± 

0,002 

0,007± 

0,001 

0,006± 

0,002 

0,003± 

0,004 

0,012± 

0,010 

0,030± 

0,011 

0,020± 

0,019 

0,005± 

0,003 

0,004± 

0,003 

0,006± 

0,002 

0,006± 

0,001 

P-PO4 (mg L-1) 
0,04± 

0,02 

0,05± 

0,02 

0,05± 

0,03 

0,05± 

0,02 

0,06± 

0,03 

0,06± 

0,04 

0,10± 

0,11 

0,21± 

0,12 

0,03± 

0,02 

0,05± 

0,04 

0,05± 

0,03 

0,07± 

0,05 

NT (mg L-1) 
0,08± 

0,05 

0,11± 

0,05 

0,06± 

0,02 

0,15 ± 

0,08 

0,14± 

0,10 

0,18± 

0,09 

0,17± 

0,11 

0,67± 

0,08 

0,10± 

0,02 

0,09± 

0,02 

0,08± 

0,02 

0,18± 

0,06 

Cl (mg L-1) * 
2,06± 

1,89 

2,48± 

0,0 

1,65± 

2,89 

2,48± 

0,0 

1,65± 

1,43 

6,61± 

1,43 

10,74± 

3,79 

15,69± 

5,16 

1,65± 

2,86 

2,48± 

2,2 

0,83± 

1,42 

3,33± 

1,43 

DQO (mg L-1) * 
3 ,6± 

5,4 

3,0± 

4,5 

7,0± 

5,4 

7,4± 

4,0 

6,0± 

6,6 

17,2± 

10,8 

12,8± 

16,9 

47,6± 

45,4 

4,8± 

5,5 

6,5± 

8,7 

15,3± 

13,9 

13,3,± 

7,4 
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Fig. 15: Boxplot (media, cuartil y bigotes IC = 95%) de las concentraciones de nitrógeno-

amoniacal (N-NH4 en mg L-1; n = 72) durante el periodo de estudio en cada sitio de 

muestreo (S1, S2, S3, S4) de (a) Río Pipo (RP), (b) Arroyo Buena Esperanza (ABE) y (c) 

río Arroyo Grande (RAG). Letras diferentes representan diferencias significativas según 

Tukey (HSD, p < 0,05). Notar la diferencia de escala en el eje Y. 
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Fig. 16: Boxplot (media, cuartil y bigotes IC = 95%) de las concentraciones de fosforo 

total (PT en mg L-1; n = 72) durante el período de estudio en cada sitio (S1, S2, S3, S4) 

de (a) Río Pipo (RP), (b) Arroyo Buena Esperanza (ABE) y (c) Río Arroyo Grande 

(RAG). Letras diferentes representan diferencias significativas según Tukey (HSD, p < 

0,05). 
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A partir del análisis bacteriológico en enero de 2018 se detectó la presencia de 

coliformes totales (CT) y fecales (CF) en los sitios más bajos (S4) de las tres cuencas bajo 

estudio y en S3 de ABE y RAG (Tabla 9). El número de bacterias CF estimadas en el RP 

S4 fue de 450 NMP100 ml-1 mientras que en ABE y RAG fueron ampliamente superiores 

(Tabla 9). En las siguientes fechas (marzo y abril del 2018), las cuencas del ABE y el 

RAG obtuvieron valores elevados de CT y CF en S4 (los fecales oscilaron entre 100 y 

100000 NMP 100 ml-1) mientras que el RP presentó CT en S3·durante marzo. 

Posteriormente, durante marzo de 2019 y 2020 no se detectó CT y CF en los sitios 

muestreados (Tabla 8). En cambio, en marzo de 2022, sí se detectó presencia de CT y CF 

en S2, S3 y S4 del RP y ABE, alcanzando valores por encima de 1000 NMP100 ml-1 en 

los sitios más bajos (S4) (Tabla 9). 

La Cl-a fito mostró un rango de variación elevado (CV=153 %) y se correlacionó 

positivamente con la conductividad (rs=0,5). Para cada cuenca bajo estudio, los valores 

máximos se hallaron en los tramos bajos: En el RP el valor máximo fue menor a 1,5 µg 

L-1 (Fig.16a) mientras que en ABE y RAG las concentraciones máximas fueron 9,9 y 7,6 

µg L-1 respectivamente (Fig. 17b y 17c). Si bien se observó un incremento de las 

concentraciones de la Cl-a fito en las secciones bajas, no se detectaron diferencias 

significativas entre sitios y fechas de muestro en ninguna de las tres cuencas bajo estudio 

(Fig. 17).  
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Tabla 9: Rango de bacterias coliformes Totales (CT) y coliformes fecales (CF) estimado 

a través del método del número más probable (NMP 100 ml-1) para cada mes: enero (ene); 

marzo (mar); abril (abr), año de muestreo  y sitio de muestreo. Rango: 1,8-100 (+); 100 - 

1000 (++); 1000 - 100000 (+++); 100000 - 1000000 (++++); > 1000000 (+++++) y (-) 

menos de 1,8 (no detectable); sin dato (sd). 

RP ABE RAG 

Bacteria Año Mes S1 S2 S3 S4 S1 S2 S3 S4 S1 S2 S3 S4 

CT 2018 ene - - - +++ - - ++ +++++ + - + ++++ 

CF - - - ++ - - ++ ++++ + - + +++ 

CT mar - - ++ - - + - +++++ - - - ++ 

CF - - - - - - - ++++ + - - ++ 

CT abr - - - - - - - +++ + - + ++++ 

CF - - - - - - - +++ + - + +++ 

CT 2019 mar - - - - - - - - - - - - 

CF - - - - - - - - - - - - 

CT 2020 mar - - - - - - - - sd sd sd sd 

CF - - - - - - - - sd sd sd sd 

CT 2022 mar - + +++ +++ - + ++++ ++++ - - - - 

CF - + ++ +++ - + ++++ +++ - - - - 
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Fig. 17: Boxplot (media, cuartil y bigotes IC = 95%) de las concentraciones de clorofila-

a del fitoplancton (Cl-a fito en µg L-1 n = 72) durante el período de estudio en cada sitio 

(S1, S2, S3, S4) del (a) Río Pipo (RP), (b) Arroyo Buena Esperanza (ABE) y (c) Río 

Arroyo Grande (RAG). 

En los ACP de los dos años de campaña, alrededor del 70 % de la varianza total 

fue explicada por las primeras dos dimensiones (Figs. 18 y 19). Durante el primer año de 

campaña (Fig. 17) el componente 1 explico 44,4 % de la varianza y las variables que más 

aportaron fueron el amonio (N-NH4) y la clorofila del fitoplancton (Cl-a fito) (33,3 % y 

30,5 %, respectivamente) mientras que la dimensión 2, explico un 23 % y las variables 

que más contribuyeron fueron la temperatura del agua (T) y el fosforo total (PT) (45,2 % 

y 29,5 %, respectivamente). Durante la segunda campaña, la componente 1 explico un 
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43,6 % y la mayor contribución fue de la T y Cl-a fito (40,7% y 22,01%, respectivamente) 

mientras que el mayor aporte a la segunda componente estuvo dado por el N-NH4 y el 

oxígeno disuelto (OD) (50,2 y 44,3 %, respectivamente). En general, en ambos ACP, se 

observó una tendencia en el agrupamiento de los sitios por secciones; los sitios de las 

secciones superiores de las cuencas (cuadrados y cruces en las Figs.18 y 19) fueron más 

similares entre sí y se relacionaron negativamente con la componente 1 mientras que los 

sitios de muestreo más bajos en las cuencas (círculos y triángulos) mostraron una relación 

positiva con la componente 1 (Figs.18 y 19). Por otra parte, se observó una tendencia en 

el agrupamiento temporal; en la primera campaña, los sitios de muestreo estuvieron más 

cerca en el mes de abril (Fig. 18) mientras que en la segunda campaña se observó lo 

mismo para el mes de noviembre (Fig. 19). 

Fig. 18: Análisis de componentes principales (ACP) para la primera campaña de muestreo 

(2018) considerando las variables nitrógeno-amonio (N-NH4), oxígeno disuelto (OD), 

fósforo total (PT) y clorofila-a del fitoplancton (Cl-a fito) y temperatura (T) Las secciones 

de las cuencas (sitios) están representadas por diferentes símbolos y se utilizan colores 

para representar los cursos de agua en las diferentes fechas de muestreo: enero (E), marzo 

(M), Abril (A). 
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Fig. 19: Análisis de componentes principales (ACP) para la segunda campaña año de 

muestreo considerando las variables nitrógeno-amonio (N-NH4), oxígeno disuelto (OD) 

y clorofila-a del fitoplancton (Cl-a fito) y temperatura (T). Las secciones de las cuencas 

(sitios) están representadas por diferentes símbolos y se utilizan colores para representar 

los cursos de agua en las diferentes fechas de muestreo: noviembre 2018 (N), enero (E) y 

marzo (M) 2019. 

Discusión 

En este capítulo se caracterizan las principales cuencas hidrograficas urbanas de 

la ciudad de Ushuaia. Geográficamente, el río Pipo (PR) está más alejado del área urbana 

principal y la sección superior de la cuenca pertenece a un área protegida (Parque 

Nacional Tierra del Fuego, PNTF). De hecho, los resultados mostraron que la cuenca del 

RP obtuvo un menor porcentaje de área urbanizada en contraste con el arroyo Buena 

Esperanza (ABE) y el río Arroyo Grande (RAG) (Tabla 5). Por lo tanto, se traduce en 

menor superficie impermeable a escala de cuenca, lo cual implicaría menor deterioro del 

recurso hídrico. Muchos estudios han descripto que las cuencas hidrográficas urbanas, 

reducen la infiltración y favorecen la escorrentía superficial, lo cual conlleva a un 

incremento de carga alóctona en los cursos de agua (Arnold & Gibbons 1996, Walsh et 

al. 2005, Booth et al. 2016).  

Los ambientes ribereños son fundamentales para los ecosistemas acuáticos como 

zona de amortiguación; ya que cumplen la función de filtro y actúan como sistema 
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depurador. Evitan la erosión de las riberas, amortiguan el ingreso de contaminantes y 

regulan la temperatura y entrada de luz al ecosistema acuático. Este estudio mostró una 

disminución en la calidad de la zona ribereña en los sitios urbanizados de las tres cuencas. 

Resultados similares fueron hallados por Kutschker et al. (2009) en ríos andino 

patagónicos y Cochero et al. (2016) en arroyos pampeanos sometidos a uso de suelo 

urbano; lo cual pone en evidencia el impacto negativo de la urbanización en la 

degradación de las riberas, es decir la zona de amortiguación en las cuencas urbanas. 

El caudal es una variable hidrológica importante, compuesta por la velocidad de 

la corriente, el ancho y profundidad del cauce. La velocidad de la corriente favorece la 

oxigenación del agua en los ecosistemas lóticos e interviene en el proceso de degradación 

de la materia orgánica y dilución de los contaminantes (Brabec et al. 2017). Por lo tanto, 

caudales mayores podrían aumentar el poder de dilución de las partículas que ingresan 

por contanición antrópica a los cursos de agua bajo estudio. En las cuencas bajo estudio, 

los valores de caudales máximos están generalmente asociados a los eventos de deshielo 

durante el verano (Iturraspe & Urciuolo 2000) y a las precipitaciones. Aquí, se observó 

diferencias entre algunos meses de muestreo, alcanzando los valores máximos en 

noviembre y enero en muchos sitios de muestreo. En general, según información provista 

por el SIAG (Sistema de Información Ambiental y Geográfica de CADIC) las 

precipitaciones mensuales fueron más bajas durante el 2018 en comparación al año 2019, 

mientras que la precipitación nival se concentró entre los meses de junio y octubre lo cual 

podría contribuir a las crecidas de los ríos durante la primavera (Fig.20). Por otra parte, 

el ABE al ser más pequeño y drenar menor superficie, (en contraste al RP y RAG) resultó 

menos caudaloso lo cual podría implicar menor poder de dilución.  
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Fig.20: Precipitación (en líneas) y nieve caída (en barras) mensual durante el año 2018 

(gris) y 2019 (naranja). Los rectángulos indican los meses de muestreo. Primera campaña 

(rojo) segunda campaña (azul). 

En relación a las variables limnológicas (físicas, químicas y biológicas), se 

detectaron diferencias a lo largo del gradiente longitudinal en las cuencas bajo estudio. 

Las diferencias más notables fueron halladas entre las secciones superiores no 

urbanizadas (S1) vs las secciones más urbanizadas (S4). Puntualmente, el ABE mostró 

en el sitio urbanizado cercano a la desembocadura (S4) los valores máximos de 

conductividad, cloruros, turbidez, nutrientes y coliformes fecales (Tabla 6, 7 y 8). Una 

explicación posible es que el incremento de estas variables esté vinculado al efecto de la 

urbanización por fuentes de contaminación puntual (efluentes domésticos) y difusas 

(escorrentía superficial), dado que estudios previos muestran cambios a lo largo del 

gradiente de urbanización en el área de estudio (Amin et al. 2011, Diodato 2013, Zagarola 

et al. 2017). 

Geográficamente, la ciudad de Ushuaia, está ubicada en latitudes altas, donde el 

clima es caracterizado como templado frio y húmedo (Coronato et al. 2017). Por lo 

general, son muchos los factores que afectan a la temperatura del agua. Ésta suele estar 
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influenciada por la latitud, altitud, estacionalidad, hora del día, contaminación térmica y 

tiene una gran importancia ecológica, ya que influye en procesos físicos, químicos y 

biológicos (Johnson et al. 2014). Aquí la temperatura máxima del agua no superó los 9ºC 

y mostró algunas diferencias entre los meses más cálidos (enero y marzo) y fríos (abril y 

noviembre). Además, existe una fuerte dependencia de la concentración de OD con la 

temperatura del agua, la solubilidad del oxígeno aumenta con la disminución de la 

temperatura (Conzonno 2009). En este trabajo, las concentraciones promedio de OD 

fueron altas (mayor a 10 mg L-1) lo cual podría ser atribuido a las bajas temperaturas del 

agua que favorecen la solubilidad del oxígeno en el agua. De hecho, la demanda biológica 

de Oxigeno (DBO5) resultó no detectable y una explicación factible sería las altas 

concentraciones basales de OD en estos cursos de agua. En este sentido, según Conzonno 

(2009) la DBO es un parámetro usado para el diseño de las plantas de tratamiento en el 

procesamiento de desechos orgánicos; sin embargo para aguas naturales con baja 

concentración de materia orgánica como en el caso de los ecosistemas oligotróficos es 

inadecuado.  

La DQO es una medida de la cantidad de materia orgánica biodegradable y no 

biodegradable en una muestra de agua que suele estar asociada a los aportes por descargas 

de efluentes urbanos (Abel 1996). Esta variable, si bien incrementó en las secciones bajas 

de ABE y RAG con la presencia de descargas cloacales, las concentraciones halladas, no 

superaron el valor guía (100 mg L-1) para uso recreativo establecido en la normativa local 

(Ley Nº1126, Decreto 450/21 anexo II).  

La concentración N-NH4 y bacterias CF suelen ser considerados indicadores 

concretos de contaminación orgánica (Chapman 1996, Abel 1996). El N-NH4 está 

presente en los ecosistemas acuáticos en parte debido al aporte de aguas residuales 

domésticas, desechos industriales y fertilizantes. Las concentraciones en S4 de ABE y 

RAG, donde existen aporte de aguas residuales duplicaron las concentraciones en los 

sitios sin urbanización y fueron similares a los datos publicados recientemente en un 

monitoreo de la ciudad de Ushuaia (Diodato et al. 2022). Si bien los valores obtenidos en 

este trabajo fueron inferiores al valor guía establecido para uso recreativo para 

ecosistemas de agua dulce en la provincia de Tierra del Fuego (5 mg L-1); en S4 de ABE 

superó el umbral establecido para protección de la vida acuática (1,37 mg L-1) (Ley 

Nº1126, Decreto 450/21 anexo II). En este trabajo, las concentraciones halladas en los 
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sitios con presencia de urbanización fueron mayores a los valores informados por 

Temblay et al. (2020) en arroyos urbanos templados de la ciudad de Quebéc en Canada. 

La presencia de bacterias CT y especialmente la detección de CF, entre ellos 

Escherichia coli, es un indicador de materia fecal humana/animal que se puede transmitir 

a través del agua y potencialmente provocar problemas sanitarios (Ríos-Tobón et al. 

2017). En este trabajo, los CF reportados mostraron elevada variabilidad entre fechas de 

muestreo lo cual podría estar asociado a vuelcos domésticos esporádicos y/o la dinámica 

en el régimen de lluvias entre otras variables (Pommepuy et al. 2006). Sin embargo, se 

identificó un patrón espacial; las concentraciones más altas de bacterias CF se hallaron 

en las secciones bajas de las cuencas (S4) y coinciden con lo publicado por otros trabajos 

en ríos urbanizados con vuelcos de efluentes domésticos sin tratamiento biológico (Pesce 

& Wunderlin et al. 2000, Lobo et al. 2004, Verhougstraete et al. 2015, Diodato et al. 

2022). De hecho, en algunas fechas superó el nivel guía establecido (250 NMP100 ml-1) 

para agua dulce de uso recreativo en la provincia de Tierra del Fuego (Ley Nº1126, 

Decreto 450/21 anexo II). 

Por su parte, la Cl-a fito y el PT son indicadores del estado trófico de los 

ecosistemas acuáticos (Conzonno 2009). Resultados publicados por Dodds (2006) de PT 

en ecosistemas lóticos urbanos de ambientes templados, coinciden con los valores 

encontrados en el tramo más bajo del ABE. La clorofila-a es un estimador de la biomasa 

algal que responde a la disponibilidad de nutrientes, temperatura y ambiente lumínico 

(Geider & Maclntyre 1998). Aquí, si bien no se alcanzó diferencias significativas en la 

Cl-a fito, se observó un incremento a lo largo del gradiente urbano, lo cual estaría 

asociado a la mayor disponibilidad de nutrientes reportada. De hecho, en algunos sitios 

urbanizados, las concentraciones de Cl-a fito fueron mayores a otros ríos de la región sin 

impacto urbano (García & Rodríguez 2018). Según Carlson (1977) los ecosistemas 

acuáticos son eutróficos cuando la Cl-a fito oscila entre 7 y 40 µg L-1. Los valores 

obtenidos en este trabajo correspondieron a ecosistemas oligo o mesotróficos (Carlson 

1977), a excepción de un muestreo en el tramo bajo de ABE donde se superó ese valor 

(en marzo 2018).  

En general, también se evidenció mayor sensibilidad a la contaminación orgánica 

en las secciones urbanizadas a través de los resultados del ACP para ambos años, donde 
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Cl-a fito fue una de las variables que más contribuyó a explicar la variabilidad en el 

componente 1. 

La caracterización ambiental aquí presentada indicó que las cuencas hídricas de 

la ciudad de Ushuaia, son impactadas por la urbanización. Las características 

topográficas, la urbanización y presencia de vuelcos cloacales, sumado a la pérdida de 

una zona de amortiguación ribereña (indicado por el índice QBRp) podrían explicar las 

diferencias halladas en las variables físicas, químicas y biológicas a lo largo del gradiente 

longitudinal. Asimismo, el ABE de menor tamaño y mayor proporción de área urbanizada 

a escala de cuenca mostró los valores más altos de nutrientes, bacterias fecales y biomasa 

fitoplanctónica. Esto, se traduce en menor poder de dilución y por lo tanto mayor 

susceptibilidad al impacto urbano. Los resultados obtenidos en este capítulo, son útiles 

para caracterizar la situación ambiental de los recursos hídricos de la ciudad de Ushuaia. 
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CAPÍTULO II 

Epiliton en cuencas urbanas de la ciudad de 

Ushuaia 
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Introducción 

La interacción entre las aguas continentales y los ecosistemas terrestres se ve 

reflejada en la composición del agua y su biota representando el estado general de las 

cuencas (Margalef 1983). El crecimiento de la población en las ciudades ha llevado a la 

rápida expansión de las tierras urbanizadas, alterando los flujos de energía y materia en 

los ecosistemas acuáticos. Dado que los cursos de agua ocupan las zonas más bajas del 

paisaje, asimilan los efectos del cambio de uso del suelo (Ren et al. 2020) y, por lo tanto, 

son sensibles a la urbanización (Bernhardt & Palmer 2007). Los arroyos Subantárticos, 

situados en las cuencas hidrográficas boscosas, son ecosistemas oligotróficos que 

dependen de la materia orgánica alóctona como base de las tramas tróficas (Anderson & 

Rosemond 2007, García et al. 2022).  

El perifiton es considerado una comunidad clave en ríos/arroyos, debido a que 

puede presentar alta productividad y sostener gran parte de la red trófica de su hábitat; 

por ejemplo actúan como recurso basal de macroinvertebrados (Biggs 2000, Vilches 

2012). El metabolismo, el crecimiento y la productividad dentro de las comunidades 

perifíticas dependen en gran medida del reciclaje interno y de la conservación de los 

recursos dentro de la matriz de la comunidad. Como resultado, dicha comunidad puede 

alcanzar alta eficiencia en la utilización y retención de los recursos externos capturados 

y, por ende, una productividad muy elevada (Wetzel 1990). En cada ambiente, la 

importancia relativa del perifiton está asociado, en parte, al desarrollo de su biomasa que 

será favorecida principalmente por elevadas concentraciones de nutrientes y la incidencia 

lumínica (Guasch et al. 1995, Giorgi & Feijoó 2010). Particularmente, en ecosistemas 

lóticos, la velocidad de corriente y el tipo de sustrato son factores que cobran importancia 

como fuerzas modeladoras de la comunidad perifitica. La estabilidad de la columna, lo 

cual se vincula con menores velocidades de la corriente puede contribuir al incremento 

de biomasa ya que minimiza los desprendimientos y la remoción de la comunidad (Horner 

et al. 1990). El tipo de sustrato podría estar relacionado con el crecimiento de las algas 

bentónicas (Wetzel 1983b). De hecho, un estudio realizado en arroyos de montaña vincula 

las diferencias en tres sustratos rocosos de distinta porosidad y solubilidad (arenisca, 

basalto y caliza) con la colonización de la comunidad algal epilítica. Los resultados 

indican que el sustrato de arenisca fueron aproximadamente el doble que el resto 

(Tuchman & Blinn 1979). 
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En general, en arroyos prístinos de montaña uno de los componentes más 

conspicuos dentro del perifiton son las algas (Wu 2016). Éstas son los productores 

primarios más exitosos en estos ecosistemas (Biggs 1996, Biggs 2000) y ocupan una 

posición fundamental en la interfaz de los componentes químicos, físicos y bióticos 

(Lowe & Pan 1996). 

Según la bibliografía, la composición elemental del perifiton (es decir, la relación 

molar Carbono (C): nutrientes) varía considerablemente en los arroyos (Stelzer & 

Lamberti 2001). Hay dos mecanismos que pueden explicar esta variación: el primero se 

relaciona con las diferencias en la composición del perifiton en términos de tipos y 

biomasa de organismos presentes y cantidades de materia orgánica no viva (Frost et al. 

2002, Frost et al. 2005a), el segundo mecanismo está relacionado con los procesos 

fisiológicos de los organismos que residen en el perifiton. Varios estudios han reportado 

cambios en el contenido de nutrientes de las algas de la comunidad a través de la 

manipulación experimental del suministro de nutrientes (Hillebrand & Kahlert 2001, 

2002, Feijoó et al. 2014, Iannino et al. 2021). Los productores primarios se caracterizan 

por un contenido variable de nutrientes que da lugar a un equilibrio plástico en la relación 

C: nutrientes (no homeostático) ya que su composición estequiométrica puede variar 

ampliamente con las fluctuaciones ambientales en el suministro de nutrientes y luz 

(Sterner et al. 1998, Elser et al. 2010, Martyniuk et al. 2016).  

En general, muchos estudios han reportado el uso de la comunidad epilítica como 

indicador a cambios ambientales en la cuenca de drenaje (Chételat 1999, Romaní & 

Sabater 2000, Sabater et al. 2000, Bergbusch et al. 2021, Martyniuk et al. 2022). 

Particularmente, algunos de ellos lo han utilizado para evaluar el impacto de la 

urbanización sobre los cursos de agua lóticos (Chételat 1999, Bergbusch et al. 2021). A 

pesar del gran potencial de esta comunidad para dar cuenta de los cambios en las cuencas 

afectadas por perturbaciones, la comunidad epilítica no ha sido estudiada hasta el 

momento en las cuencas urbanas de la ciudad de Ushuaia. En este capítulo se evaluó la 

respuesta del epiliton al uso del suelo urbano en las cuencas hidrográficas de la ciudad de 

Ushuaia y se hipotetizó que la comunidad se ve afectada por la urbanización. En este 

contexto, se predice que los sitios con mayor proporción de suelo urbano y mayor carga 

de nutrientes alberguen mayor biomasa epilítica. Esto es debido a que los arroyos de la 

zona tienen bajo contenido de nutrientes, y el aporte de nutrientes se espera estimule el 

crecimiento algal. Además, se espera que las relaciones estequiométricas del epiliton 
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(C:N, C:P y N:P) disminuyan con el aumento del uso del suelo urbano. Por último, los 

sitios más urbanizados difieren en la composición de algas en comparación con los 

lugares más prístinos; se espera una mayor proporción de Chlorophyta filamentosas con 

el aumento de la urbanización, dado que según la bibliografía este grupo prospera con 

mayores cargas de nutrientes (Borchardt 1996). 

 

Metodología especifica 

 

A continuación, se listan las variables de la comunidad epiltica analizadas en este 

capítulo, de las cuales ya fue explicada previamente su metodología (Metodología 

General): 

✓ Fracciones de masa: Clorofila-a, peso seco, cenizas y peso seco libre de cenizas 

✓ Composicion elemental: Carbono, Nitrogeno y Fosforo en la biomasa de la 

comunidad epilítica 

✓ Composición taxonómica algal: riqueza, abundancia, y biovolumen algal. 

En este capítulo se muestran los resultados de las fracciones de masa fraciones 

durante la primera (enero, marzo y abril del 2018) y segunda campaña (noviembre 2018, 

enero y marzo 2019) mientras que la composición elemental y la composición taxonómica 

algal se muestran solo para la primera campaña de muestreo. 

 

Análisis de datos 

 

Se definió un gradiente de urbanización a lo largo de cada cuenca y para ello se 

calculó el porcentaje de suelo urbano circundante (% SU) para cada sitio de muestreo 

(Tabla 10). Para ello, en cada sitio de muestreo se delimitó un cuadrante de 1 km2 en 

Google Earth y en esa área predeterminada, se midió como suelo urbano a la superficie 

que no correspondía a vegetación o suelo desnudo, es decir todo lo construido como 

superficie impermeable (calles, casas, etc). Este criterio tuvo en cuenta que la superficie 

impermeable influye en la escorrentía. La elección de un cuadrante de 1 km2 fue un 

compromiso entre una buena resolución para identificar el uso del suelo urbano y 

minimizar la superposición entre sitios. 

Se utilizó el índice de correlación de Spearman (rs) para analizar las posibles 

relaciones entre las fracciones de masa, la estequiometría del epiliton y las variables 

ambientales. En relación a las variables de masa, se evaluó la variabilidad espacial (entre 

sitios) y temporal (entre meses) mediante un modelo lineal mixto MLM (n=72) con el 
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año como efecto aleatorio, para obtener mayor potencia. Aquí, se modeló como efecto 

fijo el sitio y el mes (al igual que en el Capítulo 1) y la función de distribución que mejor 

ajustó fue log-nomal. En aquellos casos donde hubo efecto de la variable categórica, se 

realizaron pruebas post hoc para comparaciones múltiples de Tukey (HSD, p<0,05). La 

composición de las fracciones de masa de la comunidad epilítica se caracterizó de acuerdo 

a la clasificación de Lakatos (1989) y se calcularon las relaciones C/Chl-a Epi y el índice 

autotrófico (APHA 2017) para cada sitio de estudio. Para los datos de la composición 

elemental (estequiometría), se informó el valor promedio por sitio (n=3) y se calcularon 

las relaciones molares para cada sitio de estudio. 

En relación a la comunidad algal, en cada sitio de estudio se midió la riqueza de 

taxones (S). Para conocer la estructura de la comunidad de algas, los taxones se 

clasificaron según los grupos principales de agua dulce definidos por Wehr et al. (2015): 

Bacillariophyceae (diatomeas), Chlorophyta (algas verdes), Cyanobacteria y Rhodophyta 

(algas rojas).  

Se llevó a cabo un análisis de la longitudinal del gradiente ambiental (DCA en 

inglés “Detrended Correspondence Analysis”) para evaluar el método de ordenación 

adecuado para la abudancia algal epilítica siguiendo a Lepš & Šmilauer (2003). Como la 

respuesta de los datos fue unimodal, se realizó un análisis de correspondencia canónica 

(ACC) para identificar los parámetros ambientales que afectan la composición y 

abundancia algal. Se utilizaron como variables ambientales las mismas variables que 

habían sido utilizadas en el ACP (capítulo I) remplazando a la clorofila-a del fitoplancton 

por la turbidez. Además, se eliminó del análisis aquellos taxones con baja frecuencia 

(menor a 2 cel cm-2). La significación de los ejes canónicos se comprobó mediante la 

prueba de permutación de Monte Carlo (Lepš & Šmilauer 2003). 

Adicionalmente, para identificar similitudes entre sitios en relación a la 

composición algal, se realizó un análisis de conglomerados a partir de las abundancias de 

los taxones para cada fecha de muestreo. Se utilizó el índice de Bray-Curtis como 

coeficiente de similitud, con transformación de datos (raíz cuadrada) y el método de Ward 

(modelo lineal de mínimos cuadrados) como método de vinculación (Borcard 2011). Se 

implementó el análisis no paramétrico de similitudes (ANOSIM) para proporcionar una 

forma de probar estadísticamente si existen diferencias significativas (p <0,05) entre los 

grupos de conglomerados. Posteriormente, se empleó una prueba de porcentaje de 
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similitud (SIMPER) para evaluar qué taxones contribuyeron a la disimilitud entre los 

grupos generados previamente con el análisis de conglomerados. Finalmente, se ajustaron 

modelos aditivos generalizados (GAMs, Generalized additive models en inglés) para 

conocer el efecto del % SU y la época del año (meses) sobre los distintos atributos de la 

comunidad: Clorofila-a, (Cl-a Epi), peso seco (PS), relación molar estequiométrica (C:N, 

C:P y N:P), abundancia total de algas (Abund) y biovolumen de Chlorophyta (Biov_Clo). 

En este análisis, se evaluaron los datos de las tres cuencas de manera conjunta con el fin 

de obtener un modelo global para cada variable de la comunidad. En cada caso, la función 

de distribución de la variable respuesta que ajustó fue normal, a excepción de la Cl-a y 

PS donde se optó por una distribución log-normal. En cuanto a las variables explicatorias, 

el % SU fue tratado como una variable continua mientras que los meses se analizaron 

como factor. La estimación de los parámetros se calculó por máxima verosimilitud 

restringida y los modelos se comprobaron mediante la función gam.check. Las pruebas 

estadísticas se ejecutaron con RStudio 4.1.3 a través de los paquetes: lem4, multcomp, 

vegan y mgvc. También se utilizó PAST 4.02 (Hammer et al. 2001) y CANOCO 4.5 (Ter 

Braak & Šmilauer 1998). 

 

Tabla 10: Porcentaje de suelo urbano circundante (% SU) para cada sitio de estudio (S1, 

S2, S3 y S4) calculado en un cuadrante de un 1 km2 para definir el gradiente de 

urbanización en diferentes cuencas: rio Pipo (RP), arroyo Buena Esperanza (ABE) y río 

Arroyo Grande (RAG). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 % SU 

Sitio RP ABE RAG 

S1 0,0 0,02 0,01 

S2 15,2 40,9 12,3 

S3 69,3 100 37,9 

S4 64,5 98 93,9 
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Resultados 

Fracciones de masa 

 

La Cl-a Epi varió ampliamente en el área de estudio (CV= 247 %); en el río Pipo 

(RP) osciló entre 0,1 y 50,1 mg m-2 (Fig. 21a) mientras que en la cuenca del arroyo Buena 

Esperanza (ABE) y en el río Arroyo Grande (RAG) el rango de variación resultó mayor. 

Los valores máximos en las cuencas del ABE y RAG fueron alrededor de 150 mg m-2 y 

se hallaron en S4 con un % SU mayor al 90 % (Figs. 21b y 21c). Si bien mostró un 

incremento a lo largo del gradiente de urbanización, en el RP no se observó un efecto 

significativo del sitio ni del mes. Contrariamente, en ABE las concentraciones de Cl-a 

Epi en S3 y S4 fueron significativamente mayores que S1 y S2 (HSD, p <0,05; Fig. 21b), 

mientras que en el RAG la concentración en S4 fue mayor al resto y en S3 fue mayor a 

S1 y S2 (Fig. 21c; HSD, p <0,05). En general, no se detectaron diferencias entre los meses 

de muestreo a excepción del RP en noviembre de 2018, donde se encontraron valores más 

bajos para todos los sitios (HSD, p < 0,05). Para la Cl-a Epi se obtuvo una relación 

positiva y significativa con varias variables ambientales, la composición elemental (C, N 

y P) y las demás fracciones de masa de la comunidad epilítica (Tabla 11). De acuerdo al 

sistema de Lakatos (1989) (Tabla 2, Metodología general), el epiliton de las cuencas 

urbanas de Ushuaia podría clasificarse, en cuanto al porcentaje de Cl-a Epi, como 

heterotrófico en gran parte de los sitios, a excepción de los sitios S3 y S4 del ABE y S4 

del RAG donde fue autotrófico en algunas fechas de muestreo (Anexo I). 

  



79 

 

 

Tabla 11. Correlaciones de Spearman (rs) entre las distintas fracciones de masa: clorofila-

a del epiliton (Cl-a Epi), peso seco (PS), cenizas (Cz), peso seco libre de cenizas (PSLC); 

la composición elemental: Carbono (C), Nitrógeno (N) y fósforo (P), y variables 

ambientales: Temperatura del agua (T), pH, Conductividad (Cond), Oxígeno disuelto 

(OD), Turbidez (Turb), Sólidos en Suspensión (SS), fósforo-fosfato (P-PO4), nitrógeno-

amonio (N-NH4), nitrógeno total (NT), fósforo total (PT), clorofila a del fitoplancton (Cl-

a fito). Se muestra el rs solo en los casos donde la relación resultó significativa y en negrita 

se resaltó aquellos coeficientes ≥0,5. El asterisco muestra el nivel de significancia 

(p<0,05=*; p<0,025=**; p<0,01=**; p<0,001=****). En todos los casos n=72, a 

excepción de las correlaciones que involucran la composición elemental (n=36). 

 

 

 

Variables Cl-a Epi  PS Cz PSLC C P N 

T 0,26* 0,42*** 0,42*** 0,33**    

pH  0,31** 0,33** 0,24**    

Cond 0,38** 0,36* 0,35** 0,33*  0,54***  

Turb 0,30* 0,38**  0,46***  0,45**  

SS 0,24* 0,32* 0,3* 0,44**  0,34*  

P-PO4 0,43**   0,37**  0,55**  

N-NH4 0,54**   0,3*  0,55**  

N-NO2      0,39*  

PT 0,28*   0,31*    

Cl-a fito 0,50**   0,40**    

Cl-a Epi 1 0,68**** 0,65**** 0,75**** 0,48** 0,74*** 0,64**** 

PS  1 0,99**** 0,92*** 0,52** 0,61*** 0,61*** 

Cz   1 0,89**** 0,49** 0,57*** 0,54*** 

PSLC    1 0,61** 0,71**** 0,65**** 

C     1 0,70**** 0,95*** 

P      1 0,70*** 
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Fig. 21: Concentración de clorofila-a epilítica (Cl-a Epi mg m-2, n=72) para cada sitio de 

estudio S1, S2, S3 y S4 correspondiente a: a) río Pipo (RP), b) arroyo Buena Esperanza 

(ABE) y c) río Arroyo Grande (RAG). Se muestran los datos de la primera campaña: 

enero (ene-18), marzo (mar-18), abril (abr-18) y la segunda campaña: noviembre 2018 

(nov-18), enero 2019 (ene-19) y marzo 2019 (mar-19). Cada barra representa la media (+ 

1 desvío estándar). En los tres cursos de agua se amplió la escala para los sitios S1 y S2 

para que se puede apreciar la variabilidad. Letras diferentes representan diferencias 

significativas según Tukey (HSD, p < 0,05). 
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Al igual que la Cl-a Epi, la variabilidad fue elevada para el PS en el área de estudio 

(CV=162 %). En la cuenca del RP los valores oscilaron de 2,6 g m-2 en S1 (0 % de SU) a 

113,2 g m-2 en S4 (64 % de SU) y no se observaron diferencias significativas entre los 

sitios de muestreo ni entre meses (Fig. 22a). En relación al ABE, el valor mínimo fue de 

0,5 g m-2 en S1 y el máximo fue de 52,7 g m-2 en S4 (93 % de SU). Se detectaron 

diferencias significativas entre sitios en el ABE (Fig. 22b), siendo las concentraciones en 

S1 inferiores a S3 y S4, mientras que S2 solo difirió con S4 (HSD p<0,05). La cuenca 

del RAG registró el valor más alto de PS (254 g m-2) en S3 (38 % de SU) y el valor 

mínimo fue de 0,2 g m-2 en S1. Allí, se detectó una diferencia marcada en las 

concentraciones de PS a lo largo del gradiente de uso del suelo, siendo significativamente 

mayor en S3 y S4 que en S1 y S2 (Fig. 22c; HSD, p<0,05). No se observaron diferencias 

significativas entre los meses de muestreo en ABE y RAG. El PS mostró una relación 

positiva y significativa con algunas variables ambientales, las concentraciones de C, N y 

P del epiliton y las demás fracciones de masa de la comunidad (Tabla 11). Según la 

clasificación de Lakatos (1989) (Tabla 2; Metodología general), en gran medida (82 %) 

el epiliton resultó de baja biomasa; solo en algunas fechas, fue clasificado de biomasa alta 

(13 %) y biomasa media en S3 y S4 de las tres cuencas y S1 del RP (Anexo I). 
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Fig. 22: Peso seco (PS, en g m-2  n=72) para cada sitio de estudio correspondiente a: a) 

río Pipo (RP), b) arroyo Buena Esperanza (ABE) y c) río Arroyo Grande (RAG). Se 

muestran los datos de la primera campaña: enero (ene-18), marzo (mar-18), abril (abr.18) 

y la segunda campaña: noviembre 2018 (nov-18), enero 2019 (ene-19) y marzo 2019 

(mar-19). Cada barra representa la media (n=3, + 1 desvío estándar). En la figura c) se 

amplió la escala para los sitios S1 y S2 para que se puede apreciar la variabilidad. Letras 

diferentes representan diferencias significativas según Tukey (HSD, p < 0,05). 
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Las Cz mostraron un rango de variación más estrecho en el RP (CV=100,3 %; 

n=24) en comparación a las demás cuencas bajo estudio. Allí, los valores oscilaron entre 

2,0 g m-2 en S1 y un máximo de 101,8 g m-2 en S4 (Fig. 23a). En dicha cuenca, no se 

detectaron diferencias significativas entre sitios de estudio ni tampoco entre meses. 

Contrariamente, el ABE mostró un rango de variación mayor (CV=143 %; n=24) pero 

los valores resultaron más bajos (0,5 – 38,5 g m-2). Allí, se observó un incremento 

marcado en la concentración de Cz a lo largo del gradiente de uso del suelo, siendo 

significativamente mayor en S3 y S4 (% SU mayor a 98) en contraste a S1, mientas que 

S2 resultó inferior a S4 (HSD p<0,05; Fig. 23b). El RAG, mostró la mayor variación en 

las Cz (CV=172 %; n=24) con un valor mínimo de 0,1 g m2 y un valor máximo de 234 g 

m-2. Las Cz, resultaron significativamente mayores en S3 y S4 en comparación a las 

secciones más altas de la cuenca (HSD, p<0,05) (Fig.23c). No hubo efecto significativo 

del mes en el ABE y ni en el RAG. Las Cz correlacionaron de manera positiva y 

significativa con las mismas variables que el PS (a excepción de la turbidez, Tabla 11). 

Según lo establecido por Lakatos (1989) y considerando el % de Cz en el PS (Tabla 2; 

Metodología general), el epiliton de las cuencas urbanas de Ushuaia resultó 

mayoritariamente inorgánico (73 %), seguido por inorgánico-orgánico (25 %) y en muy 

baja proporción orgánico (solo en S4 de RAG en enero de 2018) (Anexo I). 
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Fig. 23: Peso de cenizas (Cz, en g m-2  n=72) para cada sitio de estudio correspondiente 

a: a) río Pipo (RP), b) arroyo Buena Esperanza (ABE) y c) río Arroyo Grande (RAG). Se 

muestran los datos de la primera campaña: enero (ene-18), marzo (mar-18), abril (abr-18) 

y la segunda campaña: noviembre 2018(nov-18), enero 2019 (ene-19) y marzo 2019 (mar-

19). Cada barra representa la media (n=3, + 1 desvío estándar). En el grafico c) se amplió 

la escala para los sitios S1 y S2 para que se puede apreciar la variabilidad. Letras 

diferentes representan diferencias significativas según Tukey (HSD, p < 0,05). 



85 

El PSLC mostró un incremento a lo largo del gradiente longitudinal en el RP y la 

variación fue de 0,5 en S1 a 12,3 g m-2 en S4 y se detectó concentraciones más elevadas 

en S4 en contraste con S1 y S2 (HSD, p<0,05; Fig.24a). En ABE, se registró un valor 

mínimo de 0,1 y un máximo de 14,2 g m-2 (Fig. 24b) mientras que en el RAG los valores 

oscilaron entre 0,10 y 73,5 g m-2 (Fig. 24c) El PSLC en ABE fue significativamente 

mayor en los sitios más urbanizados (S3 y S4) en comparación a los sitios menos 

impactados por la urbanización (S1 y S2); mientras que en el RAG el PSLC S4 fue 

superior a S1 y S2 pero S3 solo difirió significativamente de S1 (HSD, p<0,05; Fig.24b 

y 24c respectivamente). Respecto a las diferencias temporales, el PSLC solo mostró 

diferencias marcadas en la cuenca del ABE, donde las concentraciones fueron inferiores 

en enero del primer año en comparación a noviembre y enero-19 (HSD, p<0,05). El PSLC 

se correlacionó de manera positiva y significativa con las mismas variables que la Cl-a 

Epi (Tabla 11). 

Según el índice autotrófico (IA) la comunidad en términos generales resultó 

heterotrófica (IA >200, Fig.25). Si bien no se observó una tendencia clara a lo largo del 

gradiente de % SU, en algunas fechas el IA indicó autotrofia en los sitios con mayor 

urbanización (Fig. 25, flechas rojas). 
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Fig. 24: Peso seco libre de cenizas (PSLC, en g m-2) para cada sitio de estudio 

correspondiente a: a) río Pipo (RP), b) arroyo Buena Esperanza (ABE) y c) río Arroyo 

Grande (RAG). Se muestran los datos de la primera campaña: enero (ene-18), marzo 

(mar-18), abril (abr.18) y la segunda campaña: noviembre 2018 (nov-18), enero 2019 

(ene-19) y marzo 2019 (mar-19). Cada barra representa la media (n=3,+ 1 desvío 

estándar). En el gráfico b) y c) se amplió la escala para los sitios S1 y S2 para que se 

puede apreciar la variabilidad. Letras diferentes representan diferencias significativas 

según Tukey (HSD, p < 0,05). 
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Fig. 25: Índice Autotrófico (IA) para cada sitio de estudio correspondiente a: a) río Pipo 

(RP), b) arroyo Buena Esperanza (ABE) y c) río Arroyo Grande (RAG). Cada barra 

muestra el valor promedio (n=3) Se muestran los datos del primer año de muestreo: enero, 

marzo, abril y el segundo año (noviembre, enero 19; marzo 19). Con flechas rojas se 

marcó los valores de IA <200 (autotróficos). 
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Estequiometría ecológica 

El contenido de C, N y P del epiliton varió a lo largo del gradiente de urbanización. 

En promedio, los valores máximos de P se hallaron en S4 del ABE y RAG con más del 

90 % SU (Tabla 12). El contenido de C y N varió entre los sitios de muestreo a lo largo 

del gradiente de SU (CV= 104 y 96 %, respectivamente; n=36) y sus concentraciones 

máximas se detectaron en S4 de RAG donde el SU fue del 94 % (Tabla 12). En relación 

con las variables ambientales, el contenido de P del epiliton tuvo una correlación positiva 

con la conductividad, turbidez, los sólidos en suspensión y los nutrientes disueltos (P-

PO4, y N-NH4) y mostró una correlación fuerte y positiva con las fracciones de masa y el 

contenido de C y N del epiliton (Tabla 10). La relación C/Cl-a Epi varió ampliamente 

(CV=206%, n=32) y disminuyó con el aumento del % SU (rs=-0,75): los sitios con SU 

superior al 90 % mostraron en promedio una relación C/Cl-a Epi inferior a 200 (Tabla 

12). Finalmente, la relación molar global de C:N:P en las cuencas urbanas de Ushuaia fue 

en promedio 189:47:1. La relación C:N fue similar en todos los sitios de muestreo y varió 

entre 3 y 5 (Fig. 26a). Por el contrario, las relaciones molares C:P y N:P fueron más bajas 

en los sitios con mayor % SU en las tres cuencas bajo estudio (Figs. 26b y 26c). 
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Tabla 12. Valores promedio (± desvío estándar, n=36) de la composición elemental del 

epiliton: carbono (C), nitrógeno (N), fosforo (P) y relación Carbono: clorofila del epiliton 

(C/Cl-a Epi), para cada sitio de estudio (S1, S2, S3 y S4) en las distintas cuencas: río Pipo 

(RP), arroyo Buena Esperanza (ABE) y río Arroyo Grande (RAG).  

Cuenca Sitio 
C 

(mg m2) 

N 

(mg m2) 

P 

(mg m2) 
C/Cl-a Epi 

RP S1 
861±8 

11 

263± 

155 

18± 

15 

627± 

502,5 

S2 
723± 

496 

223± 

204 

12± 

11 

569± 

5349 

S3 
997± 

564 

296± 

126 

21± 

16 

333± 

92 

S4 
483± 

177 

176± 

88 

18± 

6 

236± 

177 

ABE S1 
625± 

556 

132± 

8 

2± 

1 

3603,3± 

3955 

S2 
359± 

391 

127± 

38 

9± 

7 

4199± 

709 

S3 
675± 

274 

196± 

61 

29± 

13 

70± 

88 

S4 
1212± 

575 

397± 

95 

60± 

46 

67,8± 

36 

RAG S1 
327± 

71 

92± 

34 

11± 

8 

690± 

142 

S2 
1209± 

1807 

400± 

608 

7± 

9 

2941± 

4428 

S3 
1077± 

623 

284± 

63 

21± 

18 

288± 

323 

S4 
2355± 

2181 

553± 

94 

55± 

13 

95± 

68 
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Fig. 26: Relación molar del epilíton (media +desvío estándar) en cada sitio (S1, S2, S3 y 

S4) de las distintas cuencas: rio Pipo (RP), arroyo Buena Esperanza (ABE) y río Arroyo 

Grande (RAG): a) Carbono: Nitrógeno (C:N); b) Carbono: Fósforo (C:P) y c) Nitrógeno: 

Fósforo (N:P) durante la primer campaña de muestreo. 

Comunidad algal del epilíton 

La riqueza promedio fue entre 8 y 12 taxones y no se observó un patrón de 

variación a lo largo del % SU (Fig. 27). La riqueza de algas del epiliton para todos los 

sitios estudiados fue 33 taxones (Tabla 13). 
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La abundancia total algal estuvo representada principalmente por 

Bacillariophyceae (85 %), siendo los géneros más abundantes Cymbella sp. y Nitszchia 

sp. Luego, le siguieron las Cyanobacteria con el 12 % de la abundancia total, Chlorophyta 

con el 2,5 % y finalmente Rhodophyta con el 0,5 % (Fig. 28; Tabla 13). Se observaron 

diferencias de magnitud entre los sitios urbanos de las cuencas bajo estudio. En promedio, 

el valor máximo de abundancia en el RP fue alrededor de 8500 individuos cm-2 en S3 con 

un 69,3 % SU (Fig.28a) mientras que en ABE y RAG los valores fueron superiores a 

25000 y 35000 individuos cm-2 respectivamente en los tramos más bajos (S4) donde el 

SU fue mayor a 90 % (Figs. 28b y 28c). Además, la abundancia algal del epiliton mostró 

una correlación positiva con la Cl-a Epi (rs = 0,66; p<0,05). Si bien Bacillariophyceae 

resultó el grupo dominante en cuanto a abundancia, vale destacar que más del 50% del 

biovolumen promedio perteneció a las Chlorophyta (Fig.29), siendo el género Ulothrix 

sp. el que más aportó en términod de biovolumen (66,2 %) (Fig.30) 

Fig. 27: Valores promedios de riqueza (S) (+ 1 desvío estándar) para cada sitio de muestreo 

(S1, S2, S3 y S4) en las distintas cuencas de estudio: río Pipo (RP), arroyo Buena 

Esperanza (ABE) y río Arroyo Grande (RAG) durante la primera campaña de muestreo. 
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Fig. 28: Abundancia algal y de cianobacterias promedio del epiliton (individuos cm-2 + 1 

desvío estándar) durante la primera campaña de muestreo en los sitios S1, S2, S3 y S4 en 

(a) el río Pipo (RP), (b) el arroyo Buena Esperanza (ABE) y (c) el río Arroyo Grande 

(RAG). En el eje X, debajo de los sitios se muestra el porcentaje de uso de suelo urbano 

aledaño (SU %). 
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Fig.29: Biovolumen de algas y cianobaterias promedio del epiliton (µm3 cm-2 + 1 desvío 

estándar) durante la primera campaña de muestreo en los sitios S1, S2, S3 y S4 en (a) el 

río Pipo (RP), (b) el arroyo Buena Esperanza (ABE) y (c) el río Arroyo Grande (RAG). 

En el eje X, debajo de los sitios se muestra el porcentaje de uso de suelo urbano 

circundante (SU %). 
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Fig.30: Fotografía de Ulotrhix sp. registrada con un aumento de 40x en el microscopio 

óptico. 
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Tabla 13. Abundancia de taxa (individuo cm-2) registrados en las muestras del epilíton durante la primera campaña para los distintos sitios de muestreo (S1, S2, 

S3 y S4) en la cuenca del río Pipo (RP), arroyo Buena Esperanza (ABE) y río Arroyo Grande (RAG). La tabla fue subdivida en tabla.13a y tabla.13b dado la 

extensión: 

Tabla 13a: Abundancia de taxa (individuo cm-2) para las fechas de enero y marzo 2018 en los distintos sitios (S1, S2, S3 y S4) en las 3 cuencas: RP, ABE y 

RAG. 

Fecha enero marzo 

Cuenca RP ABE RAG RP ABE RAG 

Taxa /Sitio S1 S2 S3 S4 S1 S2 S3 S4 S1 S2 S3 S4 S1 S2 S3 S4 S1 S2 S3 S4 S1 S2 S3 S4 

Cyanobacteria 

    Chamaesiphon confervicolus A.Braun  6 145 33 14 51 12 305 

   Jaaginema  296 62 32 59 3 

  Oscillatoriales 58 340 119 

   Oscillatoria  472 179 56 232 420 24 93 2898 75 33 215 3164 5 12 48 220 2303 2398 14 7 2489 

   Pseudoanabaena 1642 156 87 42 2 52 707 51 115 126 116 48 23 112 171 15 58 47 

Ochrophyta  

 Bacillariophyceae 

   Cocconeis 7 14 2 16 34 9 83 7 

   Cymbella  34 38 5297 822 85 1815 27 17660 101 2263 1513 1763 3692 1028 50 40 220 29035 

   Cymbopleura 3 1199 7 

   Diatoma  7 12 137 82 60 

   Didymosphenia geminata (Lyngbye) M. Schmidth 

   Diploneis 69 60 x 

   Eunotia   2 52 177 10 723 51 2080 

   Fragilaria 4 174 13 63 399 233 1143 125 124 5 237 

   Gomphonema 573 50 3 120 78 96 237 160 52 80 1541 

   Gomphonema intrincatum Kütz. 6 23 87 2 

   Gonphonema accuminatum Ehr. 116 

   Hannaea arcus (Ehr.) R.M. Patrick 11 15 4938 1042 21 22 21 215 70 15 275 2013 49 173 1685 1178 445 41 17 1150 138 381 948 

   Navicula  6 80 203 2 28 230 3 65 947 5 21 10548 

   Nitszchia  22 27 116 10 72 1907 2 1553 428 12 49356 34 9 119
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Continua (tabla 13a) 

Enero marzo 

RP ABE RAG RP ABE RAG 

Taxa/Sitios S1 S2 S3 S4 S1 S2 S3 S4 S1 S2 S3 S4 S1 S2 S3 S4 S1 S2 S3 S4 S1 S2 S3 S4 

   Pinnularia 17 141 22 122 

   Tabellaria  6 366 980 

Diatomea céntrica no identificada 9 87 8 103 5 1 14 14 288 162 27 

Diatomea pennada no identificada 73 4066 535 87 1073 1932 5849 356 108 836 140 21 1398 2295 257 110 2337 617 284 605 1206 9482 

Chlorophyta 

 Chlorophyceae 

   Microspora 23 51 948 

   Stigeoclonium 152 58 12 25 89 14 17 

 Trebouxiophyceae 

   Prasiola 130 

Streptophyta 

 Klebsormidiophyceae 

   Klebosrmidium  29 134 443 115 100 

 Ulvophyceae 

 Ulotriachales 22 175 61 23 41 13 17 4 32 20 186 119 

   Ulothrix 145 712 10 61 173 147 

 Zygnematophyceae 

   Closterium 58 2 13 20 1 14 6 20 

   Hyalotheca 60 

   Staurastratum 2 

Rodophyta 

 Florideophyceae 

   Audouinella 404 58 7 2 20 51 2 36 56 11 34 144 185 28 67 14 
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Tabla 13b: Abundancia de taxa (individuo cm-2) para las fechas de abril 2018 en los distintos sitios (S1, S2, S3 y S4) en las 3 cuencas: RP, ABE y RAG. 

Fecha abril 

Cuenca PR ABE RAG 

Taxa/Sitios S1 S2 S3 S4 S1 S2 S3 S4 S1 S2 S3 S4 

Cyanobacteria

    Chamaesiphon confervicolus A.Braun 282 90 

   Jaaginema 211 142 

  Oscillatoriales 

   Oscillatoria 44 16 45 1 1 3278 1623 51 11375 

   Pseudoanabaena 138 67 16 1 2 28 752 68 204 

Ochrophyta 

 Bacillariophyceae 

   Cocconeis 34 

   Cymbella 17 110 327 763 58 18 3218 1794 71 295 608 8106 

   Cymbopleura 60 11 

   Diatoma 4 1303 114 1858 

    Didymosphenia geminata (Lyngbye) M. Schmidth 11 822 

   Diploneis 6880 

   Eunotia 258 7005 

   Fragilaria 90 57 322 

   Gomphonema 30 66 5 61 11 71 

    Gomphonema intrincatum Kütz. 

    Gonphonema accuminatum Ehr. 

    Hannaea arcus (Ehr.) R.M. Patrick 356 872 1867 1055 65 131 228 180 1414 966 3181 954 

   Navicula  242 685 3075 211 20 91 341 

   Nitszchia 875 71 3278 7005 
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Continua (tabla 13b) 

fecha abril 

Cuenca PR ABE RAG 

Taxa/Sitios S1 S2 S3 S4 S1 S2 S3 S4 S1 S2 S3 S4 

   Pinnularia 136 

   Tabellaria 

Diatomea céntrica no identificada 7 962 

Diatomea pennada no identifcada 155 739 1416 1706 146 177 3008 1823 405 3136 6253 4087 

Chlorophyta 

 Chlorophyceae 

   Microspora 30 

   Stigeoclonium 16 13 456 10 68 107 

 Trebouxiophyceae 

   Prasiola 100 

Streptophyta 

Klebsormidiophyceae 

   Klebosrmidium  31 224 341 

 Ulvophyceae 

  Ulotriachales 86 3 598 

   Ulothrix 233 45 60 20 250 272 

 Zygnematophyceae 

   Closterium. 1 20 11 

   Hyalotheca 

   Staurastratum

Rodophyta 

 Florideophyceae 

   Audouinella 3 244 5 12 10 34 
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Los dos primeros ejes del ACC para la comunidad algal epilítica explicaron un 

79,3 % de la varianza total de 28 taxones (Test Monte Carlo, p=0,004; Figs. 31 y 32). El 

primer eje explicó el 57,3 de la varianza y se correlacionó positivamente con el N-NH4 y 

la turbidez (autovalores=0,85 y 0,7 respectivamente) y negativamente con el OD. El 

segundo componente canónico explico el 22 % de la varianza y se correlacionó 

positivamente con el PT y con el N-NH4 (autovalor= 0,71 y 0,24, respectivamente). El 

ordenamiento muestra que las mayores abundancias de Oscilatoria y Nitszchia estuvieron 

vinculadas a concentraciones más altas de N-NH4 y turbidez asociadas con S4 de ABE 

(Figs. 31 y 32). Por otra parte, a lo largo del componente canónico vertical, los taxones 

que alcanzaron una relación positiva con el PT fueron Eunotia, Stigeoclonium y 

Jaaginema (Fig.31). Se observó que los sitios de muestreo que correlacionaron 

positivamente con el segundo eje canónico corresponden a secciones bajas y medias-bajas 

(S3 y S4) (Fig. 32).  

El análisis de conglomerados del epiliton basado en el índice de Bray Curtis reveló 

4 grupos (Fig.33) que se diferencian estadísticamente entre sí (ANOSIM, p = 0,0001). El 

primer grupo (cuadrante rojo) está compuesto por 8 sitios en las secciones bajas (S4) del 

ABE y el RAG; con SU mayor al 69,3% durante diferentes fechas de muestreo y algunos 

sitios en las secciones medias-bajas (S3) del ABE y el RP (Fig.33). El segundo grupo 

(cuadrante verde; Fig.33) estuvo representado por 11 sitios correspondientes a la cuenca 

de RP y RAG, de los cuales 7 corresponden a secciones media-baja y bajas (S3 y S4) 

mientras que los 4 restantes pertenecen a tramos altos (S1 y S2). El tercer grupo 

(cuadrante azul; Fig.33) fue compuesto por 9 sitios del ABE y RAG, de los cuales 6 

corresponden a distintos tramos de la cuenca del ABE. El último grupo (cuadrante violeta) 

se conformó por 8 sitios correspondientes a las secciones superiores (S1 y S2) de las tres 

cuencas (RP, ABE y RAG) y con un porcentaje de SU inferior al 40 % (Fig. 33; Tabla 

14). La prueba SIMPER reveló una disimilitud global superior al 66 % en todas las 

comparaciones entre grupos. Los taxones con mayor contribución a la disimilitud fueron 

Cymbella, Nitzschia y Oscillatoria (% acumulado ~ 40, Fig. 34; Tabla 14). Entre los 

grupos 1 y 4 se obtuvo el mayor valor de disimilitud global (80%), siendo las tres especies 

10 veces más abundantes en el grupo 1 que en el 4 (Tabla 14). 
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Fig.31: Biplot del análisis de correspondencia canónica (ACC) de taxones y variables 

ambientales. Los nombres de los taxones que están mas agrupados fueron abreviados para 

simiplificar su lectura: Tabellaria (Tabella sp); Microspora (Micro sp); Cymbop 

(Cymbopleura sp.); Fragilaria (Fragi sp); Closterium (Closter sp.); Gomphonema 

intrincatum (Gomph int sp); Navicula (Navic sp.); Pseudoanabaena (Pseudoana sp); 

Chamaesiphon confervicolus A.Braun (Chamae sp); Cymbella (Cymbel sp); 

Klebsormidium (Klebos sp);  Audouinella (Audo sp); Cocconeis (Coccon sp) Hannaea 

arcus (Hann sp); Ulotriachales (Ulotriac); Oscillatoriales (Oscillat); diatomea céntrica 

(céntrica d); diatomea penada (penada d).variables ambientales: PT = fósforo total, OD = 

oxígeno disuelto, N-NH4 (amonio) y Turb (turbidez). 
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Fig. 32: Biplot del análisis de correspondencia canónica (ACC) entre sitios y fechas de 

muestreo con las variables ambientales seleccionadas. PT =fósforo total, OD = oxígeno 

disuelto, N-NH4 = amonio y Turb (turbidez). RP = río Pipo, ABE = arroyo Buena 

Esperanza y RAG= río Arroyo Grande.Los números hace referencia al sitio: 1= S1; 2=S2, 

S3, S4 y las letras a la fecha de muestreo: E = enero, M = marzo y A = abril.  

Tabla 14. Prueba SIMPER (porcentaje de similitud) entre el grupo 1 y los demás grupos 

definidos por el análisis de conglomerados de las taxa que más aportaron: Cymbella, 

Oscillatoria, Nitszchia. Abundancia media grupo 1 (A.Prom 1); abundancia similitud 

media grupo 2, 3 y 4 (A.prom 2-3-4), disimilitud promedio (Disi. Prom), contribución a 

la disimilitud (Cont. %), porcentaje acumulado de disimilitud (Acum %) y disimilitud 

total (Total. disim). 

Taxa A.Prom 1 A.Prom 

(2-3-4) 

Disi.

Prom 

Cont. 

(%) 

Acum 

(%) 

Total 

disim. 

1 vs 2 Cymbella. 82,3 22,1 10,3 16,0 16,0 

64 Oscillatoria 49,0 3,8 7,7 12,0 28,5 

Nitszchia. 44,4 6,3 7,6 11,9 39,9 

1 vs 3 Cymbella 11,0 13,7 19,0 19,0 

72 Nitszchia 5,0 8,6 12,0 30,8 

Oscillatoria 18,1 7,0 9,7 40,5 

1 vs 4 Cymbella. 5,5 15,5 19,4 19,4 80 

Oscillatoria 5,7 8,9 11,23 30,64 

Nitszchia 5,3 8,7 10,82 41,46 
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Fig. 33: Dendrograma obtenido a partir del análisis de conglomerados basado en la matriz 

de disimilitud de Bray-Curtis utilizando las abundancias de algas (inlcuyendo 

cianobacterias) del epiliton para cada sitio y fecha de muestreo. El conjunto de sitios se 

identifica con rectángulos de colores: grupo 1 (rojo), grupo 2 (verde), grupo 3 (azul), 

grupo 4 (violeta). RP = río Pipo, ABE = arroyo Buena Esperanza y RAG= río Arroyo 

Grande. E = enero, M = marzo y A = abril. 
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Fig. 34:Fotografía de los generos que mas aportan al analisis SIMPER. A) Nitszchia sp. 

B) Oscilatoria sp. c) Cymbella sp.  Las tres fotos fueron sacadas con un aumento de 1000x 

en el microscopio óptico. Las flechas rojas en las figuras a y b indican el genero 

identificado. 
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Análisis GAM 

 

En este análisis se mostró la relación entre las distintas variables del epiliton y el 

% SU (Tabla 15; Fig.35). No se encontró asociación entre las distintas variables 

respuesta y los meses de muestreo. En cambio, el % SU tuvo un efecto significativo en 

todas las variables del epiliton, excepto en la relación molar C:N (Tabla 15). 

Particularmente, las relaciones C:P y N:P mostraron una relación lineal negativa con el 

% SU y sus valores disminuyeron cuando aproximadamente se alcanzó un 50 % de SU 

(Figs.35a y 35b, respectivamente). Respecto al PS y la Cl-a Epi se observó una relación 

positiva con el % SU; la relación para el PS no fue lineal y se detectó efecto a partir de 

valores superiores al 40% de SU (Fig. 35c). La concentración de Cl-a Epi, mostró una 

relación positiva lineal con el % SU y sus valores aumentaron a partir del 50 % 

aproximadamente (Fig.35d). El efecto del % SU en la abundancia algal del epiliton 

resultó positivo, no lineal, y las algas fueron más abundantes por encima del 60 % del 

uso del suelo urbano (Fig. 35e). Finalmente, el biovolumen de las Chlorophyta 

incrementó junto con el % SU. La relación no fue lineal y presentó un máximo alrededor 

del 70 % del SU (Fig. 35f). 

 

Tabla 15. Resultados de los modelos aditivos generalizados ajustados para evaluar la 

influencia del uso del suelo urbano en las variables del epiliton: composición elemental 

(C: P, C: N, N: P), peso seco (PS), concentración de clorofila a epilítica (Cl-a Epi), 

abundancia total de algas (Abund) y biovolumen de Clorophyta (Cloro_Biov). Para cada 

modelo se muestran los grados de libertad efectivos (gle), el estadístico F, el valor p, el 

R2 ajustado (R ajust) y el porcentaje de devianza explicada (%). El asterisco muestra el 

nivel de significancia (p<0,05=*; p<0,025=**; p<0,01=**; p<0,001=****). 

 

Variables  gle F p R ajust (%) n 

C:P 1 9,52 0,004** 0,20 21,9 36 

C:N 1 0,3 0,585 0,02 0,87 36 

N:P 1 12,55 0,001** 0,25 27,6 36 

PS 1,66 9,42 0,00023*** 0,20 22,2 72 

Cl-a Epi 1,59 44,3 0,2e-15*** 0,37 38,8 72 

Abund 1,71 12,55 <0,001*** 0,37 44,6 36 

Cloro_Biov 2,73 4,23 0,009*** 0,26 31,7 36 
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Figura 35: Curva suavizada mediante el análisis GAMs para evaluar el efecto del 

gradiente del suelo urbano (% SU) en diferentes variables del epiliton: a) relación molar 

carbono: fósforo (C:P), b) relación molar nitrógeno: fósforo (N:P), c) peso seco (PS), d) 

Clorofila-a epiliton (Cl-a Epi) e) Abundancia total de algas epilíticas (Abund) f) 

biovolumen de Chlorophyta (Cloro_biov). El eje Y representa la tendencia (positiva o 

negativa) de las variables del epiliton en relación al gradiente del uso del suelo urbano (% 

SU). Las figuras c) y d) se muestran en escala log-normal. Las líneas sombreadas son los 

intervalos de confianza aproximados (95 %). En las figuras c) y d) n=72, en el resto de 

las variables n=36.  
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Discusión 

 

En este capítulo se evaluaron distintos atributos de la comunidad epilítica al 

impacto del uso de suelo urbano en los ecosistemas lóticos de la ciudad de Ushuaia. Si 

bien, la clorofila-a de la comunidad (Cl-a Epi) aumentó a lo largo del gradiente de 

urbanización y se observó indicios de autotrofia en las secciones más urbanizadas en las 

cuencas del ABE y RAG, en terminos generales la comunidad fue caracterizada como 

heterotrófica, lo cual coincide con resultados publicados en cuencas boscosas de la 

provincia de Tierra del Fuego (García & Rodríguez 2018, Lopez 2022). Esto significa 

que la fracción orgánica no fotosintética es proporcionalmente alta. Esta fracción puede 

estar compuesta por la fracción heterotrófica viva del propio epiliton (bacterias, 

flagelados, protozoos, metazoos) y por fracción detrítica compuesta por organismos 

muertos y/o por la incorporación de materia orgánica de la propia columna de agua. En 

sitios con descargas domiciliarias suele suceder que el aporte de material orgánico 

exógeno es muy alto (Abel 1996); tal como lo mencionó Diodato (2013) en estos 

ecosistemas. Al comparar los valores de Cl-a Epi con datos publicados en ríos de regiones 

similares, detectamos mayores concentraciones en los sitios urbanizados, en contraste a 

otros ríos patagónicos (Miserendino & Massi 2010, Buria et al. 2010) y Antárticos 

(Pizarro et al. 1996, Izaguirre & Pizarro 2000, Elster & Komárek 2003, Mataloni et al. 

2005). Por lo tanto, los resultados sugieren que esta métrica responde a la influencia de 

fuentes puntuales y no puntuales producto de la urbanización. De igual manera, un estudio 

realizado en la región andina patagónica ha hallado mayor concentración de Cl-a Epi en 

la comunidad epilítica en ríos con ingresos de nutrientes principalmente antrópico 

(Baffico 2007).  

En cuanto al PS, según la clasificación de referencia la comunidad epilítica resultó 

de baja biomasa al igual que otros ríos de altas latitudes (Pizarro & Vinocur 2000). Vale 

aclarar que la clasificación tomada como referencia, Lakatos (1989), fue generada para 

comunidades de ecosistemas lénticos; en estos ambientes el efecto de la velocidad de la 

corriente no cumple un rol protagonico como en los ecosistemas lóticos. El incremento 

en las concentraciones del PS con el % SU fue significativa y el análisis GAMs explicó 

relativamente poco esa variabilidad (22 %). En este sentido, otros factores podrían estar 

influyendo en la biomasa del epiliton, como ya se ha mencionado anteriormente. 

Particularmente, es este estudio no se observó una relacón inversa entre la biomasa 
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perifítica y la velocidad de la corriente como describen algunos trabajos (Biggs 1996; 

Ghosh & Gaur 1998). De hecho, el caudal y la velocidad de la corriente no mostaron 

correlaciones significativas con ninguna variable del perifiton (tabla 11). Por otra parte, 

el sustrato no sería una variable que podría explicar las difencias halladas en la comunidad 

dado que el tipo y origen de la roca fue el mismo en todas las cuencas bajo estudio. Según 

información brindada, las rocas metaformicas tendrían un compartamiento inerte, dado 

que son muy pobres en nutrientes (Lic. Ramiro López com. Pers., Bonaventura et al. 

2006).  

En los resultados de este capítulo, el componente inorgánico de la biomasa (Cz) 

fue más predominante que el orgánico (PSLC), lo cual coincide con con lo publicado en 

arroyos similares en la Antártida (Pizarro & Vinocur 2000) y es típico de cuencas 

cordilleranas, alimentadas por descongelamiento con sedimento inorgánico glaciario 

(Iturraspe & Urciuolo 2000). Este resultado, sugiere que la acumulación de sedimento 

podría tener un rol importante en la estructura del epilíton de los arroyos de Tierra del 

Fuego. Incluso, nuestros resultados mostraron que el grupo de algas más abundante en la 

comunidad fueron las diatomeas (Bacilloriophyceae), las cuales poseen una estructura 

silícea que podría explicar parte de la elevada fracción inorgánica entre otros detritos 

inorgánicos que conforman la compleja matriz de la comunidad. Particularmente, la 

cuenca del RP mostró valores más altos de Cz en los tramos altos (S1, sin urbanización) 

en contraste a los tramos altos de las otras cuencas. Esto, podría estar vinculado a la 

morfología del sitio de estudio, el cual posee una zona de deposición, donde se realizó el 

muestreo. Según la literatura, el sedimento fino tiende a depositarse en “zonas muertas” 

donde disminuye la energía cinética y la velocidad de la corriente (Tipping et al. 1993), 

lo cual podría estar asociado a mayores concentraciones de Cz en S1, en comparación a 

los tramos altos de las otras dos cuencas, donde el muestreo no abarcó una zona de 

deposición (Dra. Andrea Coronato, com. pers.). De hecho, estudios previos han 

mencionado un efecto en la biomasa del perifiton asociado a la deposición de sedimento 

fino (Yamada & Nakamura 2002, Izagirre et al. 2009).  

La composición elemental (C: N: P) del epiliton en sustratos naturales cambió a 

lo largo del gradiente de uso del suelo. Por un lado, la concentración de P en el epiliton 

aumentó con el % SU. Dado que el P mostró una correlación positiva con el fósforo 

disuelto (P-PO4) este trabajo sugiere un equilibrio no homeostático al suministro de dicho 

nutriente debido al impacto de la urbanización (Fig. 36a). Este tipo de respuesta en la 
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composición elemental por parte de la comunidad epilitica ha sido también descripta por 

otros autores ante cambios en la turbidez, afectando la tasa fotosintética de los 

productores primarios (Martyniuk et al. 2014) y ante la presencia de vuelcos de efluentes 

de una planta de tratamiento de residuos cloacales (Bowman et al. 2005). Esto último deja 

en evidencia la capacidad de respuesta de la comunidad ante cambios ambientales. Según 

Kahlert (1998), la limitación de P en las algas bentónicas de agua dulce podría ocurrir 

cuando las relaciones molares C:P> 369 y/o N:P> 32. En este estudio la relación C:P fue 

mayor que 369 en las secciones superiores de los cursos de agua estudiados, lo que podría 

sugerir potencial limitación de P en esos sitios.  

Por otro lado, a diferencia de lo que se había previsto, en promedio la relación 

C:N no mostró variación entre los sitios muestreados. Hillebrand & Sommer (1999) han 

propuesto que un rango de relaciones C:N entre 5 y 10 es óptimo para el crecimiento de 

las algas, mientras que las relaciones >10 son indicativas de limitación de N. En este 

estudio la relación global molar de la composición elemental en los arroyos de la ciudad 

de Ushuaia fue 189:47:1, más rica en C y N que la relación idealizada de Redfield 

(106:16:1) para el seston marino (Redfield 1958) y no se observó una relación entre las 

concentraciones de N del epilíton y las distintas especies químicas de nitrógeno disuelto 

en el agua (Fig.36b). No obstante, al comparar con otros estudios de perifiton de arroyos 

templados, se encontró relaciones molares mayores que la propuesta por Redfield y más 

similares a nuestros resultados: 369:32:1 (Kahlert 1998), 191:24:1 (O'Brien & Wehr 

2009), 119:30:1 (Martyniuk 2016) lo cual estarían indicando que no habría limitación de 

nitrógeno en la comunidad perifitica. 
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Fig. 36: Relación entre las concentraciones de nutrientes disueltos en el agua (eje x) y las 

concentraciones de nutrientes en la biomasa de la comunidad (eje y): a) Fósforo del 

epilíton en función del fósforo disuelto en el agua (P-PO4) b) nitrógeno del epilíton en 

función del nitrógeno inorgánico disuelto (NID) en el agua. En el caso de a) se detectó 

una correlación significativa (Tabla 10) mientras que en b) no se observó correlación 

significativa. 

La relación C/Cl-a, puede indicar la importancia de los productores primarios en 

relación con el contenido heterotrófico y detrítico; valores de hasta 200 indican una 

contribución significativa de las algas a la comunidad (Geider 1987). En este trabajo la 

relación promedio C/Cl-a Epi resultó inferior a 200 en los sitios con más del 90 % de SU 

es decir aquellos sitios altamente urbanizados y/o con presencia de vuelcos de efluentes. 

Asimismo, se ha demostrado experimentalmente que a baja prevalencia algal (C/Cl-a > 

450) la estequiometría C:P de la comunidad se alteraba (Frost et al. 2005b), es decir, la 

relación C:nutrientes puede ser bastante sensible a los cambios en la biomasa de algas 

incluso si estos constituyentes representan un pequeño componente del perifiton como 

ocurre en algunos de los sitios urbanos con menos del 90 % de SU. 

En los arroyos oligotróficos de la región patagónica las diatomeas son el grupo de 

algas más conspicuo de la comunidad epilítica (Díaz Villanueva et al. 2000, Gaglioti 

1992, Gaglioti 1995) lo cual coincide con lo expuesto en este trabajo. La biomasa de las 

algas filamentosas correspondientes a las Cholorophyta aumentó a lo largo % SU donde 

las concentraciones de nutrientes fueron mayores. Este resultado fue similar al observado 

por Iannino et al. (2020), quienes demostraron experimentalmente que el perifiton en 

condiciones oligotróficas estaba compuesto principalmente por diatomeas, mientras que 

incrementaba la disponibilidad de fósforo en los cultivos, las diatomeas eran 

gradualmente reemplazadas por Cholorophyta y Cyanobacteria. Sin embargo, Iannino et 

al. (2020) hallaron relaciones molares C:P más bajas en los sistemas oligotróficos que en 
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los eutróficos a diferencia de nuestros resultados y de otros estudios publicados 

anteriormente (Fanta et al. 2010, Hill et al. 2011). Aquellos autores, asocian las 

diferencias a cambios taxonómicos, ya que las Chlorophyta podrían estar generando más 

biomasa por unidad de fósforo asimilado que las diatomeas. Aunque nuestros resultados 

mostraron cambios en la estructura de la comunidad algal, la abundancia total de algas en 

los sitios urbanos enriquecidos en fósforo fue dominada por diatomeas, lo cual podría 

influir en la disminución de las relaciones C:P y N:P en los ecosistemas lóticos de 

Ushuaia. Según la literatura, las diatomeas tienden a mantener la relación C:P y N:P más 

baja que la Chlorophyta bajo las mismas condiciones de nutrientes (Quigg et al. 2003, 

Hillebrand et al. 2013). Esto último, sumado a la correlación positiva entre el P del 

epiliton y la Cl-a Epi (rs=0,74, p<0,05) indicaría una respuesta de los productores 

primarios a la urbanización y al enriquecimiento de nutrientes. Nuestros resultados 

coinciden con las observaciones de otros estudios de ríos de montaña con bajo nivel de 

nutrientes en los que los productores primarios bentónicos responden a los cambios 

antropogénicos en las concentraciones de P-PO4 (Chambers et al. 2000, Bowman et al. 

2005). 

En contraste a lo esperado en la hipótesis planteada de este trabajo, la urbanización 

no pareció tener un efecto sobre la riqueza en cada sitio; el rango de taxones en el área de 

estudio fue bajo y similar a los valores obtenidos durante el verano en sitios donde el pH 

tiende a neutro en un río en Patagonia Norte (Baffico et al. 2021). En cambio, la densidad 

algal descripta en el área de estudio aumentó con la urbanización. En este sentido, una 

posible explicación podría estar asociado a las distintas respuestas que presentan los 

organismos a un impacto ambiental (Peck 2011); como por ejemplo la flexibilidad 

fisiológica mediante la modificación de la tasa de reproducción y en consecuencia un 

incremento en la abundancia. Los valores máximos obtenidos en los sitios urbanizados 

en este trabajo fueron más bajos que los publicados en Arroyos Andinos (Díaz Villanueva 

2001, Martyniuk et al. 2014, Baffico et al. 2021) lo cual podría estar vinculado a 

diferencias en la estimación del área colonizada en el sustrato ya que en este estudio se 

consideró la totalidad del sustrato. En relación a la composición, distinguimos cuatro 

grupos en el análisis de conglomerados que estaría asociados al impacto de la 

urbanización. De hecho, uno de los taxones que más contribuyó a la disimilitud entre los 

grupos 1 (no urbanizados) y 4 (mayor impacto de la urbanización) fue Nitzschia. Este 

resultado coincide con un estudio publicado recientemente donde los autores observaron 
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cambios en los ensambles de diatomeas bentónicas asociados a diferentes presiones 

antropogénicas en ríos de montaña de la región mediterránea (Pissaridou et al. 2021). Allí, 

los autores indicaron una mayor abundancia de Nitzschia spp. y N. inconspicua en sitios 

con alta presión antropogénica dado que estos taxones son tolerantes a la contaminación 

orgánica (Lange-Bertalot et al. 2017) y, según bibliografía, los organismos de Niszchia 

spp. son más abudantes en aguas con altas concentraciones de nutrientes (Van Dam et al. 

1994), lo cual se vio reflejado por el análisis de correspondencia canónica (ACC). 

Los resultados de este capítulo, contribuyen a comprender la ecología del perifiton 

en ecosistemas lóticos urbanizados. De aquí se concluyó que no existe un equilibrio 

homeostático en la comunidad epilítica en los ecosistemas lóticos de la ciudad de 

Ushuaia, ya que el epiliton parece incorporar el P alóctono. Por lo tanto, la comunidad se 

volvió menos heterótrofa con el aumento del % SU. Particularmente la comunidad algal 

dominada por diatomeas, mostró un incremento en la biomasa de Chlorophyta 

filamentosas asociado a un mayor % SU. De los resultados obtenidos, se resalta que las 

fracciones de masa, la estequiometria (a través de las relaciones N: P y C: P) y la 

comunidad algal del epilíton respondieron al impacto de la urbanización, mostrando 

respuestas diferentes a lo largo del gradiente de uso de suelo urbano. Particularmente, 

entre las distintas variables medidas de la comunidad, la clorofila-a y la abundancia total 

fueron los atributos más sensibles al impacto urbano ya que mostraron mayor variabilidad 

explicada (%) por el análisis GAMs respecto al % SU. A su vez, la clorofila-a es una 

métrica de rápido análisis a diferencia del estudio estructural de la comunidad que es más 

complejo en cuanto tiempo y conocimiento previo que conlleva. Por lo tanto, creemos 

que dicha variable resultaría útil para realizar análisis de monitoreo y diagnóstico del 

impacto en el uso del suelo en cuencas hídricas similares a las de este trabajo como se 

discutirá en el próximo capítulo. 
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CAPÍTULO III 

Índice de Calidad de agua Fueguino (ICAF) 



113 

Introducción 

A nivel mundial, existe una competencia por los múltiples usos del agua debido a 

las demandas demográficas, energéticas y agrícolas. A medida que incrementa el tamaño 

población y el desarrollo económico, aumenta la necesidad de suministro de agua y por 

lo tanto la presión sobre los recursos hídricos (Giri & Qiu 2016). El bienestar del ser 

humano y la salud de los ecosistemas están siendo afectados debido a las alteraciones en 

el ciclo del agua, producto de las presiones antrópicas. La disponibilidad y el uso de agua 

dulce, así como la conservación de los recursos acuáticos, son fundamentales para el 

bienestar humano (PNUMA 2007). 

Por lo general, en los monitoreos de calidad del agua se comparan los valores de 

variables específicas y estandarizadas en la normativa local. Si bien esta metodología 

permite identificar diferentes fuentes de contaminación y aplicar la ley (por ejemplo, Ley 

Ambiental N ° 55 en Tierra del Fuego), no brinda una visión integral de las tendencias 

temporales y espaciales en toda la cuenca (Debels et al. 2005). Existe extensa literatura 

sobre índices de calidad del agua (ICA). Horton (1965) y Brown et al. (1970) fueron 

pioneros en el desarrollo de índices para evaluar la contaminación en ecosistemas 

acuáticos. Desde entonces, han surgido muchos métodos diferentes para el cálculo del 

ICA (Smith 1989, Khan et al. 2003, Sarkar & Abbasi 2006). Los índices emplean muchas 

de las mismas variables (p. ej., oxígeno disuelto, temperatura, amonio), pero difieren en 

la forma en que se integran e interpretan los valores de los parámetros que lo componen. 

El uso de ICA en estudios de contaminación es una herramienta muy valiosa ya que 

resume en una escala numérica simple la calidad ambiental de un recurso hídrico dado. 

Permite realizar comparaciones de la calidad del agua de la cuenca en el espacio y el 

tiempo, lo que ayuda, por ejemplo, a evaluar el avance de los programas de monitoreo y 

simplifica la comunicación de los resultados (Tyagi et al. 2013). Además, muchos 

estudios incluyen indicadores biológicos para evaluar la calidad del agua, ya que las 

comunidades biológicas reflejan una combinación de las condiciones actuales y pasadas 

de la cuenca (Lobo et al. 2004, Munné & Prat 2009, Gelis et al. 2020).  

En general, porcentajes mayores de uso del suelo asociados a las actividades 

humanas y al desarrollo económico en las cuencas hidrográficas suelen estar asociados 

con elevadas concentraciones de contaminantes en el agua, mientras que las zonas no 
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urbanizadas, como las áreas forestales naturales, están relacionadas con una buena calidad 

del agua (Camara et al. 2019). 

Teniendo en cuenta la susceptibilidad de los cursos de agua fueguinos al impacto 

antrópico debido a la urbanización, este capítulo propone la elaboración y aplicación de 

un índice de calidad del agua fueguino, ICAF, con la finalidad de proveer una herramienta 

de monitoreo ambiental en una ciudad en constante crecimiento y al mismo tiempo que 

resulte replicable en otras regiones con ecosistemas similares. 

Metodología especifica 

Diseño experimental 

La siguente tabla (Tabla 16) representa el diseño experimental llevado a cabo para 

aplicar el índice de calidad de agua Fueguino (ICAF). 

Tabla 16: Diseño experimental para aplicar el índice de calidad de agua Fueguino 

(ICAF), considerando las variables medidas: (oxígeno disuelto (OD), nitrógeno 

amoniacal (N-NH4), fósforo total (PT), clorofila-a del epiliton (Cl-a Epi) y coliformes 

fecales (CF)); fechas des muestreo: enero (e), marzo (m), abril (a), noviembre (n) y sitios 

(S1, S2, S3 y S4). 

Variables Fechas Sitios 

OD e, m y a 2018 (1º campaña) 

n-2018, e y m-2019 (2º campaña) 

m 2020 

m 2022 

S1, S2, S3 y S4 de todas 

las cuencas bajo estudio, 

salvo en el RAG en m-

2020 por COVID-19 

N-NH4 

PT 

Cl-a Epi 

CF e, m y a 2018 (1º campaña) 

m-2019 (2º campaña)  

m- 2020 

m- 2022 

Para evaluar el impacto de las descargas de aguas residuales y las fuentes difusas 

de contaminación en la calidad del agua, se desarrolló el ICAF según la ecuación utilizada 

por Berón (1984): 

ICAF =  
∑ Qin

i=1  

∑ Win
i=1
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Dónde Qi es el valor ponderado de la variable i obtenida según las tablas de 

clasificación (Tabla 17). Esta tabla se construyó con el propósito de transformar las 

diferentes unidades y dimensiones de las variables utilizadas a una escala común. Cada 

rango de concentración/unidades de las distintas variables fue definido mediante amplia 

revison bibliográfica (Tabla 17). Según Berón (1984), el rango de variación que puede 

alcanzar el Qi dentro de la tabla de clasificación está definido por el peso relativo (Wi) de 

la variable i (por ejemplo: Wi = 1, el rango de variación es de 0 a 10, Wi=3 varió de 0 a 

30, etc). Wi define la importancia de cada variable en el ICAF y fue definido de manera 

arbitraria. La suma de todos los Wi debe ser igual a 10 (3 + 3+ 2+1+1). En caso de no 

tener el valor de alguna variable dada, se puede obtener una estimación del ICAF 

dividiendo el total de los Qi por la suma del valor relativo resultante de la suma de los Wi. 

Por ultimo, n hace referencia al número de variables (en este caso n=5).  

Para seleccionar las variables incluidas en el índice, se tomó como referencia 

aquellas variables que están mayoritariamente relacionadas con la contaminación 

orgánica tales como: Oxígeno Disuelto (OD), Nitrógeno amoniacal (N-NH4), fósforo total 

(PT), clorofila-a del epiliton (Cl-a Epi) y bacterias Coliformes fecales (CF). Las variables 

mencionadas mostraron además un amplio rango de variación (CV) con relación al resto 

de las variables medidas en este trabajo, a excepción del OD (Capítulos I y II). Las 

metodologías involucradas en la determinación de las variables mencionadas se 

detallaron en el apartado de metodología general. 

Las variables con mayor Wi fueron CF y N-NH4 (Wi = 3) por ser indicadores 

concretos de la presencia de aguas residuales domésticas. Si bien el N-NH4 puede estar 

asociado con la escorrentía superficial que transporta materia orgánica en descomposición 

(como hojas de plantas y materia orgánica) y la presencia de bacterias CF puede estar 

relacionada con las heces de los animales presentes en el área de estudio (por ejemplo, 

caballos, perros), aquí se esperaba un aporte significativo de N-NH4 y CF de origen 

antrópico debido a la ausencia de una planta de tratamiento de aguas residuales. En 

relación a la Cl- a Epi se le asignó un Wi = 2 ya que esta comunidad mostró una respuesta 

al aumento de nutrientes (Capítulo II). Finalmente, el OD y PT recibieron menor peso 

(Wi = 1). La concentración de OD, es una métrica muy utilizada en estudios de 

contaminación, sin embargo, en esta área de estudio mostró muy poca variación debido a 

la baja temperatura ambiental y a la oxigenación asociada al caudal (Capítulo I). Por otra 

parte, naturalmente las cuencas hidrográficas de la zona poseen bajas concentraciones de 
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nutrientes, si bien se esperaba una mayor concentración de PT en agua por cargas 

alóctonas asociado a la urbanización, el fósforo no genera toxicidad para lo biota (a 

diferencia del N-NH4) por lo tanto se le asignó menor peso (Wi=1) en comparación al 

amonio. 

El ICAF no tiene unidades; varía de 0 a 100 con las siguientes categorías 

descriptas en la Tabla 18. Estos rangos se adaptaron para el ICAF teniendo en cuenta lo 

publicado por la National Sanitation Foundation (NSF) 

(http://bcn.boulder.co.us/basin/watershed/wqi_nsf.html) desarrollada anteriormente por 

Brown et al. (1970). 

 

Tabla 17: Tabla de clasificación para cada variable seleccionada para construir el ICAF: 

oxígeno disuelto (OD), nitrógeno-amoniacal (N-NH4), fósforo total (PT), clorofila-a del 

epiliton (Cl-a Epi) y bacterias coliformes fecales (CF). La primera columna muestra el 

rango de cada variable (concentración o número de bacterias) y la segunda columna 

muestra el valor de clasificación ponderada (Qi). La última columna indica las referencias 

utilizadas como guía para la elaboración del índice. 

 

Variable Rango Qi Referencias bibliográficas 

OD (mg L-1) 
 

0-2 

2-4 

4-6 

6-8 

8-9 

> 9 

0 

2 

4 

6 

8 

10 
 

Cude (2001) 

N-NH4 (mg L-1) 

 

0 - 0,001 

0,001-0,01 

0,01-0,02 

0,02- 1,0 

1,0 - 3 

3,0 - 5,0 

> 5,0 

30 

24 

18 

12 

6 

3 

0 
 

Cude (2001) 

Miserendino et al. (2008, 

2011) 
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Continua (tabla 17) 

Variable Rango Qi Referencias bibliográficas 

PT (mg L-1) 

 

0 - 0,025 

0,025 - 0,049 

0,049 - 0,09 

0,09-0,25 

0,25- 0,75 

> 0,75 
 

10 

8 

6 

4 

2 

0 

Dodds et al. (1998,2004)                        

Dodds (2006); Omernik (1977) 

Van Nieuwenhuyse & Jones 

(1996) 

 

 

Cl-a Epi  

(mg m-2) 

 

 

0-1,7 

1,7 - 2,5 

2,5-5 

5,0 -10,0 

10,0-21 

21-84 

> 84 

20 

18 

15 

10 

5 

3 

0 
 

Biggs (1996) 

Dodds et al (1998);  

(Dodds 2006) 

Nordin (1985)  

 
 

CF (NMP 100 

ml-1 

0 

0 – 10 

10 – 450 

450 -1000 

1600 -3000 

3000 - 5000 

> 5000 
 

  30 

  24 

  18 

  12 

  6 

  3 

  0 
 

Cude (2001),  

Ley N°55 provincial de 

ambiente (Tierra del Fuego) 

 

 

Tabla 18: Rangos establecidos para definir las categorías del índice calidad del agua 

fueguino (ICAF), adaptado de la National Sanitation Foundation (NSF). 

(http://bcn.boulder.co.us/basin/watershed/wqi_nsf.html). 

 

Rango 91-100 76-90 61-75 51-60 26-50 0-25 

Calidad Excelente Muy buena Buena Media Mala Muy mala 

 

Análisis de datos 

 

El ICAF fue calculado en los 12 sitios durante 8 fechas de muestreo: enero, marzo 

y abril 2018 (1º campaña), noviembre 2018, enero y marzo 2019 (2º campaña), marzo 
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2020 y marzo 2022. Durante el muestreo de marzo 2020 no se pudo calcular el ICAF en 

el rio Arroyo Grande (RAG) ya que no fue posible finalizar el muestreo por la pandemia 

de COVID-19. Se aplicaron pruebas no paramétricas (Kruskall Wallis, K-W) con la 

finalidad de evaluar diferencias significativas entre meses de la primera campaña (n=36) 

y la segunda campaña (n=36). El valor de alfa se fijó en 0,05. 

Resultados 

 

La Tabla 19 muestra los valores del ICAF calculados para cada fecha de estudio. 

Dado que no se detectó variación significativa para los valores del índice entre meses para 

la primera y segunda campaña se utilizó el valor promedio del índice de calidad de agua 

para cada periodo de estudio (K-W, p > 0,05). 

 

Variabilidad espacial 

 

Durante la primera campaña, la calidad del agua fue muy buena (o buena) en todos 

los sitios de muestreo excepto en las secciones media-baja (S3) y baja (S4) de ABE y 

RAG; donde la calidad del agua resultó muy mala y mala (respectivamente) (Fig. 37). El 

ICAF en el RP varió muy poco (CV=7 %) a través del gradiente longitudinal (86 en S1 a 

79 en S4) en comparación con las otras dos cuencas. En el ABE, el índice mostró una 

variación más amplia (CV=48 %). Fue menor en S3 y S4 (50 y 22 respectivamente) en 

contraste con S2 y S1 (80 y 88, respectivamente). En la cuenca del RAG varió en 

promedio de 83 en S1 a 37 en S4, mientras que S2 y S3 fueron más similares a S1 (80 y 

71 respectivamente) (CV=30 %) (Fig. 37). 

Con respecto a la segunda campaña, en la cuenca del RP el ICAF también mostró 

poca variación entre sitios (90 y 78) asociado a una muy buena calidad del agua (Fig.37). 

En contraste el ABE, disminuyó a lo largo del gradiente longitudinal; varió de “muy 

buena” en S1 a “mala” calidad del agua en S4 (89 a 46 respectivamente). Asimismo, el 

RAG presentó “mala” calidad del agua en S4 (43,5) en comparación con el resto de los 

sitios; “buena” en S3 (72) y “excelente” en S1 y S2 (91 y 94 respectivamente) (Fig. 37) 

Durante marzo 2020, en la cuenca del RP el ICAF osciló de 83 en S1 a 61 en S4 

pasando de “muy buena” a “buena” calidad del agua en el tramo inferior (Tabla 19; 
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Fig.37). En ABE la calidad fue “buena” en S1 y S2 y empeoró en S3 y S4 donde se detectó 

una calidad “media”. 

En el último muestreo (marzo 2022), la calidad del agua del RP en S1 y S2 fue 

“muy buena” (85 y 86 respectivamente) observándose una disminución ligera, en S3 con 

una calidad “buena” (71) mientras que en S4 la calidad del agua fue “mala” con un valor 

de 38 (Tabla 19; Fig. 37). En el ABE también se observó una disminución de la calidad 

del agua a lo largo del gradiente longitudinal en las secciones inferiores. En esta fecha de 

muestreo la calidad del agua resultó “buena” en S1 y “muy buena” en S2 (82 y 73 

respectivamente) mientras que en S3 y S4, la calidad del agua fue “mala” en S3 (33) y 

“muy mala” en S4 (23) (Tabla 17; Fig.37). Por su parte, la cuenca del RAG mostró menor 

variación (CV=18 %) que las otras dos cuencas; el valor más alto se obtuvo en S3 (81) 

con muy buena calidad del agua y disminuyó en S4 (53) con una calidad media (Tabla 

19; Fig. 37). 

Tabla 19: Valores del índice de calidad del agua fueguino (ICAF) para las 8 fechas de 

estudio: enero 2018 (e-18), marzo 2018 (m-18), abril-2018 (a-18), noviembre 2018 (n-

18), enero 2019 (e-19), marzo 2019 (m-19), marzo 2020 (m-20) y marzo 2022 (m-22) en 

los distintos sitios de muestreo (S1, S2. S3, S4) en las cuencas bajo estudio: Río Pipo 

(RP), arroyo Buena Esperanza (ABE), río Arroyo Grande (RAG). El significado de la 

escala de colores se indicó en la tabla 16: rojo: muy mala, amarrillo (mala); azul (media), 

celeste (buena), verde (muy buena), violeta (excelente); sd sin dato. 

 Campaña  1º   2º    

río/arroyo Sitio/fecha e-18  m-18 a-18 n-18 e- 19 m-19 m- 20 m-22 

RP S1 88 88 82 80 85 96 83.0 85.0 

S2 86 82 80 97 77 96 71 86 

S3 76 75 80 77 94 88 66 71 

S4 73 88 76 91 58 85 61 38 

ABE S1 88 88 88 74 100 94 78 73 

S2 80 84 76 86 80 90 78 82 

S3 50 31 70 46 58 86 59 33 

S4 23 15 26 38 28 72 59 23 

RAG S1 82 88 80 96 88 88 sd 79 

S2 86 82 71 94 97 86 sd 76 

S3 66 81 65 70 77 69 sd 81 

S4 33 48 29 30 41 59 sd 53 
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Variabilidad temporal 

 

La cuenca del RP mostró cambios en la calidad del agua en los últimos dos 

muestreos (marzo 2020 y marzo 2022), en relación a los muestreos previos (campañas 1 

y 2). En el tramo medio bajo (S3) la calidad del agua disminuyó de muy buena a buena 

en los últimos dos años de estudio mientras que en S4 la calidad del agua cambió de “muy 

buena” a “buena” en 2020 y luego empeoró a “mala” en 2022 (Fig. 37). 

El ABE mostró cambios en los tramos inferiores a partir de la segunda campaña. 

En S3 la calidad del agua mejoró entre la primera y tercera campaña (varió de mala a 

buena y media), sin embargo en el 2022 la calidad empeoró a “muy mala”. Por su parte 

en S4 se detectó un patrón similar a S3; la calidad del agua mejoró entre la primera y la 

tercera campaña y luego disminuyó a “muy mala” (Fig.37). 

Finalmente, el RAG a diferencia de las otras dos cuencas bajo estudio, mostró una 

mejora en la calidad del agua entre las dos primeras campañas y el ultimo muestreo (m-

2022) según el ICAF. En S3, la calidad del agua osciló de “buena” a “muy buena” 

mientras que en S4 cambió de “mala” a “media” (Fig. 37). 
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Fig.37: Valores del índice de calidad de agua fueguino (ICAF) para el periodo de estudio en las tres cuencas muestreadas: río Pipo (RP), arroyo 

Buena Esperanza (ABE) y río Arroyo Grande (RAG). Las barras muestran los distintos periodos de estudio: 1º barra= 1º campaña: valores promedio 

de enero, marzo y abril 2018; 2º barra = 2º campaña: valores promedio de noviembre 2018, enero y marzo 2019, 3º barra = marzo 2020 y 4º barra 

= marzo 2022. 
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Discusión 

 

El ICAF en los arroyos urbanos de Ushuaia, mostró cambios en la calidad del agua 

a lo largo del gradiente de urbanización en las cuencas hidrográficas y en el tiempo. En 

la ciudad de Ushuaia, el sistema de tratamiento de líquidos cloacales es deficiente; solo 

el 65% de la población está conectada al sistema principal. De esta fracción, 

aproximadamente 3/4 de los residuos líquidos son redirigidos a una planta de 

pretratamiento que finalmente desemboca en el emisario submarino de Bahía Golondrina 

en el Canal Beagle. La otra cuarta parte se vierte en el RAG hasta que se termine de 

construir la planta de tratamiento secundario, la cual aún no ha sido puesta en 

funcionamiento (Diodato et al. 2020). El 35% restante de la ciudad no tiene conexión a 

la red cloacal y, por lo tanto, los cursos de agua y la costa del Canal Beagle reciben 

efluentes sin tratar (Torres et al. 2009, Ing. Worman, DPOSS, com. pers.). 

Durante la primera campaña, las cuencas del ABE y RAG mostraron un deterioro 

en la calidad del agua en las secciones bajas cercanas a la desembocadura (S4). Aguas 

arriba de estos sitios existen vuelcos de efluentes crudos y/o mezclados con el pluvial 

manifestando indicios de contaminación. Estos resultados son consistentes con lo 

publicado por Pesce & Wunderlin (2000), Debels et al. (2005), Ewaid & Abed (2017) 

quienes, mediante la aplicación de diferentes índices, informaron mala calidad del agua 

en sitios de muestreo situados aguas abajo de vertidos de aguas residuales. Si bien los 

valores del índice disminuyeron agua abajo del área urbanizada en el RP, de acuerdo al 

ICAF no se observó un deterioro en la calidad del agua. Según la DPOSS, esto podría 

estar asociado a que el RP recibe aportes de aguas residuales esporádicos, procedentes 

del desbordamiento de una estación de bombeo cercana cuando está última colapsa. Por 

lo tanto, Los aportes de efluentes pluviales y cloacales están separados y son ocasionales, 

lo cual podría explicar menor cantidad de contaminantes orgánicos que ingresan a este 

curso de agua (Lic Saul Borbolla, DPOSS, com. Pers.). Asimimo, la cuenca del RP posee, 

menor porcentaje de urbanización a escala de cuenca (Capitulo I) y menor suelo urbano 

al sitio de muestreo (Capítulo II). Contrariamente, las otras dos cuencas bajo estudio 

tienen un sistema pluvial-cloacal mixto, con descargas a los cursos de agua lo cual podría 

incrementar la carga orgánica, generando menor calidad del agua en las secciones bajas 

de dichas cuencas. Esto último queda en evidencia al detectar un rango mayor de 
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coliformes fecales en las secciones bajas de ABE y RAG en comparación con el RP 

durante este primer periodo de estudio (Capítulo I). 

Durante la segunda campaña, se obtuvo en promedio, valores más altos del índice 

de calidad del agua (excepto en S4 de RP) que los encontrados anteriormente. 

Particularmente, en el ABE se observó una mejora en la calidad del agua en las secciones 

más bajas. Por un lado, estos resultados pueden vincularse con el hecho de que, en los 

últimos 4 años, se han realizado algunas obras de infraestructura y mejoras en el sistema 

pluvio-cloacal como parte de un plan de saneamiento integrado en la provincia. En la 

cuenca del ABE, a fines del año 2018 se procedió a relocalizar el barrio Colombo que 

solía volcar sus efluentes en la sección media-baja de dicho arroyo. Por lo tanto, la mejora 

en la calidad del agua podría estar vinculada con la disminución en el ingreso de aguas 

residuales domésticas en este periodo. Esta mejoría, también se observó en marzo 2020 y 

coincide con lo expuesto por Albizzi et al. (2021) quienes realizaron análisis de 

bioensayos con el agua del ABE en el año 2019. Allí, no hallaron efectos letales sobre 

Daphnia magna y reportaron una mejora de la calidad del agua en comparación a registros 

anteriores (Dirección General de Recursos Hídricos 2013, 2015, Diodato et al. 2018). Sin 

embargo, en este estudio en marzo 2022 la calidad del agua volvió a disminuir (“muy 

mala” calidad), a lo largo del ABE principalmente debido a altas cantidades de coliformes 

fecales halladas (Tabla 9, Capitulo I). Según información brindada, la DPOSS ha dejado 

de volcar aguas residuales en el ABE, aunque no descartan la presencia de vuelcos 

clandestinos que no estén conectados a la red (Ing. Santiago Vargas, DPOSS, com. pers). 

Por otra parte, varios estudios de contaminación han mostrado una mejora en la 

calidad del agua en periodos de aguas altas (Pesce & Wunderlin 2000, Almeida et al. 

2007). En el área de estudio, el régimen de precipitaciones y aportes por deshielo influyen 

en los caudales, por lo que podría aumentar el poder de dilución de los contaminantes. En 

las cuencas estudiadas, como ya se ha mencionado (capitulo I) el incremento de los 

caudales está asociado generalmente a la época estival, cuando se producen eventos de 

deshielo (Iturraspe & Urciuolo 2000). Aquí, solo contamos con los datos de caudal de las 

primeras dos campañas donde se observaron algunas diferencias entre los meses 

muestreados y en términos generales durante el segundo año se observaron valores más 

altos de caudales (Capítulo I) pero no existió una tendencia clara en las tres cuencas. Sin 

embargo, considendo la información provista por el Servicio de información Ambiental 

y Geográfica (SIAG) del CADIC durante el año 2019 se registraron valores más altos en 
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enero y marzo 2019, mientras que noviembre de 2018 estaría recibiendo los aportes del 

deshielo (Fig.20; Capítulo I). 

En las últimas dos campañas de muestreo (marzo 2020 y 2022), la calidad del 

agua en el RP disminuyó en relación con los años previos y la calidad del agua fue mala 

en la desembocadura el último año de acuerdo al ICAF. Si bien los resultados expuestos 

en los capítulos anteriores (capítulos I y II) indicaron que, de los tres cursos de agua bajo 

estudio, el RP fue el menos afectado por la urbanización, aquellos resultados 

corresponden a datos del 2018 y 2019. El crecimiento constante y dinámico de la 

población en los últimos años, también afectó al sector oeste de la ciudad de Ushuaia. Tal 

es así, que han notificado recientemente la presencia de dos cámaras sépticas comunitarias 

que operan de manera irregular generando vuelcos de agua cloacal en la sección baja del 

RP, proveniente de las viviendas de la zona oeste de la ciudad 

(https://noticiadetapa.com.ar/contaminacion-ushuaia-cloacas). La cuenca del RAG 

mostró una mejoría en la calidad del agua entre 2018/2019 y el último muestreo (marzo 

2022) en las secciones más bajas (S3 y S4). Este cambio, podría ser atribuido a mejoras 

en la infraestructura ya que según información brindada por la DPOSS, durante 2021 se 

realizó el entubado de los vuelcos cloacales de las viviendas lindantes al curso de agua en 

Andorra, evitando el vuelco en el cauce principal en esas secciones del río (Lic. Saul 

Borbolla, com. pers., https://dposs.gob.ar/mapa-de-obras/). 

En términos generales, en este capítulo la aplicación del ICAF indicó un 

detrimento en la calidad del agua a lo largo del gradiente longitudinal en las cuencas 

urbanas de Ushuaia. Vale destacar, que las secciones altas sin impacto de la urbanizacion 

de las tres cuencas mostraron muy buena calidad del agua o excelente. Este resultado, es 

de gran importancia ya que son fuentes de agua potable para la poblacion local.  

El crecimiento urbanístico de la ciudad, se vio reflejado en los resultados 

presentados en este capítulo mediante la evolución del ICAF en el periodo de estudio 

abarcado. Esto último, demuestra la sensibilidad que presenta el ICAF para detectar 

rápidamente los cambios temporales y espaciales en las cuencas hídricas de la ciudad de 

Ushuaia. Particularmente, la comunidad perifitca es ampliamente reconocida como 

sistema de alerta temprana para la detección de contaminante en ríos y arroyos de 

diferentes partes del mundo, lo cual pone en manifiesto la relevancia ecológica de dicha 

comunidad en estos ecosistemas (Sabater et al. 2007, Vilches et al. 2014, Montuelle et al. 

https://noticiadetapa.com.ar/contaminacion-ushuaia-cloacas


125 

 

2010, Pandey et al. 2022). La comunidad, al estar adherida al sustrato no puede evadir las 

condiciones ambientales del sitio y por lo tanto refleja los cambios en la calidad del agua 

asociados al impacto de la urbanización en la ciudad de Ushuaia a lo largo del tiempo y 

el espacio. La clorofila-a del perifiton en estudios de biomonitoreo tiene una larga 

tradición (Biggs 1989, Lowe et al. 1986, Arini et al. 2012, Pandey et al. 2014) sin embargo 

su integración en el cálculo de un índice de calidad de agua es poco frecuente (ej. 

Zandbergen & Hall 1998). 

Recientemente un trabajo titulado “ Biomonitoreo en ríos de la Argentina: un 

camino por recorrer” describe la secuencia historica en la aplicación de organismos 

acuáticos biomonitores en el país (Domínguez et al. 2022). Allí, los autores mencionan el 

uso de índices bióticos a través de peces, macrofitas y macroinvertebrados en Patagonia 

pero no han descripto ningun trabajo asociado a la comunidad perifítica en esta región. 

Por lo tanto, su inclusión en el ICAF resulta novedoso ya que a diferencia de otros índices, 

integra fácilmente un aspecto de la comunidad biótica (del epilíton) en la confección de 

una herramienta de monitoreo ambiental. Al ser de fácil aplicación resulta útil para los 

tomadores de decisiones vinculados a la gestión integral de los recursos hídricos. 

Finalmente, alentamos el uso del ICAF contemplando la inclusion de Cl-a Epi ya que 

demostró sensibilidad al impacto de la urbanización en rios y arroyos templados donde 

esta comunidad es conspicua.  
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CAPÍTULO IV 

Impacto del castor (Castor canadensis) en la 

composición de la comunidad algal epilítica de 

arroyos fueguinos
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Introducción 

El castor norteamericano (Castor canadensis) fue introducido en la Isla Grande 

de Tierra del Fuego, Argentina en el año 1946 con la finalidad de promover la industria 

peletera en la provincia (Pietrek & Fasola 2014). La introducción, ocurrió a 20 km del rio 

Claro y constó solamente de 20 individuos provenientes de Canadá, que dada las 

condiciones ambientales favorables lograron adaptarse. La ausencia de depredadores, 

enemigos naturales, la disponibilidad de recursos (principalmente bosque y ríos) y la falta 

de esfuerzos sostenidos para controlar la población, permitió que ésta se disperse hasta la 

actualidad (Wallem et al. 2007, Eljall et al. 2019). Estudios realizados en el sector 

Argentino de Tierra del Fuego estimaron que la ocupación del castor en la década de los 

90´ fue del 98% del territorio (Anderson et al. 2009), mientras que en el año 2016 se 

digitalizaron alrededor de 70682 castoreras mediante imágenes satelitales y la superficie 

inundada estimada fue de al menos 87 km2. (Eljall et al. 2019). En 73 años, el castor se 

ha expandido desde el centro de la isla, donde fue introducido hacia el norte de la 

provincia en la estepa y la zona montañosa del sur, así como al este y el oeste de la isla 

(Skewes et al. 2006). La expansión de la población también ha sido registrada en el 

archipiélago y continente chileno (Anderson et al. 2009, Davis et al. 2016). Su expansión 

parece estar limitada únicamente por la presencia de agua (Wallem et al. 2007), lo cual 

deja en evidencia la magnitud de la invasión.  

El impacto de los castores en los bosques subantárticos es considerado la mayor 

alteración a nivel de paisaje desde la última glaciación (Anderson et al. 2009). Los 

castores afectan negativamente tanto a la biomasa como a la estructura del bosque y del 

sotobosque. Tal es asi, que el bosque ribereño original de Nothofagus está fuertemente 

impactado y no se regenera durante largos periodos de tiempo (Martínez Pastur et al. 

2006). El castor mediante su actividad transforma tramos de ríos y arroyos en sistemas 

lénticos que interrumpen el flujo del agua. Puntualmente, estudios realizados en arroyos 

fueguinos, demostraron que la ingeniería del castor reduce la diversidad de 

macroinvertebrados e incrementa su biomasa mediante el aumento de disponibilidad del 

alimento en el embalse (Anderson & Rosemond 2007). La actividad del castor genera un 

incremento en el flujo de materia orgánica terrestre hacia las redes tróficas de los arroyos 

(Anderson & Rosemond 2010). Respecto al impacto del castor en la ictiología de ríos 

impactados, se han registado diferentes respuestas. Por un lado, han demostrado un 

incremento de la supervivencia, densidad y producción de juveniles de trucha arcoíris 
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(Oncorhynchus mykiss) sin afectar las migraciones de peces (Bouwes et al. 2016); 

mientras, que otros trabajos sugieren que el movimiento impedido de los salmónidos 

migratorios es uno de los efectos negativo más frecuente en los peces que habitan las 

castoreras en arroyos (por ejemplo, Kemp et al. 2012). 

La mayor influencia de los castores en los procesos hidrogeomórficos se produce 

a través de la construcción de presas (Westbrook et al. 2013). En Tierra del Fuego, 

principalmente los castores invasores colonizan arroyos y ríos de bajo orden (1-2 orden) 

y, estacionalmente, en cauces secundarios de ríos grandes y más escarpados que son 

demasiado anchos o dinámicos para que los castores construyan diques a través de ellos 

(Coronato et al. 2003). Una vez abandonada y/o destruida la castorera, el sistema deja de 

retener el agua. La zona anteriormente ocupada por el dique es colonizada por plantas, 

convirtiendo la antigua zona donde estaba ubicada la castorera, en un pastizal habitado 

principalmente por herbáceas (Henn et al. 2016). En algunas ocasiones, la remoción del 

dique ha sido propuesto como estrategia de restauración ecológica de los ecosistemas 

lóticos (Thomson et al. 2005). Sin embargo, en muchas partes del hemisferio norte, donde 

la población del castor es autóctona y ha sido amenazada, existen argumentos para 

fomentar su introducción. Como por ejemplo, en zonas sometidas a la agricultura el castor 

tiene un efecto positivo en la restauración del hábitat ya que aumenta la heterogeneidad 

ambiental, lo que mejora la riqueza de especies herbáceas a largo plazo (Law et al. 2017). 

En los ecosistemas lóticos de Tierra del Fuego, un trabajo previo, llevado a cabo 

en el área de estudio indicó que la actividad del castor no tuvo un efecto significativo 

sobre las fracciones de masa del epiliton (García & Rodríguez 2018) aunque si se detectó 

un efecto en el metabolismo de estos ecosistemas que tendía a aumentar la productividad 

primaria bruta y respiración en los sitios con actividad del castor (García et al. 2022). Por 

lo tanto, teniendo en cuenta que las algas responden rápidamente a cambios ambientales 

(Eppley 1977), en este capítulo se propuso investigar, si la actividad del castor afecta la 

composición taxonomica de comunidad epilíticas. Teniendo en cuenta que esta 

comunidad resume características ambientales durante períodos de tiempo más largos en 

comparación con las variables abióticas (Lowe & Pan 1996) se propuso cómo hipótesis 

que la composición taxónomica algal responde a la presencia del castor. 
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Metodología especifica 

 

Los arroyos y ríos aquí estudiados son de bajo orden (1-3), aguas frías y claras 

con baja concentración de nutrientes, elevadas cantidades de material en suspensión y 

bajas concentraciones de clorofila del fitoplancton y del epiliton (Garcia & Rodríguez 

2018). Con el fin de estudiar el impacto del castor en la composición algal del epiliton se 

trabajó en arroyos y ríos de la zona sur de Tierra del Fuego. Todos los sitios de estudio 

corresponden a arroyos y ríos de la ecorregión cordillerana, con características similares 

del uso del suelo, pendiente y sustrato (Fig.3, Metodología general).  

Diseño experimental 

 

Se muestreó un total de ocho sitios entre los años 2016 y 2017 durante el 

periodo libre de hielo (noviembre-abril). Del total de los sitios, cinco contaron con 

presencia de castoreras activas en los ríos Esmeralda (ESME), Lasifashaj (LASIF y 

V_HER) y Pipo (PIPO) (Tabla 20; Fig. 38). Los sitios más cercanos entre sí son 

Esmeralda y Larsifashaj, separados por 1,8 km. Los tres sitios restantes, corresponden a 

sitios sin actividad actual, es decir castoreras que fueron abandonadas hace al menos diez 

años y están ubicadas en cursos de agua del Parque Nacional Tierra del Fuego (Tabla 20; 

Fig. 38). Estos sitios fueron ubicados en el arroyo Lapataia (LAPA), Ensenada (ENSE) y 

Pampa Alta (P_ALTA) (Tabla 20; Fig. 38). Los últimos dos arroyos desembocan en la 

cuenca del arroyo Piloto, y están separados entre sí por 1,5 km. El diseño experimental 

consistió en un diseño pareado tomando muestras de agua y de epiliton aproximadamente 

50 m agua arriba (Aa) y 50 m aguas debajo (Ad) de la castorera y del punto donde estuvó 

la castorera en el caso de los sitios sin actividad. La distancia seleccionada en cada sitio 

de estudio (100 m en total) para llevar a cabo el muestreo Aa y Ad se definió a partir de 

muestreos previos de ríos, considerando una distancia óptima para evaluar el impacto del 

castor. De esta manera se intenta minimizar el error experimental asociado a diferencias 

intrínsecas de los cursos de agua ya que no se trabajó con el dato crudo de las variables 

sino con la diferencia de los valores río arriba y río abajo como se detalla más abajo. Los 

arroyos del Parque Nacional Tierra del Fuego son de menor orden y se encuentran 

proximos entre si pero se decidió incluirlos como sitios sin actividad actual de castor ya 

que no fue posible conseguir sitios que no hayan sido colonizados por castor fuera del 

Parque Nacional Tierra del Fuego, dado que son prácticamente inexistentes en la 
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provincia. Por lo tanto, se optó por sitios donde se controló la presencia de castor y fueron 

monitoreados permanentemente dentro del Parque Nacional Tierra del Fuego. Allí, los 

guardasparques llevan a cabo tareas de remoción permanente de castores, garantizando la 

ausencia de actividad en el momento de la toma de muestra y al menos en los últimos 10 

años aproximadamente al momento del estudio. La cantidad de años con actividad de 

cada castorera y los años sin actividad en los sitios abandonados (Tabla 20) se determinó 

mediante el análisis de imágenes satelitales en Google Earth sumado a la verificación en 

el terreno y datos provistos por personal del Parque. Si bien existe una activa vigilancia 

para prevenir la reinvasión de castor, en el año 2019 ocurrió una reinvasión en el sitio de 

estudio del arroyo Ensenada y se logró tomar muestras, como se discutirá más adelante. 

En este sentido, en cada sitio de estudio (Fig. 38) se registraron dos puntos 

de muestreo (Aa y Ad), en total se obtuvieron total de dieciséis puntos de muestreo; diez 

asociados a la actividad del castor y seis sin actividad. Las variables medidas en este 

trabajo fueron: 

✓ pH 

✓ Conductividad 

✓ Oxigeno disuelto (OD) 

✓ Temperatura del agua 

✓ Solidos en suspensión (SSup) 

✓ Carbono orgánico disuelto (COD) 

✓ Fosfato (P-PO4) 

✓ Nitrogreno organico disuelto (NID = Nitrito+ Nitrato+ Amonio) 

✓ Fosforó total (PT) y nitrógeno total (NT) 

✓ Composicíón taxonómica algal del epiliton 

✓ Caudal 
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Tabla 20: Ríos (Pipo, Esmeralda, Lasifashaj) y arroyos (Lapataia, Ensenada, Pampa 

Alta y Hambre) de Tierra del Fuego con y sin actividad de castor. 

Río/arroyo Código Actividad Años con 

actividad 

Años sin 

actividad 

Núm. de 

orden 

Lapataia LAPA No - >10 2 

Ensenada ENSE No - >10 1 

Pampa Alta P_ALT No - >10 1 

Pipo PIPO SI 8  3 

Esmeralda ESME Si >7  2 

Lasifashaj LASIF Si 3  2 

Lasifashaj V_HER Si 4  3 

Hambre HAMB SI 1  2 

 

 

Fig.38: Área de estudio donde se evaluó el impacto del castor. Sitios con actividad 

(recuadro amarrillo) sitios sin actividad dentro del Parque Nacional Tierra del Fuego 

(recuadro verde). Modificado de Rodríguez et al. (2020). 

 

La metodología utilizada para muestrear la comunidad epilítica, fue descripta 

en la Metodología general de esta tesis. El estudio en relación al impacto del castor en los 

mencionados ríos y arroyos fue más amplio y se encuentra detallado en las siguientes 

publicaciones: García & Rodríguez (2018) y García et al. (2022). Específicamente, las 

observaciones de las algas al microscopio fueron realizados en el marco de esta tesis, por 

lo tanto en este capítulo se abordan los resultados de la observación de la comunidad 

epilítica. A continuación, se muestran algunas fotografías de indicios de actividad del 
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castor (Fig. 39) y de los sitios de estudio con castoreras activas (Fig. 40) y sitios 

abandonados, sin actividad (Fig. 41). 

 

Fig. 39: indicios de actividad del castor en el área de estudio. a) árboles de (Nothofagus 

sp.) afectados por la actividad de castor b) Dique de castor armado a partir de ramas 

cortadas. c) Fotografía área donde se observa el bosque de ribera afectado por la actividad 

del castor. 
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Fig. 40: Sitios con actividad del castor (castoreras) al momento de la toma de muestra a) 

río Esmeralda (ESME), b) río Lasifashaj (V_HER) y c) río Lasifashaj (LASIF), d) río 

Hambre (HAMB) y río Pipo (PIPO). La flecha roja indica la presencia del dique 

(castorera) construido por el castor. 
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Fig. 41: Sitios de estudio sin actividad del castor (castoreras abandonadas) en el Parque 

Nacional Tierra del Fuego: arroyos a) Lapatia (LAPA), b) Ensenada (ENSE) y c) Pampa 

Alta (P_ALTA). Las imágenes muestran el sitio donde antiguamente se encontraba la 

castorera donde se puede apreciar el bosque impactado sin recuperación. 
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Análisis de datos 

 

Para cada variable ambiental medida se calculó la diferencia entre Aa y Ad 

(D=Aa-Ab). En total, se obtuvo 5 y 3 réplicas para sitios con actividad y sin actividad del 

castor, respectivamente. Se calculó la riqueza de taxones de la comunidad epilítica y se 

comparó por tramos (valores Aa vs Ad) mediante la prueba T. Por último, se realizó un 

análisis de conglomerado sobre los datos de presencia-ausencia de los taxones de cada 

arroyo y río para evaluar la similitud de las comunidades. Para ello, se combinó en cada 

castorera los datos de Aa y Ad, ya que se observó los mismos patrones de agrupación al 

analizar los cuatro conglomerados divididos por tramos (es decir, con actividad aguas 

arriba y aguas abajo, y sin actividad aguas arriba y aguas abajo de la castorera). Se utilizó 

el índice de Jaccard como coeficiente de similitud y el UPGMA (método de grupos de 

pares no ponderados con media aritmética) como método de vinculación. La estadística 

se ejecutó con NTSYSpc 2.2 y SPSS 17.0. 

 

Resultados y discusión 

 

En términos generales, las variables limnológicas no mostraron diferencias entre 

los sitios con y sin actividad del castor (Tabla 21) a excepción de las concentraciones de 

carbono orgánico disuelto (COD), donde se detectó diferencias significativas en el valor 

de D; el COD disminuyó aguas abajo en los sitios activos mientras que aumentó aguas 

abajo de los sitios sin actividad (Tabla 21; Fig. 42). En este caso, las castoreras activas 

retuvieron aproximadamente el 20% de concentración de COD en los sitios río arriba del 

dique. Los efectos de la ingeniería del castor, son bien conocidos ya que suele alterar los 

ciclos biogeoquímicos de los nutrientes, retiene la materia orgánica y los sedimentos en 

el dique construido (Naiman et al. 1986, 1988, 1994, Lizarralde et al. 1996). La materia 

orgánica y los sedimentos proceden de la corriente, de la excavación de madrigueras y 

canales por la rotura de las orillas, así como de la vegetación ribereña introducida por los 

castores. En este trabajo, una posible hipótesis para explicar la similitud en el resto de las 

variables limnológicas entre los sitios con y sin actividad podría ser que los ríos y arroyos 

de montaña son de muy baja productividad y altamente heterótrofos considerando la 

comunidad epilítica (García & Rodríguez, 2018) y el metabolismo del ecosistema (García 

et al. 2022). Así, cualquier excedente de nutrientes recibido aguas abajo de la castorera 
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podría ser rápidamente procesado o utilizado por los organismos. Esto último, queda en 

evidencia con los resultados, publicados recientemente en el área de estudio (García et al. 

2022), donde se detectó mayor actividad metabólica del ecosistema (productividad 

primaria bruta y respiración) en los sitios con actividad del castor. Otra posible 

explicación, podría estar asociada a que el muestreo en cada sitio de estudio, se realizó en 

una fecha de muestreo puntual por lo que sería ideal contar con un periodo de estudio más 

extenso, para evaluar si existen cambios en las demás variables biogeoquímicas. Por 

ejemplo, un estudio en el hemisferio norte identificó a lo largo de un periodo de 12 años 

cambios biogeoquímicos en varias variables, asociados a la formación de la castorera en 

cursos de agua de segundo orden (Correll et al. 2000). Sin embargo, cabe aclarar, que las 

castoreras en Tierra del Fuego se caracterizan por ser ecosistemas efímeros (Rodríguez et 

al. 2020), por lo que no tienden a perdurar por largos periodos, lo cual dificulta su estudio 

en el tiempo. Este comportamiento en cuando a su duración, está vinculado a las crecidas 

estacionales típicas de ríos y arroyos con aportes de deshielo en la época estival (Coronato 

et al. 2003) ya mencionada. 

Fig.42: Diferencia aguas arriba y agua abajo del dique de castor en la concentración de 

carbono orgánico disuelto (COD) de sitios con actividad: ESME (Esmeralda), LASIF 

(Lasifashag); HAMB (Hambre); PIPO (Pipo); V_HER (Lasifashaj) y sin actividad. 

LAPA (Lapataia), ENSE (Ensenada), P_ALTA (Pampa Alta). 
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Tabla 21: Media global, rango (entre paréntesis), diferencias estandarizadas (en cursiva) 

y pruebas T (valores P) de las variables físicas y químicas registradas durante el periodo 

de estudio en cinco ríos/arroyos con actividad actual del castor (Esmeralda, Lasifashaj, 

Hambre, Pipo, Valle Hermoso) y tres arroyos sin actividad actual (Lapataia, Ensenada, 

Pampa Alta). Se incluyen tramos aguas arriba y aguas abajo. (Fuente: Rodríguez et al. 

2020). 

 Con actividad Sin actividad Valor-p 

Caudal (m3 s-1) 1,60 (0.26–3.93) 

- 0,06 

0,10 (0.01–0.18) 

0,09 

0,84 

pH 7,57(7.20–8.05) 

-0,52 

7,72 (7.44–8.05) 

0,87 

0,04* 

Conductividad (S cm-1) 85 (24–168) 

-0,08 

162 (157–172)  

0,13 

0,79 

OD (mg L-1) 10,7 (6.3–12.9) 

-0,15 

12,2 (10.9–13.5) 

0,25 

0,62 

Temperatura del agua (ºC) 8,84 (4.5–12.6) 

0,25 

5,18(2.9–8.8) 

-0,42 

0,40 

SS (mg L-1) 3,24 (0.56–7.60) 

0,46 

2,80 (nd–9.20) 

-0,77 

0,08 

COD (mg L-1) 4,20 (3.26–5.19) 

0,67 

3,64 (2.59–4.79) 

-0,89 

0,02* 

P-PO4 (mg L-1) 0,013 (0.01–0.03) 

-0,37 

0,018 (0.01–0.02) 

0,62 

0,19 

NID (mg L-1) 0,04 (0.018–0.14) 

-0,21 

0,025(0.017-0.041) 

0,34 

0,49 

PT (mg L-1) 0,22 (0.03–0.20) 

-0,16 

0,14 (0.10–0.30) 

0,21 

0,18 

NT (mg L-1) 1,12 (0.09–1.65) 

0,26 

1,93 (1.65–2.35) 

-0,35 

0,47 

 

Se identificó 39 taxones de algas epiliticas, con 25 taxones en los sitios con 

actividad y 28 taxones en los arroyos sin actividad del castor (Tabla 22). La proporción 

de taxones compartidos entre sitios con y sin actividad de castor fue del 33%; 31% 

resultaron exclusivos de los sitios con actividad mientras que el 36% restante apareció en 
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los sitios sin actividad. Sin embargo, la mayoría de estos taxones exclusivos estuvieron 

presentes sólo en uno o dos arroyos y, por lo tanto no resultaron exclusivos de la condición 

con o sin impacto del castor sino del curso de agua. A excepción de la diatomea Hannaea 

arcus (Ehrenberg) RM Patrick, la cual se encontró en todos los sitios con actividad y 

exclusivamente en ellos (Tabla 22; Fig. 43). 

 

Fig. 43: Hannaea arcus (Ehrenberg) RM Patrick al microscopio óptico a 1000x. 
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Tabla 22: lista de taxa (géneros y especies) del epilíton en arroyos y ríos con actividad (Pipo, Lasifashaj, Esmeralda, Hambre y Valle Hermoso) y 

sin actividad de castor. (Ensenada, Lapataia, Pampa Alta).  

 Con actividad Sin actividad 

Taxon/ Sitio Pipo LASIF ESME HAMB V_HERM ENSE P_ALTA LAPA 

Cyanobacteria 
        

Arthrospira 
     

X 
  

Oscillatoria 
 

X 
      

Pseudanabaena 
     

X 
  

Bacillariophyceae 
        

Cocconeis. 
     

X 
 

X 

Cymbella X X X X 
  

X X 

Cymatopleura sp 
     

X 
  

Cymbopleura sp. 1 X 
 

X 
   

X X 

Diatoma sp. X X X X X X 
 

X 

Encyonema sp. 1 
       

X 

Encyonopsis sp. 
    

X X 
  

Eunotia sp. 
    

X 
   

Fragilaria 
    

X X X 
 

Frustulia X X X 
  

X 
 

X 

Gomphonema acuminatum Ehrenberg 
       

X 

Gomphonema cf. affine Kützing 
  

X X 
 

X X 
 

Gomphonema sp. 1 
     

X 
 

X 

Gomphonema sp. 2  
   

X X 
   

Hannaea arcus (Ehrenberg) R.M. Patrick X X X X X 
   

Navicula sp. 1 
 

X 
 

X 
 

X X 
 

Navicula sp. 2       X  

Navicula sp. 3      X X X 
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Continua tabla.22         

 Con actividad Sin actividad 

Taxon/ Sitio Pipo LASIF ESME HAMB V_HERM ENSE P_ALTA LAPA 

Nitzschia cf. dissipata (Kützing) Rabenhorst X 
   

X 
   

Nitzschia sp. 1 X X X X 
  

X X 

Nitzschia sp. 2 
     

X 
  

Pinnularia cf. brauniana (Grunow) Ehrenberg 
    

X 
   

Pinnularia sp. 1 X X 
    

X 
 

Rhoicosphenia X 
      

X 

Stauroneis 
  

X X 
  

X 
 

Staurosirella 
  

X 
 

X 
   

Tabellaria 
 

X X X X 
   

Diatomea céntrica no identificada 
  

X 
 

X 
   

Chlorophyceae 
        

Stigeoclonium 
       

X 

Microspora  
      

X X 

Euglenophyceae 
        

Euglena 
    

X 
   

Florideophyceae 
        

Batrachospermum 
 

X 
 

X 
    

Ulvophyceae 
        

Ulothrix 
       

X 

Xanthophyceae 
        

Characiopsis 
     

X 
  

Tribonema sp 
 

X 
  

X 
   

Zygnematophyceae 
        

Closterium 
 

X 
   

X X 
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En general la riqueza de taxones de las algas epiliticas fue mayor en los sitios sin 

actividad (13,7 ± 1,5) vs los sitios con actividad (11,2 ± 1,6) pero esta diferencia no resultó 

significativa (P=0,08; Tabla 23).En cambio, un trabajo realizado en arroyos de Nueva 

México sí halló diferencias significativas en la riqueza del perifiton entre dos arroyos con 

distintas capacidades de retención; uno de ellos con baja capacidad de retención de 

nutrientes (y ausencia de castoreras) y el otro con alta retención debido a varias décadas 

de actividad de los castores (Coleman & Dahm 1990). Aquí, los autores sugieren que el 

incremento en la riqueza está asociada a la actividad del castor y la disponibilidad de 

nutrientes en la interfase sedimento/agua debido a una mayor retención y procesamiento 

de materia orgánica en la zona hiporreica (Coleman & Dahm 1990). 

En cambio, al comparar la riqueza aguas arriba (Aa) y aguas abajo (Ad) del 

impacto, en los sitios con actividad de castor, la riqueza del epiliton fue significativamente 

mayor en los tramos Ad que en los Aa (P = 0,016; Tabla 23) mientras que en los sitios 

sin actividad de castor no se observó diferencias de riqueza entre los tramos. El 

dendrograma obtenido a partir del análisis de la composición del epilition, mostró que los 

sitios con actividad del castor (HAMB, ESME, PIPO, LASIF) se agruparon más cerca 

que los sitios sin actividad (P_ALTA, LAPA, ENSE) y V_HER (Fig. 44). 

Tabla 23: Riqueza de taxones en los ríos/arroyos con y sin actividad del castor, aguas 

arriba (Aa) y aguas abajo (Ad) de la castorera actual o abandonada. 

 

Sitios Actividad Riqueza (S) 

  Aa Ad 

ESME SI 8 9 

LASIF SI 7 10 

HAMB SI 5 9 

PIPO SI 7 7 

V_HER SI 4 11 

ENSE NO 8 9 

P_ALTA NO 4 9 

LAPA NO 10 8 
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Fig.44: Dendrograma obtenido a partir del análisis de conglomerado de 

presencia/ausencia de los taxones del epilíton en los sitios de estudio. Sitios con actividad: 

ESME (Esmeralda), LASIF (Lasifashag); HAMB (Hambre); PIPO (Pipo); V_HER 

(Lasifashaj) y sin actividad. LAPA (Lapataia), ENSE (Ensenada), P_ALTA (Pampa Alta). 

En cada sitio se analizaron juntos los datos de aguas arriba (Aa) y aguas debajo (Ad) del 

dique de castor. Se utilizó el índice de Jaccard como medida de similitud. 

 

Los valores de clorofila-a del epilíton publicados en estos cursos de agua (García 

& Rodríguez 2018) resultaron bajos, y se encuentran por debajo de las concentraciones 

promedio en arroyos de aguas frías no enriquecidos según Pizarro et al. (1996) & Díaz 

Villanueva et al. (2010). Como era de esperar en estos ecosistemas, el grupo más 

representado fueron las diatomeas y la riqueza del epiliton fue baja al igual que otros 

trabajos de sistemas oligotróficos (Peralta & Claps 2001, Liess et al. 2009, Baffico et al. 

2021). Sin embargo, en los sitios activos, la riqueza del epilíton fue mayor en los tramos 

debajo de la castorera. Esto podría estar relacionado a niveles de nutrientes más elevados 

(diferencia negativa en PT, NT, PO4 y NID; Tabla.21) y posibles alteraciones provocadas 

en el hábitat vinculadas a la actividad del castor (Crooks 2002, Anderson & Rosemond 

2007). De hecho, una explicación plausible podría ser que la actividad del castor 

contribuya al incremento en la heterogeneidad del hábitat, lo cual podría beneficiar el 

aumento de la diversidad como ha sido planteado en diferentes trabajos para otras 

comunidades biológicas (Cunningham et al. 2007, Nummi & Holopainen 2014, Law et 
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al. 2017) pero esto es solo una hipótesis ya que no ha sido medido realmente en este 

trabajo. 

La composición del epilíton mostró una agrupación que estaría asociada a la 

actividad de los castores sin embargo la composición del fitoplancton no se vio afectada 

por dicha actividad (Rodríguez et al. 2020). Esto podría deberse a la característica sésil 

de la comunidad epilitica que implica tolerar el entorno y por ende adaptarse a él o 

perecer, sin posibilidad de evasión en comparación con el fitoplancton (Lowe & Pan 

1996). En el caso del fitoplancton la agrupación parece estar más relacionado con la 

distancia geográfica entre los sitios (Rodríguez et al. 2020), que a su vez podría estar 

relacionada con la de dispersión de las algas (Soininen et al. 2007, Rouquette et al 2013). 

Particularmente, en la comunidad epilítica la distribución de Hannaea arcus en sitios 

activos (tanto Aa como Ad de la castorera) y su ausencia en los sitios no activos influyó 

en la agrupación. 

Durante enero de 2018, se notificó la re-invasión de castores en el arroyo 

Ensenada dentro del Parque Nacional Tierra del Fuego. Por lo tanto, se procedió con el 

muestreo de la comunidad pero no se detectó la presencia de H. arcus. Los castores se 

establecieron unos días antes de nuestro muestreo y se retiraron poco después; por lo tanto 

no fue factible realizar un monitoreo para estudiar una potencial sucesión en la comunidad 

algal. Por otro lado, durante el periodo 2016-2018, el gobierno provincial implementó un 

Plan Operativo de Áreas Piloto de Erradicación del castor norteamericano. Este fue un 

programa binacional entre Argentina y Chile con la intención de evaluar la potencialidad 

de la remoción de los castores (y sus castoreras) en 8 cuencas experimentales de la zona, 

incluyendo los ríos Esmeralda y Lasifashaj. El programa terminó a mediados del año 2018 

y se comprobó si H. arcus estaba ausente en esos cursos de agua tras la eliminación del 

castor. Se tomaron muestras del epiliton en el río Lasifashaj dos veces (el primer y 

segundo año después de la remoción sin reinvasión) y aun así detectamos la presencia de 

H. arcus aguas arriba y aguas abajo del lugar donde se encontraba el embalse post 

remoción. Por ende, a partir de dicha observación se concluyó que el tiempo transcurrido 

(2 años) no había sido suficiente para que la comunidad de algas epiliticas cambie, en el 

caso potencial de que la presencia y distribución de H. arcus esté vinculada a la actividad 

del castor. En este sentido, Naiman et al. (1994) y Laurel & Wohl (2019) mostraron en 

sus respectivos estudios que el efecto del castor en las características biogeoquímicas y 

relieves geomorfológicos de los ríos persisten durante largos periodos de tiempo (es decir, 

décadas). Además, cabe destacar que la diatomea H. arcus ha sido encontrada en arroyos 
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de montaña de la Patagonia norte (Díaz Villanueva et al. 2000), al igual que otros cursos 

de agua de la ciudad de Ushuaia estudiados en esta tesis (Capítulo II). Por lo tanto, no es 

posible atribuir su presencia únicamente a la actividad del castor. 

En resumen, el efecto del castor en los arroyos subantárticos se vio reflejado 

particularmente en un aumento de la materia orgánica, a través del COD y cambios en la 

composición algal epilítica a diferencia de las fracciones de masa que no mostraron una 

respuesta a la actividad (García & Rodríguez 2018). Sin embargo, dado la dinámica y 

complejidad de los ecosistemas lóticos sería útil un estudio más prolongado para evaluar 

cambios en el ambiente y la comunidad en el tiempo. Por lo tanto, teniendo en cuenta que 

prácticamente no quedan ecosistemas lóticos fueguinos sin impacto del castor, estos 

resultados sugieren que la comunidad epilítica estaría respondiendo al impacto del castor 

a través de la composición algal. Por último, dada la magnitud del impacto sobre el 

ambiente terrestre (ribereño) es importante resaltar que los resultados de este trabajo 

deben ser considerados de manera holística con otras investigaciones, incluyendo los 

ecosistemas terrestres, particularmente cuando se planifiquen estrategias para mitigar el 

impacto de una especie exótica e invasora como el castor, en los ecosistemas fueguinos. 
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La caracterización ambiental de las cuencas hídricas de la ciudad de Ushuaia 

abordada en esta tesis indicó que la urbanización afecta a los ecosistemas lóticos. Dicho 

impacto se vio reflejado en aspectos morfológicos, fisicoquímicos del agua y biológicos. 

En relación con la morfología, los cursos de agua que atraviesan la ciudad mostraron 

indicios de rectificación del cauce principal, aunque no se observaron grandes cambios 

en el ancho y profundidad a lo largo del gradiente de urbanización en cada cuenca. En 

cambio, el índice de calidad de riberas mostró una clara disminución en sitios urbanizados 

en las tres cuencas bajo estudio. Este índice brinda información sobre la calidad ecológica, 

ya que integra aspectos estructurales de la vegetación y la morfología de las riberas 

vinculando los ecosistemas lóticos con los ambientes terrestres aledaños. Asimismo, las 

tres cuencas bajo estudio poseen diferencias en la superficie urbanizada y en el sistema 

pluvio-cloacal que podrían explicar diferencias en las características físico-químicas y 

biológicas del agua. El Arroyo Buena Esperanza (ABE) resultó el curso de agua más 

vulnerable al impacto urbano, ya que mostró el porcentaje más alto de urbanización y 

menor caudal, por ende, menor poder de dilución. De hecho, los resultados mostraron que 

en las secciones bajas de esta cuenca (en algunas fechas de muestreo) los valores hallados 

de N-NH4 y CF fueron superiores a los los valores guía establecidos por la Ley de Aguas 

de Tierra del Fuego (Ley Provincial Nº 1126 Decreto N°450/21 anexo II).  

La comunidad epilítica en las cuencas hídricas de la ciudad de Ushuaia reflejó los 

cambios en el entorno, por lo que resultó bioindicador del impacto de la urbanización. 

Los resultados obtenidos confirmaron el carácter heterotrófico de la comunidad descripto 

por estudios previos (García & Rodríguez 2018, Lopez 2022). Adicionalmente, este 

estudio demuestra que el epiliton en los sitios urbanizados con mayor aporte de nutrientes 

fue menos heterotrófico, vinculado a la respuesta de los productores primarios ya que su 

biomasa incrementó en sitios con mayor disponibilidad de nutrientes en tanto que los 

tramos altos sin impacto de la urbanización estarían limitados por fósforo (capítulo II). 

Por lo tanto, los resultados alcanzados en este trabajo ponen de manifiesto un equilibrio 

no homeostático en la comunidad epilítica en los ecosistemas lóticos de la ciudad de 

Ushuaia, ya que el epilíton responde al aporte externo de nutrientes. 

Varios estudios asociados a la ecología del perifiton han descripto que el sustrato 

puede influir en el crecimiento de la comunidad perifítica (Eminson & Moss 1980, 

Burkholder 1996, Vadeboncoeur & Lodge 2000, Vadeboncoeur et al. 2006). En general, 

las rocas no son fuente significativa de nutrientes (Eminson & Moss 1980). De hecho, un 
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trabajo realizado de manera experimental demostró que la biomasa algal no es afectada 

por la química de distintos sustratos rocosos en el perifiton (Bergey 2008), aunque 

algunos trabajos mencionan que aquello depende de sus características químicas, 

porosidad, tamaño de cristalización así como la temperatura y del pH del medio 

(Burkholder 1996). En este trabajo, si bien no se evaluó el aporte de nutrientes por parte 

del sustrato, la trasferencia de nutrientes podría ser despreciable ya que el sustrato fue el 

mismo a lo largo del gradiente de muestreo y en las secciones altas la comunidad mostró 

limitación por fósforo.  

En general, las fracciones de masa del epilíton fueron variables entre las réplicas 

de un mismo sitio (valores altos de desvíos). Esto, coincide con lo descripto en la literatura 

sobre la distribución heterogénea en el espacio de las comunidades perifíticas en 

ecosistemas lóticos (Pringle et al. 1988, Palmer et al 1997, Hynes 1970, Wright & Li 

2002). Además, a escala de cuenca, los datos obtenidos no mostraron tendencias marcadas 

en el periodo temporal analizado, a diferencia del estudio espacial, donde si se hallaron 

diferencias significativas en las variables de masa. Según la bibliografía, varios factores 

pueden influir en los procesos de acumulación y pérdida de biomasa de la comunidad, 

como por ejemplo: el pastoreo (Liess & Hillebrand 2004), la hidrología, 

fundamentalmente en ríos y arroyos la velocidad de la corriente (Biggs 1995), entre otros. 

En este trabajo, las diferencias espaciales a lo largo del gradiente longitudinal indican que 

la disponibilidad de nutrientes vinculada a la urbanización fue el principal factor que 

determinó la variación de la biomasa del epilíton. En concordancia con estos resultados, 

un estudio realizado en arroyos de Estados Unidos ha sugerido una correlación positiva 

entre el porcentaje de suelo urbano, las concentraciones de nutrientes en los arroyos y la 

clorofila-a del perifiton (Dodds et al. 2004) 

La concentración de clorofila-a como proxy de la biomasa algal es ampliamente 

conocida en la literatura (Smith et al. 1998, DeNicola & Lellock 2015, Kraemer et al. 

2017, Izaguirre et al. 2022) y en este trabajo los resultados reflejaron un aumento de este 

pigmento a lo largo del gradiente de urbanización tanto en la comunidad epilítica como 

en el fitoplancton. Estudios realizados en sistemas oligotróficos, sugieren que existe una 

ventaja competitiva en relación a la adquisición de nutrientes en las algas del perifiton 

sobre las de fitoplancton (Hansson et al. 1982, Hannson 1992, Brothers et al. 2016). En 

esta tesis, se comparó la proporción de clorofila-a en cada comunidad (epilíton y 

fitoplancton) para cada sitio de muestreo durante la primera (Fig.45a) y segunda campaña 
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(Figs. Fig.45a y 45b respectivamente). Para poder comparar ambas comunidades, se 

multiplicó la concentración de cl-a del fitoplancton (µg L-1) por la profundidad del tramo 

para obtener la concentración en mg m-2. De allí, se dedujo que la comunidad epilítica 

resultó predominante, indicando mayor biomasa por unidad de área en todos los sitios de 

estudio (Fig. 45).  

 

Fig. 45: Proporción (%) de concentración de clorofila-a total para cada sitio de estudio 

(S1, S2, S3 y S4) (a) primera campaña; (b) segunda campaña en las distintas cuencas: Rio 

Pipo (RP), arrroyo Buena Esperanza (ABE) y río arroyo Grande (RAG).  

 

 Esto último, avala la elección de la comunidad epilítica como bioindicador del 

impacto urbano en los ecosistemas lóticos de Tierra del Fuego. Si bien la dominancia del 

epilíton es evidente en todos los sitios, en los tres cursos de agua se identificó un patrón 

en la proporción relativa de la clorofila-a del fitoplancton; los sitios ubicados en las 
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secciónes superior de las cuencas mostraron proporciones mayores de cl-a fito en 

contraste a las sititos de las secciones bajas. Una explicación posible sería que en aquellos 

sitios ubicados en las secciones más altas por lo general existe mayor turbulencia del 

agua, lo cual podría influir en el desprendimiento de la comunidad epilítica a la columna 

de agua y contribuir a la comunidad planctónica. Esto sumado a la limitación potencial 

en P de la comunidad epilítica en los tramos superiores sustentaría el patrón observado. 

Por su parte, Biggs (1996) menciona que la hidrología es una de las principales 

perturbaciones que repercuten en la pérdida de la biomasa algal bentónica. 

En este trabajo al evaluar la respuesta de la comunidad epilítica al %SU como 

proxy del impacto de la urbanización se observó una respuesta significativa de las 

distintas variables de la comunidad (a excepción de la relación C: N). Particularmente, la 

concentración de clorofila-a del epiliton y la abundancia algal fueron los atributos con 

mayor variabilidad explicada por el análisis GAM, lo cual demuestra la sensibilidad de 

los productores primarios de la comunidad a la urbanización. A su vez, entre estas dos 

variables, la Cl-a Epi posee la ventaja de ser una métrica más sencilla y rápida de estimar. 

Por tal motivo, se utilizó dicha métrica en la construcción de un índice de calidad de agua. 

El índice de calidad del Agua Fueguino (ICAF) aquí desarrollado integró variables 

físicas, químicas y biológicas. Reflejó cambios en la calidad del agua a lo largo del tiempo 

y del espacio en los tres cursos de agua principales que atraviesan el ejido urbano. En 

general, los valores más bajos del índice (peor calidad de agua) se alcanzaron en las 

secciones bajas del ABE y RAG aunque en los últimos dos años el RP ha mostrado una 

disminución marcada en la calidad del agua en los tramos bajos. Ademas,  el ICAF mostró 

una relación positiva y significativa con el índice de calidad de ribera (QBRp) lo cual deja 

en evidencia su capacidad para reflejar los cambios en el paisaje relacionados al impacto 

de la urbanización.Por lo tanto, la aplicación de un índice de calidad de agua adaptado a 

las características de los sistemas en estudio resultó ser una herramienta útil para 

identificar el impacto de la urbanización en los ecosistemas lóticos de la región y al mismo 

tiempo, de fácil aplicación para los tomadores de decisiones. Un punto importante, sería 

considerar la validación del ICAF mediante el uso de otras variables limnologicas las 

cuales indiquen calidad del agua y que no hayan sido incorporadas en el cálculo en esta 

ocasión; como por ejemplo la conductividad, la turbidez, etc. De tal manera, éste indice 

tendría mayor robustez a la hora de ser aplicado. 
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Esta tesis complementa y actualiza información preexistente sobre la condición 

ambiental de las cuencas hídricas de la ciudad de Ushuaia. Si bien estudios previos han 

abarcado el impacto de la urbanización en la ciudad de Ushuaia (Diodato 2013, Zagarola 

et al. 2017, Albizzi et al. 2021) no existen antecedentes publicados respecto a comunidad 

epilítica algal, por lo que estos resultados pueden ser considerados como línea de base 

respecto a la ficología de la cuenca hídricas de Ushuaia. Adicionalmente, permitió el 

desarrollo y aplicación de un índice de calidad de agua teniendo en cuenta al epilíton 

como bioindicador, lo cual podría contribuir a orientar medidas de gestión adecuadas para 

evitar el deterioro del recurso hídrico en un contexto de crecimiento constante urbanístico, 

sin solución concreta al momento. 

En segundo lugar, en esta tesis se evaluó el impacto del castor norteamericano, un 

disturbio recurrente en la isla de Tierra del Fuego, a través del estudio de la comunidad 

epilítica algal. Los resultados que se muestran en esta tesis son parte de una evaluación 

más amplia empleando variables de masa y metabolismo ecosistémico (García & 

Rodríguez 2018, García et al. 2022) pero aquí se muestran únicamente los relativos a la 

composición de la comunidad. Dado que prácticamente no quedan cursos de agua sin 

impacto, se comparó sitios abandonados (monitoreados) vs sitios activos por el castor. 

Los resultados señalan que la actividad del castor afectó a la composición algal del 

epilíton, ya que dichos sitios impactados mostraron mayor similitud en relación con los 

taxones halladas y los cambios en la riqueza (rio arriba y rio abajo del dique) lo cual 

podrían estar vinculados a las modificaciones que la especie ingeniera produce en el 

ambiente. Según la literatura existente sobre ecología del perifiton, los disturbios físicos 

son una de las variables ambientales que influye en la presencia, abundancia, composición 

y crecimiento de la comunidad (Larned 2010). Sin embargo, debido a las complejas 

interacciones y factores que influyen en la ecología del perifiton se requiere de estudios 

más exhaustivos para comprender mejor la dinámica de esta comunidad al impacto del 

castor. Una consideración potencial, podría ser analizar la composición elemental para 

evaluar si existen cambios en la estequiometria en respuesta a los cambios en el ambiente 

lumínico. 

El efecto que genera la actividad del castor sobre el ecosistema ribereño, 

disminuyendo el dosel arbóleo es bien conocido (Anderson & Rosemond 2007). Por lo 

tanto, su actividad podría potenciar el ingreso de luz al ecosistema acuático. Urabe & 

Sterner (1996) formularon la Hipótesis Luz-Nutrientes que relaciona el suministro de dos 
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recursos clave, la luz y el P, con el contenido elemental de los productores primarios. En 

particular, la Hipótesis Luz-Nutrientes (Light-nutrient hipotesis, LNH) predice que los 

cambios en la luz alteran el balance de C: nutrientes en los productores (Sterner et al. 

1997, Elser et al. 2000). Por lo tanto, en futuras investigaciones, sería interesante estudiar 

la composición estequiometria de los productores primarios de la comunidad epilítica en 

ambienes lóticos con el dosel arbóreo afectado por la actividad del castor por lo que 

consecuentemente afectaría el ingreso de luz al curso de agua. Un posible experimento a 

campo podía ser comparar la composición estequiometrica de la comunidad epílitica en 

un curso de agua afectado por el castor. Una posible hipótesis podría ser que la relación 

C:P es más rica en carbono (relación molar mayor) en sitios donde la intensidad de la luz 

es mayor producto de la actividad del castor en la estructura del dosel y el consiguiente 

aumento en la fotosíntesis algal del perifiton. 

Finalmente, en esta tesis se concluye que el epilíton resultó una comunidad 

sensible a los impactos más frecuentes a los que se encuentran sujetos los ecosistemas 

lóticos de Tierra del Fuego: urbanización y actividad del castor. Particularmente, en estos 

ecosistemas, la comunidad algal mostró en ambos impactos una respuesta a los cambios 

producidos en el ambiente. En el caso de la urbanización, el impacto se vio reflejado en 

las variables limnológicas y en los distintos aspectos medidos de la comunidad epilítica. 

En cambio, la actividad del castor en general no repercutió en las variables limnológicas, 

pero los resultados sugieren una respuesta por parte de la composición taxonómica 

epilítica algal. Los resultados expuestos en esta tesis aportan información valiosa para 

comprender el rol de la comunidad epilítica en ecosistemas lóticos de áreas prístinas que 

están siendo alterados por la actividad antrópica ya sea de manera directa por la 

urbanización e indirecta debido a la introducción de una especie exótica invasora, el 

castor norteamericano.  
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Anexo I 

Clasificación de Lakatos según el % de clorofila-a del epiliton (Cl-a Epi), peso seco (PS) 

y porcentaje de Cenizas (Cz) para cada sitio de estudio (S1, S2, S3 y, S4)  de las distintas 

cuencas bajo estudio: río Pipo (RP), arroyo Buena Esperanza (ABE) y  río Arroyo Grande 

(RAG). Por fecha de muestreo: enero (e-18), marzo (m-18), abril (a-18) y la segunda 

campaña: noviembre (n-18), enero (e-19); marzo (m-19). 

Cuenca Fecha Sitio Cl-a Epi PS Cz 

RP 

e-18 

S1 heterotrófico Biomasa media inorgánico 

S2 heterotrófico Biomasa baja inorgánico 

S3 heterotrófico Biomasa media inorgánico 

S4 heterotrófico Biomasa media inorgánico 

ABE S1 heterotrófico Biomasa baja inorgánico 

S2 heterotrófico Biomasa baja inorgánico 

S3 hetero-autotrófico Biomasa baja inorgánico 

S4 hetero-autotrófico Biomasa baja inorgánico 

RAG S1 heterotrófico Biomasa baja inorgánico -orgánico 

S2 heterotrófico Biomasa baja orgánico -inorgánico 

S3 heterotrófico Biomasa baja inorgánico -orgánico 

S4 heterotrófico Biomasa alta orgánico 

RP 

m-18 

S1 heterotrófico Biomasa baja inorgánico 

S2 heterotrófico Biomasa baja inorgánico 

S3 heterotrófico Biomasa media inorgánico 

S4 heterotrófico Biomasa media inorgánico 

ABE S1 heterotrófico Biomasa baja inorgánico 

S2 heterotrófico Biomasa baja inorgánico 

S3 autotrófico Biomasa baja inorgánico-orgánico 

S4 autotrófico Biomasa baja inorgánico-orgánico 

RAG S1 heterotrófico Biomasa baja inorgánico-orgánico 

S2 heterotrófico Biomasa baja inorgánico 

S3 heterotrófico Biomasa baja inorgánico 

S4 hetero-autotrófico Biomasa baja inorgánico 

RP 

a-18 

S1 heterotrófico Biomasa baja inorgánico 

S2 heterotrófico Biomasa baja Inorgánico 

S3 heterotrófico Biomasa media inorgánico 

S4 heterotrófico Biomasa alta inorgánico 

ABE S1 heterotrófico Biomasa baja inorgánico 

S2 heterotrófico Biomasa baja inorgánico 

S3 heterotrófico Biomasa media inorgánico 

S4 heterotrófico Biomasa alta inorgánico-orgánico 

RAG S1 heterotrófico Biomasa baja inorgánico 

S2 heterotrófico Biomasa baja inorgánico 

S3 heterotrófico Biomasa baja inorgánico-orgánico 

S4 heterotrófico Biomasa media inorgánico 

RP 

n-18 

S1 heterotrófico Biomasa baja inorgánico-orgánico 

S2 heterotrófico Biomasa baja inorgánico 

S3 heterotrófico Biomasa baja inorgánico 

S4 heterotrófico Biomasa baja inorgánico 

ABE S1 heterotrófico Biomasa baja inorgánico 

S2 heterotrófico Biomasa baja inorgánico 

S3 heterotrófico Biomasa baja inorgánico 
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continua 

cuenca fecha Sitio  Cl-a Epi PS Cz 

S4 heterotrófico Biomasa baja inorgánico 

RAG n-18 S1 heterotrófico Biomasa baja inorgánico 

S2 heterotrófico Biomasa baja inorgánico 

S3 heterotrófico Biomasa media inorgánico 

S4 hetero-autotrófico Biomasa alta inorgánico-orgánico 

RP 

e-19 

S1 heterotrófico Biomasa baja inorgánico 

S2 heterotrófico Biomasa baja inorgánico 

S3 heterotrófico Biomasa baja inorgánico 

S4 heterotrófico Biomasa baja inorgánico 

ABE S1 heterotrófico Biomasa baja inorgánico-orgánico 

S2 heterotrófico Biomasa baja inorgánico-orgánico 

S3 auto-heterotrófico Biomasa baja inorgánico-orgánico 

S4 auto-heterotrófico Biomasa baja inorgánico-orgánico 

RAG S1 heterotrófico Biomasa baja orgánico -inorgánico 

S2 heterotrófico Biomasa baja inorgánico 

S3 heterotrófico Biomasa baja inorgánico 

S4 auto-heterotrófico Biomasa baja inorgánico-orgánico 

RP 

m-19 

S1 heterotrófico Biomasa baja inorgánico 

S2 heterotrófico Biomasa baja inorgánico 

S3 heterotrófico Biomasa baja inorgánico 

S4 heterotrófico Biomasa baja inorgánico-orgánico 

ABE S1 heterotrófico Biomasa baja inorgánico 

S2 heterotrófico Biomasa baja inorgánico 

S3 heterotrófico Biomasa baja inorgánico 

S4 heterotrófico Biomasa baja inorgánico-orgánico 

RAG S1 heterotrófico Biomasa baja inorgánico 

S2 heterotrófico Biomasa baja inorgánico 

S3 heterotrófico Biomasa baja inorgánico 

S4 heterotrófico Biomasa baja inorgánico 
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