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Resumen  

Esta Tesis Doctoral se centró en el estudio de la dinámica espacio-temporal de la biota fotótrofa 

en dos cuerpos de agua profundos de la región andina de Patagonia Norte, el lago Moreno Este 

(ME) y el lago Moreno Oeste (MO). Estos lagos se encuentran conectados y poseen 

características hidrogeomórficas diferentes. La biota fotótrofa se evaluó desde distintos 

enfoques, incluyendo el taxonómico, el de grupos funcionales (GF), el pigmentario y el bio-

óptico. Paralelamente, se evaluaron diversas variables ambientales [p.e., dinámica de la 

temperatura, de los nutrientes, de la materia orgánica disuelta (MOD) y del clima óptico], con 

el propósito de analizar la influencia de factores locales y regionales sobre la estructura y 

dinámica de la comunidad. Los muestreos fueron estacionales y en simultáneo permitiendo 

evaluar la estacionalidad y la sincronía entre lagos. Los mismos se iniciaron en primavera y 

durante casi un año y medio, abarcando tres períodos del ciclo monomíctico. Además, se tuvo 

en cuenta toda la columna de agua, siendo esto novedoso para los estudios de los lagos andino-

patagónicos. Se observó que la mayoría de los parámetros físicos y químicos estudiados 

variaron de manera sincrónica entre lagos, resaltando la fuerte influencia que ejercen los 

factores externos, como por ejemplo las variables climáticas. Entre los resultados más 

relevantes de esta Tesis se destaca la descripción, por primera vez para lagos de esta región, 

del desarrollo de una nitraclina en los dos ambientes. Los mayores valores de NO3 

hipolimnéticos durante la estratificación disminuyeron durante la mezcla invernal, y las 

concentraciones se igualaron en toda la columna de agua. Esta homogeneización del NO3 fue 

coincidente con los mayores valores de biomasa fotótrofa descritos. En cuanto a los ensambles 

de la biota fotótrofa, se observaron diferencias y similitudes entre lagos, como así también en 

la sucesión de la comunidad. Se observó una sincronía entre GF presentes durante la 

estratificación (eSNCM, Lo y Z), Contrariamente, durante la mezcla de invierno y la 

estratificación incipiente (primavera temprana) los GF N y A fueron asincrónicos, resaltando 

la existencia de procesos internos diferentes en cada lago que predominan durante estos 
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períodos. En este sentido, las diferencias registradas pueden ser atribuidas a la variabilidad en 

el ingreso de materia orgánica disuelta desde la cuenca y su relación con los nutrientes, con la 

disponibilidad de luz y con la estructuración térmica. Si bien la mayor estratificación vertical 

también favoreció el desarrollo de organismos móviles como ciliados mixotróficos, 

nanoflagelados y dinoflagelados, el mayor desarrollo lo presentó la diatomea Tabellaria 

fenestrata, la cual se beneficia de los procesos de mezcla vertical y resuspensión, encontrando 

un hábitat ideal para su crecimiento desde los 30-40m de profundidad hasta casi el fondo de 

los lagos, más allá del límite convencional de la zona eufótica (Z1%). El análisis pigmentario 

mostró resultados no concluyentes, mientras que los espectros de absorción presentaron una 

variación similar entre lagos, identificándose por derivadas cuartas 6 máximos entre los 400-

700nm. Se analizaron distintos modelos predictivos para estimar la biomasa total y de los 

principales grupos taxonómicos a partir de los coeficientes de absorción de los 6 máximos 

identificados y variables auxiliares (fecha, lago, estrato, profundidad). Los modelos evaluados, 

de creciente complejización, fueron: regresiones lineales múltiples y modelos de aprendizaje 

automático, probándose 3 tipos de árboles de decisión (random forest, boosted Tree y XG 

Boost). Los modelos de aprendizaje automático resultaron muy robustos para predecir la 

biomasa, siendo promisoria su utilización para el monitoreo de estos lagos a escalas espacio-

temporales mayores que las posibles mediante el tradicional recuento fitoplanctónico bajo 

microscopio.  

En síntesis, los resultados obtenidos en esta Tesis aportaron información valiosa sobre la 

biodiversidad y sobre la dinámica física y química de dos lagos andino-patagónicos, 

permitiendo comprender la complejidad de los factores que interactúan sobre el 

funcionamiento de estos interesantes sistemas acuáticos.  

 

Palabras clave: fitoplancton, nitraclina, lagos templados profundos, Tabellaria fenestrata, 

árboles de decisión. 
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Influence of Environmental Factors on the Spatial-Temporal Dynamics of the Phytoplankton 

Community in Two Deep Andean North Patagonian Lakes: A Case Study 

Abstract 

This Doctoral Thesis focused on the spatiotemporal dynamics of phototrophic biota in two deep 

water bodies in the Andean region of Northern Patagonia, Lake Moreno Este (ME) and Lake 

Moreno West (MW). These lakes are connected and have different hydrogeomorphic 

characteristics. The phototrophic biota was evaluated from different approaches, including 

taxonomic, functional group (FG), pigmentary, and bio-optical. Simultaneously, several 

environmental variables were assessed (e.g., dynamics of temperature, dynamics, dissolved 

organic matter (DOM), and optical climate) in order to analyze the influence of local and 

regional factors on the structure and dynamics of the community. The sampling was conducted 

seasonally and simultaneously, allowing for comparisons and synchrony between the lakes. 

The sampling period spanned almost a year and a half, covering three periods of the 

monomictic cycle. Notably, the entire water column was considered, which was novel for 

studies of Andean-Patagonian lakes. Most of the studied physicochemical parameters varied 

synchronously between the lakes, highlighting the strong influence of external factors such as 

climatic variables. One of the key findings of this Thesis was the description, for the first time 

in lakes of this region, of a nitracline development in both environments. The higher 

hypolimnetic NO3 concentrations during stratification decreased during winter mixing, 

resulting in equal concentrations throughout the water column. This homogenization of NO3 

coincided with the highest described phototrophic biomass values. Differences and similarities 

in the phototrophic biota assemblages were observed between the lakes, as well as in 

community succession, showing synchrony among FGs present during stratification (eSNCM, 

Lo, and Z). In contrast, during winter mixing and incipient stratification (early spring), FGs N 

and A were asynchronous, highlighting the existence of different internal processes in each 
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lake that predominate during these periods. These differences could be attributed to the 

variability in dissolved organic matter input from the basin and its relationship with nutrients, 

light availability, and thermal structure. While increased vertical stratification also favored the 

development of mobile organisms such as mixotrophic ciliates, nanoflagellates, and 

dinoflagellates, the diatom Tabellaria fenestrata showed the highest development. This diatom 

benefits from vertical mixing and resuspension processes, finding an ideal habitat for its growth 

from depths of 30-40m to almost the lake bottom, beyond the conventional limit of the euphotic 

zone (Z1%). The phototrophic community was also studied through pigmentary analysis (with 

inconclusive results) and absorption spectra. The variation in absorption spectra was similar 

between the lakes, and by fourth derivatives, six maxima were identified between 400-700nm. 

Various predictive models were analyzed to estimate total biomass and biomass of the main 

taxonomic groups based on the absorption coefficients of the six identified maxima and 

auxiliary variables (date, lake, layer, depth). The evaluated models, increasing in complexity, 

included multiple linear regressions (MLR) and machine learning models, testing three types 

of decision trees (random forest (RF), boosted Tree (BT), and XG Boost (XGB)). The machine 

learning models proved to be highly robust in predicting biomass, and their use for monitoring 

these lakes at larger spatiotemporal scales than possible by means of traditional phytoplankton 

counts under a microscope is promising. 

In summary, the results obtained in this Thesis provide valuable information about the 

biodiversity and physicochemical dynamics of two Andean-Patagonian lakes, contributing to 

the understanding of the complexity of the factors that interact in the functioning of these 

interesting aquatic systems. 

Keywords: Phytoplankton, nitracline, deep temperate lakes, Tabellaria fenestrata, decision 

trees.  
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Glosario de Términos Relevantes  

a350: Coeficiente de absorción a 350 nm 

a440: Coeficiente de absorción a 440 nm  

BIX: Índice de MOD recientemente sintetizada Carbono 

C1 Componente 1 = MáxA + MáxM  

C2 Componente 2 = MáxA + MáxC  

C3 Componente 3 = MáxT 

Cla: clorofila a 

COD: carbono orgánico disuelto DAPI 

EEM “Emission Excitation Matrix” = Matriz de Excitación - Emisión  

HIX Índice de humificación 

KdPAR: coeficiente de atenuación de la radiación fotosintéticamente activa vertical difusa 

MO: materia orgánica 

MOD: materia orgánica disuelta  

MODC: materia orgánica disuelta coloreada  

MODF: materia orgánica disuelta fluorescente 

N: nitrógeno  

NDT: nitrógeno disuelto total  

NOD: nitrógeno orgánico disuelto 

NH4: amonio 

NO2: nitrito 

NO3: nitrato 

NT: nitrógeno total  

P: fósforo  

PDT: fósforo disuelto total  

PRS: fósforo reactivo soluble  

PT: fósforo total PUFA: 

S275-295: pendiente espectral del intervalo de 275-295 nm, inversamente proporcional al tamaño 

molecular de la MOD 

STS: sólidos totales en suspensión  

SUVA: Coeficiente de absorción específica de la MODC a 254 nm 

TRA: tiempo de residencia del agua 

SiO2: sílice disuelto 

Zmáx= profundidad máxima 
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I.1 Introducción general  

Los lagos son recursos naturales invaluables para la humanidad. Existen unos 100 millones de 

lagos en el mundo (Downing et al., 2006; Verpoorter et al., 2014), los cuales contienen 

alrededor del 87% del agua dulce líquida de la superficie terrestre. Estas masas de agua se 

encuentran en diferentes regiones, desde zonas tropicales hasta áreas montañosas y polares. A 

pesar de abarcar solo el 0,8% de la superficie de la Tierra (Gleick, 1996), su importancia radica 

en el papel que ejercen en los ciclos biogeoquímicos a nivel global (Tranvik et al., 2018). 

Además, su contribución a la biodiversidad es fundamental (Abell et al., 2011) ya que albergan 

al menos 100.000 especies, lo que representa casi el 6 % de todas las especies descritas (Strayer 

& Dudgeon, 2010), muchas de las cuales son endémicas. La biodiversidad de los ambientes 

acuáticos continentales es primordial para que estos ecosistemas puedan mantener a largo plazo 

las funciones y los procesos que sustentan los servicios ecosistémicos que brindan. Los lagos 

son fuentes importantes de agua potable y alimentos. Se utilizan para la agricultura y la 

generación de energía hidroeléctrica. Son la principal fuente de agua para la industria y el 

comercio en muchos países, lo que impulsa el desarrollo socioeconómico de estos. Además, 

ofrecen servicios de regulación como la atenuación de contaminantes, y servicios culturales 

como la recreación y el turismo, siendo claves para el desarrollo turístico de muchas regiones 

(Reynaud & Lanzanova, 2017).  

En concordancia con la importancia de estos ecosistemas para la humanidad, los lagos se 

encuentran entre los sistemas naturales más sobreexplotados del mundo y entre los más 

impactados por el cambio climático a nivel global. La contaminación, la eutrofización, el 

cambio climático y la sobreexplotación han provocado una disminución generalizada de la 

calidad del agua alrededor del mundo, con consecuencias negativas para la biodiversidad y la 

salud humana (Schindler, 2006; Smith, 2003; Smith & Schindler, 2009). Además de los efectos 

perjudiciales de la eutrofización, la anoxia, la mortandad de peces y el deterioro de la calidad 
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del agua, hoy en día existe consenso sobre los impactos negativos del cambio climático en los 

ecosistemas acuáticos continentales. Estos incluyen cambios significativos en: variaciones en 

la superficie de los lagos debido a fluctuaciones en las precipitaciones, incremento en la 

temperatura del agua, cambios en la estratificación térmica y pérdida de la cobertura de hielo 

en los lagos de altas latitudes o de alta montaña, entre otros. A su vez, esos cambios conllevan 

importantes e igualmente complejos efectos sobre la física, la química y la biología acuática 

(O'Reilly et al., 2015; Vincent et al., 2009; Wang et al., 2018; Woolway et al., 2020). De hecho, 

los lagos están influidos por fuerzas extrínsecas y procesos intrínsecos que determinan su 

comportamiento. El estudio de estas fuerzas y de sus respuestas es fundamental para el 

desarrollo de una comprensión predictiva de la dinámica de los lagos (Adrian et al., 2009).  

Debido a su importante sensibilidad, rápida respuesta y su capacidad de reflejar, incorporar e 

integrar cambios ocurridos en su cuenca de drenaje y en la atmósfera circundante, los lagos 

resultan buenos indicadores del cambio ambiental (Adrian et al., 2009; Williamson et al., 

2009). Sin embargo, los lagos han demostrado una amplia heterogeneidad en las respuestas al 

cambio climático, siendo estas explicadas por la enorme variabilidad en las características 

morfométricas de los lagos, su posición en el paisaje, su estado trófico, su ubicación 

biogeográfica (lagos templados, lagos tropicales o boreales), las características de la cuenca de 

drenaje y el clima regional, entre otros factores (Adrian et al., 2009).  

Dentro del ecosistema acuático, el fitoplancton desempeña un papel fundamental, y numerosos 

estudios han demostrado que esta comunidad se ve afectada por el cambio climático. Dentro 

de los impactos más significativos sobre el fitoplancton de aguas continentales se encuentran 

cambios en la abundancia, en la composición y distribución de la comunidad (Ahonen et al., 

2023; Winder & Sommer, 2012). Asimismo, cambios en la fenología (magnitud y patrones 

temporales) también han sido relacionados con el cambio climático (Moe et al., 2022; 

Thackeray et al., 2008). Por otro lado, la eutrofización puede provocar cambios en la 
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comunidad fitoplanctónica siendo afectada por el cambio climático (Nazari-Sharabian et al., 

2018; Thackeray et al., 2008; Zhu et al., 2010). 

Aunque se han documentado y modelado cambios en la estructura térmica, así como en la 

biomasa fitoplanctónica y la fenología de varios grandes lagos del hemisferio norte (p.e. Coats 

et al., 2006; Hampton et al., 2008; Tirok & Gaedke, 2007; Verburg et al., 2003; Winder & 

Schindler, 2004), proporcionalmente se sabe muy poco sobre las consecuencias físicas y 

ecológicas de un clima cambiante en los grandes lagos templados de Sudamérica (Patagonia 

chilena y argentina) y Nueva Zelanda (Bayer, 2013). Los lagos de la región andino-patagónica 

tienen un gran potencial como centinelas del cambio climático, debido a que son sistemas 

oligotróficos prístinos, con un impacto humano moderado o mínimo (Sosnovsky et al., 2020). 

Además, estos sistemas están sujetos a una disminución sostenida de las precipitaciones 

(Pessacg et at., 2020) y al aumento de las temperaturas a nivel regional (Barros et al., 2015; 

Garreaud et al., 2013; Masiokas et al., 2008; Pessacg et at., 2020; Piccolroaz et al., 2020). En 

cambio, los lagos templados del hemisferio norte muestran la compleja interacción entre el 

cambio climático y los factores de estrés antropogénicos, lo que dificulta la interpretación de 

los efectos de las señales climáticas (Evans et al., 2006). 

Los lagos andino-patagónicos presentan características distintivas en comparación con los 

lagos templado-fríos del hemisferio norte, como variaciones estacionales de temperatura del 

agua que conforman termoclinas profundas debido a la gran fuerza del viento (Baigún & 

Marinone, 1995), y mucho menor impacto humano. En estos sistemas, con bajo impacto 

antrópico, el agua proveniente del deshielo de la nieve y de los glaciares suele constituir una 

parte importante de los flujos de entrada de diversas sustancias orgánicas e inorgánicas (Baigún 

& Marinone, 1995; Perakis & Hedin, 2002; Queimaliños et al., 2019). Por lo tanto, es probable 

que los efectos del cambio climático en estos lagos del hemisferio sur, o la velocidad con la 

que estos suceden, difieran de los efectos en sus homólogos de Europa y EEUU, donde se 
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encuentra la mayor población y producción. Cabe destacar que para estos últimos se dispone 

de la mayoría de los datos detallados y del seguimiento a largo plazo de los impactos 

antropogénicos sobre los ambientes lacustres.  

Las diversas características físicas, químicas y biológicas de los lagos responden a la 

variabilidad climática regional. La posición de los lagos en el paisaje y las características de la 

cuenca pueden desempeñar un papel importante en la configuración de los patrones de 

respuesta a cambios ambientales (Baines et al., 2000). Para poder predecir el impacto del 

cambio climático en estos lagos, es crucial comprender y estudiar primariamente sus respuestas 

a las variaciones climáticas estacionales de la región. Por esta razón, hay un creciente interés 

en considerar la dinámica conjunta de los lagos en un contexto paisajístico, ya que esta 

variación revela forzamientos y respuestas medioambientales comunes, y permite extrapolar 

los resultados (Kratz et al., 1997; Magnuson et al., 1990; Soranno et al., 2015). 

Aunque algunas características de los lagos, como la temperatura superficial del agua, suelen 

ser sincrónicas en una región debido a un clima compartido (Baines et al., 2000), la sincronía 

en otras propiedades puede variar a diferentes escalas temporales. Por ejemplo, se ha observado 

que el COD varía de manera sincrónica entre lagos dentro de ciclos anuales e interanuales, 

siendo explicada en gran medida por factores externos (Walter et al., 2023). En relación con 

las variables biológicas, Anderson et al. (2019) encontraron que la abundancia del zooplancton 

y la biomasa del fitoplancton pueden mostrar sincronía en múltiples escalas temporales. No 

obstante, otros estudios han destacado que los niveles más bajos de sincronía en la dinámica 

del fitoplancton pueden indicar la mayor importancia de factores locales en el control de las 

poblaciones locales, aunque la sincronía de las clases de fitoplancton más abundantes pueden 

estar mayormente relacionadas con la sincronía ambiental (Zanon et al., 2019).  
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Por otro lado, la dinámica de la clorofila a tiende a ser más específica de cada localidad, 

dificultando la extrapolación a otras áreas (Rhodes & Jonzén, 2011; Zanon et al., 2019; entre 

otros). Estos hallazgos plantean interrogantes que deben ser considerados en futuras 

investigaciones con el fin de comprender de manera más profunda las respuestas de los lagos 

al cambio ambiental. 

I.1.2 Fitoplancton y sus implicancias ecológicas 

El fitoplancton es un grupo extremadamente diverso de microorganismos fotosintéticos 

adaptados a vivir en suspensión aparente en masas de agua turbulentas (Reynolds, 2006). 

Constituyen los principales productores en la mayoría de los ecosistemas acuáticos, y son 

responsables de casi la mitad de la producción primaria neta mundial (Field et al., 1998). Estos 

organismos presentan una amplia variedad de formas y tamaños que fluctúan en varios órdenes 

de magnitud (Finkel et al., 2010; Hillebrand et al., 1999; Stanca et al., 2013) y pueden 

clasificarse en categorías de tamaño (picoplancton <2 μm; nanoplancton 2-20 μm y 

microplancton >20 μm, Sieburth et al., 1978). El tamaño celular del fitoplancton se 

correlaciona con diversos rasgos ecofisiológicos, como la utilización de nutrientes y luz, y la 

resistencia a los herbívoros (Litchman & Klausmeier, 2008), lo que ha llevado a reconocer la 

estructura de tamaño como un rasgo maestro (Borics et al., 2020).  

Tanto la abundancia, como la estructura comunitaria del fitoplancton tienen efectos 

significativos en los niveles tróficos superiores y en procesos biogeoquímicos clave (Litchman 

et al., 2007). Al ser la base de la red trófica en su función de productores primarios, el 

fitoplancton desempeña un papel fundamental en la dinámica del ecosistema, y es crucial para 

predecir y gestionar las respuestas de este ante cambios locales y globales (Guinder et al., 

2010). 
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Los ambientes pelágicos se caracterizan por una gran heterogeneidad estacional en términos 

de disponibilidad y distribución de recursos para el fitoplancton, así como en los procesos 

físicos que influyen en la dirección e intensidad de los movimientos del agua (Reynolds, 1997). 

La dinámica de los estratos a su vez se encuentra estrechamente vinculada al clima y 

desempeña un papel importante en estos procesos (Jovanović et al., 2017). A lo largo de las 

estaciones, factores como la temperatura, la luz y la disponibilidad fluctuante de nutrientes 

ejercen presiones selectivas que afectan la distribución de las comunidades fitoplanctónicas a 

lo largo de gradientes ambientales (Litchman et al., 2010).  

Por otro lado, los enfoques basados en rasgos morfológicos se utilizan cada vez más para 

explicar y predecir la distribución de las comunidades fitoplanctónicas a lo largo de gradientes 

ambientales (Kruk et al., 2010; Litchman & Klausmeier, 2008; Margalef, 1978; Naselli-Flores 

& Barone, 2011; Padisák et al., 2009; Reynolds, 1988, 2002; Salmaso & Padisák, 2007; 

Weithoff, 2003). Estos enfoques se basan en agrupar especies según rasgos adaptativos 

compartidos, independientemente de su relación taxonómica (Simberloff & Dayan, 1991). De 

estos rasgos, el tamaño tiene la mayor importancia en la determinación de los nichos ecológicos 

del fitoplancton (Litchman & Klausmeier, 2008), ya que influye en procesos fisiológicos como 

el crecimiento (asimilación de luz y nutrientes) y la pérdida (sedimentación y pastoreo) 

(Morabito et al., 2007). 

Los organismos fitoplanctónicos de menor tamaño presentan ventajas como una menor 

velocidad de sedimentación, una mayor relación superficie-volumen (en adelante, S:V), que 

permite una mayor tasa de absorción de nutrientes por unidad de biomasa (Smith & Kalff, 

1982), una tasa máxima de crecimiento más elevada (Banse, 1976) y una mayor eficiencia en 

la absorción de la luz (Kirk, 1994), sin embargo, son más susceptibles al pastoreo (Van Donk, 

1997). A medida que los organismos algales aumentan de tamaño, su relación S:V disminuye, 

especialmente si mantienen una forma esférica (Naselli-Flores & Barone, 2011). Un mayor 
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tamaño conlleva ventajas en términos de motilidad, almacenamiento y persistencia, lo que 

aumenta su capacidad para controlar la posición vertical, acceder a recursos nutritivos no 

disponibles para otras especies y evitar el pastoreo, lo que resulta en una mayor tasa de 

supervivencia (Reynolds, 2006). Existe una tercera posibilidad que representa un compromiso 

favorable entre las dos anteriores: algas grandes con una forma distorsionada que maximizan 

la superficie que delimita un citovolumen dado (Reynolds, 1997). Esta plasticidad morfológica 

está directamente relacionada con el mantenimiento de una relación S:V óptima, que es el 

factor más influyente en la forma del fitoplancton (Reynolds, 2006). 

 

I.3 Análisis de la comunidad fitoplanctónica 

Tradicionalmente, el análisis de la estructura de tamaños y composición taxonómica de la 

comunidad fitoplanctónica se realiza a través de identificación, recuentos y medición bajo 

microscopio, tal como lo que se presentará en el Capítulo III de esta Tesis Doctoral. Sin 

embargo, este tipo de abordaje representa una tarea costosa que conlleva mucho tiempo y 

recursos humanos especializados, lo que dificulta la realización de estudios a largo plazo con 

alta frecuencia temporal y en múltiples lagos de una región determinada. Una metodología muy 

utilizada que se complementa con los recuentos bajo microscopio es la determinación de los 

pigmentos fitoplanctónicos a través de cromatografía líquida de alta presión (HPLC de su sigla 

en inglés). Numerosos estudios han demostrado la eficacia de esta técnica para describir la 

composición taxonómica (Descy et al., 2000; Mackey et al., 1996; Schlüter et al., 2006; Wang 

et al., 2021) y la estructura de tamaños de la comunidad fitoplanctónica en ambientes acuáticos 

continentales y marinos (Hirata et al., 2008; Uitz et al., 2006; Vidussi et al., 2001).  

El análisis de pigmentos fitoplanctónicos mediante HPLC es más rápido y, en algunos casos, 

más preciso que el análisis microscópico para determinar grupos taxonómicos (clases) y 
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fracciones de tamaño (pico, nano y micro). La justificación de la utilización de los pigmentos 

fitoplanctónicos para determinar la composición y la estructura de tamaños de la comunidad 

radica en que ciertos pigmentos pueden ser asignados a un grupo fitoplanctónico en particular. 

Sin embargo, si bien existen algunos marcadores inequívocos para algunas clases de 

fitoplancton (p.e. peridinina en dinoflagelados) muchos pigmentos son compartidos por más 

de un taxón de algas (p.e. fucoxantina en diatomeas, cromistas y nanoflagelados) (Roy et al., 

2011). A pesar de estas limitaciones, las proporciones de las concentraciones de pigmentos 

específicos en relación con la concentración de la clorofila a proporcionan una indicación útil 

de las contribuciones de ciertas clases de fitoplancton en una población mixta, ya que estas 

proporciones pueden diferir entre grupos taxonómicos. Sin embargo, el análisis de los 

pigmentos fitoplanctónicos sigue requiriendo un tiempo significativo para su procesamiento y 

determinación, así como personal especializado, instrumentación específica, insumos y 

estándares de pigmentos para su calibración.  

En contraposición, la estimación óptica de la comunidad fitoplanctónica mediante medidas de 

absorción, fluorescencia y reflectancia, es una metodología que permite obtener datos con una 

alta frecuencia (Ling et al., 2018; Uitz et al., 2015; Xi et al., 2015). En particular, el uso de los 

espectros de absorción del fitoplancton para estimar la composición taxonómica o la estructura 

de tamaño de la comunidad de fitoplancton se fundamenta en que diferentes especies de 

fitoplancton poseen pigmentos distintos que absorben luz en diferentes longitudes de onda. Al 

medir los espectros de absorción de los pigmentos dentro de las células es posible identificar 

los grupos taxonómicos presentes en la comunidad (Martínez-Guijarro et al., 2009; Organelli 

et al., 2017; Zhang et al., 2018) o la floración de una especie fitoplanctónica en particular 

(Leong & Taguchi, 2006; Millie et al., 2002). Además, la firma espectral del fitoplancton 

proporciona información sobre la estructura de tamaño de la comunidad, relacionándose esta 

con la pendiente espectral del espectro de absorción (Hirata et al., 2008). Por otro lado, la 
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absorción del fitoplancton contribuye a la reflectancia de la luz en los sistemas acuáticos, y esta 

puede ser medida de manera remota mediante satélites multiespectrales e hiperespectrales, lo 

que permite monitorear la comunidad fitoplanctónica en grandes áreas oceánicas y lacustres. 

No obstante, el solapamiento de los distintos pigmentos y el efecto de empaquetamiento 

(debido a cambios en el tamaño celular y/o a cambios en la concentración intracelular de 

pigmentos como respuesta a la fotoaclimatación) pueden actuar conjuntamente y complicar la 

descripción óptica de la comunidad fitoplanctónica. En este sentido, la interpretación de la 

información contenida en los espectros de absorción resulta fundamental para desarrollar 

modelos predictivos robustos. La descripción óptica de la comunidad fitoplanctónica y los 

modelos predictivos de la biomasa total y de los principales grupos taxonómicos se desarrollará 

en el Capítulo IV de esta Tesis.  

I.4 Importancia particular de las variables físicas y químicas 

Muchas de las propiedades químicas específicas de un lago reflejan la dinámica del paisaje, y 

los cambios en estas variables pueden servir como indicadores de procesos terrestres que, de 

otro modo, serían difíciles de detectar (Adrian et al., 2009). Los cambios en las concentraciones 

y proporciones de nutrientes y de materia orgánica en los lagos pueden ser consecuencia de 

alteraciones en la exportación terrestre relacionadas con influencias climáticas en las tasas de 

precipitación y escorrentía (Bergström & Jansson, 2006; Rogora et al., 2003; Sommaruga-

Wögrath et al., 1997), la frecuencia de incendios (Kelly et al., 2006; Westerling et al., 2006) o 

la productividad primaria terrestre (Boisvenue & Running, 2006). Además, los procesos 

internos como los relacionados con cambios en la estructura térmica y/o en la productividad 

primaria también pueden afectar las concentraciones de nutrientes y la calidad y concentración 

de la materia orgánica disuelta (Jeppesen et al., 2005; Wilhelm & Adrian, 2008). Sin embargo, 

en muchos lagos resulta difícil determinar el papel de los cambios internos y de la cuenca en 

la química del agua. El tipo de lago está asociado con el efecto de estos factores, por ejemplo 
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los lagos profundos tienen la peculiaridad de que los estratos profundos son naturalmente más 

ricos en una amplia variedad de compuestos orgánicos e inorgánicos implicados en los ciclos 

de C, N, P y S (Catalan et al., 1992), mientras que las aguas superficiales, al tener condiciones 

de alta luminosidad pueden aumentar la concentración de productos de fotorreactividad 

(Bracchini et al. 2010; Catalan et al., 2006; Garcia et al., 2020; Soto Cárdenas et al., 2018), 

jugando un importante rol ecológico en la dinámica del fitoplancton (Callieri et al., 2007; 

Queimaliños & Diaz, 2014). De hecho, las aguas continentales han sido reconocidas como 

importantes reguladores del procesamiento de C a lo largo del continuo acuático tierra-océano 

(Battin et al., 2009; Biddanda, 2017; Cole et al., 2007; Tranvik et al., 2009) y el funcionamiento 

de los lagos controla el transporte y la transformación del C, tanto lateral (transporte 

hidrológico) como vertical (emisión y sedimentación), actuando como un componente 

significativo del ciclo global del C (Cole et al., 2007; Engel et al., 2018; Tranvik et al., 2009).  

En particular, la materia orgánica disuelta (MOD) es la principal reserva de C orgánico en los 

ambientes acuáticos (Wetzel, 2001). Y cumple un papel fundamental como regulador 

ecosistémico ya que influye en diversos procesos fotobiogeoquímicos (Mostofa et al., 2013; 

Wetzel, 2001), controla la transparencia del agua, incrementa la disponibilidad de nutrientes, 

y sirve como sustrato para microorganismos (Aiken, 2014). Con respecto al clima óptico de los 

ecosistemas acuáticos, la MOD regula la intensidad y la calidad de la luz que incide en la 

columna de agua (Blough & Del Vecchio, 2002), influyendo sobre la producción primaria del 

sistema (Jones, 1992) y sobre la estratificación de la columna de agua por afectar la distribución 

de la temperatura (Mopper & Kieber, 2002). Además, la MOD constituye una fuente de 

nutrientes en los sistemas acuáticos, donde se ha demostrado que el N orgánico disuelto (NOD) 

es una fuente significativa de N para el fitoplancton marino (Fagerberg et al., 2009), y lacustre 

(Kissman et al., 2013), o bien aumenta las concentraciones de N inorgánico a través de su 

mineralización (Sipler & Bronk, 2015). Asimismo, el C suministrado por la MOD es utilizado 
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por el plancton heterotrófico (bacterias y zooplancton) así como también por el fitoplancton 

mixotrófico (Karlsson et al., 2007). 

En los lagos, la MOD puede ser de origen interno por exudado de algas y de macrófitas (MOD 

autóctona), o de origen alóctono (MOD alóctona) proveniente del sistema terrestre circundante 

(Wetzel, 2001). La MOD alóctona deriva de la degradación de compuestos en el suelo 

provenientes de las plantas superiores (Tranvik, 1992), y puede ser dominante en muchos 

ambientes. La contribución de la MOD alóctona en los lagos está directamente vinculada con 

las propiedades hidrogeomórficas. Por ejemplo, lagos con mayor relación perímetro:área (que 

aumenta a medida que el tamaño del lago disminuye) y un tiempo de residencia del agua (TRA) 

más corto presentan mayores valores de aloctonía (Webster et al., 2008). Los ingresos de la 

MOD alóctona a los lagos se ven fuertemente influenciados por las precipitaciones, lo que 

indica que las variaciones climáticas pueden tener efectos profundos sobre las variables físicas, 

químicas y biológicas de los lagos (Adrian et al., 2009). Por lo tanto, el paisaje, el clima y la 

hidrología ejercen un claro control sobre el ingreso de la MOD a los ecosistemas acuáticos, y 

por ende el cambio climático tiene efectos significativos sobre los ecosistemas al incrementar 

las temperaturas y alterar los patrones de precipitaciones. 

El incremento del estado trófico, resultado de los aportes de nutrientes provenientes de la 

cuenca, determina el alcance y la productividad disponible para los niveles tróficos superiores 

(Moss, 2012; Smith & Schindler, 2009). La mezcla vertical tiene importantes consecuencias 

en la proporción de nutrientes que pueden ser reciclados anualmente desde los estratos 

profundos hasta la superficie. Todos estos factores están estrechamente interrelacionados con 

la periodicidad de las condiciones climáticas, el régimen hidrológico, el alcance de la mezcla, 

la interacción entre organismos y la distribución temporal y espacial de los principales iones y 

nutrientes (Lerman et al., 1995; Stumm & Morgan, 1996). Por lo tanto, desde este punto de 

vista conocer la estructura de la columna de agua y de la dinámica de mezcla en lagos profundos 



Capítulo I 

13 

 

resulta crucial para evaluar el reabastecimiento invernal de nutrientes en las capas eufóticas 

superiores (Goldman & Jassby, 1990). 

La dinámica estacional del fitoplancton en sí misma puede regular la concentración de 

nutrientes o modificar la proporción de nutrientes por selectividad (Xie et al., 2003). Además 

del nitrógeno y el fósforo, el sílice (SiO2) también determina la composición de las algas y, 

sobre todo, limita el predominio de las diatomeas (Sommer, 1988). Los modelos predicen que 

la riqueza de especies sigue el gradiente de recursos, y la diversidad puede aumentar cuando 

varios recursos están disponibles para varias especies, o disminuir en casos de disponibilidad 

extrema o agotamiento de nutrientes (Stevenson, 2014). 

En este sentido, la dinámica del fitoplancton responde a la inestabilidad proporcionando un 

amplio abanico de estrategias adaptativas dirigidas a afrontar condiciones ambientales 

variables impulsadas principalmente por los movimientos del agua (Glibert, 2016). La forma 

en que se mueven las masas de agua dentro de los ecosistemas acuáticos lénticos depende en 

gran medida de su exposición al viento, de su morfología (por ejemplo, desarrollo de la línea 

de costa, batimetría, superficie, volumen, extensión de los afluentes, etc.), y de los efectos del 

clima local expresados por su ubicación geográfica (Imberger, 1998) y el uso del suelo 

(Katsiapi et al., 2012). 

Según una revisión reciente realizada por Naselli-Flores y colaboradores (Naselli-Flores et al., 

2022), los complejos procesos físicos que gobiernan el movimiento del agua en los ecosistemas 

acuáticos están influidos por las características intrínsecas y locales de las masas de agua, las 

cuales contribuyen a aumentar la variabilidad del escenario físico (Elliott et al., 2001; Padisák 

et al., 2010). El fitoplancton está evolutivamente adaptado a estas condiciones en los 

ecosistemas acuáticos altamente dinámicos, donde el movimiento del agua desempeña un papel 

central en el acceso a los recursos necesarios para su crecimiento y dispersión (Huisman et al., 
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2004; MacIntyre, 1998; Naselli-Flores & Barone, 2000; Reynolds, 1973, 1976a, b; Rodrigo et 

al., 1998; Winder et al., 2009). Por lo tanto, gran parte de las características desarrolladas por 

las especies fitoplanctónicas se reflejan en la plasticidad morfológica dentro de las poblaciones, 

formadas por organismos unicelulares altamente variables que se agrupan en agregados con 

diferentes números de células. Aunque aún queda mucho por comprender sobre los procesos 

que gobiernan el desarrollo del fitoplancton, resulta importante considerar tanto el papel 

evolutivo de la variabilidad ambiental en los rasgos morfológicos del fitoplancton (Kruk et al., 

2010; Reynolds et al., 2002, entre otros), como la importancia y el papel de la calidad físico y 

química del entorno donde estos organismos se desarrollan (Reynolds, 1998). En tal sentido, 

la descripción del escenario físico y químico de los lagos estudiados, contemplando la variación 

estacional y espacial (estratos de la columna de agua y dos lagos distintos) se efectúa en el 

Capítulo II de esta Tesis.  

I.5 Caso de estudio 

La zona andina del Norte de la Patagonia incluye una amplia región lacustre con numerosos 

lagos profundos y someros que pertenecen al Distrito Lacustre Glacial (Iriondo, 1989). Los 

lagos andino-patagónicos profundos son sistemas extremadamente claros, y poseen 

profundidades máximas superiores a los 90 m (Alonso et al., 2004). Para este estudio, se 

seleccionaron dos lagos profundos ultraoligotróficos conectados entre sí: el lago Moreno Este 

(ME) y el lago Moreno Oeste (MO), pertenecientes al complejo del lago Moreno ubicado en la 

cuenca del Nahuel Huapi (Alonso et al., 2004). Estos lagos, por su ubicación geográfica y baja 

densidad poblacional (Sosnovsky et al., 2020) pueden reflejar y funcionar como sistemas de 

referencia sobre la ecología de los lagos profundos en esta región. Además, ofrecen la 

oportunidad de estudiar los ciclos biogeoquímicos (Wetzel, 2001) y la interrelación entre los 

ecosistemas acuáticos y terrestres (Pace et al., 2004, 2007). También permiten analizar la 
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respuesta de la comunidad fitoplanctónica a lo largo de las estaciones a través de muestreos 

simultáneos en ambos lagos. 

Objetivo General del trabajo y estructura de la Tesis 

Objetivo General 

En base a los antecedentes nombrados previamente y al conocimiento teórico disponible, el 

Objetivo General de esta Tesis es conocer y caracterizar la variabilidad espacio-temporal del 

fitoplancton y las forzantes ambientales que controlan su dinámica en los lagos Moreno Este y 

Moreno Oeste. Para ello, se realizó un abordaje integral en base al estudio de parámetros 

climáticos, morfométricos y de la dinámica de variables físicas y químicas, y ópticas de los 

lagos. En particular, el fitoplancton fue analizado utilizando diferentes enfoques: el taxonómico 

y de grupos funcionales a través de recuentos bajo microscopio, el análisis pigmentario 

aplicando técnicas de cromatografía de alta presión (HPLC de su sigla en inglés), y el análisis 

del espectro de absorción a través de lecturas espectrofotométricas. 

Estructura de la Tesis 

En el Capítulo II de esta Tesis se presentan los principales resultados de los parámetros físicos, 

químicos y ópticos de los lagos estudiados a lo largo de los 6 muestreos temporales abarcando 

condiciones climáticas diferentes. En el Capítulo III se presenta la diversidad del fitoplancton 

analizando las fracciones del fitoplancton (pico, nano y microfitoplancton). Se estudió la 

abundancia taxonómica, la biomasa y la composición de grupos funcionales [siguiendo las 

clasificaciones de Mitra et al. (2016) y de Reynolds et al. (2002) revisado por Padisák et al. 

(2009)] a lo largo de la sucesión y dentro de la columna de agua de ambos lagos, así como 

distintos índices ecológicos (de Shannon, Simpson y Pielou). En el Capítulo IV se estudió la 

absorción particulada y la composición pigmentaria del fitoplancton como herramientas para 

estimar y describir la variación espacio-temporal de biomasa total fitoplanctónica y de los 
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principales grupos taxonómicos utilizando regresiones múltiples y distintos métodos de 

aprendizaje automático. Por último, en el Capítulo V se exponen los Principales Resultados y 

Conclusiones Generales de esta Tesis Doctoral. 
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I.2 Área de estudio 

I.2.1 Ubicación y entorno geográfico de los lagos 

Los lagos seleccionados para este estudio, Moreno Este (ME) (41º 05' S, 71º 29' O) y Moreno 

Oeste (MO) (41º 03' S, 71º 32' O), forman parte de un sistema lacustre interconectado que 

pertenece a la cuenca del Nahuel Huapi, ubicada en el Distrito de Lagos Glaciares de los Andes 

del Sur (Iriondo, 1989) (Figura I.1A). Este complejo lacustre Moreno (Alonso et al., 2004), 

incluye a los lagos profundos Moreno Este y Moreno Oeste (Área= 6,14 y 6,10 km2; Zmáx= 

106 m y 90 m, respectivamente; 769 m s.n.m), como así también a los lagos someros Morenito 

(Área= 0,28 km2; Zmáx=10,5 m) y Ezquerra (Área= 0,04km2; Zmáx= 4 m) (Figura I. 1A y B). 

Los lagos profundos se encuentran conectados entre sí por un estrecho cauce, y tanto el lago 

ME como el sistema Morenito-Ezquerra desaguan en el MO, el cual descarga sus aguas a través 

de un pequeño arroyo (0,5 km de largo) al lago Nahuel Huapi, el lago de mayor superficie del 

norte de la Patagonia Argentina (Área=540 km2) (Figura I. 1A y B). El complejo lacustre está 

ubicado en una zona suburbana del Oeste del Ejido Municipal de San Carlos de Bariloche, a 

unos 20 km del centro de la ciudad, y dentro de una zona suburbana de gran atractivo turístico. 

La topografía de la región está fuertemente marcada por la presencia de la Cordillera de los 

Andes y por la actividad volcánica generalizada del Holoceno, y su geomorfología ha sido 

moldeada por las glaciaciones del Pleistoceno (Veblen et al., 1996). Luego del último retroceso 

glaciar (hace unos 12000-14000 años) se originó el distrito lacustre antes mencionado, que es 

el más grande de la Argentina (Iriondo, 1989). En este distrito, los lagos grandes y profundos 

están situados dentro de los valles glaciares en las áreas de piedemonte. En la zona más 

occidental y cercana al límite con Chile, los valles son más profundos y las montañas poseen 

mayor altura, que disminuye progresivamente hacia un área de sierra y meseta hacia el este 

(Queimaliños et al., 2019).  
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Figura I.1. A-Ubicación geográfica del complejo lacustre Moreno dentro del sistema Nahuel 

Huapi (norte de la Patagonia, Argentina); B- mapa de relieve y áreas de captación de los lagos 

Moreno con sus principales afluentes lóticos. Los números indican subáreas dentro de las 

cuencas de los lagos ME (1 a 5) y MO (6 a 8). La línea punteada marca el límite entre el Ejido 

Municipal de San Carlos de Bariloche y el Parque Nacional Nahuel Huapi, de la 

Administración de Parques Nacionales; C: Conectividad entre arroyos y lagos, sentido de 

circulación del agua entre los lagos según posición en el paisaje. Imágenes tomadas y 

modificadas de Rapacioli (2011) y Queimaliños et al. (2012). 

 

I.2.2 Características de las cuencas hidrológicas de los lagos Moreno 

Las cuencas de estos lagos pedemontanos están conformadas por áreas boscosas y montañosas 

(hasta 2200 m s.n.m.), con una extensión total de 140 km2 y la presencia de cuatro arroyos de 

montaña (Garcia et al. 2015) (Figura I. 1B). El lago ME recibe a tres de ellos: los arroyos Casa 

de Piedra y Goye, originados en pequeños lagos de altura, y al arroyo De la Virgen, de primer 

orden. Mientras que el lago MO tiene un área de drenaje con un patrón distintivo ya que recibe 

un solo arroyo de primer orden, el arroyo López, así como las aguas de lago ME y del sistema 

Morenito-Ezquerra (Figura I. 1C).  

En cuanto a la cobertura y/o el uso de la tierra en ambas cuencas, el Bosque Andino-Patagónico 

es la unidad predominante, y cubre un porcentaje similar en los dos casos, 68% de la cuenca 
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del ME y 73% del MO (Tabla I.1). Desde el nivel de los lagos (769 m s.n.m.) hasta los 900 m 

s.n.m., está dominado por las especies perennes Nothofagus dombeyi (Mirb.) Blume (coihue) 

y en menor medida por Austrocedrus chilensis (D.Don) Florin et Boutleje (ciprés de la 

Cordillera), y desde los 900 hasta los 1600 m.s.n.m., por la especie decidua Nothofagus pumilio 

(Poepp. et Endl.) Krasser (lenga) (Bessera & Moretti, 1993). Sin embargo, la cuenca del ME 

posee un mayor porcentaje de afloramientos rocosos en relación con la del MO (Tabla I.1). 

Estos afloramientos son comunes en altitudes mayores a 1600 m s.n.m., dado que constituye el 

límite altitudinal para el crecimiento de los árboles (Ferreyra et al., 1998). Cabe aclarar que la 

superficie de la cuenca del MO se calculó sumando la del ME (Tabla I. 1), ya que se aplicó el 

concepto de “cuenca acumulada” (Hill et al., 2018) teniendo en cuenta que los lagos están 

conectados. Otra consecuencia de la conexión entre los lagos se refiere al porcentaje de la 

superficie de la cuenca que se encuentra cubierta por ambientes lacustres (%Agua) (Kothawala 

et al., 2014). El porcentaje correspondiente al ME es mucho menor que el del MO (Tabla I.1), 

debido a que aguas arriba del ME sólo existen pequeñas lagunas de altura, mientras que el MO 

posee al ME (Figura I. 1B). 

Además, desde el punto de vista jurisdiccional, las áreas más elevadas de las cuencas de drenaje 

de ambos lagos son prístinas en general, y pertenecen al Parque Nacional Nahuel Huapi 

(PNNH) (Figura I.1C). Las actividades antrópicas en esas zonas están restringidas a caminatas 

y/o pernoctes en refugios de montaña (Sosnovsky et al., 2020). El impacto ambiental de estas 

actividades se ha comenzado a visibilizar recientemente, y aún no se cuenta con información 

sólida sobre su alcance. Los asentamientos humanos representan el 1,5% de la superficie de la 

cuenca del ME y se encuentran en las zonas bajas, cuya jurisdicción corresponde al Ejido 

Municipal de S. C. de Bariloche (Tabla I.1, Figura I. 1B). En el caso del MO, el porcentaje de 

la superficie urbanizada es bastante mayor, alcanzando un 9,3% (Tabla I.1) (Queimaliños et 

al., 2012). 
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Tabla I.1. Características de las cuencas de los lagos Moreno Este y Moreno Oeste. Fuente: 

Rapacioli (2011) y Queimaliños et al. (2012). 

 

 Moreno Este Moreno Oeste Relación 

ME:MO 

Características de las cuencas       

Área de drenado (D) (km2) 116,93 140.32 0,83 

% Bosque 68,40 72,50 0,94 

% Roca 29,84 12,7 2,35 

% Agua 0,36 4,67 0,08 

% Área urbana 1,5 9,3 0,16 

 

I.2.3 Características hidrogeomórficas de los lagos 

Ambos lagos se caracterizan por tener áreas similares ~6 km2, y profundidades máximas 

ligeramente diferentes: 106 m el ME y 90 m el MO (Tabla I.2). Sin embargo, es remarcable 

que el lago ME tiene el doble de volumen que el MO (Tabla I.2). Esta diferencia se atribuye a 

que el perfil de la cubeta es muy abrupto (en forma de fiordo), mientras que el MO tiene una 

cubeta más cónica (Figura I.2). Esta particular diferencia en las formas genera que el volumen 

por debajo de los 50 m de profundidad sea 4,2 veces mayor en ME que en MO (Queimaliños 

et al., 2012).  

Asociado con esto, el tiempo de residencia del agua (TRA) es 2,34 veces mayor en ME en 

comparación con MO. Por otra parte, el perímetro y la relación perímetro/área del lago son 

mayores en MO (Tabla I.2).  
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Figura I.2. A: Mapa batimétrico de los lagos Moreno Este y Moreno Oeste; B: curva 

hipsográfica de cada lago. Imágenes modificadas de Queimaliños et al. (2012). 

 

Tabla I.2. Ubicación geográfica y características hidrogeomórficas de los lagos Moreno Este 

y Moreno Oeste. Fuentes: Rapacioli (2011) y Queimaliños et al. (2012). 

 

 
Moreno Este Moreno Oeste 

Relación 

ME:MO 

Ubicación geográfica 41°03'51" S 

71°32'23" O 

41°05'33" S 

71°29'24" O 

  

Características hidrogeomórficas       

Área del lago (A) (km2) 6,14 6,10 1,01 

Volumen del lago (V) (hm3) 411,1 204,54 2,01 

Prof. máxima (Zmáx) (m) 106 90 1,18 

Prof. media (m) 67,0 33,5 2,00 

Perímetro (P) (km) 13,3 19,3 0,69 

Relación P:A del lago (km-1) 2,17 3,16 0,69 

Volumen eufótico (Veuf) (hm3)  216,93 158,75 1,37 

Volumen afótico (Vaf) (hm3)  194,20 45,79 4,24 

Veu:Vaf 1,12 3,47 0,32 

Caudal (m3 s-1) 5,68 6,60 0,86 

Tiempo de residencia del agua (TRA) (años) 2,29 0,98 2,34 

Cociente de drenaje (D/A) 19,04 23,00 0,83 
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I.2.4 Características climáticas de la región de estudio 

El clima de la región es templado-frío, con características oceánico-continentales de transición 

(Csb según la clasificación climática de Köppen-Geiger). La temperatura promedio anual es de 

8°C en el piedemonte (Mermoz et al., 2009), y el régimen de precipitaciones es pluvio-nival 

con estación seca. Esto conlleva una marcada estacionalidad en las precipitaciones, ya que el 

73% de las mismas se concentra entre mayo y agosto (Jobbágy et al., 1995; Paruelo et al., 

1998). Los vientos predominantes son del sector oeste-noroeste, originados en el anticiclón del 

Pacífico Sur (Paruelo et al., 1998). La presencia de la Cordillera de los Andes genera un efecto 

orográfico sobre estos vientos húmedos provenientes del océano, produciendo un marcado 

gradiente de precipitaciones de oeste a este. En promedio, la zona de los lagos Moreno presenta 

una precipitación anual de 1800 mm (Rapacioli, 2011). De esta manera, los inviernos son 

húmedos y fríos, con presencia de heladas y nevadas, mientras que los veranos son templados 

y secos. La acumulación de nieve en las zonas más altas contribuye a la formación de paquetes 

de nieve que permanecen congelados hasta la temporada de deshielo en primavera 

(Queimaliños et al., 2012).  

En concordancia, los mayores niveles de agua de los lagos se observan durante el otoño y el 

invierno reflejando los episodios de precipitaciones más intensas, mientras que los altos niveles 

registrados durante la primavera están asociados a los aportes del deshielo. Por el contrario, los 

bajos niveles de agua coinciden con temperaturas más cálidas y mayores pérdidas por 

evaporación prevalecientes en la estación seca de verano (Figura I.3, Queimaliños et al., 2012). 
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Figura I.3. Patrón de precipitaciones en las cuencas hidrográficas de los lagos Moreno. Datos 

históricos de precipitación mensual, almacenamiento de agua del lago y contribución de la capa 

de nieve (datos extraídos de informes publicados por la Autoridad Interjurisdiccional de 

Cuencas, AIC). Por el inicio de las lluvias estacionales en el mes de abril, en esta región se 

considera que el “año hidrológico” se desarrolla entre abril y marzo. 

 

I.2.5 Antecedentes limnológicos de los lagos Moreno 

Los estudios limnológicos que se presentan a continuación, en general, han sido realizados en 

el lago Moreno Oeste. Se dejará explicito cuando se haya incluido al lago Moreno Este. 

Régimen térmico 

El régimen térmico de los lagos profundos de la región es monomíctico cálido (Pedrozo et al., 

1993). La estratificación térmica del MO se registra desde finales de primavera hasta principios 

de otoño, conformándose una termoclina a 30-40 m de profundidad. Las temperaturas oscilan 

entre los 15 y 17 °C en la capa superior (epilimnion) y un promedio de 7 °C en las capas más 

profundas (hipolimnion) (Pérez et al., 2002; Queimaliños et al., 1999). Durante el invierno, la 

columna de agua se vuelve isotérmica y se produce la mixis, con temperaturas del agua de 

alrededor de 6°C (Rizzo, com. pers.).  

ab
ril

m
ay

o
ju

ni
o

ju
lio

ag
os

to

se
pt

ie
m

br
e

oc
tu

br
e

no
vi

em
br

e

di
ci

em
br

e

en
er

o

fe
br

er
o

m
ar

zo

P
re

ci
p

it
ac

ió
n

 (
m

m
 m

es
-1

)

0

20

40

60

80

100

120

140

160

180

200

A
cu

m
u

lació
n

 lacu
stre (%

)

0

10

20

30

40

50

60
P

aq
u

et
e 

d
e 

n
ie

v
e 

(m
m

, 
en

 u
n

id
ad

es
 e

q
u

iv
al

en
te

s 
d
e 

ll
u

v
ia

)

0

200

400

600

800

1000

1200

Precipitación

Acumulación 
lacustre 

Paquete de 
nieve



Capítulo I 

24 

 

Clima óptico 

A partir de estudios realizados en el período primavera-verano, la transparencia de PAR 

(radiación fotosintéticamente activa) y UVR (radiación ultravioleta) en el MO es alta, y la luz 

penetra profundamente en la columna de agua (zona eufótica: ~ 35 m de profundidad) debido 

a la baja atenuación de la luz asociada a los niveles extremadamente bajos de COD, que oscilan 

entre 0,4 y 0,7 mg L-1 (Morris et al., 1995; Queimaliños et al., 2019). Por ejemplo, en el MO 

el coeficiente de extinción difusa de la radiación fotosintéticamente activa (Kd) oscila entre 

0,121 y 0,154 m-1 (Callieri et al., 2007; Pérez et al., 2002; Queimaliños et al., 2002). 

Grado de trofía y niveles de nutrientes 

Estos cuerpos de agua se han descrito como ultraoligotróficos u oligotróficos (Markert et al., 

1997; Modenutti et al., 1998; 2000; Pedrozo et al., 1993). lo que significa que exhiben bajos 

niveles de nutrientes como nitrógeno y fósforo (Diaz et al., 2007; Queimaliños, 2002; Soto-

Cárdenas et al., 2014). Esta oligotrofia extrema que caracteriza a muchos lagos andino-

patagónicos se debe más a una deficiencia directa de nitrógeno que a una escasez de fósforo la 

cual es apenas compensada por la fijación de dinitrógeno (Díaz et al., 2007). Los bajos 

contenidos de fósforo reactivo soluble (PRS) y nitrógeno inorgánico disuelto (NID) de los lagos 

andinos donde los niveles de fósforo biodisponible son generalmente < 10 μg L-1 y, en muchos 

casos, < 3 μg L-1, que son típicos de lagos oligotróficos (OCDE, 1982) y de los lagos no 

contaminados del mundo (Meybeck, 1983). Sin embargo, lo más destacable son los niveles de 

NID de estos lagos, que son diez veces inferiores a la media (Diaz et al., 2007). 

En conjunto, las características ópticas y de nutrientes han llevado a que estos lagos sean 

descritos como entornos de alta luminosidad: bajos en nutrientes (HL:LN por sus siglas en 

inglés, high light:low nutrient, Balseiro et al., 2007, Modenutti et al., 2010), lo cual determina 

la existencia de nichos y estrategias de nutrición diferentes, donde por ejemplo, la mixotrofía 
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se presenta como una estrategia adecuada para aprovechar la extensa zona eufótica de la 

columna de agua (Balseiro et al., 2007). En consecuencia, las diferentes estrategias determinan 

el zooplancton presente. 

Aportes de las cuencas 

En un estudio realizado durante 3 años en las cuencas de los lagos Moreno, Garcia et al. (2015) 

observaron que los arroyos Casa de Piedra y Goye (cuenca ME) tuvieron los mayores caudales, 

con valores de descarga que variaron entre 0,1 y 4,8 m3/s. En contraste, los arroyos De la Virgen 

López (cuenca ME) y López (cuenca MO) tuvieron descargas más bajas, variando de 0,02 a 

1,8 m3 s-1. En todos los arroyos, los eventos de lluvia fueron seguidos rápidamente por el 

aumento en la descarga, y también en la concentración de sólidos totales en suspensión (STS) 

reflejando el aporte de material terrestre por la escorrentía. Los valores de referencia de STS 

en los arroyos fueron de alrededor de 1 mg L-1, mientras que, durante los períodos de mayor 

escorrentía, la concentración alcanzó un máximo de 40 mg L-1. Además, las concentraciones 

de COD (carbono orgánico disuelto), PT y NT se comportaron de manera similar a los STS. 

La línea de base de las concentraciones de nutrientes fue muy baja en todos los arroyos (siendo 

de aproximadamente 0,5 µg L-1 y 200 µg L-1 para PT y NT, respectivamente); sin embargo, 

durante los eventos de lluvia intensa, las concentraciones de PT y NT fueron hasta 10 y 25 

veces más altas, respectivamente (Garcia et al. 2015). En línea con estos resultados, un estudio 

reciente del arroyo Casa de Piedra (afluente del ME) registró una mayor exportación de NT 

que de PT (Sosnovsky et al., 2020). 

Caracterización de la materia orgánica disuelta 

En el primer estudio que se realizó en los lagos Moreno Este y Oeste en simultáneo y a lo largo 

de toda la columna de agua, fue posible determinar que el régimen de precipitaciones ejerce 

una influencia decisiva sobre la dinámica de la MOD alóctona (Queimaliños et al., 2012). 
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Durante la época de lluvias, la MODC (MOD cromofórica) que fluye a través de los arroyos e 

ingresa a los lagos es fundamentalmente de carácter húmico, asociada al lavado del suelo a 

través de la escorrentía, mientras que durante la primavera prevalecen moléculas de carácter 

no-húmico (Garcia et al., 2015). Por otro lado, se observaron diferencias en la MOD húmica y 

no-húmica a lo largo del año y en la columna de agua de ambos lagos, presentando un desacople 

entre la MODC y la concentración de COD durante la estratificación (Soto Cárdenas, 2015; 

Garcia et al., 2020). En un estudio reciente, se encontró que la incorporación de la información 

sobre la firma espectral de la MODC mejora la estimación del COD en lagos someros y 

profundos andino Norpatagónicos (De Stefano et al., 2022). 

Caracterización de las comunidades y de las tramas tróficas pelágicas 

La abundancia y la biomasa del fitoplancton suelen ser bajas (rangos de abundancia 100 a 1000 

cels. mL-1, Bastidas Navarro et al., 2016), y los ensambles están dominados por nanoflagelados 

(Chrysochromulina parva y Plagioselmis lacustris), y por crisofíceas microfitoplanctónicas, 

dinoflagelados como Peridinium spp. y Gymnodinium spp., y las diatomeas Urosolenia 

eriensis, Discostella stelligera, Fragilaria spp. y Synedra spp. (Diaz et al., 2000; Queimaliños 

et al., 2002; Queimaliños & Diaz, 2014). Dada la alta transparencia durante el período de 

estratificación, en estos lagos se desarrollan máximos de clorofila profundos (DCM, por su 

sigla en inglés) (Queimaliños et al., 1999; Pérez et al., 2002). Estos DCM están constituidos 

generalmente por el ciliado mixotrófico Ophrydium naumanni y el dinoflagelado 

Gymnodinium paradoxum, junto con algas picoplanctónicas (Queimaliños et al., 1999).  

El comportamiento mixotrófico está muy extendido en estos lagos teniendo en cuenta que el 

fitoplancton está dominado por nanoflagelados mixotróficos como Chrysochromulina parva y 

Plagioselmis lacustris (Queimaliños et al., 2002), mientras que la prevalencia de otro ciliado 

mixotrófico, Stentor araucanus, está citada en las aguas epilimnéticas de MO (Modenutti et 
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al., 2008). El comportamiento bacterívoro de estas especies juega un papel importante en el 

flujo de energía y en el ciclo de nutrientes en estos ambientes oligotróficos, ya que una ventaja 

de la mixotrofía es el consumo de bacterias por ser más eficientes en la adquisición de nitrógeno 

y de fósforo cuando las concentraciones de nutrientes disueltos son bajas (Queimaliños, 2002).  

En este contexto, la comunidad zooplanctónica de los lagos Moreno se caracteriza por la 

presencia de estos grandes ciliados mixotróficos además de especies de rotíferos como 

Polyarthra vulgaris, Synchaeta pectinata, S. kitina y Conochilus unicornis; mientras que la 

fracción de crustáceos está constituida principalmente por los cladóceros Bosmina longirostris 

y Ceriodaphnia dubia y por el copépodo Boeckella gracilipes (Alonso et al. 2004; Modenutti 

et al., 1998; Queimaliños et al., 2012; Reissig et al., 2015). En un estudio estacional, se observó 

que esta comunidad estuvo dominada por copépodos adultos de B. gracilipes la mayor parte 

del año, particularmente durante el invierno, que la biomasa de rotíferos fue más alta durante 

el otoño en ambos lagos codominando con B. gracilipes, que el cladócero C. dubia aumentó 

considerablemente durante el período estival, especialmente en el lago Moreno Este, y que B. 

longirostris y copépodos ciclopoideos estuvieron presentes en bajas densidades (<1,5 ind L-1) 

durante todo el año (Queimaliños et al., 2012; Reissig et al., 2015). 

La diversidad y la densidad de peces son bajas, y se considera que estos lagos ofrecen hábitats 

de refugio en el litoral o en los hábitats estructuralmente variables del fondo del lago (Barriga 

et al., 2002; Barriga, 2006), y en la oscuridad asociada a los fondos lacustres más profundos 

(Milano, 2003; Reissig et al., 2004, 2015; Milano et al., 2006; Vigliano et al., 2018). Se observó 

que el zooplancton de estos lagos realiza migraciones verticales diarias para evitar la 

exposición a los rayos UV y minimizar el riesgo de depredación por parte de los peces (Reissig 

et al., 2015).
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II.1 Introducción 

Los lagos son sistemas complejos que se caracterizan por tener una alta diversidad de hábitats 

interconectados a través de procesos biológicos, físicos y químicos. Estos ecosistemas están 

bajo la influencia de fuerzas extrínsecas y de procesos intrínsecos que determinan su 

comportamiento (Schindler & Scheuerell, 2002). Debido a su sensibilidad a los cambios 

ambientales, los lagos son considerados buenos indicadores del cambio climático global 

(Adrian et al., 2009; Carpenter et al., 2007; Pham et al., 2008; Williamson et al., 2009). Sin 

embargo, es crucial tener en cuenta que, incluso dentro de una misma región, los lagos pueden 

presentar respuestas diferentes a factores climáticos similares. Estas variaciones pueden ser 

atribuidas a diferencias en las características del entorno terrestre circundante, así como a la 

morfometría del lago y la conexión con otros cuerpos de agua (Kraemer et al., 2015; Schmeller 

et al., 2018). Esto se debe, en parte,  a que la influencia que tienen los sistemas terrestres está 

directamente relacionada con las propiedades hidrogeomórficas de los cuerpos de agua (Köhler 

et al., 2013; Queimaliños et al., 2012; Webster et al., 2008; Weyhenmeyer et al., 2016). Por lo 

tanto, analizar la morfometría de los lagos y su vínculo con el entorno circundante resulta 

fundamental para entender su funcionamiento (Mc Cormick, 2012). 

En un ecosistema acuático, los ciclos de nutrientes forman parte de procesos biogeoquímicos 

esenciales que involucran tanto a organismos vivos como a componentes no vivos, abarcando 

procesos biológicos, geológicos, físicos y químicos (Figura II.1). Estos procesos se pueden 

categorizar en dos tipos principales: ciclos globales y ciclos locales (Choudhary et al., 2022).  

La atmósfera contribuye con una cantidad considerable de nutrientes a los ecosistemas 

acuáticos a través de la fijación de nitrógeno molecular mediada por organismos (Figura II.1) 

(Wetzel, 2001), y eventualmente, a través de la deposición seca o húmeda (Zhang et al., 2021). 

La deposición del nitrógeno (N) atmosférico es una preocupación de alcance global debido al 

acelerado ingreso de N reactivo a la biósfera como consecuencia de actividades antrópicas. De 
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hecho, en el hemisferio norte las emisiones de N a la atmósfera han aumentado drásticamente 

desde las revoluciones agrícola e industrial, lo que ha generado que la deposición de N 

alcanzada a comienzos de este siglo sea un orden de magnitud mayor que los valores 

preindustriales (Bergström & Jansson, 2006). Esto ha tenido impactos significativos en la 

composición de especies y en la dinámica de los ecosistemas receptores (Galloway et al., 2004; 

Galloway & Cowling, 2002). Por ejemplo,  se ha observado un aumento en las concentraciones 

de N en diversos ecosistemas fluviales, lacustres y marino costeros (p.e.  Bergström & Jansson, 

2006; Cloern, 2001; Finlay et al., 2007; Goolsby & Battaglin, 2001). Sin embargo, en zonas 

templadas del hemisferio sur, como por ejemplo en los bosques andino-patagónicos, hasta la 

fecha no se han registrado estos impactos por tratarse de sistemas alejados y aislados de 

importantes fuentes antrópicas de N (Adams et al., 2021; Diehl et al., 2003; Perakis & Hedin, 

2002; Vivanco & Austin, 2019).  

Por otro lado, en asociación con la litósfera, la erosión de las rocas y de los suelos constituye 

una fuente fundamental de nutrientes para los ecosistemas acuáticos. Entre los nutrientes 

esenciales liberados por la erosión de las rocas se incluyen calcio, magnesio, potasio, sodio, 

sílice, hierro, aluminio y fósforo (Kumar & Sekaran, 2014). Los nutrientes en los suelos se 

encuentran habitualmente asociados con la materia orgánica presente (Martchner & Kalbitz, 

2003), que es movilizada desde la cuenca hacia los ambientes acuáticos tanto en forma disuelta 

como particulada (Williamson et al., 2009). A pesar de que en los suelos la materia orgánica 

disuelta (MOD) se suele encontrar químicamente inhibida por numerosos procesos de 

estabilización (Kögel-Knabner et al., 2008), cuando ingresa al sistema acuático su reactividad 

aumenta (Kalbitz et al., 2005).  
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Figura II.1. Esquema simplificado del ciclo del nitrógeno en los lagos. Modificado a partir 

de P. Webb, RW University. 

 

De esta manera, la MOD alóctona se convierte en una importante fuente de nutrientes, que son 

utilizados y transformados por procesos internos dentro del lago (Bertilsson & Tranvik, 2000) 

(Figura II.1).  

En este sentido, el análisis de la MOD dentro de los sistemas acuáticos a través de propiedades 

ópticas como la absorbancia de la MOD cromofórica (MODC) y su fracción fluorescente 

(MODF), proporciona información valiosa sobre su origen, composición, reactividad y estado 

diagenético. Estas propiedades ópticas pueden reflejar el origen (alóctono o autóctono), y el 

grado de mineralización de la MOD debido a la degradación microbiana y/o a la degradación 

fotolítica o fotodegradación (Del Vecchio & Blough, 2004; Kowalczuk et al., 2009; Zhang et 

al., 2009). El análisis de la MODC brinda también información acerca del grado de 
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aromaticidad de la MOD, el contenido de lignina, su color y tamaño molecular (Aiken, 2014). 

Mientras que el análisis de la MODF permite distinguir entre sustancias húmicas (ácidos 

fúlvicos y húmicos) y no-húmicas (proteínas, fenoles, etc.),  tanto alóctonas o autóctonas 

(Mostofa et al., 2013), y el estado diagenético (recientemente originada y su grado de 

humificación) (Zhang et al., 2010). En el caso de la degradación microbiana o biodegradación, 

su efecto es diferencial dependiendo del tipo de MOD. En general la MOD autóctona es más 

lábil a la actividad microbiana (Jones, 1992) y por esta razón su absorción disminuye, a 

diferencia de los ácidos fúlvicos alóctonos que son menos biolábiles. En el caso de la 

fotodegradación, el efecto de la luz provoca la ruptura de las moléculas, disminuyendo la 

absorción de la MOD y produciendo moléculas de menor tamaño (Reche et al., 1999). Por estos 

procesos, el color del agua disminuye su intensidad, razón por la que a este proceso también se 

lo denomina fotodecoloración (photobleaching), y puede cuantificarse a través de la pendiente 

espectral S275-295 que aumenta a medida que disminuye el tamaño molecular (Helms et al., 

2008). Todas estas características pueden utilizarse para describir la dinámica de la MOD en 

los sistemas acuáticos, y permiten deducir la influencia de procesos externos e internos en la 

degradación de la MOD y en su defecto de los nutrientes asociados. Cabe destacar que las 

sustancias nitrogenadas de la MOD conforman la fracción del nitrógeno orgánico disuelto 

(NOD), y sus dinámicas están fuertemente asociadas (Bronk et al., 2007). 

Por su parte, la fracción particulada que ingresa a los lagos provenientes de los suelos, asociada 

a los sólidos totales en suspensión (STS), constituye un sustrato al que los nutrientes (orgánicos 

e inorgánicos) están unidos por adsorción (Paudel et al., 2009). La liberación de nitrógeno y de 

fósforo a partir de los STS implica también una fuente importante de ingreso de nutrientes a 

los lagos. Además, los STS pueden intercambiar sustancias dentro de los ambientes acuáticos 

durante la resuspensión, o reincorporarse a los sedimentos después de la floculación y la 

sedimentación (Li & Xuo, 2018).  
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En particular, los lagos templados tienen una estrecha relación con la variación climática 

estacional y la magnitud de los aportes de la cuenca en diferentes momentos del año. Por esto, 

cuando existe una alta conectividad con el paisaje circundante, como durante los períodos de 

aumento de las precipitaciones y de la escorrentía, se observa claramente la influencia terrestre 

sobre los sistemas acuáticos al incrementarse el ingreso de MOD, de STS y de nutrientes en 

arroyos y lagos (Adrian et al., 2009; Garcia et al., 2015; Isles et al., 2017; Pace & Cole, 2002; 

Van Gaelen et al., 2014).  

En este sentido, las concentraciones de nutrientes varían considerablemente entre los lagos. La 

limitación por nutrientes es una característica común de los sistemas lacustres y el fósforo 

parece ser, en muchos casos, uno de los principales nutrientes limitantes para la producción 

primaria (Laybourn-Parry, 2003). El análisis de cocientes entre nutrientes, como por ejemplo 

la relación con el fósforo total por parte del nitrógeno total, del nitrógeno inorgánico disuelto 

o del sílice disuelto, permite dilucidar cuál es la fuente y la dinámica de la limitación 

(Bergström, 2010; Morabito et al., 2012, entre otros). 

Por otra parte, la temperatura y la estabilidad térmica de la columna de agua tienen una fuerte 

relevancia en la regulación de los ciclos fotobiogeoquímicos. De hecho, en lagos profundos los 

períodos de estratificación térmica o bien los de mezcla vertical (mixis) determinan la 

evolución anual de las características físicas y químicas a lo largo de la columna de agua, que 

en su conjunto influyen sobre el desarrollo de la biomasa fitoplanctónica (Salmaso et al., 2003). 

Más específicamente, las aguas superficiales o epilimnéticas son plausibles de estar dominadas 

por la degradación fotoquímica de la MOD dado su exposición diferencial a la radiación solar, 

mientras que en las aguas profundas o hipolimnéticas, la degradación microbiana prevalece 

(Gonsior et al., 2013). Por otro lado, la extensión de la mezcla vertical tiene consecuencias 

importantes para la fracción de nutrientes que pueden reciclarse anualmente desde las capas 

profundas hacia la superficie (Salmaso et al., 2003). Por lo cual, cambios en la estructura 
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térmica de los lagos tienen impacto directo en las concentraciones de solutos, en los regímenes 

de mezcla y, en última instancia, en la biomasa fitoplanctónica y la productividad del 

ecosistema (Oleksy et al., 2020; Peter & Sommaruga, 2017; Roberts et al., 2017). Además, la 

morfometría del lago influye en la cantidad de MOD que puede ingresar del ambiente terrestre, 

en la resistencia térmica a la mixis y en los procesos de evaporación, lo que ulteriormente 

termina afectando la transformación de la MOD (Reche et al., 2000; Williamson et al., 2014). 

Dentro del escenario acuático el oxígeno disuelto (OD) es un descriptor ecológico fundamental. 

Las concentraciones de este elemento en los lagos están fuertemente influidas por la 

temperatura y la estructura térmica (Hanson et al., 2006), pudiendo indicar efectos de cambios 

climáticos (Komatsu et al., 2007; Ito & Kazuro, 2015). Se espera que, ante climas más cálidos, 

los lagos templados profundos experimenten períodos más largos de estratificación estival 

(Foley et al., 2011; Wagner & Adrian, 2009; Williamson et al., 2009), y esto puede conducir a 

un agotamiento del oxígeno hipolimnético y a una mayor liberación de P de los sedimentos 

(Jankowski et al., 2006; Soranno et al., 1997). Las concentraciones de oxígeno en las capas 

más profundas del agua se consideran indicadores efectivos del cambio climático, ya que tienen 

impactos significativos en la carga interna de nutrientes (Pettersson et al., 2003), así como en 

el tamaño del hábitat y la disponibilidad de refugio para los organismos acuáticos (De Stasio 

et al., 1996; Jansen & Hesslein, 2004). Dado que todos estos factores están estrechamente 

interrelacionados con la periodicidad de las condiciones climáticas, el régimen hidrológico, el 

alcance de la mezcla, la interacción entre organismos y la distribución temporal y espacial de 

los principales iones y nutrientes (Lerman et al., 1995; Stumm & Morgan, 1996), resulta 

necesario un estudio integrador de los ecosistemas acuáticos a escala de paisaje.  

Cabe destacar que la mayor comprensión que se tiene sobre la variación en los procesos 

lacustres se ha derivado de investigaciones realizadas en los distritos lacustres del hemisferio 

norte, fundamentalmente en Estados Unidos y Europa (Oleksy et al., 2020; Salmaso & Tolotti, 
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2021). Estos ambientes tienen características climáticas y de uso de la tierra claramente 

diferentes a los lagos andino-patagónicos, que se encuentran relativamente poco habitados e 

intervenidos (Sosnovsky et al., 2020). Además, en comparación con los estudios relativos al 

ciclo de nutrientes y a la evolución trófica en lagos profundos del hemisferio norte (Stabel, 

1986; Salmaso et al., 2003 entre otros), existen pocas investigaciones que estudien 

específicamente los procesos que influyen en la evolución estacional de las principales 

variables físicas y químicas en los lagos profundos templados del hemisferio sur. En este 

contexto, hasta hoy en día solo se cuenta con un reducido número de estudios previos, con más 

de veinte años de antigüedad, los cuales sentaron las bases del conocimiento de las propiedades 

físicas, químicas y ópticas de estos lagos (Diaz et al., 1998; 2000; 2007; Markert et al., 1997; 

Pedrozo et al., 1993; Pérez et al., 2002; Queimaliños et al., 1999, 2012; entre otros). 

Los lagos que pertenecen a una misma región poseen características físicas, químicas y 

biológicas similares. Sin embargo, a pesar de su similitud estos sistemas son muy interesantes 

para estudiar diferencias en los procesos que acontecen a escalas locales, como por ejemplo en 

el flujo de materia entre las diferentes cuencas de drenaje y entre lagos con diferentes 

características morfométricas (Bukaveckas & Robbins-Forbes, 2000; Kratz et al., 1991). En 

este sentido, la región andina de la Patagonia comprende un extenso distrito lacustre con 

numerosos lagos profundos de aguas claras de origen glaciar. Estos lagos son oligotróficos o 

ultraoligotróficos, y se caracterizan también por presentar termoclinas profundas, un alto 

impacto del viento y a menudo una alta proporción de afluencia originada por deshielo o 

glaciares, aunque aún resta conocer en más detalle cómo funcionan estos sistemas en relación 

con de su entorno.  

Además, a pesar del destacable estado de conservación de estos lagos, los mismos se 

encuentran expuestos a diversos impactos antropogénicos como el cambio climático y los 

causados por la creciente urbanización. Estos factores potencialmente disruptivos se suman a 
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la propia dinámica del sistema y a la influencia de eventos naturales. En tal sentido, este 

complejo escenario supone la necesidad de una mirada más profunda de estos sistemas que 

primariamente nos permita describir en detalle su variación natural física y química, y a partir 

de esto poder detectar cambios y realizar predicciones. 

II.1.1 Objetivos  

El presente capítulo se enfocó en una evaluación integral de la dinámica espacio-temporal de 

los parámetros físicos y químicos de dos lagos profundos andinos norpatagónicos. Este análisis 

se llevó a cabo de manera concurrente e incluyendo toda la columna de agua, las características 

hidrogeomórficas (HGM) y del paisaje. Las características propias de cada lago como su 

morfometría (detallados en el Capítulo I –Área de estudio-) fueron ampliados en el presente 

capítulo. 

Esta evaluación resulta clave para representar el complejo escenario donde se desarrolla la 

comunidad fotótrofa (fitoplancton y ciliados mixotróficos), en función de comprender su 

dinámica espacial y estacional basada en el análisis de su composición taxonómica y de grupos 

funcionales (Capítulo III). 

II.1.2 Hipótesis y predicciones 

Las hipótesis y las predicciones planteadas son: 

Hipótesis II.1: La marcada estacionalidad climática de la región y las diferentes características 

HGM de cada lago influyen significativamente sobre la dinámica de la MOD y de los nutrientes 

en los lagos estudiados. 

Predicción: Los lagos presentarán diferencias en cuanto a las concentraciones de nutrientes en 

función de los aportes de la cuenca. Los períodos hidrológicos estacionales determinarán las 

diferencias entre las concentraciones de un lago y otro. 
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Hipótesis II.2: La estratificación térmica en los lagos profundos Moreno Este y Oeste permite 

el desarrollo de una quimioclina. 

Predicción: Las masas de agua profunda que se mantienen aisladas de la superficie por 

estratificación térmica presentarán una mayor concentración de nutrientes, generando un 

gradiente de concentración inversa a la profundidad. 

Hipótesis II.3: Existen diferencias estacionales en el clima óptico de los lagos que afectan la 

disponibilidad (dentro de la columna de agua) de los nutrientes para el fitoplancton (estimado 

como biomasa – Clorofila a) debido a los subsidios terrestres y a procesos de estratificación y 

mezcla dentro de la columna de agua. 

Predicción: Al estratificarse en primavera-verano, los lagos tendrán masas de agua que no se 

mezclan (por diferencia de densidad) y la disponibilidad de nutrientes de la MOD dependerá 

de procesos de fotodegradación en la zona fótica, y de acción de microorganismos en la zona 

afótica, favoreciendo al desarrollo del fitoplancton la mayor biodisponibilidad de nutrientes. 

II.2 Materiales y métodos  

II.2.1 Condiciones meteorológicas durante el período de estudio: temperatura del aire y 

precipitaciones 

Los datos de las precipitaciones se obtuvieron a partir de los informes hidrometeorológicos 

publicados por la AIC (Autoridad Interjurisdiccional de Cuencas, Río Negro, Argentina) (AIC, 

2019), con datos recogidos en una estación meteorológica situada al suroeste de los lagos 

Moreno (estación Bahía López). Para investigar la influencia de las precipitaciones sobre el 

funcionamiento de los lagos, se calcularon las precipitaciones acumuladas durante los 150 días 

previos a los muestreos considerando que esa ventana temporal resultó ser la más adecuada 

para explicar el patrón de precipitación natural observado en el área de estudio en trabajos 

previos (Gerea et al., 2016; Soto Cárdenas et al., 2017). 
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II.2.2 Características HGM 

El análisis de los diversos parámetros hidrogeomórficos de los lagos Moreno Este y Moreno 

Oeste se realizó en base a lo señalado en estudios previos (Rechencq et al., 2011; Queimaliños 

et al., 2012) (Tabla I.1), y a los nuevos parámetros que fueron calculados en el marco de esta 

Tesis Doctoral, tal como la relación dinámica (RD) y el desarrollo del volumen (DV).  

La RD y el DV se calcularon siguiendo la metodología propuesta por Håkanson (2012). La RD 

es un parámetro morfométrico que está asociado con el grado de resuspensión de los 

sedimentos en los lagos. Esta relación permite diferenciar entre la erosión de los sedimentos 

causada por la acción del viento las olas, y su eventual transporte aguas abajo, de aquellos 

impulsados por procesos de pendiente (fuerzas gravitacionales de sedimentación). Valores de 

RD entre 0,05 y 4 indican un predominio de erosión y transporte de sedimentos causados por 

el viento, mientras que valores inferiores a 0,05 indican un predominio de los procesos de 

pendiente (sedimentación) (Håkanson, 2012). Este parámetro se calcula según la siguiente 

fórmula:  

RD =
√A

Zmedia
 

donde A corresponde al área de la superficie del agua (en Km2) y Zmedia es la profundidad 

media del ambiente lacustre (en m). 

Por otra parte, DV se refiere a la relación entre el volumen del lago y el volumen de un cono 

que tiene la base de igual área que la superficie del lago y la altura igual a la profundidad 

máxima del lago, según la siguiente relación (Hutchinson, 1957):  

DV = 3 ∙
Zmedia

Zmáx
 

donde Zmedia es la profundidad media, y Zmáx es la profundidad máxima de cada cuerpo de 

agua. 
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El desarrollo del volumen describe la forma del lago, por lo que también se lo conoce como 

factor forma. Al relacionar el volumen del ambiente lacustre respecto al volumen de un cono, 

los lagos con forma muy convexa tienen valores de DV bajos y viceversa. El DV es mayor en 

lagos profundos con fondos planos. Entre lagos profundos, lagos de caldera, lagos graben y 

lagos de fiordos, el DV será mayor que 1,5 (también en muchas cuencas rocosas). La mayoría 

de los lagos en roca fácilmente erosionable tienen DV bajos, en el rango de 1 a 1,5 (Håkanson, 

2012).  

Los datos del nivel del agua fueron obtenidos a partir de la instalación de un limnígrafo en el 

lago ME en colaboración con el DPA (Departamento Provincial de Aguas-Río Negro). 

II.2.3 Frecuencia de muestreo, mediciones in situ y obtención de las muestras de agua 

Los muestreos fueron realizados en los lagos Moreno Este y Oeste de manera concurrente en 

seis fechas y con una frecuencia estacional (cada 3-4 meses), abarcando un período total de 

513 días (17 meses) entre noviembre de 2017 y abril de 2019. Para ambos lagos, los puntos de 

muestreo se establecieron en el sector de mayor profundidad.  

Cabe destacar que para facilitar la comprensión de los resultados obtenidos se hará referencia 

a las fechas según las estaciones y el año de la siguiente manera, entre paréntesis se señala la 

forma abreviada que se utilizará en los gráficos): 

27/11/2017 Primavera 2017 (P-17) 

13/04/2018 Otoño 2018 (O-18) 

31/07/2018 Invierno 2018 (I-18) 

31/10/2018 Primavera 2018 (P-18) 

10/01/2019 Verano 2019 (V-19) 

23/04/2019 Otoño 2019 (O-19) 

  

Sin embargo, la referencia a estaciones climáticas no implica necesariamente el mismo 

escenario desde el punto de vista limnológico. En particular, los otoños y las primaveras son 

períodos de transición, mientras que el invierno y el verano son relativamente constantes. Por 
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su condición de monomíctico cálidos, ambos lagos están mezclados durante todo el invierno, 

y durante todo el verano se encuentran estratificados. En cambio, los otoños están muy ligados 

a la transición estacional de las lluvias y a la ruptura de la estratificación, pudiendo encontrarse 

grandes diferencias dependiendo del momento en que se muestrea y de la ocurrencia de las 

lluvias. Algo equivalente sucede con la primavera, el período de transición y establecimiento 

de la estratificación depende de múltiples factores, y las diferencias volumétricas remarcan los 

patrones en cada lago, que se explicarán más detalladamente en este Capítulo. Además, se debe 

considerar que en este estudio los muestreos correspondientes a la primavera fueron realizados 

con aproximadamente un mes de diferencia entre los años sucesivos (fines de noviembre de 

2017 y fines de octubre de 2018). Por esa razón, en algunas ocasiones se hace referencia a la 

primavera de 2017 como primavera tardía, y a la de 2018 como primavera temprana. 

Las variables físicas y químicas de temperatura (°C), conductividad (µS cm-1), pH y oxígeno 

disuelto (OD, mg L-1) fueron medidas in situ a lo largo del perfil de cada lago utilizando una 

sonda portátil multiparamétrica (YSI 6600), y los datos de irradiancia “downward” (hacia 

abajo) utilizando un radiómetro sumergible Eldonet (Real Time Computers, Inc.). Las variables 

conductividad, pH e intensidad lumínica pudieron ser medidas in situ sólo en los primeros tres 

muestreos debido a desperfectos en los correspondientes sensores. Los datos de irradiancia en 

la columna de agua fueron estimados de una manera alternativa, como se explicará más 

adelante en la sección II.2.5.2. 

Las muestras de agua fueron obtenidas con un muestreador limnológico Kemmerer de 4,2 litros 

de capacidad, comenzando desde la superficie (1 m) y cada diez metros hasta 100 m en el ME 

y 80 m en el MO. En cada profundidad de muestreo se obtuvieron 12 litros de agua, que fueron 

almacenados en bidones plásticos. Estos recipientes fueron lavados con ácido clorhídrico al 

10% y enjuagados con abundante agua destilada en el laboratorio, y luego fueron enjuagados 

con agua del mismo lago antes de comenzar con la recolección. Las muestras se mantuvieron 
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térmicamente aisladas y en oscuridad hasta su procesamiento en el laboratorio donde se 

determinaron las concentraciones de los sólidos totales en suspensión (STS) y de la fracción 

particulada, de Clorofila a (Cla) y de otros pigmentos fotosintéticos, de carbono disuelto, 

inorgánico y orgánico (CID y COD, respectivamente) e incluyendo la caracterización de la 

MOD, y de nutrientes totales y disueltos (P, N, SiO2).  

II.2.4 Determinaciones de laboratorio 

Una vez en el laboratorio, se procedió a fraccionar cada muestra de agua en diferentes 

volúmenes en función de realizar diversas determinaciones, asignando: (i) 3 L para el análisis 

de sólidos totales en suspensión (STS), (ii) 2 L para determinar la concentración de Cla, (iii) 

500 mL de muestra fueron fijados con Lugol acético (al 2%) para el análisis del fitoplancton 

(ver detalles en Capítulo III), (iv) otros 3 L para el análisis pigmentario por HPLC (ver detalles 

en Capítulo IV), (v) 500 mL para determinar los nutrientes totales, y (vi) 700 mL se filtraron 

para estimar las concentraciones de CID, de COD y caracterizar la MOD, y también para 

estimar la concentración de nutrientes disueltos.  

II.2.4.1 Determinación de Sólidos Totales en Suspensión (STS) 

Un volumen de 3 L fue filtrado por filtros de fibra de vidrio (GF/F, 0,7 μm) pre-muflados 

(mufla, 500 °C) y pre-pesados en balanza analítica. Posteriormente, los filtros se secaron en 

estufa a 60 °C por 48 h y se pesaron nuevamente para obtener el peso asociado a las partículas 

en suspensión (peso final del filtro menos el peso inicial del filtro) (APHA, 2005). La 

concentración de STS fue calculada como la diferencia de peso entre los filtros, sobre el total 

de agua filtrada. 

Sin embargo, fue evidente que para obtener diferencias medibles entre los pesos de los filtros 

se requería filtrar volúmenes mayores a 3 L. Debido a que por cuestiones logísticas no era 

posible trabajar con volúmenes mayores ni realizar la filtración para todas las profundidades 
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muestreadas, se decidió aplicar una metodología de estimación de STS a partir de variables 

ópticas, que es más sensible y adecuada para lagos oligotróficos. Esta metodología se detalla 

en la sección II.2.5.3. 

II.2.4.2 Determinación de Clorofila a (Cla) 

Para determinar la concentración de Cla, se filtraron 2 L de cada muestra a través de filtros 

GF/F y se realizó una extracción de los pigmentos retenidos en los filtros utilizando como 

solvente etanol 90 % (Nusch, 1980). La concentración de Cla fue determinada por 

espectrofotometría antes y después de acidificar el extracto con ácido clorhídrico 0,1 N, y 

aplicando las fórmulas propuestas por Nusch (1980). 

 

II.2.4.3 Determinación del carbono disuelto 

Concentraciones de CID y de COD 

A partir de muestras filtradas a través de filtros PVDF de 0,2 µm de tamaño de poro, las 

concentraciones de CID y de COD fueron determinadas con un Analizador de Carbono 

Shimadzu TOC-L (Shimadzu Corp., Japón). El equipo realiza la medición de la concentración 

de CID sobre una muestra acidificada, sin exponerla al proceso de oxidación. En cambio, la 

concentración de COD, utilizada como estimador de la concentración de MOD, se determinó 

como carbono orgánico no-purgable mediante el método de oxidación catalítica a altas 

temperaturas. El analizador está equipado con un catalizador de alta sensibilidad, que posee un 

límite de detección de 4 μg C L−1. Las concentraciones de COD son la resultante de 3 a 5 

inyecciones de 400 µL, con un coeficiente de variación (CV < 2 %). 

Caracterización de la MOD 

La caracterización de la MOD se llevó a cabo utilizando mediciones complementarias de 

espectroscopía UV-Visible y de fluorescencia. Estas técnicas proporcionan una descripción 
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rápida y sencilla de la MOD cromofórica (MODC) y fluorescente (MODF), respectivamente, 

utilizando una muestra pequeña de agua natural filtrada a través de filtros de 0,22 μm. Ambas 

técnicas permiten estimar diversas características de la MOD, como el tamaño molecular y el 

grado de aromaticidad. Sin embargo, es a partir de la fluorescencia que se puede obtener más 

información acerca de las propiedades de la MOD, ya que es posible conocer la proporción de 

moléculas de diferente naturaleza química, denominadas fluoróforos. A continuación, se 

brindan detalles de cada uno de los métodos. 

Espectrometría UV-Visible (Caracterización de la MODC) 

Las determinaciones espectrofotométricas se llevaron a cabo utilizando un espectrofotómetro 

UV Visible (UV 1800, Shimadzu). Las absorbancias fueron determinadas sobre las muestras 

de agua filtrada, utilizando una cubeta de cuarzo de 10 cm de longitud de paso de luz y 

midiendo un espectro completo desde 200 hasta 800 nm con intervalos de 1 nm. Se utilizó agua 

MilliQ como blanco de referencia. La absorbancia promedio entre 700 y 800 nm fue sustraída 

en cada espectro para corregir el efecto de línea de base del instrumento (Green & Blough, 

1994; Helms et al., 2008). Luego, las unidades de absorbancia fueron convertidas a coeficientes 

de absorción como sigue: 

a = 2,303 Abs/l 

donde a = coeficiente de absorción Neperiana (m-1), Abs = absorbancia, y l = longitud de la 

cubeta (m).  

Se calcularon tres coeficientes de absorción (aλ) en tres longitudes de onda (254, 350 y 440 

nm) y se usaron como indicadores de las propiedades de MODC (Helms et al., 2008). Las 

absorbancias normalizadas por la concentración de COD, a254:COD (normalmente indicado 

como SUVA) y a350:COD (a*350) se calcularon como indicadores de la aromaticidad de la 

MOD y del contenido de lignina (trazadores del COD de origen terrestre), respectivamente, 
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y se expresaron en L mg C−1 m−1 (Waiser & Robarts, 2004; Weishaar et al., 2003). La 

absorbancia a 440 nm (a440) estima el color del agua, cuanto mayor el valor, mayor la 

concentración de MOD alóctona (Carpenter et al., 2005; Pace et al., 2007). A su vez, la 

pendiente espectral para el intervalo 275–295 nm (S275–295) se calculó a partir de los espectros 

de absorción ajustando los datos espectrales transformados logarítmicamente a un modelo 

lineal y se expresó como un número positivo en nm−1 (Helms et al., 2008). La pendiente S275–

295 es sensible al peso molecular de la MODC, ya que la MODC de alto peso molecular tiene 

una S275-295 más baja y es indicativa de un origen terrestre, mientras que las pendientes más 

altas indican una MODC de bajo peso molecular, generalmente relacionada con procesos de 

fotodegradación (Fichot & Benner, 2012; Helms et al., 2008; Stedmon et al., 2011). 

 

Espectroscopía de fluorescencia (Caracterización de la MODF) 

La espectroscopía de fluorescencia molecular es una técnica más sensible comparada con la 

espectrometría UV-Visible, y se utiliza para caracterizar la MOD con mayor precisión (Hudson 

et al., 2007; Stedmon & Bro, 2008). Su fundamento radica en que cuando un electrón no-

apareado es excitado a un nivel de energía mayor, por ejemplo, por un fotón, la fluorescencia 

se produce cuando el electrón regresa a su “estado fundamental” y la energía que se libera se 

emite como luz. Las longitudes de onda en las que se producen la absorción (excitación) y la 

emisión son específicas de cada molécula (Lakowicz, 1999). Las moléculas aromáticas son 

especialmente fluorescentes debido a su estructura electrónica no-apareada. Por lo tanto, las 

moléculas fluorescentes más estudiadas en las aguas naturales son los ácidos húmicos, 

derivados de la degradación biológica y química del material vegetal, tanto en los ambientes 

terrestres como en los acuáticos, los ácidos fúlvicos y los aminoácidos presentes en proteínas 

y péptidos (Hudson et al., 2007; Stedmon et al., 2003). 
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El análisis de la MODF permite distinguir entre sustancias húmicas (ácidos fúlvicos y húmicos) 

y no-húmicas (proteínas, fenoles, etc.), ya sean alóctonas o autóctonas (Mostofa et al., 2013), 

y el estado diagenético de la MOD (recientemente originada y su grado de humificación) a 

través de índices específicos: índice biológico e índice de humificación (BIX y HIX de sus 

siglas en inglés, respectivamente) (Zhang et al., 2010), y a través del análisis de matrices de 

excitación-emisión (EEMs por su sigla en inglés), que permiten conocer la composición de los 

fluoróforos de la MOD (Aiken, 2014; Stedmon & Bro, 2008). 

En este trabajo, las mediciones para caracterizar la fracción fluorescente de la MODF fueron 

realizadas sobre las muestras filtradas a través de los filtros PVDF de 0,22 µm, utilizando un 

espectrofluorómetro Perkin-Elmer LS55 equipado con una lámpara de Xenón de 150-W. El 

procedimiento fue realizado a una temperatura constante de 20°C, controlada por un 

termostatizador Peltier, y utilizando una cubeta de cuarzo de 1 cm. Todos los datos de 

fluorescencia fueron expresados en unidades Raman (RU por su sigla en inglés). Se aplicaron 

métodos independientes para caracterizar la MODF: espectros de Emisión que se utilizaron 

para calcular los índices de fluorescencia BIX y HIX, y matrices de excitación-emisión. El 

detalle de las mediciones de los índices y de las matrices se encuentra en el Anexo al final de 

este Capítulo. 

 

II.2.4.4 Análisis de nutrientes (P, N, Si) 

Las concentraciones de nutrientes totales, fósforo total (PT) y nitrógeno total (NT), se 

determinaron a partir de las muestras de agua sin filtrar. Mientras que la fracción de nutrientes 

disueltos como fósforo disuelto total (PDT), fósforo reactivo soluble (PRS), nitrógeno disuelto 

total (NDT), amonio (NH4), nitrato (NO3), nitrito (NO2) y sílice soluble (SiO2) se determinaron 

a partir de las muestras de agua filtradas por 0,22 µm. Para las determinaciones de PT y PDT, 
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las muestras fueron digeridas con persulfato de potasio a 125°C y 1,25 atm de presión durante 

1 hora (APHA, 2005). Las concentraciones se estimaron mediante el método de reducción con 

ácido ascórbico y molibdato de amonio (complejo amarillo) y posterior lectura 

espectrofotométrica (APHA, 2005). La determinación de PRS se realizó aplicando el mismo 

método, pero sin digerir las muestras (APHA, 2005). Para las determinaciones de NT y NDT, 

las muestras fueron digeridas con una solución de persulfato de potasio en hidróxido de sodio 

1,5 N a 125°C y 1,5 atm durante media hora (Bachmann & Canfield, 1996). Posteriormente, 

las muestras se acidificaron con ácido sulfúrico concentrado. Las concentraciones de NT y 

NDT se estimaron a partir de la lectura espectrofotométrica de las muestras acidificadas 

(Bachmann & Canfield, 1996). La concentración del nitrógeno inorgánico disuelto (NID) fue 

estimada como la suma de NH4, NO3 y NO2, mientras que la concentración de nitrógeno 

orgánico disuelto (NOD) se calculó como la resta entre NDT y NID, mientras que la diferencia 

NT-NDT otorgó el valor del nitrógeno particulado total (NPT) (Wetzel & Likens, 2000). El 

sílice soluble (SiO2) se midió también siguiendo a Wetzel & Likens (2000). 

 

II.2.5. Procesamiento de los datos y cálculos 

II.2.5.1 Índice de estabilidad de Schmidt (SSI) 

Los índices de estabilidad se utilizan para medir la resistencia del lago a la mezcla. En 

particular, el Índice de Estabilidad de Schmidt (SSI) (Idso, 1973; Schmidt, 1928) cuantifica la 

estabilidad de toda la columna de agua, o de manera equivalente, la resistencia de la 

estratificación a la perturbación por el viento (Wetzel, 2001). Así, el SSI de un lago es una 

estimación de la cantidad idealizada de energía necesaria para mezclar todo el lago a una 

temperatura uniforme sin añadir ni restar calor (Schmidt, 1928). Idso (1973) modificó el SSI 

originalmente propuesto para reducir los efectos del volumen del lago y normalizar la energía 
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de mezcla requerida por unidad de área. El cálculo del SSI modificado por Idso (1973) se basa 

en la siguiente fórmula: 

SSI =
g

Ao
 ∑ (Z − Zm

Zmáx

Zo

) (z − m) Az Z (1) (en J m-2) 

donde A0 es la superficie del lago, ρm es la densidad media, Zρm es la profundidad donde se 

encuentra la densidad media (centro de gravedad del lago), Az es el área a la profundidad Z, 

Z0 es la profundidad de la superficie del agua, Zmáx es la profundidad máxima, Δz es el espesor 

de la capa, AzΔz es el volumen de la capa. El centro de masa Zρm y la densidad media ρm se 

estiman mediante las ecuaciones 2 y 3, respectivamente.  

Zm =
1

∑ z Az ZZm
Z0

 ∑ z Z Az Z

Zmáx

Zo

  (2) 

m =
1

∑ Az ZZmáx
Z0

 ∑ z Az Z

Zmáx

Zo

  
(3) 

 

Los valores de densidad del agua fueron obtenidos a partir de los datos de temperatura a lo 

largo de la columna de agua en cada fecha de muestreo. 

II.2.5.2 Estudio del clima óptico de los lagos 

Se caracterizaron los climas ópticos a partir de variables ópticas aparentes (irradiancias y 

coeficientes de atenuación) y variables ópticas inherentes (coeficientes de absorción de los 

diferentes componentes ópticamente activos). El análisis de los espectros de absorción de la 

comunidad fotótrofa se presenta en el Capítulo IV. 



Capítulo II 

48 

 

Determinación de las propiedades ópticas aparentes  

Coeficientes de atenuación (KdPAR) 

Durante varios muestreos, se encontraron inconvenientes en la medición in situ de la 

atenuación espectral vertical difusa de la luz en la columna de agua de manera precisa debido 

a la influencia del viento, a la dispersión y a la nubosidad variable durante las mediciones, y a 

que no se contaba con un sensor de referencia ubicado sobre la superficie del agua. Para sortear 

esta limitación y obtener una caracterización completa del clima lumínico a lo largo del tiempo, 

se adoptaron dos enfoques diferentes. 

En primer lugar, se consideró que en los lagos oligotróficos la transmisión de la luz está 

mayormente controlada por la MODC (Gerea et al., 2016, entre otros). Por lo tanto, se estimó 

la transparencia del agua utilizando los coeficientes de absorción de MODC para una longitud 

de onda de referencia de 440 nm (a440). 

Por otro lado, se utilizó el modelo óptico de Kirk (Kirk 1981, 1984, 1994) para modelar el 

coeficiente de atenuación difusa. Este modelo calcula propiedades ópticas aparentes en función 

de propiedades ópticas inherentes. Para el cálculo de los Kdλ se utilizaron los valores de at, bt 

y µ0. Donde at es el coeficiente de absorción total determinado como la suma de los espectros 

de absorción del agua pura, de la MODC y de las sustancias particuladas (fitoplancton y 

detrito), bt es el coeficiente de la dispersión total determinado como la suma de los espectros 

de dispersión del agua pura y de las sustancias particuladas, y µ0 es calculado a partir del ángulo 

zenital utilizando la Ley de Snell (Belzile et al., 2002). Este ángulo fue calculado teniendo en 

cuenta la fecha, la hora y la latitud según Kirk (1994). Por otro lado, los parámetros g1 y g2 

son dos valores constantes (Belzile et al., 2002). Se determinó el Kd para cada nm (λ) del 

espectro utilizando la siguiente fórmula:  

Kdλ =
1

µ0
(atλ

2 + (g1. µ0 − g2). atλ. btλ )
0,5
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*Para el cálculo del KdPAR (PAR, sigla en inglés de Radiación Fotosintéticamente Activa), se 

integraron los KdPAR de acuerdo con Belzile et al. (2002). 

Cálculos de irradiancia por profundidad (Iz) 

El cálculo de la irradiancia en diferentes profundidades de la columna de agua (Iz) se estimó a 

partir de los valores de luz incidente en superficie obtenidos de la página del observatorio solar 

de la NASA (https://power.larc.nasa.gov), considerando el valor promedio de una semana de 

ventana de la fecha de muestreo. La estimación de la irradiancia como función de la 

profundidad se realizó siguiendo a Helbling et al. (1994): 

Iz = I0  
1 − e−KdPAR .  z

KdPAR .  z
 

donde Io es la irradiancia lumínica en la superficie del lago; KdPAR es el coeficiente de la 

atenuación espectral de la radiación fotosintéticamente activa, y Z es la profundidad. 

Determinación de la zona eufótica y de la zona de mixis  

La profundidad de la capa eufótica (Zeu) se calculó como la profundidad que a la que llega el 

1% de la irradiancia incidente en superficie (Wetzel, 2001). Para ello se consideró el KdPAR de 

cada lago en cada fecha.  

Además, se calculó la relación entre la profundidad de mezcla y la profundidad de la zona 

eufótica (Zmix:Zeu), porque se considera una buena aproximación al clima lumínico 

subacuático ya que indica la proporción de tiempo que las células fitoplanctónicas pasan en 

condiciones de poca luz cuando se encuentran en la columna de agua mezclada (Naselli-Flores 

& Barone, 2007). La profundidad de la capa de mixis (Zmix) se calculó como la zona desde la 

superficie hasta la profundidad donde el gradiente de temperatura excedía 1°C × m-1 (Wetzel, 

2001). En los casos en que toda la columna de agua estuvo homeoterma, se consideró que Zmix 

fue igual a la profundidad máxima de los lagos. 

https://power.larc.nasa.gov/
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II.2.5.3 Coeficientes de absorción de partículas no pigmentadas (ad435) como estimador de 

turbidez  

Los espectros de absorción de la materia particulada [ap (λ), m-1] se midieron siguiendo la 

técnica conocida como “filter pad technique” (Trüper & Yentsch, 1967). Para ello se filtró un 

volumen de 3 L a través de filtros GF/F de 47 mm de diámetro. Las densidades ópticas de las 

sustancias particuladas totales en el filtro (DOf) se midieron sobre los filtros húmedos, y como 

blanco se utilizaron filtros nuevos humedecidos sólo con agua Milli Q. 

Los valores de los coeficientes de absorción de las sustancias particuladas totales [ap (λ)], 

fueron calculados según Mitchell (1990), aplicando la siguiente fórmula. 

ap (λ) = 2,3. DOs (λ) . A/ (V. ) 

donde V es el volumen filtrado, A es el área de filtrado y DOs (λ) es la densidad óptica de las 

partículas en suspensión. Los valores de absorbancia a los 750 nm fueron restados a todos los 

espectros de absorción dado que las sustancias particuladas no presentan absorbancias 

importantes en ese rango de longitudes de onda (Bricaud & Stramski, 1990). Los valores de 

densidad óptica de partículas en suspensión fueron convertidos en coeficientes de absorción 

aplicando un factor de amplificación () siguiendo la relación obtenida por Bricaud & Stramki 

(1990). Para ello se aplicó la siguiente fórmula: 

(λ) = 1,63 . DOs (λ)-0.22 

Luego de realizar las mediciones de los coeficientes de absorción de las sustancias particuladas 

totales, se procedió a efectuar las mediciones de los coeficientes de absorción de la materia 

particulada orgánica no viva (detrito) e inorgánica. Los valores de absorción de estos 

componentes se realizaron según la metodología descrita por Kishino et al. (1985), basado en 

medidas de absorbancia realizadas después de la extracción de pigmentos en metanol absoluto.  
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En el presente Capítulo se utilizará el valor del coeficiente de absorción de detrito a 435 nm 

(ad435) como una estimación de los STS de acuerdo con Babin et al. (2003) e Ylöstalo et al. 

(2014).  

II.2.6 Estimación de la limitación por nutrientes  

La composición estequiométrica de la química del agua de los lagos desempeña un papel 

importante en la limitación de nutrientes para el fitoplancton. Con el fin de evaluar los 

escenarios de limitación por fósforo (P) o nitrógeno (N), se estimó la proporción molar entre 

el nitrógeno inorgánico disuelto (NID) y el fósforo total (PT). Esta proporción brinda 

información sobre la disponibilidad relativa de estos nutrientes y permite determinar si el 

fitoplancton está limitado principalmente por P o N en los lagos estudiados (Bergström, 2010). 

II.2.7 Análisis estadísticos 

Las diferencias de los parámetros físicos y químicos entre lagos, entre fechas y entre 

profundidades fueron analizadas mediante la aplicación de ANOVA de medidas repetidas (RM 

ANOVA) utilizando el programa SPSS®.  Se evaluó el supuesto de esfericidad de Mauchly, si 

los datos cumplían la condición de Huynh-Feldt (p > 0,05). Cuando no se cumplió la 

esfericidad, se utilizó la corrección de Greenhouse-Geisser de la esfericidad, para controlar la 

inflación de la tasa de error de tipo I. En función de evaluar estas diferencias estadísticas, se 

promediaron los datos de las diferentes profundidades delimitando tres estratos: estrato 

superior (muestras de 1, 10 y 20 m), estrato medio (muestras de 30 y 40 m), y estrato inferior 

(muestras de 50 m hacia el fondo), en base a la estratificación hallada en el verano en ambos 

lagos (ver sección II.3.3.1), y siguiendo a Jones et al. (1997) y Queimaliños et al. (2012). Se 

definió esta delimitación en lugar de epilimnion, metalimnion e hipolimnion debido a que la 

estructura térmica de la columna de agua fue muy variable y dinámica durante todo el período 

de muestreo (presencia/ausencia de estratificación térmica, profundidad variable del 
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epilimnion y del metalimnion), y en función de considerar el mismo número de muestras por 

estrato a lo largo del tiempo. Así, en algunas fechas el epilimnion coincidió con todo o parte 

del estrato superior y el metalimnion con todo o parte del estrato medio, o bien ambos 

coincidieron con parte de la columna de agua durante el período de mixis completa. 

Por otra parte, se midió la sincronía entre variables independientes calculando el coeficiente de 

correlación de Pearson entre lagos (Pace & Cole, 2002). El índice de correlación de Pearson se 

calculó mediante el paquete "Correlation" (Lüdecke et al., 2019) y el paquete "Corrr" 

respectivamente (Jackson, 2016) R (versión 3.4.2). 

Para evaluar la variación natural de las características climáticas y limnológicas durante el 

período de estudio, se realizó Análisis de Componentes Principales (PCA) en R con el paquete 

"FactoMineR" y "factoextra", para detectar las principales variables ambientales en el conjunto 

de datos entre lagos y estaciones, y entre estratos y estaciones dentro de cada lago. Las variables 

se escalaron a la varianza unitaria para permitir la comparación entre factores. Se evaluó la 

colinealidad entre variables mediante un análisis de varianza de la inflación (VIF) y se 

incluyeron aquellas variables con un factor VIF menor a 10, quedando NDT y NO2 excluido 

de los análisis. 

II.3 Resultados  

II.3.1 Condiciones meteorológicas durante el período de estudio: precipitaciones, temperatura 

del aire y radiación solar 

Durante el período de estudio, el régimen de precipitaciones, la temperatura del aire y la 

radiación solar mostraron la marcada estacionalidad característica de la región del Norte de la 

Patagonia (Figura II.2A).  

La precipitación anual acumulada (abril a marzo) fue de 1348 mm en 2017-2018 y 1137 mm 

en 2018-2019, cuando el 67% y el 76% ocurrieron durante las estaciones otoño-invierno 
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(Informes mensuales AIC 2017-2019, Estación Ba. López), respectivamente. Las 

precipitaciones mensuales siguieron el patrón estacional esperado, con algunos meses 

superando los 200 mm (Figura II.2A). En el año 2018, el mes más lluvioso fue junio con 209 

mm, mientras que el menos lluvioso fue febrero con tan solo 15 mm. Por último, en el año 

2019, el mes de abril registró 65 mm (Figura II.2A). A lo largo del período de estudio, se 

observó un patrón claro con períodos secos alternados en primavera-verano (octubre a marzo) 

y períodos húmedos en otoño-invierno (abril a septiembre). Los períodos secos se asociaron 

con temperaturas del aire y registros de PAR más altos; en cambio, los períodos húmedos se 

caracterizaron por temperaturas y valores de irradiancia más bajos (Figura II.2A).  

La temperatura media mínima del aire fue de 3,35 °C y se registró en julio 2018, mientras que 

la temperatura media máxima se registró durante el mes de febrero 2019, siendo esta de 15,9 

°C (Figura II.2A). En ambos lagos, se encontró una correlación muy alta de la temperatura 

superficial del agua con la del aire, y especialmente en el MO (Figura II.2B). 

  

Figura II.2. A: Precipitaciones mensuales en las cuencas de los lagos Moreno (barras celestes), 

radiación solar incidente (línea amarilla), temperatura del aire (línea roja) durante el período 

de estudio (noviembre 2017 – abril 2019). Los triángulos naranjas en la base del gráfico indican 

las fechas de muestreo. B: Temperatura del aire vs. Temperatura superficial de los lagos, se 

muestran los R2 para cada lago. 
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II.3.2 Características hidrogeomórficas de los lagos y fluctuaciones del nivel del agua 

El desarrollo de volumen (DV), también llamado factor de forma fue de 1,90 en el lago ME 

(Tabla II.1) correspondiendo a una forma lacustre en “U”, con mayor pendiente litoral, 

mientras que en el lago MO este parámetro fue de 1,12 correspondiendo a una forma lacustre 

cóncava (en “V”) (Figura I. 2B en sección de Área de estudio). Cabe aclarar que cuanto más 

convexa es la forma del lago, menor es su DV.  

La relación dinámica (RD) fue un 57,1% mayor en el MO que en el ME, siendo 0,07, y 0,04 

respectivamente. Esto significa que en el MO hay un mayor predominio de la erosión y 

transporte de los sedimentos en suspensión debido a la acción del viento, mientras que en el 

ME, indica el predominio de procesos de pendiente o de sedimentación (Seitz et al., 2020; 

Tabla II.1).  

El nivel del agua, como un parámetro relacionado con la conexión entre sistemas y con la 

cuenca, varió entre 769,54 y 770,65 m s.n.m., con una dinámica temporal que estuvo en línea 

con su comportamiento histórico (ver Figura I.3 en sección de Área de estudio). Los niveles de 

agua más altos fueron observados durante el otoño y el invierno reflejando los episodios de 

precipitaciones más fuertes, mientras que los altos niveles registrados durante la primavera 

están asociados con las entradas debidas al deshielo. Por el contrario, los niveles bajos de agua 

coincidieron con las temperaturas más cálidas y con las mayores pérdidas por evaporación que 

prevalecen en la estación seca de verano.  

II.3.3 Variables físicas, químicas y Clorofila a 

II.3.3.1 Temperatura del agua 

Los perfiles de temperatura obtenidos durante las 6 fechas de muestreos se presentan 

comparando a ambos lagos en cada fecha (Figura II.3A), y en contour plots correspondientes 

a la dinámica de cada lago en el periodo de estudio por separado (Figura II.3B). En los contour 
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plots se analizan los registros obtenidos durante los 6 muestreos (líneas punteadas blancas) 

junto con registros de temperatura otras campañas realizadas durante el mismo período de 

estudio. 

La temperatura del agua presentó un patrón similar en ambos lagos, con una dinámica 

sincrónica (r= 0,97, p<0,05). 

 
Figura II.3. A: perfiles verticales de temperatura comparando los lagos ME y MO en cada 

fecha de muestreo; B: Contour plots con la variación temporal y en profundidad de la 

temperatura del agua registrada durante los muestreos correspondientes a esta Tesis y a otros 

muestreos complementarios. La escala se encuentra en el margen derecho de los dos paneles. 

Panel izquierdo: lago Moreno Este, panel derecho: lago Moreno Oeste. Las fechas de muestreo 

se indican con líneas verticales punteadas en color blanco a partir del eje x. 
  
En cada una de las fechas de muestreo, la temperatura del agua fue similar entre los lagos (RM 

ANOVA p>0,05), aunque durante la primavera y verano del 2018 se puede evidenciar un 

desfasaje en los perfiles térmicos entre el MO y el ME, estando este último retrasado en el 

establecimiento de la estratificación. Sin embargo, los perfiles fueron diferentes entre 

estaciones, siguiendo el régimen térmico monomíctico cálido. Dado que estos sistemas son 

sumamente dinámicos, especialmente en el estrato superior y medio, el desarrollo del estrato 
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superior ocurrió desde la superficie hasta aproximadamente 20 m de profundidad, en tanto que 

el estrato medio se desarrolló aproximadamente entre los 30 y 40 m. En contraste, el estrato 

inferior (hipolimnético) fue más estable y menos dinámico en cuanto al perfil térmico, y se 

desarrolló desde los 50 m de profundidad hasta el fondo con una temperatura media de 7 °C 

para el lago ME y 6,78 °C para lago MO. Tanto en la primavera tardía de 2017 (noviembre) 

como en la primavera temprana de 2018 (octubre) ambos lagos mostraron una incipiente 

estratificación. En 2017, esta estratificación incipiente fue más marcada en aguas superficiales 

(hasta 20 m aproximadamente) que alcanzaron los de 11,2 °C en ME y 12,5 °C en MO. Para 

estas mismas fechas se observó un estrato inferior bien establecido con temperaturas promedio 

de 6,7 °C en 2017 y 6,4 °C en 2018. Sin embargo, dado lo incipiente de la estratificación no se 

pudo definir un estrato superior y un estrato medio. Por otro lado, se registró una estratificación 

térmica bien definida durante el inicio de los dos otoños (abril de 2018 y de 2019), así como 

durante el verano de 2019 (enero). Durante esta etapa, las temperaturas del estrato superior 

variaron entre 12,4 y 14,0 °C, con una profundidad de la capa de mezcla superficial que osciló 

entre los 20 y los 35 m de profundidad. Durante la mezcla de invierno 2018 (julio), la 

temperatura fue homogénea en toda la columna de agua registrando una media de 6,5±0,1 °C 

para ME y 5,8±0,2 °C para MO. 

II.3.3.2 Estabilidad térmica de la columna de agua 

El estudio reveló que el rango de estabilidad térmica de Schmidt (SSI) osciló entre 174,5 y 

15861,1 J m-2 y entre 62,4 a 6322,0 J m-2 en los lagos ME y MO, respectivamente (Tabla II.1; 

Figura II.4A), registrando sus menores valores durante la mixis, y los mayores durante la 

estratificación en ambos lagos. Se puede observar claramente que el lago MO requiere mucha 

menos energía para lograr una mezcla completa en comparación con el lago ME, ya que se 

necesita 2,57 veces más energía para lograr una mezcla completa en el ME (Figura II.4B). 

Además, se encontró una sincronía alta y significativa entre ambos lagos (r=0,96, p<0,0001). 
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Figura II.4. A Análisis comparativo de la estabilidad térmica de Schmidt (SSI) entre los lagos 

ME y MO a lo largo del período de estudio. B- En el gráfico derecho se presenta la relación 

del SSI entre ambos lagos.   

 

 

 

 

Tabla II.1 Valores promedio, desvío estándar (D.E.) y rango (mínimos y máximos) de diversas 

variables físicas y químicas, y de la concentración de Clorofila a de los dos lagos durante todo 

el período de muestreo. Referencias: SSI: estabilidad térmica de Schmidt, [OD]: concentración 

de oxígeno disuelto, KdPAR: coeficiente de atenuación de la radiación fotosintéticamente activa, 

Iz: intensidad de luz a diferentes profundidades, ad435: absorbancia a 435 nm como indicador 

de los sólidos totales en suspensión. 

*Valores que corresponden a los 3 primeros muestreos, luego los sensores correspondientes se 

averiaron y su reparación no fue posible  

 

  Moreno Este Moreno Oeste 

Variable Unidad Media D.E. Mín Máx Media D.E. Mín Máx 

SSI J m-2 8020,2 3119.8 174,5 15861,1 3119,8 2164,9 62,4 6322,0 

Conductividad* µS cm-1 39,18 0,40 39,00 40,00 41,78 0, 67 41,00 43,00 

pH*  6,83 0,23 6,39 7,06 6,97 0,19 6,60 7,35 

[OD] mg L-1 8,97 0,87 5,01 10,16 9,26 0,68 7,50 10,43 

OD (%sat) % 85,44 7,06 59,37 96,84 87,39 5,77 69,47 98,40 

KdPAR m-1 0,154 0,031 0,107 0,171 0,144 0,030 0,108 0,193 

Zmix:Zeu  1,207 1,241 0,403 3,697 1,208 0,961 0,544 3,125 

ad435 m-1 0,050 0,009 0,036 0,081 0,036 0,010 0,013 0,055 

Clorofila a µg L-1 0,81 0,28 0,32 1,84 0,88 0,32 0,40 1,64 
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II.3.3.3 Conductividad y pH 

La conductividad media (±DE) fue de 39,18±0,40 µS cm-1 en el ME, y de 41,78±0,67 (Tabla 

II.1). El pH fue de 6,83±0,23 para el ME y 6,97±0,19. Debido a que los sensores de 

conductividad y de pH de la sonda se averiaron y no se pudieron reparar, estos parámetros sólo 

fueron registrados en los primeros tres muestreos. 

II.3.3.4 Oxígeno disuelto 

Durante el período de estudio, la concentración media del oxígeno disuelto (OD) fue de 

8,97±0,87 mg L-1 para el lago ME y 9,26±0,68 mg L-1 para el MO (Tabla II.1, Figura II.5), 

mientras que los porcentajes de saturación variaron entre 59,37 y 98,40% en ambos lagos 

(Tabla II.1). La variación temporal de la concentración de OD fue sincrónica entre ambos lagos 

(r=0,914, p<0,0001). No se encontraron diferencias significativas en esta variable entre los 

lagos, excepto en el invierno y en la primavera de 2018, cuando MO presentó una 

concentración mayor que en ME (RM ANOVA p<0,05) (Figura II.5). En general, todas las 

fechas de muestreo fueron diferentes entre sí (RM ANOVA p<0,05), y ambos lagos mostraron 

un aumento en la oxigenación con porcentajes de saturación mayores al 85%, especialmente 

durante el invierno de 2018 y en ambas primaveras de 2017 y de 2018. Durante la primavera 

de 2018 y el verano de 2019, el lago MO mostró diferencias entre los estratos medio y superior 

y el estrato inferior (RM ANOVA p<0,05), evidenciando una menor oxigenación 

progresivamente hacia el fondo que implicó un 69% de saturación. En contraste, el lago ME 

presentó cambios significativos (RM ANOVA p<0,05) en todas las fechas, pero no entre 

estratos, posiblemente debido a la gran variabilidad temporal encontrada en el OD del estrato 

inferior (Figura II.5). Sin embargo, en los muestreos de otoño de 2018 y 2019 se observó un 

gradiente claro hacia la profundidad máxima, donde las concentraciones de OD fueron más 

bajas, alcanzando el 59% de saturación en ME, el valor mínimo durante el período de estudio 

(Tabla II.1).  
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Figura II.5. Countour plots reflejando la variación temporal y en profundidad en los lagos ME 

(izquierda) y MO (derecha) del oxígeno disuelto (OD) en ambos lagos La escala de la variable 

se encuentra a la derecha de los dos paneles. 

 

II.3.3.5 Clima óptico de los lagos 

Los coeficientes de atenuación de la radiación fotosintéticamente activa (KdPAR) de los lagos 

presentaron diferencias en el tiempo, pero no se registraron diferencias entre lagos para las 

mismas fechas. Los menores valores de KdPAR se registraron durante la primavera 2018 con 

0,107 m-1 y los mayores durante el invierno con 0,194 m-1 (Tabla II.1). Dada la alta 

transparencia observada en los lagos, las zonas eufóticas resultaron ser muy extensas, sin 

embargo, la fluctuación estacional del KdPAR hizo que la penetración de la luz al Z1% fuese 

menor durante el invierno, alcanzando una profundidad de mínima de 28,4 m, y máxima en 

primavera de 38,7 m (Figura II.4). Las Z1% de las restantes fechas se muestran en la Figura 

II.6 donde se puede observar un patrón similar en ambos lagos: una disminución de la 

transparencia desde la primavera 2017 hacia el invierno, y desde la primavera 2018 hacia el 

otoño 2019, con un marcado aumento del Z1% entre el invierno y la siguiente primavera 2018 

(Figura II.6).  
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Figura II.6. Perfiles de la atenuación de la luz en la columna de agua durante las fechas 

muestreadas, y las profundidades de 1% de la luz incidente (Z1%) correspondientes a: A. lago 

Moreno Este; B. lago Moreno Oeste. 

 

 

Al analizar los cocientes Zmix:Zeu se observó que variaron entre 0,403 y 3,697 en el ME, y 

entre 0,544 y 3,125 en el ME (Tabla II.1). Los menores valores de 0,403 y de 0,544 se 

registraron durante la primavera temprana en ME y MO, respectivamente. Cabe destacar que 

el único momento del período estudiado en que el cociente fue mayor a 1, más específicamente 

mayor a 3, se observó durante la mixis invernal en ambos lagos, indicando que, en las fechas 

restantes, la zona de mezcla siempre estuvo bien iluminada.  

II.3.3.6 ad435 como indicador de los sólidos totales en suspensión 

El coeficiente de absorción promedio ad435 en el lago ME fue de 0,050±0,009 m-1, mientras 

que para el MO fue de 0,036±0,010 m-1 (Tabla II.1, Figura II.7). Esta diferencia entre los lagos 

fue significativa, siendo siempre mayor en ME comparado con MO (RM ANOVA p<0,05). El 

tiempo fue significativo en las absorbancias registradas en el ME (RM ANOVA p<0,05), 
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registrándose mayores valores en invierno 2018 y otoño 2019. Por otro lado, la interacción 

tiempo*estrato fue significativa en el lago MO (RM ANOVA p<0,05), donde el estrato inferior 

se diferenció de los estratos superiores durante otoño, invierno y primavera 2018 (RM ANOVA 

p<0,05). La variación temporal de este parámetro no fue sincrónica entre ambos lagos (r=0,159, 

p=0,54). 

 
Figura II.7. Countour plots reflejando la variación temporal y en profundidad en los lagos ME 

(izquierda) y MO (derecha) del ad435 en ambos lagos. La escala de la variable se encuentra a la 

derecha de cada parámetro. La escala de la variable se encuentra a la derecha de los paneles. 

SD: sin datos. 

 

II.3.3.7 Clorofila a 

La concentración de clorofila a (Cla) media en el lago ME fue de 0,84±0,28 μg L-1, mientras 

que en el lago MO fue de 0,88±0,32 μg L-1, y se encontró una correlación significativa entre 

ambos lagos (r=0,56, p=0,017). Hubo diferencias significativas en las concentraciones totales 

de Cla (RM ANOVA p<0,05) entre los lagos durante el invierno de 2018 y el verano de 2019, 

siendo el lago MO el que siempre presentó concentraciones más altas. En cuanto a la 

distribución vertical, se observó la presencia de dos máximos profundos de Cla (DCM, de su 

sigla en inglés), durante los períodos de estratificación (Figura II.8). Ambos lagos 
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experimentaron aumentos significativos durante el invierno a lo largo de toda la columna de 

agua (RM ANOVA p<0,05) (Figura II.8). 

 
Figura II.8. Countour plots reflejando la variación temporal y en profundidad en los lagos ME 

(izquierda) y MO (derecha) de la clorofila a (Cla). La escala de la variable indicada en cada 

título se encuentra a la derecha de los gráficos. 

 

II.3.3.8 Concentración de carbono disuelto orgánico e inorgánico 

Las concentraciones de COD fueron muy bajas, y variaron entre 0,22 y 0,88 mg L-1 en el lago 

ME, y entre 0,34 y 0,86 mg L-1 en el lago MO durante todo el período estudiado (Tabla II.2, 

Figura II. 9A). Los lagos se diferenciaron entre sí, siendo las concentraciones mayores en el 

MO (RM ANOVA p<0,05), sin embargo, las variaciones fueron sincrónicas entre ellos 

(r=0,561, p=0,015). El lago ME presentó mayores valores en el estrato superior respecto al 

estrato inferior durante el verano y otoño 2019 (RM ANOVA p<0,05), mientras que el patrón 

en el MO mostró que los valores registrados en el estrato inferior fueron siempre 

significativamente menores que los registrados en los estratos superiores (RM ANOVA 

p<0,05). 

Las concentraciones promedio de CID medias para el lago ME fueron de 4,33±0,12 mg L-1 y 

de 4,50±0,16 mg L-1 para el MO (Tabla II.2, Figura II.9B) La interacción tiempo*lago fue 

significativa (RM ANOVA p<0,05) y los lagos fueron diferentes durante la primavera 2017, 

invierno 2018 y verano y otoño 2019, siendo siempre mayor la concentración del lago MO. A 
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pesar de las diferencias en concentración entre lagos se encontró una correlación significativa 

entre ambos lagos (r=0,558, p=0,016). En cuanto a la variación dentro de cada lago, el lago 

ME tuvo una interacción significativa entre tiempo y estratos (RM ANOVA p<0,05) donde los 

estratos variaron sus concentraciones, siendo todos iguales sólo durante el invierno (Tukey 

p<0,05). El lago MO en cambio no registró diferencias entre estratos, sólo en el tiempo (RM 

ANOVA p<0,05) siendo las máximas concentraciones durante otoño 2019. 

Figura II.9. Countour plots reflejando la variación temporal y en profundidad en los lagos ME 

(izquierda) y MO (derecha) del: A- Carbono Orgánico disuelto (COD); B- Carbono inorgánico 

disuelto (CID). La escala de la variable se encuentra a la derecha de los paneles. 

 

 

 

 

 

 

Tabla II.2. Valores promedio, desvío estándar (DE) y rango (mínimos y máximos) de las 

variables carbono orgánico disuelto (COD), carbono inorgánico disuelto (CID), absorción a 
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440 nm (a440), absorción a 350 nm normalizada por COD (a*350), pendiente espectral 275-295 

nm (S275-295), absorción a 254 nm normalizada por COD (SUVA). 

 

  Moreno Este  
 

Moreno Oeste 

   Variable     Unidad Media D.E. Mín Máx  Media D.E. Mín Máx 

COD mg L-1 0,40 0,10 0,22 0,88  0,54 0,11 0,34 0,86 

CID mg L-1 4,33 0,12 3,95 4,54  4,50 0,16 4,10 4,80 

Caracterización de la MODC       

a440     m-1 0,06 0,03 0,003 0,12  0,06 0,02 0,01 0,10 

a*350    (L mg C−1 m−1) 0,60 0,19 0,26 1,09  0,52 0,14 0,3 0,85 

S275-295         nm-1  0,020 0,003 0,020 0,030  0,030 0,003 0,020 0,030 

SUVA     (L mg C−1 m−1) 3,26 0,90 1,46 6,27  3,05 0,59 1,92 5,09 

 

 

II.3.3.9 MODC 

a440 

Los valores de a440 fueron similares para ambos lagos, con una media de 0,06±0,03 m-1 para el 

ME y de 0,06±0,02 m-1 para el MO (Tabla II.2).  La dinámica temporal del a440 evidenció la 

sincronía entre ambos lagos (r = 0,79; p = 0,0001), y no se registraron diferencias entre lagos 

(RM ANOVA p>0,05), ni tampoco entre estratos. Sin embargo, se observaron variaciones en 

el tiempo (RM ANOVA p<0,05), registrándose un mínimo muy importante para ambos lagos 

en la primavera de 2018 (Figura II.10A).  

a*350 

La absorbancia a 350 nm (a350) está directamente relacionada con el contenido de lignina en la 

MOD (Spencer et al., 2009) y los valores de a*350 (a350:COD) pueden ser indicativos de 

ambientes altamente influenciados por MOD de origen terrestre con una elevada influencia de 

la cuenca o también puede significar un bajo tiempo de residencia. Los valores de a*350 

presentaron una variación sincrónica entre ambos lagos (r = 0,64; p = 0,0044). El lago ME 

registró valores significativamente mayores que el lago MO, con una media de 0,60±0,19 L 
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mg C−1 m−1, mientras que la media en el MO fue de 0,52±0,14 L mg C−1 m−1 (Tabla II.2). En 

la primavera 2018 se observó una disminución significativa del a*350 en ambos lagos, mientras 

que en el verano y en el otoño 2019 los valores aumentaron significativamente en el estrato 

inferior (Figura II.10B). 

S275-295 

La pendiente espectral S275-295 (parámetro relacionado con el efecto de procesos de 

fotodegradación de la MODC e inversamente relacionado con el tamaño molecular) fue muy 

similar entre lagos (Figura II.10C), y no se registraron diferencias significativas entre ambos 

(RM ANOVA p<0.05). El promedio en ME fue de 0,020±0,003 nm-1, y de 0,030±0,003 nm-1 

en MO (Tabla II.2). Se registró un máximo durante la primavera de 2018. Por otra parte, la 

variación espectral fue sincrónica (r=0,87, p<0,0001). En el caso del ME se observaron 

diferencias entre el estrato superior y el inferior (RM ANOVA p<0,05), siendo mayores los 

valores de la pendiente en la superficie. En tanto que el lago MO no registró diferencias entre 

estratos (Figura II.10C). 

SUVA 

Se midió el SUVA (a254:COD) como medida de la aromaticidad de la MOD (Figura II.10D). 

Los lagos se diferenciaron durante el invierno y el verano 2019 (RM ANOVA p<0,05). Los 

valores medios fueron de 3,26±0,90 L mg C−1 m−1 en el ME, mientras que la media en el MO 

fue de 3,05±0,59 L mg C−1 m−1 (Tabla II.2). Los estratos superiores fueron diferentes entre los 

lagos (RM ANOVA p<0,05) siendo mayor el cociente en el ME. Dentro del lago ME, el 

cociente fue significativamente mayor en el estrato inferior respecto del estrato superior, 

mientras que, en el MO, los valores fueron mayores en el estrato inferior respecto a ambos 

estratos superiores (Figura II.10D). La variación temporal de este parámetro fue sincrónica 

entre ambos lagos (r=0,56, p=0,015). 
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Figura II.10. Countour plots reflejando la variación temporal y en profundidad en los lagos 

ME (izquierda) y MO (derecha) de las variables: A- a440; B- a*350; C-S275-295; D- SUVA. Las 

escalas de las variables se encuentran a la derecha de los paneles para cada parámetro. 
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II.3.3.10 MODF 

En relación con la MOD fluorescente, el análisis PARAFAC de las matrices de excitación-

emisión identificó tres componentes (C1, C2 y C3). Los componentes C1 y C2 han sido 

previamente reconocidos como compuestos húmicos, siendo una combinación de los 

fluoróforos A+M y A+C, respectivamente. El fluoróforo C1 (pico M) está usualmente 

relacionado con la actividad microbiana realizada sobre MOD terrestre, mientras que C2 (pico 

C), está relacionado con compuestos provenientes de los suelos circundantes. Por su parte, C3 

(pico T) se asocia con compuestos no húmicos y alifáticos, producto de la actividad algal, o 

bien de procesos de fotooxidación de la MOD (p.e. Stubbins et al., 2014; Kellerman et al., 

2015) (Tabla II.3). 

Tabla II.3. Componentes identificados durante el análisis PARAFAC sobre los lagos Moreno 

Este y Oeste, matriz representativa y características espectrales de excitación y emisión para 

cada componente hallado. 
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Contribución relativa de los componentes 

El análisis de la contribución relativa de los componentes dio como resultado un elevado 

porcentaje del C1 tanto en el lago ME como en el MO (49,7±6,3 %, n=66 y 45,8±5,7 % n=54, 

respectivamente). Los componentes C2 y C3 tuvieron porcentajes similares en ambos lagos 

(C2=24,8±3,2 % ME y 23,4±4,1 % MO; C3= 25,5±9 % y 30,9±9,2 %). La dinámica temporal 

de los tres componentes en porcentaje evidenció la existencia de sincronía solo para el C1 

(r=0,654, p= 0,04).  

El cociente C1:COD fue mayor en el ME (rango 0,02-0,21) respecto al MO (rango 0,03-0,13) 

(Tabla II.4), siendo en el ME los estratos distintos entre sí, en tanto que en el MO sólo fueron 

diferentes respecto al estrato inferior (Figura II.11A). Sin embargo, el patrón de variación fue 

sincrónico entre lagos (r=0,845, p<0,0001). 

 

Tabla II.4. Valores promedio, desvío estándar (DE) y rango (mínimos y máximos) de los 

componentes 1, 2 y 3 (C1, C2 y C3), componentes normalizados por COD (Cn:COD), índice 

biológico (BIX), índice de humificación (HIX), que caracterizan a la MOD fluorescente. 

 

  Moreno Este  
 

Moreno Oeste 

Variable     Unidad Media D.E. Mín Máx  Media D.E. Mín Máx 

C1 (Peak M)                  R.U. 0,04 0,01 0,02 0,05  0,04 0,01 0,03 0,05 

C2 (Peak C)                  R.U. 0,02 0,004 0,01 0,03  0,02 0,004 0,01 0,03 

C3 (Peak T)               R.U. 0,02 0,01 0,004 0,06  0,03 0,01 0,01 0,07 

C1:COD                        0,10 0,04 0,02 0,21  0,07 0,02 0,03 0,13 

C2:COD                        0,05 0,02 0,02 0,11  0,04 0,01 0,02 0,07 

C3:COD                        0,05 0,02 0,01 0,16  0,05 0,02 0,02 0,15 

BIX                 0,75 0,07 0,66 1,00  0,74 0,05 0,65 0,91 

HIX                 0,83 0,05 0,65 0,92  0,80 0,06 0,63 0,89 
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El lago ME tuvo mayores concentraciones del componente C2 y mayor variación en el tiempo 

del cociente C2:COD que el MO (RM ANOVA p<0,05) (Tabla II.4). Además, en ambos lagos, 

los valores del estrato inferior fueron significativamente mayores que aquellos de los estratos 

superiores durante los otoños 2017 y 2018 y el verano 2019 (Figura II.11B). Sin embargo, el 

patrón de variación fue sincrónico entre lagos (r=0,778, p=0,0001). 

El cociente C3:COD tuvo un rango de 0,01-0,16 para el ME y de 0,02-0,15 para el MO (Tabla 

II.4). El estrato superior fue diferente entre lagos (RM ANOVA p=0,015). Los valores 

registrados en ME no presentaron grandes fluctuaciones en el tiempo y solo el estrato inferior 

presentó una leve variación, en tanto que en el estrato superior del lago MO se registró mayor 

variación en el tiempo, y durante la primavera 2018 aumentó en toda la columna (Figura 

II.11C). Esta variable no registró una variación sincrónica (r=0,077, p=0,769). 



Capítulo II 

70 

 

 

Figura II.11. Variación temporal y en profundidad de los cocientes C1:COD, C2:COD y C3:COD 
en ambos lagos. ME (paneles izquierdos), MO (paneles derechos). Las escalas de las variables indicadas 

en cada título se encuentran a la derecha de los paneles. 
 

La contribución microbiana en la MOD reflejada en el BIX no fue sincrónica entre lagos 

(r=0,144, p=0,57) y varió en un promedio de 0,75±0,07 en el ME y de 0,74±0,05 para el MO 

(Tabla II.4). La interacción fecha*lago fue significativa (RM ANOVA p<0,05), 

diferenciándose ambos lagos durante la primavera 2017 donde el BIX fue mayor en el MO, 

mientras que durante el verano 2019 y otoño 2019 el BIX fue mayor para el ME (Figura 

II.12A). El lago ME evidenció cambios de este índice en el tiempo y entre estratos (RM 



Capítulo II 

71 

 

ANOVA p=0,03), registrando valores altos durante los otoños 2018 y 2019, y un máximo en 

el verano 2019. Respecto a los estratos, en particular el estrato inferior fue significativamente 

menor (RM ANOVA p=0,018) que los estratos medio y superior. En el lago MO sólo se 

observaron diferencias en tiempo (RM ANOVA p=0,029) siendo el invierno, primavera 2018 

y verano 2019 cuando los índices fueron más bajos (Figura II.12A). 

Respecto al índice de humificación o HIX se observó sincronía entre los lagos (r=0,57, p=0,01), 

los valores promedios en el ME fueron de 0,83±0,05 y de 0,80±0,06 para el MO (Tabla II.4), 

dando como resultado un relativamente alto contenido de material húmico en ambos lagos 

(Figura II.12B). Los valores obtenidos en ambos lagos se diferenciaron durante la primavera 

2017 y el otoño 2018, siendo mayor el índice de humificación en el ME (RM ANOVA p<0,05). 

El lago ME tuvo diferencias dentro de la columna de agua siendo significativamente mayor el 

HIX en el estrato inferior durante el otoño 2018 y el verano 2019 (RM ANOVA p<0,05). El 

estrato superior del lago MO fue significativamente menor que los estratos medio e inferior 

(RM ANOVA p<0,05). En ambos lagos durante el verano 2019 el índice fue máximo (Figura 

II.12B). 

 El BIX y el HIX se correlacionaron negativamente en ambos lagos (ME: r=-0,63, p<0,001; 

MO: r=-0,63, p<0,001), indicando el origen alóctono de la MOD. En particular, los mayores 

valores de HIX caracterizaron al estrato inferior, mientras que el estrato superior se caracterizó 

por mayores valores de BIX (Figura II.12C). 
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Figura II.12. Countour plots reflejando la variación temporal y en profundidad en los lagos 

ME (izquierda) y MO (derecha) A: índice biológico (BIX); B: índice de humificación (HIX). 

La escala de la variable se encuentra a la derecha de cada parámetro; C: Relación entre el índice 

de humificación (HIX) y el índice de MOD recientemente producida por la microbiota (BIX) 

en los lagos ME y MO. Las líneas discontinuas indican los valores reportados por Birdwell & 

Engel (2010) y Walker et al. (2013). 
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II.3.3.11 Análisis de los nutrientes 

Fósforo (P) 

Las concentraciones de fósforo total (PT) fueron bajas y variaron entre 0,60 y 3,12 μg L-1 

(Tabla II.5). No se encontraron diferencias significativas entre los lagos (RM ANOVA 

p=0,098), si bien se observaron diferencias a lo largo del tiempo (RM ANOVA p<0,05). La 

variación temporal del PT fue sincrónica entre ambos lagos (r=0,603, p=0,008). En particular, 

durante el invierno y la primavera de 2018, se registraron las concentraciones medias más bajas 

en ambos lagos, siendo significativamente inferiores respecto a las otras fechas, pero no entre 

ambos lagos para la misma fecha (RM ANOVA p>0,05, Tabla II.5, Figura II.13A). 

 Las fracciones disueltas del fósforo (fósforo disuelto total, PDT) presentaron una 

concentración promedio de 0,53±0,33 μg L-1para el ME, mientras que en el lago MO fue de 

0,63±0,31 μg L-1 (Tabla II.5). Se encontraron diferencias significativas (RM ANOVA p<0,05) 

entre ambos lagos en todas las fechas de muestreo, excepto en la primavera de 2018 y el verano 

de 2019 (Figura II.13B). Sin embargo, la variación temporal de este parámetro fue sincrónica 

entre ambos lagos (r=0,69, p=0,001). 

Las concentraciones de fósforo reactivo soluble (PRS) fueron bajas en ambos lagos, con 

valores que variaron entre no detectables y 1,26 μg L-1. La concentración promedio fue de 

0,27±0,25 μg L-1 para el lago ME, y para el lago MO de 0,35±0,31 μg L-1 (Tabla II.5). Durante 

el invierno de 2018, ambos lagos presentaron valores por debajo del límite de detección, siendo 

el estrato inferior del lago MO el más afectado por una disminución abrupta. Aunque no se 

observaron diferencias significativas entre lagos (RM ANOVA p>0,05), los resultados 

sugieren una posible variabilidad temporal en la disponibilidad de PRS en ambos sistemas 

acuáticos (r=0,603, p=0,008) (Figura II.13C).  
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Figura II.13. Countour plots reflejando la variación temporal y en profundidad en los lagos 

ME (izquierda) y MO (derecha) de las variables: A- Fósforo Total (PT); B- Fósforo disuelto 

total (PDT); C- Fósforo reactivo soluble (PRS). La escala de cada variable se encuentra a la 

derecha los paneles correspondientes. 
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Tabla II.5. Valores promedio, desvío estándar (D.E.) y rango (mínimos y máximos) de las 

variables físicas y químicas y de la concentración de clorofila a (Cl a) de los dos lagos durante 

todo el período de muestreo. Referencias: PRS: fósforo reactivo soluble; PT: fósforo total; 

PDT: fósforo disuelto total; NH4: amonio; NO3: nitrato; NO2: nitrito, NT: nitrógeno total; NDT: 

nitrógeno disuelto total; NOD: nitrógeno orgánico disuelto, NPT: nitrógeno particulado total, 

adim: adimensional, n.d.: no detectable. 

 

  Moreno Este  Moreno Oeste 

Variable Unidades Media D.E. Mín Máx  Media D.E. Mín Máx 

PT μg L-1 1,64 0,50 0,60 2,84 
 

1,90 0,45 1,13 3,12 

PDT μg L-1 0,53 0,33 0,01 1,29 
 

0,63 0,31 0,18 1,38 

PRS μg L-1 0,27 0,25 n.d. 0,91 
 

0,35 0,31 n.d. 1,26 

NT μg L-1 104,13 28,13 56,59 191,34 
 

114,06 31,09 62,87 204,92 

NDT μg L-1 79,93 28,44 31,49 181,06 
 

81,83 19,57 39,99 132,04 

NPT μg L-1 24.21 13.29 0.23 58.96 
 

32.23 26.30 2.18 107.31 

NOD μg L-1 62,53 23,21 24,58 151,25 
 

69,70 19,05 27,94 108,47 

NID μg L-1 17,40 9,98 2,83 43,38 
 

12,13 6,26 2,51 27,92 

NH4 μg L-1 4,54 4,64 n.d. 26,26 
 

4,06 2,58 n.d. 9,98 

NO2 μg L-1 0,84 0,44 n.d. 1,91 
 

0,88 0,38 0,06 1,46 

NO3 μg L-1 12,03 8,38 1,38 38,25 
 

7,19 5,76 0,25 21,21 

SiO2 mg L-1 9,82 0,59 8,58 11,97 
 

9,21 0,44 8,14 10,28 

 

 

Nitrógeno (N) 

Nitrógeno total 

La concentración de nitrógeno total (NT) promedio para el lago ME fue de 104,13±28,13 μg 

L-1 y de 114,06±31,09 μg L-1 para el lago MO (Tabla II.5) y no se encontraron diferencias entre 

lagos (RM ANOVA p=0,229). El factor tiempo si resultó significativo (RM ANOVA p<0,05) 

y cada fecha difirió de la siguiente. Ambos lagos experimentaron un aumento significativo en 

la concentración de NT hacia principios de otoño de 2018, otoño de 2019 y también en el 

verano de 2019 (Figura II.14A). Además, el NT varió sincrónicamente encontrándose una 

correlación alta y significativa entre ambos lagos (r=0,778, p=0,0001). 



Capítulo II 

76 

 

Nitrógeno disuelto total 

El nitrógeno total disuelto (NDT) promedio en el lago ME fue de 79,93±28,44 μg L-1 y en el 

MO de 81,83±19,57 μg L-1 (Tabla II.5). Durante la primavera de 2018 la concentración en el 

MO fue superior al ME (RM ANOVA p<0,05). 

El patrón general evidenció que el NDT se acumula en ambos lagos hacia el otoño, y no se 

encontraron diferencias significativas entre estratos (RM ANOVA p<0,05) (Figura II.14B). 

Mientras que durante las primaveras las concentraciones fueron las más bajas, y ambos lagos 

se diferenciaron entre ellos siendo ME el que presentó menores concentraciones durante las 

primaveras 2017 y 2018 (RM ANOVA p<0,05) (Figura II.14B). Al igual que con el NT, se 

encontró una correlación alta y significativa entre ambos lagos (r=0,802, p=0,0001) 

Nitrógeno particulado total 

La concentración media de nitrógeno particulado total (NPT, Figura II.14C) fue de 

24,21±13,29 μg L-1 para el lago ME y en el lago MO la concentración media fue de 32,23 

±26,30 μg L-1 (Tabla II.5). Se encontraron interacciones significativas entre las fechas y el lago 

y entre las fechas y los estratos (RM ANOVA p<0,05). En el lago ME el estrato superior 

aumentó hacia el otoño 2018 y disminuyó durante el invierno, volviendo a aumentar hacia el 

otoño siguiente (2019). El estrato medio de este lago aumentó durante el invierno (RM 

ANOVA p<0,05), mientras que el estrato inferior se mantuvo sin cambios significativos entre 

muestreos. El lago MO experimentó un aumento significativo durante el verano 2019 (RM 

ANOVA p<0,05) (Figura II.14C). Por último, la variación temporal de este parámetro fue 

sincrónica entre ambos lagos (r=0,528, p=0,024). 
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Figura II.14. Countour plots reflejando la variación temporal y en profundidad en los lagos 

ME (izquierda) y MO (derecha) de las variables: A-Nitrógeno Total (NT); B- Nitrógeno 

disuelto total (NDT); C- Nitrógeno particulado disuelto (NPT). La escala de la variable se 

encuentra a la derecha de los paneles correspondientes. 

 

Nitrógeno orgánico disuelto 

La concentración media de nitrógeno orgánico disuelto (NOD) para el lago ME fue de 

62,53±23,21 μg L-1, mientras que para el lago MO fue de 69,70±19,05 μg L-1 (Tabla II.5, Figura 

II.15). (Tabla II.5). Durante las primaveras 2017 y 2018 la concentración media de NOD fue 

diferentes entre lagos (RM ANOVA p<0,05), y además lo valores fueron los más bajos 

registrados. Conforme se mantenía la estratificación (otoño 2018 y 2019 y verano 2019) fue 
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aumentando la concentración de NOD en ambos lagos en toda la columna de agua (Figura 

II.15). Ambos lagos experimentaron cambios sincrónicos para este parámetro (r=0,719, 

p=0,0008). 

 

Figura II.15. Countour plots reflejando la variación temporal y en profundidad en los lagos 

ME (izquierda) y MO (derecha) del Nitrógeno orgánico disuelto (NOD). La escala de la 

variable se encuentra a la derecha de los paneles. 

 

Nitrógeno inorgánico disuelto 

Las concentraciones de nitrógeno inorgánico disuelto (NID) variaron entre 2,51 y 43,38 μg L-

1 (Tabla II.5), y no se encontraron diferencias significativas entre lagos. Ambos lagos 

presentaron una variación sincrónica para este parámetro (r=0,707, p=0,001). Sin embargo, se 

encontraron diferencias significativas entre fechas de muestreo (RM ANOVA p<0,05), 

registrándose las mínimas concentraciones durante el invierno y la primavera de 2018. En el 

ME los estratos superior y medio no difirieron entre sí en el tiempo, mientras que el estrato 

inferior aumentó considerablemente la concentración de NID respecto a estos estratos durante 

la primavera de 2017 y otoño de 2018, y luego desde el verano de 2019 hasta el otoño de 2019, 

donde la estratificación térmica fue más fuerte (RM ANOVA p<0,05). En el MO no hubo 

diferencias entre estratos en la concentración de NID 
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Durante los meses en los que ambos lagos permanecieron estratificados (Figura II.3), el 

aumento de la fracción de nitrógeno inorgánico disuelto (NID) fue significativo, y en especial 

del amonio y del nitrato (los cuales constituyeron alrededor del 23 y 71% del NID en el estrato 

inferior, respectivamente). 

Amonio 

La concentración de amonio (NH4) media fue de 4,54±4,64 μg L-1 para el lago ME y de 

4,06±2,58 μg L-1 para el lago MO (Tabla II.5; Figura II.16A). La variación temporal no fue 

sincrónica entre lagos (r=0,409, p0,092) para este parámetro, observándose un desfasaje en la 

estacionalidad de los registros mínimos de ambos lagos. Las concentraciones de NH4 fueron 

diferentes entre lagos durante el invierno de 2018 y el verano de 2019 (RM ANOVA p<0,05). 

En ambos lagos la interacción tiempo*estrato fueron significativas (RM ANOVA p<0,05) en 

el ME observó una disminución significativa a valores nd durante el invierno y primavera 2018 

(RM ANOVA p<0,05), volviendo a acumularse en verano y otoño 2019. El lago MO mostró 

una disminución significativa desde principios del otoño 2018 hasta la primavera de 2018 

cuando alcanzó valores n.d. (RM ANOVA p<0,05), volviéndose a acumular amonio durante el 

verano y otoño de 2019 (Figura II.16A). 

Nitrito 

En cuanto al nitrito (NO2), la concentración media en el ME fue de 0,84±0,44 μg L-1 y de 

0,88±0,38 μg L-1 en el lago MO (Tabla II.5, Figura II.16B). La variación temporal para este 

parámetro fue sincrónica (r=0,829, p<0,0001). 

Nitrato 

La concentración media de nitrato (NO3) el lago ME fue de 12,03±8,38 μg L-1 (Tabla II.5, 

Figura II.16C). En este lago se registró el valor máximo en el hipolimnion a 100 m de 

profundidad durante el otoño 2018. En cambio, en el lago MO la concentración media fue de 
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7,19±5,76 μg L-1 (Tabla II.5). La interacción tiempo*lago fue significativa (RM ANOVA 

p<0,05), encontrándose diferencias entre los lagos durante otoño, invierno y primavera 2018, 

donde la concentración media fue mayor en el ME. En el lago ME la interacción tiempo*estrato 

fue significativa (RM ANOVA p<0,05) y el estrato inferior tuvo concentraciones 

significativamente mayores durante la primavera 2017, otoño 2018, verano y primavera 2019. 

Mientras que durante el invierno y primavera 2018 las concentraciones se equipararon en toda 

la columna de agua (Figura II.16C). Además, dentro del estrato inferior (del ME) se registró 

un incremento significativo entre la primavera de 2017 y principios del otoño de 2018, y entre 

el verano de 2019 y el otoño de 2019 (RM ANOVA p<0,05).  
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Figura II.16. Countour plots reflejando la variación temporal y en profundidad en los lagos 

ME (izquierda) y MO (derecha) de las variables: A- Amonio (NH4); B- Nitrito (NO2); C- 

Nitrato (NO3). La escala de la variable se encuentra a la derecha de cada parámetro. 

 

El lago MO presentó variaciones en el tiempo de la concentración de NO3 (RM ANOVA 

p<0,05) sin tener diferencias significativas entre estratos (RM ANOVA p>0,05). Sin embargo, 

la columna de agua cuando estaba estratificada mostró un claro patrón de mayores 

concentraciones de NO3 en el estrato inferior. En ambos lagos la mezcla invernal disminuyó e 

igualó las concentraciones de los estratos. Principalmente estos resultados indican la 

conformación de una nitraclina durante la estratificación, siendo esto mucho más marcado en 

el ME. En el MO este patrón se observa con menor intensidad sin llegar a ser significativo 
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(Figura II.16C, Figura II.18). A pesar de las diferencias entre lagos, el NO3 varió de manera 

sincrónica (r=0,564, p=0,014). 

 

Figura II.17. A. Box plots con media y DE y línea de tendencia de la fluctuación del nitrógeno 

orgánico disuelto (NOD), nitrato (NO3) y oxígeno disuelto (OD) durante los muestreos para 

los lagos ME y MO, considerando los valores de toda la columna de agua. B. Correlación entre 

el nitrato (NO3) y el NOD. C. Correlación entre el nitrato (NO3) y oxígeno disuelto (OD). 

 

 

La fluctuación media del NOD fue acompañada por un patrón muy similar del NO3, la 

correlación entre estos parámetros para ambos lagos fue positiva y significativa (r= 0,27 

p=0,0028, Figura II.17 A y B).  

Por otra parte, se encontró una fuerte correlación negativa entre el NO3 y el OD en ambos lagos 

(r= -0,67, p<0,0001, Figura II.17 A y C). En particular, se evidenció que esta correlación 

negativa fue mayor al analizar sólo el estrato inferior del lago ME (r= -0,82, p=0,048).  

El acople temporal de estos parámetros, junto con la estratificación térmica, dan la pauta de los 

procesos que pueden estar ocurriendo. En particular, los compuestos orgánicos nitrogenados 
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(NOD), pueden formar nitrato a través de la vía oxidativa, en presencia de oxígeno 

(amonificación  nitrificación, Figura II.1). Así, conforme se establece la estratificación 

térmica y las masas de agua del hipolimnion quedan aisladas (Figura II.18 fechas primavera 

2017, otoño 2018, verano 2019 y otoño 2019), se observa por un lado la disminución del OD, 

y el aumento del NO3. Mientras que durante el invierno la temperatura del agua se homogeniza 

y ocurre una holomixis de los nutrientes y del NO3 (Figura II.18 fechas invierno 2018 y 

primavera 2018).     

 

Figura II.18. Esquema de los resultados para la concentración de NO3, estratificación térmica, 

OD. Primavera 2017: inicio del establecimiento de la termoclina, marcada diferencia entre 

lagos, concentraciones de OD y NO3 sin diferencias en la columna de agua; otoño 2018: 

termoclina muy marcada, disminución notable del OD en el fondo, establecimiento de la 

nitraclina en ME; invierno 2018: mezcla de toda la columna de agua y restablecimiento de los 

niveles de OD, homogeneización del nitrato en la columna de agua; primavera 2018: comienzo 

de la estratificación, sin grandes diferencias en la columna de agua para OD y NO3; verano 

2019: termoclina muy marcada, disminución del OD y fuerte aumento del nitrato en el estrato 

inferior; otoño 2019: se acentúan las diferencias respecto al verano y aumenta la concentración 

de nitrato en el estrato inferior y disminuye el OD. Esquema de los lagos y las cuencas 

modificado de Queimaliños et al. (2012). 
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Sílice disuelto 

El sílice disuelto (SiO2) medio en el lago ME presentó una concentración de 9,82±0,59 mg L-

1, mientras que el MO presentó una concentración media de 9,21±0,44 mg L-1 (Tabla II.5). La 

variación temporal no fue sincrónica entre ambos lagos (r=-0,280, p=0,259). Durante el 

invierno de 2018, la primavera de 2018 y el otoño de 2019, se observaron diferencias 

significativas entre ambos lagos, siendo ME el que presentó concentraciones más altas de SiO2 

(RM ANOVA p<0,05; Tabla II.5, Figura II.19). 

 

Figura II.19. Countour plots reflejando la variación temporal y en profundidad en los lagos 

ME (izquierda) y MO (derecha) del Sílice disuelto (SiO2). La escala de la variable se encuentra 

a la derecha de los paneles. 

 

II.3.4 Limitación por nutrientes 

NID:PT 

La relación NID:PT presentó una media de 24,7±14,2 para el lago ME y de 14,26±7,56 para el 

MO (Figura II.20). En particular, durante las primaveras 2017 y 2018 los lagos fueron 

diferentes (RM ANOVA p<0,05), y en ambos momentos la relación fue mayor en el ME 

respecto al MO. Además, se observaron diferencias entre los estratos del lago ME, siendo el 

estrato inferior el que presentó las relaciones más altas (RM ANOVA p<0,05). Por otro lado, 

el MO no registró diferencias significativas entre estratos. Esta relación NID:PT es un 
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indicador importante de sistemas limitados por nutrientes, siendo los valores superiores a 7,5 

indicativos de una limitación por fósforo en condiciones iluminadas, según Bergström (2010). 

En este sentido, se evidencia que el lago ME se encuentra más limitado que el MO para estos 

nutrientes, en especial en su estrato inferior en el cual además se superpone con la limitación 

por la luz y donde se acumula una cantidad considerable de nitrato, como se describió 

previamente. 

 

Figura II.20. Countour plots reflejando la variación temporal y en profundidad en los lagos 

ME (izquierda) y MO (derecha) de la relación NID:PT en ambos lagos. La escala de la variable 

se encuentra a la derecha de los paneles. La línea punteada que resalta el límite de relación de 

7,5 para sistemas con limitación de nutrientes.  

 

Si:PT 

La relación molar Sílice:fósforo total (Si:PT) para el lago ME fue en promedio de 7,3±2,65, y 

para el MO este cociente fue de 5,63±1,27 (Figura II.21). La interacción tiempo*lago fue 

significativa (RM ANOVA p<0,05) siendo los lagos diferentes entre sí durante el invierno y la 

primavera 2018 y el otoño 2019, donde el lago ME tuvo mayores relaciones de esta relación. 

Ambos lagos registraron un aumento durante el invierno y la primavera 2018. El lago ME 

experimentó variaciones en el tiempo y entre los estratos (RM ANOVA p<0,05), presentando 

valores más elevados durante el invierno. En particular, el estrato inferior, el cual está limitado 
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por luz, fue significativamente mayor que el superior (RM ANOVA p<0,05). En el lago MO 

se observó interacción tiempo*estrato (RM ANOVA p<0,05) donde el estrato inferior fue 

significativamente menor durante las épocas que el lago se encontraba estratificado. 

 

Figura II.21. Countour plots reflejando la variación temporal y en profundidad de en los lagos 

ME (izquierda) y MO (derecha) del cociente Si:PT en ambos lagos. La escala de la variable se 

encuentra a la derecha de los paneles.  

 

II.3.5 Integración de variables 

Sincronía 

En general y resumiendo los resultados expresados para las numerosas variables descriptas 

anteriormente, este análisis reveló una correlación de Pearson positiva y significativa (p<0,05) 

en todas las variables, excepto en los casos del NH4 (p=0,09), BIX (p=0,57), SiO2 (p=0,25), y 

C3:COD (p=0,76).  

Análisis de componentes principales 

Se llevó a cabo un análisis de componentes principales con el objetivo de observar patrones 

subyacentes en la variación de las variables analizadas estadísticamente dada la complejidad 

de los datos. Se eliminaron las variables altamente correlacionadas previamente detectadas 

mediante un análisis de VIF (variables eliminadas: TDN, NO2). Este análisis se realizó 

utilizando todas las muestras obtenidas en el estudio (N=120) (Figura II.22). En este caso el 
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análisis se enfoca en la variación estacional en ambos lagos. El primer eje explicó el 21,7% de 

la variación total, mientras que el segundo eje explicó el 17,5%, lo que en conjunto significó 

una explicación del 39,3% de la variación total. 

Para el primer componente principal, las variables con correlaciones más altas y positivas (> a 

0,40) fueron [OD], S275-295, COD, la temperatura, PRS, PDT (Figura II.22, a la derecha de la 

figura se encuentran las correlaciones). Además, Iz, el nivel del agua y las precipitaciones 

acumuladas también tuvieron correlaciones positivas, pero de menor magnitud. Por otro lado, 

las variables con correlaciones más negativas en el eje 1 fueron el NO3 (junto con NOD y NT 

en menor medida correlacioones entre -0,27 y -0,23 respectivamente), SSI, ad435(proxy de 

STS), el área del lago y C1:COD, C2:COD, HIX,  a*350, y SiO2. 

En cuanto al segundo componente principal, se observó que las variables con correlaciones 

más altas y positivas (> a 0,40) fueron las precipitaciones acumuladas, ad435, [OD], Zmix:Zeu, 

Cla y el nivel del agua. Mientras que las variables con correlaciones más negativas fueron la 

temperatura, SSI, PT, PRS, PDT, COD, NO3 y NH4 (Figura II.22, a la derecha de la figura se 

encuentran las correlaciones). 

En el biplot (Figura II.22) las 120 muestras quedaron en primer lugar separados los lagos, y 

además las fechas siendo caracterizadas según variables más relevantes. A su vez, las muestras 

correspondientes a las fechas en que los lagos se encontraron estratificados se encontraron 

separadas. De manera tal que dentro del biplot puede establecerse una división implícita (ver 

Figura II.22 líneas punteadas) caracterizando las masas de agua. El lago MO ubicado 

mayoritariamente en los cuadrantes I y IV, mientras que el lago ME se distribuye 

principalmente en los cuadrantes II y III y en menor medida en el I y IV (Figura II.22). 

Esta división separando las muestras de agua de los dos lagos es transversal a los ejes 1 y 2 

(Figura II.22, línea punteada naranja), y en mayor medida las variables que corren en sentido 
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perpendicular es la ad435, C1:COD y C2:COD caracterizando al ME con mayor turbidez y 

MOD más húmica, mientras que mayores valores de COD y PRS caracterizan al MO. Por otra 

parte, el segundo eje de separación es acorde a la presencia o ausencia de estratificación 

térmica.  

En este contexto, quedaron cercanas las masas de agua correspondientes a la mixis de invierno 

y de la primavera temprana de 2018 (que presentó un calentamiento superficial muy incipiente; 

Figura II.22 óvalo marrón), y por otro lado, las masas de agua durante la estratificación (otoño 

2018-2019 y verano 2019). Dentro del primer grupo, el ME se caracterizó por mayores valores 

de ad435 y de Zmix:Zeu en invierno, mientras que en la primavera 2018 se caracterizó por 

mayores valores de precipitaciones acumuladas y de Cla. En tanto el MO en invierno se 

caracterizó por mayor Cla, mientras que la primavera 2018 por mayores niveles de agua, de 

[OD], y de Cla. Opuestos a estos se encuentran las masas de agua que se encuentran 

estratificadas y por lo tanto hay una mayor dispersión de los datos. El ME se caracterizó por 

mayores concentraciones de formas de nitrógeno, y en particular el otoño 2019 estuvo 

especialmente caracterizado por el nitrato (que conforma la nitraclina), la menor [OD]. En tanto 

el MO se caracterizó por mayores concentraciones de P y mayor BIX. Por último, las muestras 

correspondientes a la primavera 2017, que fue una primavera “tardía”, conformaron un solo 

grupo para ambos lagos, y estuvieron caracterizadas en mayor medida por mayores valores de 

Iz, COD y S275-295 (menor tamaño molecular de la MOD) (Figura II.22). 
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Figura II.22. Análisis de Componentes Principales (PCA). Izquierda: Biplot estandarizado 

para los lagos ME (cuadrados) y MO (círculos) en las diferentes fechas, utilizando como 

variables los parámetros morfométricos, hidrológicos, físico y químicos y de Cla. La línea 

punteada naranja señala el eje de separación entre lagos y la línea punteada roja la separación 

de estratificación. Los cuadrados y los círculos de mayor tamaño relativo indican el promedio 

de los valores por lago y fecha, mientras que los pequeños corresponden a todas las muestras 

de las cuales se desprende el análisis (N=120). Referencias: Cla: clorofila a; PRS: fósforo 

reactivo soluble; PT: fósforo total; PDT: fósforo disuelto total; NH4: amonio; NO3: nitrato; 

NT: nitrógeno total; NOD: nitrógeno orgánico disuelto; COD: carbono orgánico disuelto; CID: 

carbono inorgánico disuelto; a440: absorción a 440 nm; a_350: abs a350 nm normalizada por 

COD; S275-295: pendiente espectral 275-295 nm; C1_/C2_/C3_: componentes 1, 2 y 3 

normalizados por COD; BIX: índice biológico; HIX: índice de humificación; Iz: irradiancia en 

la columna de agua; V_est: volumen estrato; Temp: temperatura; Si: sílice disuelto; Zmix:Zeu: 

relación capa mezcla y capa iluminada; N_agua: nivel del agua; A_lago: área del lago; PP150: 

precipitaciones acumuladas 150 días. Derecha: correlaciones (r) de las variables con dim1 y 2. 

 

Para determinar las variaciones dentro de cada lago y teniendo en cuenta los análisis previos, 

se llevaron a cabo análisis de componentes principales por separado para cada uno de ellos. En 

estos casos se destacó el análisis por estratos.  
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En el caso del lago ME (Figura II.23), el primer eje explicó el 25,8% de la variación total, 

mientras que el segundo eje explicó el 20,3%, lo que representa el 46,1% de la variación total. 

Las correlaciones del eje 1 más fuertes y positivas (> a 0,40) fueron con [OD], S275-295, 

precipitaciones acumuladas, volumen del estrato, COD, PRS, PDT, temperatura y nivel del 

agua. Mientras que presentaron correlaciones negativas para las formas de nitrógeno (NOD, 

NO3, NT), los componentes normalizados C1 y C2, a*350, ad435, CID, SSI y HIX. Las 

correlaciones del eje 2 fueron positivas para Zmix:Zeu, Cla, CID, [OD], precipitaciones 

acumuladas, HIX, y negativas para T, SSI, COD y las formas de fósforo (PRS, PDT, PT), BIX 

y NH4. 

Las muestras (N=66) en el biplot se separaron en tres sectores (Figura II.23 óvalos) respecto a 

la estructura de las masas de agua (mezclado y con estratificación incipiente, estratificado 

estrato inferior y estratificado estrato superior y medio). Durante invierno las masas de agua se 

caracterizaron por un mayor Zmix:Zeu, en tanto que en primavera 2018 por mayores niveles 

de agua, [OD], precipitaciones acumuladas y Cla. Por otro lado, durante la estratificación las 

masas de agua se encuentraron separadas acorde a los estratos. Los estratos inferiores se 

caracterizaron por mayores concentraciones de NOD y de NO3 (conformando la nitraclina) y 

de C3:COD; en tanto que los estratos medio y superior se caracterizaron por mayores 

temperaturas, COD, BIX y formas de fósforo. La primavera de 2017 quedó caracterizada por 

mayores valores de S275-295, Iz y menores de HIX, C1:COD, C2:COD, CID y ad435 (Figura 

II.23).  
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Figura II.23. Análisis de Componentes Principales (PCA). Izquierda: Biplot estandarizado 

para el lago ME en las diferentes fechas, utilizando como variables los parámetros 

morfométricos, hidrológicos, físico y químicos y de Cla. Los símbolos de mayor tamaño 

relativo indican el promedio de los valores por fecha y estrato, los pequeños corresponden a 

todas las muestras de las cuales se desprende el análisis (N=66). Referencias: Cla: clorofila 

a; PRS: fósforo reactivo soluble; PT: fósforo total; PDT: fósforo disuelto total; NH4: amonio; 

NO3: nitrato; NT: nitrógeno total; NOD: nitrógeno orgánico disuelto; COD: carbono orgánico 

disuelto; CID: carbono inorgánico disuelto; a440: absorción a 440 nm; a_350: abs a350 nm 

normalizada por COD; S275-295: pendiente espectral 275-295 nm; C1_/C2_/C3_: componentes 

1, 2 y 3 normalizados por COD; BIX: índice biológico; HIX: índice de humificación; Iz: 

irradiancia en la columna de agua; V_est: volumen estrato; Temp: temperatura; Si: sílice 

disuelto; Zmix:Zeu: relación capa mezcla y capa iluminada; N_agua: nivel del agua; A_lago: 

área del lago; PP150: precipitaciones acumuladas 150 días. Derecha: correlaciones (r) de las 

variables con dim1 y 2. 

 

En el caso del lago MO (Figura II.24), el primer eje explicó el 21,3% de la variación total, 

mientras que el segundo eje explicó el 21,2% de la variación, lo que representa el 42,5% de la 

variación total. 
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Las correlaciones altas y positivas (> a 0,40) con el eje 1 fueron del S275-295, T, COD, PRS, 

[OD], ad435, precipitaciones acumuladas y volumen estrato (Figura II.24 ver correlaciones). 

Mientras que presentaron correlaciones negativas con NO3, los componentes C1 y C2 

normalizados, a*350, HIX y CID. El eje 2 presentó correlaciones positivas con [OD], 

precipitaciones acumuladas, ad435, Cla, precipitaciones acumuladas y en menor medida con 

Zmix:Zeu. Mientras que presentó correlaciones negativas con la temperatura, SSI, BIX, COD 

y las formas de fósforo (PRS, PDT, PT), NH4 y el sílice. 

Al igual que se observó en el lago ME, se observaron tres separaciones en el biplot (N=54), 

donde en términos generales, el primer eje separó las muestras correspondientes al invierno 

junto y la primavera de 2018, mientras que el segundo eje separó el estrato inferior de los 

estratos superior y medio durante los períodos de estratificación (otoños de 2018-2019 y el 

verano de 2019; Figura II.24 óvalos). 

Las masas de agua de invierno junto con la de primavera 2018 se caracterizaron por mayor 

[OD], ad435, mayores precipitaciones acumuladas y la primavera especialmente por mayor 

concentración de Cla. En tanto que las muestras correspondientes a las fechas donde el lago 

está estratificado, el eje 2 separó las muestras durante la estratificación correspondientes al 

estrato inferior (cuadrante III) por mayores concentraciones de NO3, NOD y mayor a*
350. Los 

estratos superior y medio durante las épocas que el lago estaba estratificado quedaron 

representados en el cuadrante IV, caracterizados por mayore concentraciones de formas de 

fósforo, COD, BIX, SiO2. Al igual que ocurrió en el ME la primavera de 2017 quedó 

caracterizada por mayores valores de COD y de Iz (Figura II.24). 
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, Temp 
Figura II.24. Análisis de Componentes Principales (PCA). Izquierda: Biplot estandarizado 

para el lago MO en las diferentes fechas, utilizando como variables los parámetros 

morfométricos, hidrológicos, físico y químicos y de Cla. Los símbolos de mayor tamaño 

relativo indican el promedio de los valores por fecha y estrato, los pequeños corresponden a 

todas las muestras de las cuales se desprende el análisis (N=54). Referencias: Cla: clorofila 

a; PRS: fósforo reactivo soluble; PT: fósforo total; PDT: fósforo disuelto total; NH4: amonio; 

NO3: nitrato; NT: nitrógeno total; NOD: nitrógeno orgánico disuelto; COD: carbono orgánico 

disuelto; CID: carbono inorgánico disuelto; a440: absorción a 440 nm; a_350: abs a350 nm 

normalizada por COD; S275-295: pendiente espectral 275-295 nm; C1_/C2_/C3_: componentes 

1, 2 y 3 normalizados por COD; BIX: índice biológico; HIX: índice de humificación; Iz: 

irradiancia en la columna de agua; V_est: volumen estrato; Temp: temperatura; Si: sílice 

disuelto; Zmix:Zeu: relación capa mezcla y capa iluminada; N_agua: nivel del agua; A_lago: 

área del lago; PP150: precipitaciones acumuladas 150 días. Derecha: correlaciones (r) de las 

variables con dim1 y 2. 

 

Discusión 

El estudio integrador de las variables ambientales que afectan a los lagos Moreno Este y 

Moreno Oeste permitió obtener numerosos resultados que, en líneas generales, estuvieron en 

consonancia con su condición de monomíctico cálidos. Considerando que esta investigación se 
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desarrolló con frecuencia estacional, iniciando en primavera y durante casi un año y medio, se 

abarcaron tres períodos del ciclo monomíctico que presentan los lagos. De estos períodos, dos 

de ellos se caracterizaron fundamentalmente por la presencia de una estratificación térmica 

incipiente, o bien definida, durante las estaciones de primavera-verano. Entre ambos períodos 

de estratificación, quedó definida la época invernal caracterizada por la mixis de la columna de 

agua (Figuras II.3A y B). De esta manera, en ambos lagos se generaron “masas de agua” que 

cambiaron sus características y su volumen durante el transcurso del estudio. En los períodos 

de estratificación se generaron “masas superficiales e intermedias” más cálidas y 

completamente iluminadas, acompañadas por “masas inferiores” más frías y parcial o 

completamente oscuras (Figuras II.3A y B, y II.6). Por otra parte, durante el período de mixis 

invernal, se registraron “masas completas” de los lagos, ya que la mezcla convectiva incluyó a 

toda la columna de agua (holomixis) (Figuras II.3A y B). 

Durante todo el período estudiado, las concentraciones del carbono orgánico disuelto, de P y 

N fueron muy bajas (COD < 0,9 mg L-1, PT < 3,5 µg L-1, NT < 205 µg L-1), confirmando el 

estado oligotrófico o ultraoligotrófico de los lagos. En contraste se registraron concentraciones 

moderadas a altas de SiO2 (8-12 mg L-1) (Tablas II.2 y II.5). Estas concentraciones se 

encontraron dentro de los rangos previamente registrados en lagos andino-patagónicos (p.e. 

Balseiro et al., 2007; Díaz et al., 1998; Díaz & Pedrozo, 1993; Queimaliños, 2002; entre otros). 

Los antecedentes de lagos de la región resultan muy valiosos para compararlos con los datos 

obtenidos en este análisis de ambos lagos en el que se consideró simultáneamente la variación 

estacional y del perfil vertical de toda la columna de agua. Como se mencionó en el Área de 

estudio, los antecedentes limnológicos de estos lagos se refieren principalmente a datos 

obtenidos dentro la zona eufótica (Balseiro et al., 2004; Callieri et al., 2007; Markert et al., 

1997; Modenutti et al., 2000, 2013; Queimaliños et al., 1999, 2002), o del epilimnion (Balseiro 

et al., 2007; Diaz et al., 1998, 2000; Pedrozo et al., 1993). Por otro lado, generalmente los 
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muestreos se limitaron a las estaciones de mejores condiciones climáticas como la primavera 

tardía (Markert et al., 1997), verano e inicio del otoño, siendo el invierno sub-representado en 

los estudios de lagos andino-patagónicos. En este contexto, los datos novedosos que aporta el 

presente estudio se relacionan con las características de la “masa de agua invernal” y de las 

“masas inferiores” en los lagos Moreno, los cuales se irán analizando a lo largo de esta 

discusión, y los capítulos siguientes.  

Hoy en día, muchos estudios evidenciaron la relevancia e influencia que tiene la mixis invernal 

en múltiples factores, físicos, químicos y biológicos en el funcionamiento de los ambientes 

(Bayer et al., 2016; Rogora et al., 2018, entre otros). De hecho, Salmaso et al. (2003) 

enfatizaron que la mezcla vertical en lagos profundos es un factor importante para determinar 

la evolución anual de las características físicas y químicas a lo largo de la columna de agua y 

para controlar el desarrollo de la biomasa algal.  

En relación con los nutrientes, el principal resultado de este Capítulo es que se reporta por 

primera vez la existencia de una quimioclina de nitrato (nitraclina) en dos lagos andino-

patagónicos (Figura II.16c). La importancia de este resultado radica en que la acumulación de 

nitratos en el hipolimnion de ambos lagos se produce como consecuencia de diversos procesos. 

En primera instancia, la nitrificación biológica constituye la única fuente conocida de nitrato 

y, como tal, se produce a partir de la mineralización del N orgánico, tanto particulado como 

disuelto (Wetzel, 2001). La transformación del nitrógeno orgánico disuelto (NOD) en NO3 

incluye dos pasos que implican actividad microbiana: en primer lugar, el NOD se convierte en 

NH4 mediante la amonificación; en segundo lugar, el NH4 se transforma en NO2, y luego en 

NO3 por nitrificación (Wetzel, 2001; Xia et al., 2013). Berman & Bronk (2003) señalaron que 

el NOD es un participante fundamental en el ciclo del nitrógeno en los sistemas acuáticos, y 

que suele ser la forma nitrogenada dominante del nitrógeno total, hecho que se observa en los 

lagos Moreno (ver Tabla II.5). Otro proceso relevante asociado a la nitrificación es que se trata 
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de una reacción que requiere oxígeno tanto en la oxidación del C durante la respiración 

bacteriana, como en la oxidación del N a lo largo de la cadena de reacciones NOD-NH4-NO2-

NO3. De esta manera, la nitrificación es un proceso que tiene el potencial de contribuir a la 

hipoxia en los sistemas lacustres (Clevinger et al., 2014).  

En este contexto, para comprender cuáles son las eventuales fuentes de NOD para la 

nitrificación, es necesario analizar la dinámica de la materia orgánica particulada (MOP) y de 

la MOD. En cuanto a la fracción particulada, la erosión moviliza la materia orgánica particulada 

proveniente de la vegetación terrestre, transfiriéndola a los ríos y estos a los sedimentos de los 

sistemas receptores (Hill & West, 2020; Smith et al., 2013). Además, se ha demostrado que 

tanto la MOP como los sedimentos en suspensión presentes en arroyos favorecen la lixiviación 

de MOD, que en algunos casos suele ser rica en nitrógeno (fuente de NOD) (Xia et al., 2013; 

Yoshimura et al., 2010). Por otro lado, la MOD está fuertemente asociada al ciclo del N, ya 

que las sustancias orgánicas tanto húmicas como no-húmicas pueden contener diferente 

número de átomos de N en su estructura (p.e. proteínas), conformando así la fracción de NOD 

(Bronk et al., 2007). 

En varios lagos profundos del hemisferio norte se ha registrado acumulación de nitratos en el 

hipolimnion (Beutel et al., 2018; Clevinger et al., 2014; Finlay et al., 2007; Herber et al., 2020; 

Kim et al., 2006; Small et al., 2013). En el caso del lago Biwa en Japón, se ha demostrado que 

la fuente de MOD y de NOD en el hipolimnion proviene de la mezcla convectiva producida 

durante el invierno a partir de la materia orgánica acumulada en los estratos superficiales 

durante el verano (Kim et al., 2006). Sin embargo, los autores aclaran que este mecanismo de 

provisión de MOD al hipolimnion depende entre otros factores, del estado trófico y de la 

hidrología de las cuencas, y que es una hipótesis que debería probarse en otros lagos. En 

particular, el lago Biwa era originalmente oligotrófico, pero en las últimas décadas ha 

presentado signos de eutrofización y consecuente aumento de su producción primaria (Kim et 
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al., 2006). En el caso del lago Superior en Norteamérica, se viene registrando en las últimas 

décadas un aumento sostenido de las concentraciones hipolimnéticas de NO3 (Finlay et al., 

2007). Originalmente se atribuyó este fenómeno a la deposición atmosférica directa (dominada 

por NO3) porque se vio que equiparaba a los ingresos de N desde la cuenca (dominados por 

NOD). Sin embargo, nuevas evidencias hicieron pensar que las razones son más complejas de 

lo que se suponía con anterioridad, incluyendo cambios en el ciclo de N dentro del lago, como 

un aumento en las tasas de nitrificación (Small et al., 2013). No obstante, dada la 

extremadamente baja productividad del lago se sabe que el mecanismo descrito para el lago 

Biwa no se produce (Small et al., 2013). Otro caso de nitrificación hipolimnética se ha 

registrado en el lago Tahoe (California) (Beutel et al., 2018). Estos autores pudieron determinar 

que la nitrificación biológica se produce a partir del NOD liberado de los detritos y del material 

en suspensión que sedimenta en los estratos profundos de la columna de agua. 

Con estos procesos en mente, en los lagos Moreno existen evidencias de que el NOD necesario 

para la nitrificación hipolimnética procedería en gran medida de la cuenca de drenaje. En 

particular, Perakis y Hedin (2002) demostraron que la mayor pérdida de N de los bosques 

templados de Sudamérica se produce a través de la exportación de NOD. En este sentido, 

resulta relevante resaltar cómo es la cuenca que rodea a los lagos ME y MO. En particular, las 

cabeceras de las cuencas de estos lagos -como se mencionase en el Capítulo I, Área de 

Estudio- se encuentran conformadas mayoritariamente por árboles del género Nothofagus y 

los bosques de este género son los principales proveedores de materia orgánica alóctona, y N. 

pumilio (lenga), en particular, es una importante fuente de detritos a lo largo de todo el año 

(Modenutti et al., 2015). Considerando la baja o nula deposición atmosférica de N en estas 

cuencas debido a causas antrópicas (Vivanco & Austin, 2019, entre otros), y a que los lagos 

Moreno tienen una baja producción primaria (Callieri et al., 2007; Villafañe et al. 2004), 



Capítulo II 

98 

 

convertiría a los detritos de origen alóctono en la fuente clave para el mantenimiento del ciclo 

del nitrógeno en estos ecosistemas lacustres andinos.  

En un estudio específico y estacional llevado a cabo en los arroyos tributarios de los lagos 

Moreno, Garcia et al. (2015) demostraron la magnitud en que las cuencas forestadas actúan 

como fuente de material alóctono, y que el ingreso de este material a los lagos está regulado 

por el régimen de precipitaciones. De hecho, observaron que los eventos de lluvia fueron 

seguidos rápidamente por el aumento de los caudales, y también de las concentraciones de STS, 

COD, TN y TP reflejando el aporte de material terrestre por la escorrentía. Además, registraron 

que en los períodos de lluvias intensas y con mayor escorrentía, los valores promedio de los 

aportes aumentaron 40, 20, 15 y 25 veces en STS, COD, TN y TP, respectivamente. La calidad 

de la MOD durante los períodos de lluvias fue mayormente húmica, aromática con alto 

contenido de lignina y de alto peso molecular. Luego, durante la primavera los caudales 

continuaron altos debido al deshielo, aunque se observó un cambio en la calidad de la MOD, 

siendo dominada por moléculas no húmicas y de menor tamaño molecular. Por su parte, en el 

verano (época seca) los caudales y los aportes se registraron en su línea de base (Garcia et al., 

2015). 

Esta dinámica estacional en los ingresos alóctonos se vio reflejada en los lagos Moreno. Fue 

posible determinar que el régimen de precipitaciones ejerció una influencia decisiva sobre el 

ingreso de STS y de la calidad de la MOD. En cuanto a los STS (estimados en esta Tesis como 

ad435) se observaron mayores valores durante el invierno, y más en ME que en MO. Durante el 

otoño y el invierno se registraron valores más altos de las variables de absorción del COD 

cromóforico: a440, SUVA, a*350 y más bajos de la pendiente espectral (S275-295) en toda la 

columna de ambos lagos (Figura II.10). De acuerdo con lo señalado por diversos autores 

(Carpenter et al., 2005; Fichot & Benner, 2002; Helms et al., 2008; Weishaar et al., 2003), la 

dinámica observada de estas variables indica un mayor color en el agua y una MOD con mayor 
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aromaticidad, contenido de lignina y tamaño molecular. Sin embargo, durante la primavera, los 

valores de a440, SUVA, a*350 disminuyeron posiblemente debido a la dilución causada por el 

aumento del nivel del agua debido a la acción conjunta de las lluvias y el deshielo. Este efecto 

de dilución/concentración ha sido descripto previamente en este sistema de estudio 

(Queimaliños et al., 2012), como en numerosos estudios del hemisferio norte (Anderson & 

Stedmon, 2007; Kellerman et al., 2015; Kothawala et al., 2014).  

Por otro lado, se observaron diferencias en la concentración del COD y en la calidad de la 

MOD en los perfiles verticales de ambos lagos durante los períodos de estratificación. En los 

estratos superiores prevaleció la MOD de menor tamaño molecular y de carácter no húmico, 

asociada a concentraciones relativamente más altas de COD (Figuras II.9A y II.11), mientras 

que en el hipolimnion la MOD fue de mayor tamaño molecular y de carácter húmico (mayores 

concentraciones de C1 y C2), acompañadas por menores concentraciones de COD (Figuras 

II.9A, y II.11). Esto refleja que la MOD está expuesta a diferentes procesos de degradación en 

las diferentes “masas de agua” verticales, la fotodegradación en las “masas eufóticas” (estrato 

superior y medio) y a la degradación microbiana en las “masas hipolimnéticas” (estrato 

inferior). 

Durante los períodos estivales, la mayor irradiancia solar expone a los estratos epilimnéticos 

(estrato superior y medio) de los lagos andino-patagónicos a una mayor incidencia de radiación 

solar y en especial de la ultravioleta (RUV) (Zagarese et al., 2001). Esta RUV es la responsable 

de la fotodegradación de la MOD, que conduce a una disminución de su tamaño molecular 

(Fichot & Benner, 2012; Zagarese et al., 2001).  

Por otra parte, en relación con la humificación de la MOD en los estratos hipolimnéticos, los 

índices de humificación (HIX) y de MOD recientemente producida (BIX), mostraron en ambos 

lagos un patrón similar en el estrato inferior, con valores más altos de HIX, especialmente 

durante la primavera y el verano. En general, los estratos inferiores que corresponden al 
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hipolimnion no están sujetos a procesos de fotodegradación, muestran una mayor interacción 

con los sedimentos, lo que favorece los procesos de humificación de la MOD (Huguet et al., 

2009). Por otra parte, los valores promedio del índice BIX se mantuvieron por encima de 0,6 y 

por debajo de 1 en todos los estratos y en ambos lagos. Valores altos de BIX (>0,8) indican un 

origen predominantemente autóctono de la MOD, mientras que valores bajos de BIX (menores 

a 0,6) sugieren una producción de MOD alóctona, mientras que los valores entre 0,6 y 0,8 

indican una producción de MOD sujeta a un origen mixto entre autóctono y alóctono (Birdwell 

& Engel, 2010; Huguet et al., 2009). En este sentido, los índices obtenidos en los lagos Moreno 

Este y Moreno Oeste reflejarían el resultado del procesamiento interno de la MOD alóctono  

Este proceso de humificación de la MOD en el hipolimnion se dio de manera simultánea con 

la nitrificación, y a su vez, estuvieron acompañados por la disminución en la concentración del 

OD, llegando a valores de 60-70% de saturación al final de la estratificación en los dos lagos. 

Aunque las concentraciones de OD no pueden considerarse como hipóxicas, porque estas se 

encuentran por encima de los 4 mg L-1 (Wetzel, 2001), sí es llamativa la pérdida de oxígeno 

hipolimnético, que en gran medida podría ser atribuible a la nitrificación (Figura II.17C). 

En asociación con la nitraclina descripta en este trabajo, los máximos profundos de clorofila a 

(DCM) que se evidenciaron en el estrato medio de ambos lagos (Figura II.8), podrían explicarse 

por una mayor disponibilidad de N, y una incidencia lumínica adecuada, incluso en las capas 

superiores del estrato inferior, reflejado en los cocientes de Zmix:Zeu que fueron bastante 

menores a 1 en este período. Resultados similares han sido observados en diversos lagos 

profundos y transparentes del mundo (p.e. Saros et al., 2015). 

Ahora bien, al producirse la mixis invernal, las concentraciones de OD fueron máximas (Figura 

II.5) en asociación al mayor ingreso de agua de parte de los arroyos, resaltando que en ese 

período son aguas muy frías (implicando una mayor solubilidad del oxígeno). Sin embargo, lo 

más destacable es que el aporte de nutrientes desde las capas profundas hacia las capas 
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superficiales durante la mezcla convectiva tuvo una clara relación con el aumento de la clorofila 

a en ese período en prácticamente toda la columna de agua (Figura II.8), evidenciando aún más 

el grado de limitación por nutrientes en los lagos estudiados. Ciertas relaciones de nutrientes, 

como la de NID:PT sirven para conocer cómo es el escenario para el fitoplancton. En este caso, 

los cocientes de NID:PT fueron altos (mayores a los reportados por Bergström (2010) (Figura 

II.20), indicando un desequilibrio estequiométrico y en consecuencia la posible limitación de 

fósforo en los lagos estudiados. Estos resultados, además, se encuentran respaldados por los 

resultados de los PCA, donde se observa que incluso frecuentemente puede ocurrir una co-

limitación de fósforo y de nitrógeno, modulando la biomasa de clorofila (Figuras II.23 y II.24). 

En cambio, resulta también interesante que en ningún caso se encontraron concentraciones 

limitantes de SiO2, si se toma como referencia los valores indicados para este nutriente en una 

investigación a escala global de sistemas de agua dulce (Markert et al., 1997).  

En líneas generales, las variables analizadas en este Capítulo fluctuaron de una manera 

sincrónica entre ambos lagos (p<0,05). Esto no implica que hayan sido iguales entre sí (de 

hecho, fueron mayores o menores), sino que su variabilidad se produce de manera sincrónica. 

En este sentido, la sincronía indica que al menos algún factor externo de alcance regional se 

encuentra afectando de manera similar a ambos cuerpos de agua. Esto ha sido observado 

previamente en numerosos estudios (Baines et al., 2000; Kling et al., 2000; Pace & Cole, 2002, 

entre otros). La excepción se registró en los casos del NH4, SiO2, BIX, y C3:COD. Además, 

durante el período de estudio, entre el 67 y 76% de las lluvias se concentró en la época de 

otoño-invierno (Figura II.2), en línea con la marcada estacionalidad climática de la región 

(Paruelo et al., 1998). En asociación con esto, prácticamente todos los parámetros estudiados 

siguieron un marcado patrón estacional, el cual fue especialmente visible en el OD y el NO3, y 

se observó más marcadamente en el ME en comparación con el MO. 
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En función de descifrar cuáles son los factores que generan las diferencias de funcionamiento 

entre los lagos ME y MO, en primera instancia hay que tener en cuenta las diferencias 

morfométricas y de posición en el paisaje. En particular, la relación dinámica (RD) entre los 

lagos resultó ser distinta, indicando que el lago MO tiene un mayor predominio de procesos de 

erosión y de transporte de sedimentos causados por el viento, mientras que en el ME esta 

relación indica el predominio de los procesos de sedimentación de acuerdo con Håkanson 

(2002) y Seitz et al. (2020). Además, el lago ME está ubicado aguas arriba del MO recibiendo 

el material directamente de la cuenca a través de 3 arroyos de montaña, posee una forma 

cóncava (DV = 1,90) que también favorece los procesos de sedimentación, y tiene un mayor 

tiempo de residencia del agua que el MO (Tabla I.1). Considerando en conjunto con las 

características antes mencionadas, que los tiempos de residencia más altos conducen a un 

mayor procesamiento de sustancias disueltas (Wetzel, 2001), se puede sugerir que el ME 

funciona como una cuenca de decantación donde la materia orgánica que ingresa de la cuenca 

se procesa por primera vez en el hipolimnion por parte de bacterias nitrificantes durante al 

menos seis meses, tiempo que dura la estratificación. A su vez, por estar aguas abajo, el MO 

recibe los nutrientes más procesados. La variación del ad435 acompaña estos resultados dado 

que el ME presenta valores mayores de este parámetro, lo cual sustenta que actúa como cuenca 

de sedimentación, mientras que el flujo de agua que llega hacia el MO con materia más 

procesada, se evidencia en los menores valores de ad435 y mayores de COD. Incluso, en el PCA 

que incluye todos los datos (Figura II.22), el eje que separa a los lagos queda definido por una 

mayor concentración de material particulado en el ME, y mayor concentración de material 

disuelto en el MO. También, cabe destacar que el cociente de drenaje (relación entre las 

superficies de la cuenca y de los lagos) es moderadamente alto en el caso de los lagos Moreno 

(aproximadamente 20), pero la diferencia entre ambos lagos radica en que el %Agua 

(porcentaje de la superficie de la cuenca ocupada por sistemas lacustres) es un orden de 
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magnitud mayor en el MO en comparación con el ME (Tabla I.1). De esta manera, queda 

enfatizado que considerar la posición de los lagos en el paisaje, además de su conectividad, es 

fundamental para comprender su funcionamiento, tal como fuera expresado en otras 

investigaciones (Martin & Soranno, 2006; Soranno et al., 2017). 

Otro de los resultados relevantes de esta Tesis es que si bien se conoce que ambos lagos se 

estratifican hacia finales de la primavera y permanecen así hasta finales del otoño, la dinámica 

de la mixis y de la estratificación térmica es diferente entre los lagos. En particular, al analizar 

el índice de estabilidad térmica de Schmidt (SSI), resulta evidente que el lago ME precisa 

mucha más energía para producir la mixis que el lago MO (Figura II.4 A y B). Esta diferencia 

entre los lagos puede implicar que exista un desfasaje temporal con respecto a cuándo se 

produce la mixis en ambos lagos, simplemente porque el volumen de agua a mezclar es el doble 

en el ME respecto del MO, y ambos lagos están expuestos a las mismas condiciones 

meteorológicas (intensidad del viento, temperatura del aire) por ser vecinos. En cuanto al 

establecimiento de la estratificación, se observó una diferencia entre los perfiles térmicos de 

ambos lagos en la primavera tardía, ya que mientras que en el ME hubo un gradiente térmico 

(Figura II. 3A y B), en el MO las masas de agua se encontraron prácticamente estratificadas. 

En línea con las dinámicas diferenciales observadas en los lagos Moreno, Yu et al. (2010) 

demostraron que la fuerza de la estratificación térmica determina en gran parte una 

estratificación química y que índices como el SSI son útiles para evaluar la fuerza de la 

estratificación física, y determinar el estado y las características físicas en los lagos.  

Los resultados de este Capítulo comprueban las hipótesis y las predicciones planteadas. En este 

contexto, las diferencias de los lagos Moreno en sus variables HGM junto con las diferencias 

en la relación con las cuencas hidrográficas, su conectividad y especialmente su posición en el 

paisaje, afectan en forma conjunta y decisiva al funcionamiento de estos lagos.  
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II.5 Anexo M&M            Volver a M&M 

Espectros de emisión 

Índice biológico o de MOD recientemente originada (BIX) 

El BIX (sigla de Biological Index) es calculado como el cociente entre las emisiones a 380 nm 

y 430 nm a una excitación fija de 310 nm (Huguet et al., 2009). Los valores de BIX entre 0,8 

y 1 corresponden a MOD de origen microbiano producida recientemente, mientras que valores 

por debajo de 0,6 se consideran con poco material autóctono. 

Índice de Humificación (HIX) 

El índice de humificación HIX (de su sigla en inglés), se calcula como el cociente entre la 

integral de dos regiones del espectro de emisión (suma desde Em 435–480 nm dividida por la 

suma de Em 300–345 nm + Em 435–480 nm) tomadas a una excitación de 254 nm. El grado 

de humificación de la MOD también es un indicador de la edad de la MOD dentro de un sistema 

natural y de cuán recalcitrante es (Zsolnay et al., 1999; Ohno, 2002). Sustancias altamente 

humificadas son generalmente resistentes a la degradación, y se espera que sean más 

persistentes en el ambiente. Los valores de HIX varían de 0-1 de acuerdo con su menor o mayor 

grado de humificación (Ohno 2002), y generalmente este valor se incrementa con el grado de 

descomposición (Wickland et al., 2007). El índice HIX está fuertemente correlacionado con la 

MOD aromática, e inversamente correlacionado con el contenido de carbohidratos (Kalbitz et 

al., 2003). 

Matrices de Excitación-Emisión 

Las matrices de Excitación-Emisión (EEMs) revelan la fluorescencia de la MOD como 

superficies topográficas de la luz emitida en función de la longitud de onda de la excitación, y 

constituyen la aproximación más ampliamente utilizada para estudiar la fracción fluorescente 
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de la MOD porque captan cómo la excitación y la emisión de las sustancias fluorescentes varían 

con la composición de la MOD (Coble, 1996; Stedmon & Bro, 2008; Aiken, 2014). 

Durante la última década, las EEMs se están utilizando en el análisis de las sustancias que 

componen la MOD, y constituyen el estado del arte en la metodología referida a los análisis de 

la calidad de la MOD en sistemas acuáticos (Stedmon & Bro, 2008). La información que 

brindan cada uno de los espectros que componen la matriz es analizada mediante la aplicación 

de métodos estadísticos multivariados, más específicamente el denominado PARAFAC 

(análisis de factores paralelos). De esta manera se identifican los componentes dominantes de 

la MOD en cada uno de los casos de acuerdo con las “coordenadas” de Excitación y Emisión, 

y hasta la fecha se han publicado numerosos trabajos en los que se los relacionaba con 

moléculas proteicas, fúlvicas y/o húmicas (Cory & McKnight, 2005). En un comienzo esta 

clasificación de las moléculas era asignada en forma directa a su origen: autóctono, señalado 

por la presencia de moléculas proteicas, y alóctono por la presencia de sustancias húmicas. Sin 

embargo, en la actualidad se reconoce que existen sustancias proteicas de origen alóctono, y 

sustancias húmicas generadas internamente en los sistemas acuáticos (Mostofa et al., 2013; 

Aiken, 2014). 

Por otra parte, muy recientemente se han comenzado a analizar en forma conjunta las 

propiedades fluorescentes de las moléculas orgánicas con las determinaciones realizadas a 

través de espectrometría de masas de resonancia ciclotrónica de iones con transformada de 

Fourier (FT-ICR-MS), que permite conocer en detalle la composición molecular de la MOD 

(Herszprung et al., 2012; Kellerman et al., 2015). Gracias a este análisis conjunto, hoy es 

posible asignarle una composición química más precisa a los fluoróforos dominantes en los 

ambientes acuáticos.  

Esto potencia aún más la utilidad de la fluorescencia teniendo en cuenta su rapidez y relativo 

bajo costo de obtención en relación con la aproximación analítica sofisticada de la 
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espectrometría de masas. De hecho, el uso de las EEMs sigue siendo muy valioso a la hora de 

analizar los cambios que se producen en la MOD a lo largo del tiempo como resultado de 

diversos procesos, ya que al ser una “huella digital” de la MOD permite saber si cambió su 

estructura a lo largo del mismo. 

Obtención de las EEMs  

Las matrices fueron obtenidas en un rango de excitación de 240-450 nm a intervalos de 5 nm 

y un rango de emisión de 300-600 nm a intervalos de 0,5 nm a una velocidad de escaneo de 

1500 nm min-1, en base a 43 escaneos por matriz (método modificado a partir de Murphy et al., 

2010). Adicionalmente, las muestras de absorbancia medidas concurrentemente (ver 

Metodología de MODC), fueron utilizadas a fin de realizar la corrección debida al efecto de 

filtro interno (en inglés, inner filter effect). Las matrices fueron procesadas con el programa 

FL-WinLab® (Perkin-Elmer). Además, las matrices fueron corregidas por valores 

instrumentales indicados por el fabricante, y se realizó la resta del blanco (agua MilliQ). 

Finalmente, los datos fueron expresados en RU, normalizados por el área delimitada por el 

espectro Raman medido sobre una muestra de agua MilliQ a una excitación de 350 nm usando 

la herramienta Fdomcorr de MATLAB (Murphy et al., 2010). 

Análisis de Factores Paralelos (PARAFAC)  

Las matrices de excitación emisión fueron evaluadas a través de análisis de factores paralelos 

(PARAFAC, sigla en inglés de Parallel Factor Analysis), el cual provee información sobre el 

número, el tipo y la abundancia de los fluoróforos en cada muestra de MOD natural. El 

modelado PARAFAC consiste en una descomposición trilinear en componentes de 

fluorescencia independientes (Stedmon et al., 2003; Murphy et al., 2014). Cada uno de estos 

componentes puede comprender 1 o más fluoróforos. 

El análisis PARAFAC incluyó 120 matrices obtenidas a través de los análisis de espectroscopia 

de fluorescencia realizados a las muestras de los lagos. Todas las matrices se corrigieron con 



Capítulo II 

107 

 

el programa drEEM (MATLAB®R2017, The Natick, EE. UU.) (Murphy et al., 2013) y las 

dispersiones Raman y Raleigh se eliminaron del análisis. Posteriormente, se ejecutó un análisis 

exploratorio para identificar valores atípicos, aplicando una restricción no negativa. Las 

muestras identificadas como valores atípicos (leverage = 0,5) debido a errores del instrumento, 

artefactos o discrepancias inusuales con otras muestras, fueron eliminadas del conjunto de 

datos. El número de componentes discriminados por el PARAFAC se validó utilizando el 

diagnóstico de consistencia del núcleo (Bro & Kiers, 2003), mediante un análisis de mitades 

divididas (S4C6T3) y aplicando 10 inicializaciones aleatorias (Murphy et al., 2013). 

Finalmente, los valores de excitación y emisión obtenidos se utilizaron para determinar la 

intensidad máxima de los componentes en sus picos de excitación y emisión (Fmax) (Murphy 

et al., 2013). Las intensidades de fluorescencia relativas de los componentes se expresaron 

como valores normalizados por la concentración de COD. Los componentes validados por 

PARAFAC se compararon con los componentes publicados e incluidos en la base de datos 

Openfluor (Murphy et al., 2014). 
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CAPÍTULO III 

El Fitoplancton 
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III.1 Introducción 

La importancia del fitoplancton en los ecosistemas acuáticos resulta innegable por múltiples 

razones. Entre las se pueden destacar que son responsables de casi la mitad de la producción 

primaria de la biosfera (Field et al., 1998), cumplen un rol crucial en la fijación de carbono y 

la producción de oxígeno (Falkowski, 1994; Sabine et al., 2004), y al formar la base de las 

cadenas tróficas acuáticas afectan la abundancia y diversidad de otros organismos acuáticos, 

sustentando el funcionamiento de los ecosistemas acuáticos. El fitoplancton es un grupo muy 

diverso y está compuesto por organismos fotosintéticos unicelulares y coloniales con un amplio 

espectro de formas y tamaños como resultado de una selección adaptativa dirigida a maximizar 

las posibilidades de sobrevivir en condiciones ambientales variables (Naselli-Flores & Barone, 

2011). Debido a su alta sensibilidad a los cambios ambientales, y a que se encuentran 

conformadas por diversas especies con diferentes características ecofisiológicas, morfológicas, 

de requerimientos de recursos, tasas de crecimiento y velocidades de sedimentación 

(Hutchinson, 1957; Reynolds, 2006; Tilman, 1977), el fitoplancton puede responder 

rápidamente a los cambios internos y externos de un ecosistema (Hu et al., 2015; Reynolds, 

2007). Esta característica los convierte en indicadores críticos para detectar la ocurrencia de 

cambios en los lagos (Reynolds et al., 1993) y el paisaje circundante (cuenca y atmósfera). Por 

lo tanto, modificaciones en la estructura de estas comunidades, como en las fracciones de 

tamaño, la composición de las especies y la abundancia, pueden entenderse como estrategias 

en respuesta a los cambios ambientales (Reynolds, 1988). 

Entre los factores que pueden causar variaciones temporales en la composición de las especies, 

la heterogeneidad ambiental desempeña un papel importante (Veech & Crist, 2007) e incluye 

las diferencias espaciales en las características ambientales (p.e. los gradientes tróficos entre 

los lagos) y los cambios temporales en estas características ambientales (p.e. la amplitud de las 

diferencias estacionales de temperatura entre los lagos) (O'Reilly et al., 2015). En particular, la 
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estructura térmica y la mezcla vertical de la columna de agua es una de las variables clave para 

el desarrollo de la comunidad fitoplanctónica, ya que los procesos de estratificación y mezcla 

suelen ser determinantes de la disponibilidad de recursos como la luz y los nutrientes (abordado 

en el Capítulo II). Así, por ejemplo, Winder & Hunter (2008) resaltaron que en el lago Tahoe 

la periodicidad estacional de los ensambles fitoplanctónicos se encuentra asociada a 

variaciones estacionales en las fuerzas físicas que controlan la dinámica de mezcla. En 

consecuencia, la magnitud de la respuesta expresada en la biomasa de los diferentes grupos 

algales proporciona información sensible sobre las condiciones medioambientales (Costa et al., 

2009), ya que la biomasa total de una comunidad está muy relacionada con los recursos, la 

composición y competencia entre especies (Sommer et al., 2012).  

Los factores ambientales alteran la abundancia total y relativa de las especies y, por lo tanto, 

afectan a los parámetros comunitarios de las mismas (Adrian et al., 2006; Hillebrand et al., 

2008; Wagner & Adrian, 2011; Wilhelm & Adrian, 2008). Una amplia variedad de tipos de 

métricas taxonómicas y funcionales comúnmente registradas, como la biomasa, la abundancia, 

la riqueza taxonómica y distintos índices (como la diversidad de Shannon, la diversidad de 

Simpson y la equitatividad), pueden utilizarse para evaluar los efectos ecológicos de los 

cambios ambientales e incluso de los impulsores del cambio climático global en los 

ecosistemas lacustres. Cada uno de estos tipos de métricas pueden ser altamente relevantes para 

captar las diferentes respuestas de la comunidad a los cambios ambientales proporcionando 

información única sobre las condiciones del ecosistema (Gallardo et al., 2011; Gascon et al., 

2009; Heino et al., 2007; Mouillot et al., 2006; Özkundakci et al., 2016). 

Por otra parte, el uso de diferentes estrategias de supervivencia por parte del fitoplancton es un 

hecho bien conocido. Muchas especies pueden asimilar fósforo de manera más eficiente que 

otras, y como resultado, las poblaciones con atributos diferentes pueden utilizar estas 

estrategias según las condiciones ambientales, lo que lleva a la persistencia de algunas especies 
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mientras que otras pueden disminuir o desaparecer (Reynolds, 1998). La selección de especies 

depende de numerosos factores como diferencias específicas de cada especie, la asimilación y 

la capacidad de almacenamiento de nutrientes (Sommer, 1989; Tilman et al., 1982). 

Tradicionalmente, el fitoplancton se ha estudiado considerando los cambios en la biomasa total 

(generalmente utilizando como proxy la concentración de clorofila a), sin embargo, este 

enfoque no necesariamente refleja el estado de esta importante comunidad (Kasprzak et al., 

2008).  

La coexistencia de diversas especies requiere inevitablemente compensaciones en 

determinados rasgos que determinan sus respuestas al medio ambiente (Tilman, 1982). En este 

sentido, la clasificación de los organismos en grupos funcionales ayuda a la investigación 

ecológica al agrupar organismos (independientemente de su origen filogenético) que 

interactúan con factores ambientales de manera similar. Para analizar la composición 

fitoplanctónica de estos lagos se aplicó el enfoque tradicional (taxonómico) y el de grupos 

funcionales siguiendo las clasificaciones de Mitra et al (2016), Reynolds et al. (2002) revisado 

por Padisák et al. (2009). Este enfoque que se basa en los atributos fisiológicos, morfológicos 

y ecológicos de las especies, ha demostrado ser una forma eficaz de analizar los cambios 

estacionales en la dinámica del fitoplancton (Salmaso et al., 2015).  

Los grupos funcionales de protistas suelen dividirse simplemente en "fitoplancton" (fotótrofos) 

y "microzooplancton" (fagótrofos); los primeros suelen incluir fotoautótrofos, mientras que los 

últimos representan fagoheterótrofos (p.e. Baretta et al., 1995; Fasham et al., 1990; Plagányi 

2007). Sin embargo, cada vez se reconoce más que muchos "fitoplancton" y 

"microzooplancton" de la zona fótica son, de hecho, mixótrofos. Estos, pueden combinar 

modos de nutrición fotoautótrofa y fagotrófica (Mitra et al., 2016). Una amplia variedad de 

fitoplancton ingiere presas, mientras que varias especies del microzooplancton retienen 

cloroplastos de sus presas o albergan endosimbiontes fotosintéticos, y así contribuyen a la 
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producción primaria. Además, muchas especies, al participar en actividades mixótrofas, 

pueden lograr un crecimiento más rápido que cuando están en modo fotoautótrofo o 

fagoheterótrofo solamente (p.e. Adolf et al., 2006; Burkholder et al., 2008; Glibert et al., 2009; 

Jeong et al., 2010).  

Por otro lado, para conocer la estructura y la dinámica del fitoplancton en los lagos profundos 

se ha visto que los muestreos de superficie, especialmente durante los períodos de 

estratificación (primavera-verano-otoño), sólo proporciona un resultado parcial a escala 

espacial y temporal (Sevindik et al., 2017). Además, diversos estudios han registrado el 

desarrollo del fitoplancton en profundidad, aún en capas hipolimnéticas (p.e. Saros et al., 2015). 

siendo entonces relevante el estudio de la comunidad en los distintos estratos y durante el ciclo 

anual completo.  

Los análisis desarrollados en el presente Capítulo se enfocaron en describir la estructura de las 

comunidades del fitoplancton y su sucesión. A partir del estudio de la variación estacional del 

fitoplancton se pueden detectar cambios regulares y periódicos que se repiten en una escala 

temporal anual y de esta forma dilucidar los posibles drivers que dan forma a esta comunidad. 

El modelo de sucesión en un lago puede observarse en cambios estacionales en la biomasa y la 

composición de especies del plancton (Lampert & Sommer, 2007). En particular, se ha descrito 

al cambio del estado de "agotamiento de nutrientes-luz alta” al estado de "más nutrientes- 

menos luz" como una compensación de las necesidades de crecimiento de las algas y como uno 

de los principales impulsores de los cambios en la comunidad fitoplanctónica de los grandes 

lagos (Hecky & Kling, 1981, 1987). Además de estos cambios de origen físico y químico, 

factores como el pastoreo del zooplancton pueden ejercer presión sobre el fitoplancton. Incluso, 

el microzooplancton que se alimenta de fitoplancton pequeño también puede presentar grandes 

variaciones en su abundancia, tanto espacial como temporalmente (Tarbe, 2010). Por lo tanto, 
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la estructura y la abundancia del fitoplancton también se ven afectadas por las interacciones 

bióticas, en mayor o menor medida. 

Entre los parámetros que resultan más relevantes a la hora de estudiar la sucesión 

fitoplanctónica en nuestra región, se destaca la gran variabilidad climática estacional que hace 

que el vínculo de los cuerpos de agua con su cuenca hidrográfica no solo sea muy fuerte, sino 

que muy cambiante entre las estaciones. Al patrón estacional debe sumarse la oligotrofia de los 

lagos de esta región. Los lagos andino-patagónicos profundos tienen una muy alta transparencia 

(rango KdPAR 0.09 - 0.22 m-1) y muy bajas concentraciones de clorofila a (rango 0.2 -1.4 g L-

1) (Pérez et al., 2007). Además, es frecuente en el epilimnion la presencia del ciliado 

mixotrófico Stentor araucanus, y el desarrollo de máximos profundos de clorofila (DCM, por 

su sigla en inglés) durante los períodos de estratificación. Estos DCM están principalmente 

constituidos por organismos fotótrofos, que incluyen desde dinoflagelados como Gymnodinium 

paradoxum a ciliados mixotróficos como Ophrydium naumanni Pejler (Modenutti, 1997; 

Modenutti et al., 2000; Queimaliños et al., 1999). En particular, los dinoflagelados del género 

Gymnodinium pueden dominar el biovolumen fitoplanctónico de estos lagos (Queimaliños et 

al., 2002).  

En comparación con los estudios sobre el ciclo de los nutrientes y la evolución de la comunidad 

fitoplanctónica en lagos profundos del hemisferio norte (p.e. Rossknecht, 1977; Stabel, 1986; 

Salmaso et al., 2003), existen pocos trabajos que estudien específicamente los factores que 

influyen en la dinámica espacio-temporal de la comunidad fitoplanctónica (su fenología y 

sucesión estacional) en los lagos profundos templados del hemisferio sur. Así mismo, hasta la 

actualidad se ha prestado poca atención a la sucesión de los grupos funcionales del fitoplancton 

y su relación con las variables ambientales, las características morfométricas, físicas y químicas 

de estos lagos australes de manera integral. Es por esta razón, que comprender y explicar la 
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estructura y dinámica de estas comunidades algales es de gran relevancia para ampliar el 

conocimiento que se tiene sobre el funcionamiento de estos sistemas únicos en el mundo. En 

este contexto, con el objetivo de sumar conocimientos sobre el funcionamiento ecosistémico 

de los lagos andino-patagónicos, el análisis detallado de la comunidad fitoplanctónica se realizó 

para toda la columna de agua y durante un período de 17 meses (incluyendo así el período 

estacional completo).  

 En particular, tanto el epilimnion, como el metalimnion suelen abarcarse en los estudios del 

fitoplancton ya que corresponden a las zonas iluminadas, y resultan más fáciles de monitorear. 

Mientras que, el hipolimnion, suelen extenderse mucho más del 1% de incidencia de luz y 

presentar un comportamiento más complejo y diferente a las capas superficiales dado su 

aislamiento (Gerten & Adrian, 2001). 

III.1.1 Objetivos 

El objetivo principal de este Capítulo fue estudiar la dinámica y cambios en la estructura de la 

comunidad fitoplanctónica incluyendo la totalidad de la columna de agua y la variación 

estacional en dos lagos profundos y oligotróficos vecinos con características físicas y químicas 

similares e importantes diferencias hidrogeomórficas. El análisis se llevó a cabo desde los 

puntos de vista taxonómico y de grupos funcionales.  

El segundo objetivo de este Capítulo es evaluar la influencia de las condiciones ambientales 

sobre la composición específica y la abundancia del fitoplancton, sobre la dinámica de biomasa 

de grupos funcionales y los distintos parámetros comunitarios. Para esto se analizó la sucesión 

estacional dentro de toda la columna de agua en conjunto con variables ambientales utilizando 

análisis multiparamétricos.  

Para estos objetivos se plantearon las siguientes hipótesis: 
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III.1.2 Hipótesis 

Hipótesis III.1: La comunidad fotótrofa presenta diferencias en cuanto a su biomasa total 

durante diferentes períodos hidrológicos y en ambos lagos, que están caracterizados por una 

distinta vinculación con la cuenca. Las diferencias se explican por el efecto conjunto de la 

disponibilidad de nutrientes orgánicos y del recurso lumínico. 

Predicción 1: aunque ambos lagos son muy similares, dada su ubicación en el paisaje, el lago 

con mayor disponibilidad de nutrientes presentará una mayor biomasa total de organismos 

fotótrofos siendo esta mayor cuando hay más recursos disponibles. 

Hipótesis III.2: La estructura y la dinámica de la comunidad fotótrofa varía a lo largo del 

gradiente vertical en los lagos estudiados. Los diferentes grupos funcionales se distribuyen de 

manera diferencial en los estratos superior, medio e inferior de los lagos, reflejando 

adaptaciones específicas a las condiciones de luz, nutrientes y temperatura en cada estrato. 

Predicción 2: Se observará una mayor diversidad de grupos funcionales en las capas 

superiores, donde la luz es abundante y los nutrientes están más disponibles. En las capas 

metalimnéticas, se espera una mayor presencia de grupos funcionales adaptados a condiciones 

de menor luz y mayor estabilidad por no estar expuestos a la mezcla superior. En las capas 

hipolimnéticas, se espera una menor diversidad de grupos funcionales debido a la limitación 

de luz y de nutrientes. 

Hipótesis III.3: La estructura y la dinámica de la comunidad fotótrofa variará a lo largo de los 

diferentes períodos hidrológicos entre los lagos. Existen diferencias en los ensambles 

comunitarios de grupos funcionales.  

Predicción 3: Se observarán diferencias en la composición de los ensambles de grupos 

funcionales en los diferentes periodos estudiados en ambos lagos. Estas diferencias estarán 

asociadas con la estabilidad térmica distinta entre ambos lagos.  
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III.2 Materiales y métodos 

III.2.1 Obtención de las muestras 

La obtención de las muestras se realizó de acuerdo con el protocolo detallado en el Capítulo II 

(ver sección II.2.3). 

III.2.2 Análisis de la Comunidad Fitoplanctónica y de ciliados mixotróficos 

Recuento del picoplancton autotrófico 

La abundancia del picoplancton autotrófico (picocianobacterias y picoeucariotas) se determinó 

a través de citometría de flujo y recuentos bajo microscopio de epifluorescencia, 

complementando ambos métodos. Para el recuento por citometría de flujo, una alícuota de la 

muestra de cada profundidad y fecha fue fijada con 10% paraformaldehído + 0,5% 

glutaraldehído (1 + 0,05% concentración final, respectivamente), dejada en oscuridad por 10 

minutos, luego congeladas y almacenadas a -80°C hasta su análisis. Las muestras se procesaron 

en un citómetro de flujo FACSCalibur (Becton & Dickinson Franklin Lakes, NJ, U.S.A.). 

Equipado con un láser azul de estado sólido (488 nm, >20 mW), un láser rojo de estado gaseoso 

(633 nm, >18 mW), 4 sensores de fluorescencia (FL1 a 4), 1 de dispersión frontal (forward 

scatter, FSC) y otro de dispersión lateral (side scatter, SSC), para registrar y posteriormente 

analizar los patrones formados a partir de los valores de SSC y FL3. Durante el pasaje por el 

citómetro se controló la velocidad de flujo de muestra de manera que no se superaran los 1200 

eventos/seg, para evitar errores en el recuento posterior. En cada caso, una submuestra de 500 

µl fue contada automáticamente con el citómetro de flujo por 5 minutos a flujo de muestra 

máximo ~73 µl min-1. Se utilizó una alícuota de microesferas de látex de 1 µm-diámetro 

amarillo-verdosas fluorescentes (Polysciences Inc., Warrington, PA, U.S.A.) como un estándar 

interno. Los citogramas obtenidos fueron analizados a través de los patrones formados a partir 
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de los valores de SSC y FL3 (fluorescencia roja), siguiendo a Olson et al. (1993). El análisis 

de los datos fue realizado a través de FlowJo®.  

Para el recuento bajo microscopio de epifluorescencia, un volumen entre 5 y 10 mL de cada 

muestra fue fijado con glutaraldehído al 1% (frío y filtrado a través de membranas de 0,22 μm 

Millipore). Luego, las muestras fijadas fueron filtradas a través de membranas de policarbonato 

negras de 0,22 μm de poro (MSI). Todos los filtros fueron montados sobre portaobjetos con 

una gota de aceite de inmersión específico para epifluorescencia (Immersol 518 F) y 

almacenados a -20°C hasta su posterior recuento. Para la cuantificación de las células, las 

muestras fueron inspeccionadas a 1000× de magnificación utilizando un microscopio de 

epifluorescencia (Olympus BX50, Japón) equipado con una lámpara HBO 50W, y un filtro 

para excitación en luz azul (BP 420–480 nm, BA 515 nm) que permite la cuantificación de los 

organismos pigmentados debido a la autofluorescencia de la clorofila a. Bajo la excitación de 

esta luz, las picocianobacterias fluorescen con color amarillo, mientras que las picoeucariotas 

con color rojo. 

Nano y microfitoplancton 

Recuentos y determinación de la abundancia 

La cuantificación del nano y del microfitoplancton (fracciones de 2-20 µm y 20-200 μm de 

máxima dimensión celular, respectivamente) se realizó según la técnica de Utermöhl 

(Utermöhl, 1958), y para ello se decantaron 50 mL de muestra. El tiempo de sedimentación se 

fijó según Lund et al. (1958) y los recuentos se realizaron bajo microscopio invertido (Olympus 

CKX41, Japón). El microfitoplancton se contabilizó contando media cámara con un aumento 

de 200x, mientras que para el nanofitoplancton se contabilizó a 400x y se estimó el error de los 

recuentos según Venrick (1978), aceptando un error máximo del 20% para las especies más 

abundantes. Se contabilizó el número de algas vivas, y se consideró como vivas a todas aquellas 
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que presentaban sus cloroplastos organizados (Padisák et al., 1999). La abundancia fue 

calculada como céls. mL-1 para cada profundidad en el perfil vertical de agua por fecha.  

Además, se contabilizaron los ciliados mixotróficos Ophrydium naumanni y Stentor 

araucanus. Para su cuantificación se siguió la misma técnica que para el recuento del 

microfitoplancton bajo microscopio invertido, por escaneo de la superficie completa de la 

cámara a 200×. El número de algas endosimbiontes dentro de los ciliados se estimó siguiendo 

el criterio de Woelfl & Geller (2002). 

Cálculos de biovolumen y de biomasa 

Para el cálculo del biovolumen se incluyeron las tres fracciones de tamaño, se aplicaron 

modelos basados en figuras geométricas adecuadas para cada taxón (Sun & Liu, 2003). Para 

ello se midieron al menos 30 células fitoplanctónicas por especie, y se multiplicó el volumen 

por el número de células mL‐1 obtenido. A partir de los datos cuantitativos de la composición 

específica se estimó la abundancia de células por mililitro y biomasa total expresada como μg 

L-1, asumiendo una densidad específica de 1 (1000 μm3 mL-1 = μg peso fresco L-1). En el caso 

de picofitoplancton se consideraron los biovolúmenes estimados por Gerea et al. (2016). 

El cálculo de biomasa de los ciliados se estimó utilizando la moda de contenido de Chlorella 

siguiendo a Woelfl & Geller (2002). El diámetro de Chlorella sp. se estimó en 5 µm; por tanto, 

el biovolumen fotosintético efectivo de cada ciliado se estimó multiplicando el biovolumen de 

esta por el número de Chlorella por ciliado.  

Se aplicó el criterio de Sommer (1981) y de Taylor & Wetzel (1988) que considera que las 

especies más importantes en la comunidad fitoplanctónica son las que contribuyen con más del 

5% a la biomasa total. 
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Identificación taxonómica del fitoplancton 

La identificación taxonómica se realizó utilizando la siguiente bibliografía: Huber-Pestalozzi 

(1941, 1968, 1983), Komárek & Komarkova (2003), Shubert (2003), Gerroth (2003), Stoermar 

& Julius (2003), Kingstom (2003), Kociolek & Spauding (2003 a y b), Krugrens (2003), y 

también utilizando la plataforma AlgaeBase (Guiry & Guiry, 2023). 

III.2.3 Análisis por Grupos Funcionales 

Análisis de grupos funcionales 

Los taxones del fitoplancton y de las algas endosimbiontes de los ciliados mixotróficos se 

clasificaron en grupos funcionales (GF) siguiendo la clasificación realizada sobre 

características funcionales de las especies en relación con la utilización de recursos limitantes, 

disturbio y stress (Mitra et al., 2016; Padisák et al., 2009; Reynolds et al., 2002a). Esta 

clasificación condensa a muchas de las especies fitoplanctónicas en asociaciones funcionales 

identificadas por un código alfanumérico. 

Parámetros Comunitarios 

Se determinaron diversos parámetros de la comunidad fitoplanctónica como la riqueza 

específica, la diversidad, la equitatividad y la dominancia. Estos índices fueron calculados 

utilizando la biomasa de cada especie como una expresión de abundancia. 

Índice de diversidad 

La diversidad específica (H ́) fue estimada mediante el índice de Shannon‐Wiener (Hill, 1973) 

a partir de los datos de biomasa según la siguiente ecuación: 

H′ =  − ∑ pi ∙ ln pi

S

i=1

 

Donde S es el número de especies y pi corresponde a la contribución relativa de cada especie 

a la biomasa total. 
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Índice de equitatividad 

El índice de equitativitadad (E) (Pielou, 1969 en Hill, 1973) fue calculado a partir de H´ y del 

número de especies, como:  

E =  
H′

Hmáx
 

donde Hmáx= lnS 

Índice de dominancia 

El índice de Simpson (D) (Simpson, 1949) se utilizó para evaluar la dominancia en la 

comunidad y se calculó de la siguiente forma: 

D =  
1

∑  pi2S
i=1

 

Donde pi representa la biomasa relativa de la especie i y con respecto a la biomasa total de la 

comunidad. 

III.2.4 Análisis estadísticos  

Al igual que en el Capítulo II, para evaluar diferencias estadísticas, se promediaron los datos 

de las diferentes profundidades delimitando tres estratos: estrato superior (muestras de 1, 10 y 

20 m), estrato medio (muestras de 30 y 40 m), y estrato inferior (muestras de 50 m hacia el 

fondo) (para más detalles ver Capítulo II, sección II.2.7). 

La sucesión de los grupos funcionales (GF), y los parámetros comunitarios, fueron analizados 

utilizando ANOVAs de medidas repetidas (RM ANOVA). Los factores principales fueron los 

lagos (con dos niveles: ME y MO), y los estratos (con tres niveles: estrato superior, estrato 

medio, y estrato inferior) y el tiempo como medidas repetidas. Además, para determinar las 

diferencias significativas entre tratamientos, se aplicó el test a posteriori de Tukey (Zar, 1999). 

Estos análisis fueron efectuados utilizando el programa SPSS®. Para los gráficos se realizaron 
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contour plots con el programa Ocean Data View®. La sincronía, que es la variación simultánea 

de las variables entre los lagos se evaluó a través de correlaciones de Pearson utilizando el 

programa Infostat®.  

Para comprender mejor la relación entre las variables físicas, químicas, biológicas y 

ambientales en la distribución de la biomasa de los GF, se utilizó un análisis de ordenamiento 

multivariado llamado MFA (Multiple Factor Analysis, Escofier & Pages, 1994). Para la 

selección de las variables ambientales se identificó preliminarmente la colinealidad entre las 

variables ambientales utilizando los factores de inflación de la varianza (VIF, por sus siglas en 

inglés). Las variables ambientales redundantes (con un VIF > 10) fueron eliminadas antes del 

análisis (Zuur et al., 2010). Otros estudios como los realizados por Beamud et al. (2010), Pinel-

Alloul et al. (2020), entre otros utilizaron estos análisis de factores múltiples ya que les permitió 

integrar la información de todas las variables, y a la vez resumirla en un número menor de 

factores que explican la mayor parte de la variación en los datos. El análisis se realizó en el 

software estadístico R, utilizando los paquetes específicos para el análisis multivariado de 

datos, como FactoMineR y Factoextra (Kassambara & Mundt, 2020; Lê et al., 2008). 

III.3 Resultados  

III.3.1 Composición de la Comunidad Fotótrofa  

Análisis Taxonómico  

Se describieron un total de 23 especies algales pertenecientes a las clases: Bacillariophyceae 

(8 especies), Cryptophyceae (4 especies), Chrysophyceae (1 especie), Haptophyceae (1 

especie), Dictyocophyceae (1 especie), Dinophyceae (7 especies), Cyanophyceae (1 especie) y 

1 especie perteneciente al phylum Chlorophyta correspondiente al alga Chlorella sp. 

endosimbionte de los ciliados mixotróficos Ophrydium naumanni Pejler y Stentor araucanus 

(Foissner & Woelfl, 1994) (Tabla III.1)  



Capítulo III 

123 

 

Tabla III.1. Listado de especies encontradas según su clase. En negrita se encuentran 

resaltadas aquellas que son mayoritarias (ver sección III.3). 

Clase o Phylum Especies 

Bacillariophyceae 
Tabellaria fenestrata, T. flocculosa, Fragilaria crotonensis, Asterionella formosa, 

Urosolenia eriensis, Aulacoseira granulata, Discostella stelligera, Synedra sp. 

Dinophyceae 
Gymnodinium paradoxum, G. uberrimum, G. helveticum, G. varians, Peridinium 

willei, Peridinium sp., Ceratium hirundinella 

Cryptophyceae Cryptomonas marssonii, C. ovata, C. erosa, Plagioselmis lacustris 

Chrysophyceae Dinobryon sertularia 
Haptophyceae Chrysochromulina parva 

Dictyochophyceae Pseudopedinella sp. 

Chlorophyta 
Stentor araucanus, Ophrydium naumanni (ciliados mixotróficos con  

endosimbiontes de Chlorella sp.) 

Cyanobacteria Synechococcus spp. 

Figura III.1. Fotografías de microscopio óptico de las principales especies encontradas en los 

muestreos de: A: Tabellaria fenestrata; B: Fragilaria crotonensis; C: Gymnodinium 

paradoxum, D: Ophrydium naumanni; E: Stentor araucanus; F: Chrysochromulina parva; G: 

Urosolenia eriensis; H: Asterionella formosa; I: Aulacoseira granulata. Fuente de las 

imágenes: A y B, Natura Mediterraneo; C, Alchetron; D y E, modificadas de Modenutti (2014); 

F e I, Janina Kownacka de Nordic Microalgae; G, Keweenaw Algae; H, Proyecto Agua. 
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Picofitoplancton 

Las picocianobacterias (Pcy), conformadas por Synechococcus spp. Nägeli, 1849, presentaron 

una abundancia total promedio entre 102 y 104 céls. mL-1, sin diferencias significativas entre 

los lagos (RM ANOVA p>0,05) (Figura III. 2). El rango de abundancia osciló entre 6,67.102 

céls. mL-1 y 9,39.104 céls. mL-1. Si bien la abundancia varió estacionalmente, el análisis dentro 

de cada lago y por fecha evidenció que el rango de abundancia fluctuó también ampliamente 

entre los estratos superior y medio en relación con el inferior, donde las abundancias fueron 

significativamente menores (RM ANOVA p<0,05).  

La abundancia promedio de los picoeucariotas (Peuk) en toda la columna de agua y en todos 

los muestreos fue para el ME de 211±243 céls. mL-1 con rangos de abundancia entre 0 en el 

estrato inferior y 1049 céls. mL-1, la abundancia media para el MO fue 180±201 céls. mL-1 con 

rangos también 0 en el estrato profundo y 680 céls. mL-1. 

Nano y microfitoplancton 

La composición taxonómica de estas fracciones de tamaño varió entre lagos, fechas y a lo largo 

de la columna de agua (Figura III.2). Los grupos taxonómicos que aportaron principalmente a 

la abundancia del nanoplancton fueron Cryptophyceae, Haptophyceae y Dictyochophyceae, 

mientras que al microfitoplancton fueron Bacillariophyceae, Dinophyceae, Chrysophyceae y 

Chlorophyta (sólo encontradas como endosimbiontes) (Tabla III.1). Cabe aclarar que se 

registraron algunas especies nanoplanctónicas dentro de las Bacillariophyceae y las 

Dinophyceae (como Discostella stelligera, Gymnodinium varians y Peridinium sp.) (Tabla 

III.1), pero con abundancias muy bajas.  

Tanto en el ME como en el MO, las Bacillariophyceae microplanctónicas dominaron la 

abundancia durante todos los muestreos aportando a la abundancia promedio un 62±12 % en 

el ME y un 68±14 % en el MO. Para los dos lagos, el segundo grupo que más aportó fue el de 
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las Haptophyceae que contribuyeron con un 29±12% en el ME, y un 26±13% en el MO. En lo 

que refiere a los grupos minoritarios, las Cryptophyceae aportaron un 4,7±2,6% en el ME, 

mientras que en el MO un 1,4±1 %; en tanto que las Dinophyceae aportaron un 3,8±2,3 % en 

el ME, y un 4±1,6 % en el MO. Tanto las Chlorophyta como las Chrysophyceae aportaron 

menos del 1% a la abundancia total.  

Si bien los aportes porcentuales de cada grupo taxonómico fluctuaron en el tiempo y en la 

columna de agua de ambos lagos, las abundancias totales de toda la comunidad fotótrofa fueron 

las que más variaron entre estaciones. Se observó un significativo aumento en la abundancia 

media de ambos lagos durante el invierno y la primavera de 2018 (RM ANOVA p<0,05). Junto 

con este aumento, el patrón de distribución vertical siempre presentó mayores valores en los 

estratos superior y medio, formando máximos profundos de abundancia en la mayoría de las 

fechas estudiadas (Figura III.2). En el caso del ME la composición especie específica de estos 

máximos estuvo conformada por Bacillariophyceae con las especies Fragilaria crotonensis 

Kitton 1869 co-dominando Tabellaria fenestrata (Lyngbye) Kützing 1844 durante la mezcla 

de invierno. En la primavera esta relación se invirtió, siendo T. fenestrata la dominante y F. 

crotonensis junto con Urosolenia eriensis (H.L. Smith) Round & R.M. Crawford las especies 

acompañantes. Los máximos profundos de abundancia total también estuvieron conformados 

por Haptophyceae, siendo de mayor relevancia la especie Chrysochromulina parva Lackey 

1939, y por Dinophyceae contribuyendo Gymnodinium paradoxum A.J. Schilling 1891 y G. 

uberrimum (G.J. Allman) Kofoid & Swezy 1921. Por otro lado, en el lago MO los máximos de 

abundancia estuvieron conformados mayoritariamente por T. fenestrata y F. crotonensis que 

disminuyó entre el invierno y la primavera 2018, y al igual que ocurrió con el ME las 

Haptophyceae y las Dinophyceae estuvieron conformadas mayoritariamente por C. parva, G. 

paradoxum y G. uberrimum, respectivamente. 



Capítulo III 

126 

 

Independientemente de la composición de especie que conformó los máximos de abundancia, 

dado el dinamismo de los ensambles, ciertas especies estuvieron presentes en la mayoría de las 

muestras (desde la superficie hasta el fondo). Estas especies fueron: T. fenestrata 

(Bacillariophyceae), Gymnodinium paradoxum y G. uberrimum (Dinophyceae), y 

Chrysochromulina parva (Haptophyceae). En tanto que otras especies como O. naumanni y S. 

araucanus (ciliados mixotróficos) se limitaron a los estratos iluminados superiores. 

Las fracciones de tamaño en ambos lagos estuvieron por lo general dominadas por el 

microplancton (20-200µm). Sin embargo, en los estratos superior y medio del ME se 

observaron períodos con una predominancia del nanoplancton (2-20µm) coincidentes 

fundamentalmente con el aumento de la abundancia de C. parva. 
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Figura III.2. Abundancia fitoplanctónica en células mL-1 discriminados según clase a lo largo de la columna de agua por fechas en ambos lagos. 

El eje secundario corresponde a la abundancia de Cyanobacteria que es 2 órdenes de magnitud mayor.  
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Biomasa total 

La biomasa total (fracciones pico+nano+micro) fluctuó considerablemente a lo largo de las 

estaciones y los valores de biomasa promedio fueron de 296,2 ± 157,3 µg L-1 (rango 

55,2 - 673,2 µg L-1) para ME y de 431,7±239,9 µg L-1 (rango 100,3-886,9 µg L-1) para MO 

(Figura III.3). No se registró sincronía entre los lagos (r = 0,45; p = 0,06), y se observó un 

desfasaje en los máximos de biomasa total entre lagos. La interacción tiempo*lago fue 

significativa (RM ANOVA <0,05) siendo la biomasa del MO mayor que la del ME durante el 

invierno y primavera 2018. En el lago ME los mayores valores se registraron durante la 

primavera tardía en 2018, mientras que en el lago MO el máximo presentó un desarrollo más 

prolongado, comenzando durante la mezcla de invierno y extendiéndose hacia la primavera 

temprana con valores significativamente menores en el estrato inferior en comparación con los 

estratos superior y medio (RM ANOVA p < 0,05). Los valores registrados en las capas 

superficiales (estrato superior) se diferenciaron de los obtenidos en el estrato medio (RM 

ANOVA p < 0,05). De esta manera, se observaron cambios temporales en la biomasa total en 

los tres estratos de ambos lagos, pero en especial en los estratos superior y medio, de hecho, 

durante el invierno y principios de la primavera los estratos fueron diferentes entre lagos (RM 

ANOVA p < 0,05). A través del análisis de la biomasa total, se documentó el desarrollo en 

ambos lagos de picos profundos de biomasa. Además, se observó lo dinámico que estos fueron 

tanto en composición, como en posición dentro de la columna de agua. Conforme se estableció 

la estratificación de manera más fuerte y se agotaron los recursos disponibles en los estratos 

superior y medio (especialmente el nitrato, Capítulo II), la biomasa total disminuyó en esas 

masas de agua en ambos lagos. 

Como ya se observó en el Capítulo II, quedan resaltados tres períodos. Antes de la mezcla de 

invierno, la mezcla y post mezcla. En este sentido el MO que tiene una estabilidad térmica 

menor (SSI) evidencia un mayor desarrollo de biomasa fotótrofa total en invierno, 
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extendiéndose hasta la primavera. Mientras que el ME, tiene un menor desarrollo de biomasa, 

y su mayor desarrollo ocurre en la primavera 2018, desfasado del lago MO (Figura III.3).  

Figura III.3. Countour plots reflejando la variación temporal y en profundidad en los lagos 

ME (izquierda) y MO (derecha) de la Biomasa total (µg L-1). La escala de la variable se 

encuentra a la derecha de cada parámetro.  

Contribución de las fracciones de tamaño y de los grupos taxonómicos 

El análisis de la contribución de las fracciones de tamaño a la biomasa total en ambos lagos 

evidenció la dominancia del microplancton (20-200 µm), con un aporte del ~93,75% en el ME 

y del ~94,89% en el MO, mientras que el nanoplancton (2-20 µm) aportó un ~3,34 y 2,07%, 

respectivamente, y el picoplancton (0,2-2 µm) un 2,90% en ME y un 3,02% en MO. 

Dentro del microfitoplancton, el mayor porcentaje de biomasa estuvo compuesto por 

Bacillariophyceae y Dinophyceae, junto con las Chlorophyta endosimbiontes llegando al 

98,7% en el ME y al 99,4% en el MO. Dentro de estos grupos, los géneros pertenecientes a 

Gymnodinium y Tabellaria tendieron a distribuirse de manera uniforme en la columna de agua, 

mientras que las Chlorophyta endosimbiontes fueron encontradas fundamentalmente en los 

estratos superior y medio (iluminados).  

De los tres grupos mencionados, la diatomea Tabellaria fenestrata dominó la biomasa de toda 

la comunidad en prácticamente todas las fechas y en ambos lagos. Según la posición en la 

columna de agua (estrato) se encontró acompañada por las Chlorophyta endosimbiontes de los 

ciliados mixotróficos S. araucanus y O. naumanni (especialmente en el estrato superior), o 
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bien por otras diatomeas de distinto grupo funcional (ver más adelante). Además, los lagos se 

diferenciaron no sólo en cuanto a sus biomasas, sino que los ensambles de especies y los valores 

de los parámetros comunitarios fueron diferentes, así como el complejo dominante y la 

sucesión, como se explicará más adelante en este Capítulo. 

Dentro del nanoplancton las especies que lo conformaron fueron Discostella stelligera, 

Peridinium sp., G. varians, Pseudopedinella sp., P. lacustris y C. parva, conformando estas 

últimas tres las de mayor aporte a esta fracción de tamaño y la cual será analizada como el 

grupo funcional X2 más adelante en este Capítulo. 

Por último, en lo que respecta al picoplancton, en el ME el 97,3% de la biomasa media total de 

esta fracción correspondió a las Pcy, mientras que 2,70% a las Peuk, en el MO el 98,1% de la 

biomasa media total fueron las Pcy y el 1,9% de Peuk. Considerando que las Pcy conforman 

un grupo funcional en sí mismas, serán analizadas más adelante en la sección correspondiente 

a Grupos Funcionales. Por su parte, las Peuk presentaron una contribución muy baja a la 

biomasa total, siendo de 0,217±0,251 µg L-1 para el ME (Figura III.4) con un rango entre 0 y 

1,05 µg L-1, y de 0,185±0,207 µg L-1, con un rango de 0- 0,68 µg L-1 para el MO (Figura III.4). 

En ambos lagos sólo se encontró a las Peuk en los estratos medio y superior, diferenciándose 

del estrato inferior (RM ANOVA p<0,05). 

 

 
Figura III.4. Countour plot reflejando la variación temporal y en profundidad en los lagos ME 

(izquierda) y MO (derecha) de la biomasa (µg L-1) de picoeucariotas (Peuk). La escala de la 

variable se encuentra a la derecha de cada parámetro.  
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III.3 Parámetros Comunitarios  

A continuación, se presentan los resultados obtenidos de estos parámetros comunitarios, 

calculados a partir de los valores de biomasa. 

Riqueza específica 

La riqueza específica del nano y microplancton promedio fue de 12-13 especies para ambos 

lagos (rango ME: 5-20 especies, MO: 6-21 especies; Figura III.5A). La interacción 

tiempo*lago fue significativa (RM ANOVA p<0,05) siendo los lagos significativamente 

diferentes en su riqueza especifica durante el invierno con, un mayor número de especies el 

lago MO. En todas las fechas resultó evidente la disminución considerable en la riqueza de 

especies en el estrato inferior. En el lago ME la interacción tiempo*estrato fue significativa 

(RM ANOVA p < 0,05), destacando que, si bien los estratos en el tiempo no variaron 

significativamente en su riqueza específica, si se observó una diferenciación entre el estrato 

inferior y el estrato superior durante los otoños (abril 2018 y 2019) y el verano (enero 2019). 

Para estas fechas, siempre se registró un mayor el número de especies en el estrato superior 

(Figura III.5a). Por otro lado, en el lago MO el tiempo fue significativo (RM ANOVA p<0,05), 

observándose diferencias en la riqueza de especies en cada estrato a lo largo del periodo de 

estudio. En particular, durante el invierno el número de especies fue considerablemente mayor 

(RM ANOVA p<0,05), mientras que en las restantes fechas la cantidad de especies que 

componen el fitoplancton fue considerablemente menor para los distintos estratos (entre 6 y 13 

especies), con la única excepción que fue el estrato superior que en la primavera del 2018 

mostró 17 especies. 
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Diversidad de Shannon 

El índice de diversidad (H´) varió en un rango de 0,38 - 3,01 para ME, y de 0,2 - 2,63 para MO. 

En ambos lagos se reflejó una considerable diferencia estacional y entre profundidades, siendo 

menor la diversidad en el hipolimnion de ambos lagos (Figura III.5B). Durante la mezcla 

invernal se observó en ambos lagos una homogeneización en los valores de diversidad siendo 

la media en la columna de agua de 2,57 para ME y 1,74 para MO. La interacción tiempo*lago 

fue significativa (RM ANOVA p<0,05) y los lagos se diferenciaron en ambas primaveras y 

durante la mezcla de invierno, siendo siempre mayor la diversidad en el ME. En ME la 

interacción tiempo*estrato resultó significativa (RM ANOVA p<0.05) y si bien el estrato 

superior no cambió significativamente en el tiempo, durante el invierno aumentó 

significativamente la diversidad tanto para el estrato medio, que se diferenció del verano, como 

para el estrato inferior, siendo máxima la diversidad en este estrato respecto las restantes 

fechas. Por otra parte, el estrato inferior se diferenció de los estratos superiores prácticamente 

en todas las fechas, excepto durante la mezcla de invierno y el verano. En el lago MO también 

resultó significativa la interacción tiempo*estrato (RM ANOVA p<0,05) y el estrato inferior 

se diferenció de los estratos superiores en todas las fechas excepto en invierno. 

Dominancia 

El índice de Simpson fluctuó entre 0,16 y 0,91 para ME y 0,20 y 0,95 para MO, se encontraron 

diferencias significativas entre lagos durante la primavera 2017 y en invierno y primavera 2018 

(Figura III.5C). En el caso del ME el tiempo*estrato fue significativo (RM ANOVA p<0,05) y 

no se registraron cambios en el estrato superior, mientras el estrato medio registró cambios 

entre el invierno y el verano, y el estrato inferior fue mínimo durante el invierno. En este 

sentido, el estrato inferior se diferenció de los superiores en todas las fechas, excepto en 

invierno. El lago MO tuvo mayores índices de Simpson en el estrato inferior (RM ANOVA 

p<0,05) y en invierno los valores fueron más bajos en toda la columna de agua.  
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Equitatividad 

La equitatividad fluctuó entre 0,14 y 0,34 para ME y entre 0,16 y 0,33 para MO. Se evidenció 

una mayor equitatividad en los estratos superior y medio en los dos lagos estudiados. La 

interacción tiempo*lago dió significativa (RM ANOVA p<0,05) y los lagos se diferenciaron 

durante el otoño 2018 y el verano 2019, donde la equitatividad fue mayor en el ME. La 

interacción tiempo*estrato en el ME resultó significativa (RM ANOVA p<0,05) evidenciando 

que el estrato superior no cambió en el tiempo, mientras que el estrato medio fluctuó 

especialmente entre otoños, y el estrato inferior fue mínimo en el otoño 2019. Por otro lado, el 

MO presentó en invierno un máximo de equitatividad en toda la columna de agua y el estrato 

inferior fue menos equitativo que los estratos superiores para todas las otras fechas estudiadas 

(Figura III.5D).  
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Figura III.5. Countour plots reflejando la variación temporal y en profundidad en los lagos 

ME (izquierda) y MO (derecha) de: A - Riqueza de especies; B - del índice de diversidad de 

Shannon; C- del índice de dominancia de Simpson y; D - del índice de equitatividad de Pielou. 

La escala de la variable se encuentra a la derecha de cada parámetro.  
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Grupos Funcionales 

Las especies descritas del fitoplancton y las algas endosimbiontes de los ciliados mixotróficos 

fueron clasificadas en Grupos Funcionales (GF) según Padisák et al. (2009 y Mitra et al. (2016), 

respectivamente. Se obtuvieron 12 Grupos Funcionales como se describe a continuación (Tabla 

III.2). Los GF con mayor número de especies fueron Lo (4 spp.), Y (3 spp.), X2 (3 spp.), N (2 

spp.), P (2 spp.) y eSNCM (2 spp.) (Tabla III.2), mientras que cinco de los restantes grupos 

estuvieron constituidos por una sola especie cada uno. 

Tabla III.2. Grupos funcionales hallados, hábitat típico y especies que se encontraron en el 

estudio, en base a Mitra et al. (2016) y Reynolds et al. (2002) revisado por Padisák et al. (2009).  

 

GF Hábitat típico Especies 

N 
Ambientes meso-eutróficos continuos o 

semicontinuos. 

Capa de mezcla de 2-3 m de espesor.  
Tabellaria fenestrata, T. flocculosa,  

X2 Ambientes meso-eutróficos poco profundos. 
Chrysochromulina parva, 

Pseudopedinella spp.,  

Plagioselmis lacustris 

B 
Mesotróficos pequeños y medianos 

con especies sensibles al inicio de la 

estratificación. 
Discostella stelligera 

eSNCM  
Especialista mixótrofo no constitutivo que 

adquiere fotosistemas de endosimbiontes. Ophrydium naumanni, Stentor araucanus 

Lo 
Aguas poco profundas a profundas, de bajas a 

eutróficas, cuerpos de agua grandes. 
Gymnodinium paradoxum, G. uberrimum, 

G. helveticum, Peridinium spp. 

Y Ecosistemas lénticos, zona de aguas enriquecidas. G. varians, Cryptomonas marssonii,  

C. ovata 

A 
Lagos claros, profundos y con poca base, con 

especies sensibles al aumento del pH. Urosolenia eriensis  

D Aguas turbias poco profundas, incluyendo los ríos. Synedra spp. 

C 
Lagos eutróficos de tamaño pequeño y mediano 

con especies sensibles al inicio de la 

estratificación. 
Asterionella formosa 

P Zona de aguas eutróficas. Aulacoseira granulata, Fragilaria 

crotonensis 

E 
Suelen ser lagos pequeños, poco profundos y con 

poca base o lagunas heterótrofas. Dinobryon sertularia 

Z 

 

metalimnion o hipolimnion superior de 

lagos oligotróficos. 

 

Synechococcus spp. 
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Cinco codones fueron los más frecuentes durante la serie temporal y con mayor contribución 

porcentual a la biomasa total (como promedio de la columna de agua), representando un 90,5 

% en el ME y un 93,7% en el MO (Tabla III.3). Estos cinco codones fueron:  

 N (dominado por T. fenestrata) (ME= 53,8%, MO=63,8%),  

 eSNCM (Chlorophyta endosimbiontes) (ME=11,4%, MO=14,3%),  

 Lo (G. paradoxum y G. uberrimum) (ME=9,1%, MO=7,5%),  

 A (U. eriensis) (ME= 10,9%, MO=5,3%),  

 P (F. crotonensis) (ME=5,5%, MO=2,9%)  

Tabla III.3. Contribución porcentual a la biomasa de los grupos funcionales, media con desvío 

(D.E.) y rango para los lagos Moreno Este (ME) y Oeste (MO). 

  

Contribución porcentual Moreno Este  Moreno Oeste 

 Media D.E.  Mín   Máx   Media D.E.  Mín   Máx  

Lo       9,1 7,5 1,2 45,4  7,4 6,1 1,1 38,4 

Y        1,5 2,3 0,0 13,5  1,0 0,9 0,0 3,7 

B        1,5 1,7 0,0 6,7  0,4 0,6 0,0 2,6 

A        10,9 10,6 0,0 40,0  5,3 5,1 0,0 20,0 

D        2,1 2,3 0,0 12,4  0,9 1,4 0,0 6,2 

C        0,2 0,3 0,0 1,4  0,3 1,0 0,0 6,7 

N        53,8 25,3 3,1 94,9  63,8 21,7 17,9 96,7 

E        0,0 0,0 0,0 0,2  0,0 0,0 0,0 0,2 

X2       1,3 1,3 0,0 5,5  0,6 0,4 0,1 1,8 

P        5,5 8,8 0,0 38,4  2,9 4,5 0,0 17,7 

eSNCM    11,2 18,2 0,0 77,0  14,3 19,6 0,0 71,6 

Z        2,9 3,2 0,1 19,5  3,0 3,2 0,3 14,3 

 

Sucesión y distribución vertical de los Grupos Funcionales 

La sucesión fue evidente en los cambios de biomasa y composición de los grupos funcionales. 

En este sentido, se consideraron los grupos funcionales cuya contribución a la biomasa total 

fue mayor al 5%, es decir: N (T. fenestrata), eSNCM (Chlorophyta endosimbiontes), A (U. 

eriensis), Lo (G. paradoxum y G. uberrimum) y P (F. crotonensis). 
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El grupo funcional N (compuesto principalmente por Tabellaria fenestrata y en menor medida 

por T. flocculosa) representó para ambos lagos el mayor aporte a la biomasa total. En promedio 

para toda la columna de agua y todas las fechas este GF representó el 53,8% para el ME (rango 

de 12-36 µg L-1) y el 63,8% para el MO (rango de 36–718 µg L-1) (Figura III.5A). No se 

observó sincronía entre ambos lagos para este grupo funcional (r= 0,41; p=0,088). El lago ME 

registró una clara estacionalidad con aumento en la biomasa del GF N en toda la columna de 

agua en el invierno, disminuyendo hacia el verano y continuando esta tendencia en el otoño del 

2019 (RM ANOVA p<0,05; Figura III.6A). El estrato que más variaciones tuvo de este GF fue 

el estrato medio, registrándose, además, en las primeras capas del estrato inferior aumentos 

previos a la mezcla de invierno. El lago MO también presentó variaciones estacionales, y si 

bien el comienzo del máximo de biomasa del GF N se inició en invierno, los mayores valores 

se alcanzaron durante la primavera del 2018 (Figura III.6A). Tanto el estrato medio, como los 

primeros metros del estrato inferior, fueron los que mayores valores de biomasa registraron 

(RM ANOVA p<0,05). Al igual que ocurrió en el lago ME, el estrato medio fue el que presentó 

un mayor cambio en este GF (RM ANOVA p<0,05), y en ambos casos el máximo fue durante 

la primavera tardía. Así, la triple interacción tiempo*lago*estrato fue significativa (RM 

ANOVA p=0,035) y se observó que tanto el estrato superior como el inferior durante la mezcla 

de invierno y la primavera temprana fueron distintos entre lagos. Por su parte, el estrato medio, 

excepto en la primavera de 2017, fue siempre diferente entre ambos lagos, y significativamente 

mayor en MO (RM ANOVA p<0,05). 

La biomasa del GF Lo (G. paradoxum y G. uberrimum) fluctuó entre 2,8 y 102 µg L-1 para ME 

y entre 5,4 y 64 µg L-1 para MO (Figura III.5B). Se observó sincronía de este GF entre ambos 

lagos (r= 0,70; p=0,0014). No se registró diferencias entre lagos (RM ANOVA p=0,814) en el 

promedio de la biomasa del GF Lo en la columna de agua para la misma fecha. Sin embargo, 

sí se observaron variaciones significativas en la biomasa de este GF en el tiempo (RM 
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ANOVA, p=0,034), siendo mayor, para ambos lagos, la biomasa de la primera fecha 

(primavera 2017) de las subsiguientes. El lago ME siempre mostró diferencias significativas 

entre estratos (RM ANOVA p<0,05), siendo los valores de biomasa de este GF en el estrato 

inferior considerablemente menores que el de los estratos medio y superior. Por otra parte, en 

el MO la relación tiempo*estrato fue significativo (RM ANOVA p<0,05), siendo la primavera 

2017 diferente de las restantes fechas, y la primavera 2018 diferente del verano. Además, las 

mayores fluctuaciones de biomasa de este GF ocurrieron en el estrato medio para ambos lagos, 

donde se observó que se conforma el máximo profundo de clorofila (Capítulo II). 

La biomasa del GF eSNCM (Chlorophyta endosimbiontes) se desarrolló con un claro patrón 

espacio-temporal. La presencia de este GF se registró fundamentalmente en los estratos 

superiores de ambos lagos durante los períodos más cálidos, con valores máximos de biomasa 

de 380 y 363 µg L-1 para ME y MO, respectivamente (Figura III.6C). Se observó una fuerte 

sincronía entre ambos lagos (r = 0,91 p<0.001) y no se encontraron diferencias significativas 

en las biomasas de este GF entre lagos (RM ANOVA p<0,05). Ambos lagos presentaron 

valores mínimos de biomasa en invierno, respecto el resto de las fechas muestreadas (RM 

ANOVA p<0,05). En el ME, el factor estrato fue significativo (RM ANOVA, p<0,05) 

observándose siempre una mayor biomasa de este GF en el estrato superior. Por otro lado, el 

MO la interacción tiempo*estrato fue significativa (RM ANOVA, p=0,015), siendo la biomasa 

del estrato superior significativamente mayor que en los otros dos estratos durante la época 

estival. 
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Figura III.6. Countour plots reflejando la variación temporal y en profundidad en los lagos 

ME (izquierda) y MO (derecha) de la biomasa de los grupos funcionales: N (panel A); Lo 

(panel B); eSNCM (panel C). La escala de la variable se encuentra a la derecha de cada 

parámetro. 

 

La biomasa del GF A (U. eriensis) fluctuó considerablemente durante el estudio, observando 

que su mayor contribución se produjo durante los períodos en que los lagos se encontraron 

mezclados o con estratificación incipiente (Figura III.7A). El valor máximo de biomasa de este 

grupo fue de 199 µg L-1 para ME y de 144 µg L-1 para MO. No se observó sincronía entre lagos 

(r=0,35; p=0,145), observándose entre lagos valores distintos de biomasa durante el invierno y 

la primavera temprana. El lago ME presentó valores de biomasa significativamente mayores 
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que el MO (RM ANOVA, p<0,05), presentando un aumento considerable de biomasa durante 

la primavera 2018. Un patrón distinto se observó en el MO donde el máximo de este GF se 

alcanzó en el invierno, y especialmente en el estrato inferior. Durante la primavera tardía los 

valores del estrato inferior, mientras que durante la primavera disminuyeron, equiparándose a 

los restantes estratos y disminuyendo hacia el verano y otoño. 

El grupo funcional P [F. crotonensis, Aulacoseira granulata (Ehrenberg) Simonsen 1979], 

también presentó un patrón estacional muy marcado, observándose sus máximos valores de 

biomasa durante el invierno, pero con valores significativamente diferentes entre lagos (RM 

ANOVA p<0,05). El valor máximo invernal fue de 71 µg L-1 para el ME y de 133µg L-1 para 

el MO (Figura III.7B). Se observó sincronía entre ambos lagos para la biomasa del este GF 

(r=0,91; p<0.0001), existiendo un único máximo durante la mezcla de invierno, y 

disminuyendo en ambos lagos hacia el otoño. La interacción tiempo*lago fue significativa (RM 

ANOVA p<0,05) siendo los lagos diferentes en la primavera tardía 2017 y en el invierno, 

cuando el MO presentó una mayor biomasa. 

Por último, se analizó los GF X2 y Z, que a pesar de no haber tenido un importante aporte a la 

biomasa total (X2 ≈máx 5,5%, Z ≈ 19,5%; aporte promedio al total Tabla III.3), los mismos 

desempeñan un rol fundamental en las tramas tróficas debido a su condición de pastoreables 

por tratarse de nanoflagelados y de picoplancton.  

La biomasa de X2 fluctuó entre 2,9±2,3 µg L-1 para el lago ME, y entre 2,3 y 1,6 µg L-1 para 

el MO (Figura III.7C). Se observó una sincronía entre ambos lagos (r=0,90; p<0.0001). Se 

observó para los dos lagos un aumento significativo de la biomasa en toda la columna durante 

la mezcla de invierno y una progresiva, disminución hasta el otoño siguiente. En el caso del 

ME se observó una interacción significativa entre el tiempo*estrato (RM ANOVA p=0,017), 

donde principalmente el estrato inferior se diferenció del superior antes y después del máximo 
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de invierno. En el lago MO no presentó tal interacción tiempo*estrato, y sólo se observaron 

cambios en el tiempo, siendo el invierno distinto a las fechas restantes. 

La biomasa media total de Z para el ME fue de 7,8±7,4 µg L-1 y el rango de biomasa osciló 

entre 0,18 y 25,4 µg L-1 para el ME, mientras que para el MO fue de 9,5 µg L-1 con un rango 

de 0,6-22,1 µg L-1 (Figura III.7D). En ambos lagos los estratos medio y superior presentaron 

mayores valores promedio de biomasa que el estrato inferior (RM ANOVA p<0,05). En 

relación con la estacionalidad, se observó un aumento progresivo en la biomasa de Pcy en 

ambos lagos en los estratos medio y superior conforme avanzó la estratificación. La mezcla de 

invierno actuó homogeneizando toda la columna a una biomasa media en esta fecha de 6,7 µg 

L-1 en el ME y de 10,3 µg L-1 en el MO (Figura III.7D). 
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Figura III.7. Countour plots reflejando la variación temporal y en profundidad en los lagos 

ME (izquierda) y MO (derecha) de la biomasa de los grupos funcionales: A: GF A; B: GF P; 

C: GF X2; D: GF Z. La escala de la variable se encuentra a la derecha de cada parámetro. 
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Integración de biomasa total según GF 

La Figura III.8 integra los cambios ocurridos en la biomasa, según los grupos funcionales, 

quedando claramente marcada la variación de la biomasa total en el tiempo (analizado 

anteriormente en este capítulo). 

Como los períodos de los lagos*1, permitieron identificar marcadas diferencias en la 

composición de los ensambles vertical y estacional, se investigaron estos según las especies 

que dominaron o en su defecto co-dominaron, junto con las especies acompañantes (Tabla 

III.4). El taxón dominante se estableció cuando su contribución a la biomasa superó en más de 

la mitad al siguiente taxón más abundante. En caso de que esta diferencia fuera menor, se 

consideró una situación de co-dominancia, hasta que la disparidad fuera significante. Los 

taxones acompañantes fueron aquellos que contribuyeron con hasta un 3% de la biomasa total. 

 

*1Los períodos de los lagos, referencia a los resultados del Capítulo II, donde primer período 

(I) antes de la mezcla de invierno, un segundo período durante la mezcla invernal (II) 

caracterizado por un significativo aumento de la abundancia de la comunidad en toda la 

columna de agua y una fuerte liberación de nutrientes del estrato inferior (Capítulo II), y un 

tercer período post mezcla (III).  
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Tabla III.4. Períodos descritos y su composición según estrato (superior, medio, inferior) para 

lago Moreno Este (ME) y Moreno Oeste (MO), taxa dominante/acompañante según especies, 

entre paréntesis grupo funcional al que pertenecen. 

 

Período Estrato 
ME MO 

Taxa dominante Taxa acompañante Taxa dominante Taxa acompañante 

I 

superior 

T. fenestrata (N),  

S. araucanus 

(eSNCM) 

U. eriensis (A),  

G. paradoxum (Lo),  

G. uberrimum (Lo), 

Synechococcus spp. (Z) 

T. fenestrata (N),  

S. araucanus 

(eSNCM) 

G. paradoxum (Lo),  

O. naumanni (eSNCM), 

Synechococcus spp. (Z) 

medio T. fenestrata (N) 

G. paradoxum (Lo),  

G. uberrimum (Lo),  

U. eriensis (A), 

 C. erosa (X2) 

T. fenestrata (N) 

S. araucanus (eSNCM),  

G. paradoxum (Lo),  

G. uberrimum (Lo), 

Synechococcus spp. (Z) 

inferior T. fenestrata (N) 
U. eriensis (A),  

 G. paradoxum (Lo) 
T. fenestrata (N) 

G. paradoxum (Lo),  

G. uberrimum (Lo), 

Synechococcus spp. (Z) 

II 

superior T. fenestrata (N) 

F. crotonensis (P),  

U. eriensis (A),  

S. araucanus (eSNCM),  

G. paradoxum (Lo) 

T. fenestrata (N) 

F. crotonensis (P),  

U. eriensis (A),  

S. araucanus (eSNCM) 

medio 

T. fenestrata (N),  

F. crotonensis (P),  

U. eriensis (A),  

S. araucanus 

(eSNCM) 

G. paradoxum (Lo),  

G. uberrimum (Lo),  

D. stelligera (B) 

T. fenestrata (N) 

F. crotonensis (P),  

U. eriensis (A),  

S. araucanus (eSNCM) 

inferior 

F. crotonensis (P),  

T. fenestrata (N),  

U. eriensis (A) 

S. araucanus (eSNCM), 

G. paradoxum (Lo),  

G. uberrimum (Lo) 

T. fenestrata (N) 

U. eriensis (A),  

F. crotonensis (P),  

S. araucanus (eSNCM) 

III 

superior 

S. araucanus 

(eSNCM),  

T. fenestrata (N), 

U. eriensis (A) 

 G. paradoxum (Lo),   

G. uberrimum (Lo), 

Synechococcus spp. (Z) 

T. fenestrata (N),  

S. araucanus 

(eSNCM) 

O. naumanni (eSNCM),  

G. paradoxum (Lo),  

U. eriensis (A) 

medio T. fenestrata (N) 

 U. eriensis (A),  

G. paradoxum (Lo), 

Synechococcus spp. (Z), 

S. araucanus (eSNCM) 

 

T. fenestrata (N) 

 S. araucanus (eSNCM),  

U. eriensis (A),  

G. paradoxum (Lo),  

F. crotonensis (P) 

inferior T. fenestrata (N) 

 U. eriensis (A), 

Synechococcus spp. (Z),  

G. paradoxum (Lo) 

T. fenestrata (N) 

 U. eriensis (A),  

F. crotonensis (P),  

S. araucanus (eSNCM),  

G. paradoxum (Lo) 



Capítulo III 

 

 

 

 

 

Figura III.8. Biomasa fitoplanctónica total según Grupos Funcionales a lo largo de la columna de agua para los 6 muestreos en ambos lagos. El 

eje secundario (línea roja) corresponde a la temperatura.  
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Grupos funcionales y variables ambientales 

Análisis de Factores Múltiples  

Se llevó a cabo un análisis integrado de los parámetros bióticos y abióticos a través de un 

Análisis de Factores Múltiples (MFA, por su sigla en inglés). Se efectuó este análisis 

considerando todas las fechas y las profundidades muestreadas en ambos lagos. El objetivo del 

MFA fue ordenar las muestras en relación con las principales variables ambientales obtenidas 

en el análisis.  

Las variables incluidas en este análisis se dividieron en cinco categorías: biológicas, físicas, 

químicas, ambientales y morfométricas. Las variables biológicas se refieren a la biomasa de 

los GF presentes en los lagos. Las variables físicas están relacionadas con aspectos como la 

temperatura, la luminosidad, la relación Zmix:Zeu, la estabilidad térmica y la turbidez del agua 

(ad435). Las variables químicas incluyen parámetros como la concentración de nutrientes y los 

correspondientes al estudio de la MOD. Las variables ambientales se refieren a factores 

externos como las precipitaciones acumuladas a 150 días, y al nivel del agua. Por último, las 

variables morfométricas se refieren a características geomorfológicas de los lagos, como el 

volumen del agua. 

Con excepción de las variables biológicas de grupos funcionales, las restantes variables fueron 

presentadas en el Capítulo II. En ambos lagos el volumen de agua de los estratos quedó por 

fuera de la selección del modelo (test de contribución de variables), motivo por el cual no 

aparece en la contribución de las variables.  

Moreno Este 

La Figura III.9 muestra la distribución de las profundidades y variables en el espacio formado por 

los dos primeros ejes del análisis MFA para el lago ME. La varianza explicada para el eje 1 fue 

del 26,8% y para el eje 2 del 19%. El MFA de los 5 grupos de variables que se compararon 
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(biológicas, físicas, químicas, morfométricas, y ambientales) representó el 45,8% de la 

variación total explicada.  

Las precipitaciones acumuladas, la SSI, y el nivel del agua tuvieron la contribución más 

importante en la primera dimensión, y en menor medida los grupos funcionales B, P, C y A, el 

OD, la clorofila, el NT y el NDT (MFA-1: 26.8%, Figura III.8C), mientras que las variables 

físicas T, Luz, Zmix:Zeu, las variables biológicas de grupos funcionales eSNCM, Z, Lo, Y y P 

y las variables químicas CID, NO3 y S275-295 contribuyeron en gran medida a la segunda 

dimensión (Figura III.9A).  

El primer eje separó las masas de agua según las fechas quedando en los cuadrantes II y III los 

otoños y el verano, en coincidencia con una mayor estabilidad térmica, mientras que en el 

cuadrante I se separaron las primaveras con mayor nivel de agua y precipitaciones acumuladas 

150 días, mayor OD y mayor S275-295 (que indica mayor transparencia y menor KdPAR), además 

los grupos funcionales mayoritarios fueron A, C, N, E. En el cuadrante IV quedó el invierno 

donde la masa de agua se caracteriza por un mayor Zmix:Zeu y grupos funcionales P, X2 y D. 

A lo largo del eje 2 la mayor relevancia positiva la tuvo la temperatura, el COD, las formas de 

fósforo PRS, PDT, y los grupos funcionales Z, eSNCM, Lo e Y, caracterizando el cuadrante II 

correspondiente a los estratos superiores de los otoños y el verano, mientras que de forma 

negativa el CID, a*350, sílice y formas de nitrógeno NDT, NOD, NT y NO3, las masas de agua 

que se caracterizaron fueron las de los estratos inferiores de los otoños y verano. En este sentido 

las masas de agua son muy diferentes en cuanto a caracterización durante el año y respecto a 

los grupos funcionales predominantes. 

En el eje 1, la mayor contribución de las variables estuvo dada por las precipitaciones 

acumuladas, la estabilidad térmica (SSI), el nivel del agua, siendo más relevantes las variables 
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ambientales y físicas; mientras que en el eje 2 la mayor contribución estuvo dada por la 

temperatura, la cantidad de luz y el CID.  

 

Figura III.9. A: Análisis de factores múltiples y variables discriminantes con el círculo de 

correlación en el caso del lago Moreno Este (ME). B: Ordenación de las muestras. C y D 

Contribuciones de las variables a las dos primeras dimensiones del MFA (Dim-1: C; Dim-2: 

C), las variables importantes tienen contribuciones superiores a la línea punteada roja. 

Referencias: N_agua (nivel del agua), Precip (precipitaciones acumuladas 150 días), V_estrato 

(volumen del estrato), OD (oxígeno disuelto), SSI (estabilidad térmica), Temp. (temperatura), 

Ed_luz (irradiancia en la columna de agua), COD (carbono orgánico disuelto), CID (carbono 

inorgánico disuelto), Ed_luz (intensidad de la luz en la columna de agua), Cla (clorofila a), 

PRS (fósforo reactivo soluble), PT (fósforo total), PDT (fósforo disuelto total), NH4 (amonio), 

NO3 (nitrato), NT (nitrógeno total), NOD (nitrógeno orgánico disuelto), NDT (nitrógeno 

disuelto total), SiO2 (sílice disuelto), Zmix:Zeu (relación capa mezcla y capa iluminada), GF: 

N, Lo, eSNCM, A, X2, B, P, C, Y, E, D, Z. 
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Moreno Oeste 

En cuanto al MO el primer eje explicó un 25,7% de la varianza mientras que el segundo eje un 

16,8% de la varianza explicando un 42,5% del total de la variación. La mayor contribución al 

primer eje estuvo dada por las precipitaciones acumuladas (variable ambiental), la estabilidad 

térmica (variable física), el OD (variable química) y la relación Zmix:Zeu (variable física), 

además las variables biológicas de grupos funcionales fueron A, P, N y X2 (Figura III.10C). 

Por otra parte, la mayor contribución al segundo eje estuvo dada por el nivel del agua y las 

precipitaciones acumuladas, ambas variables de tipo ambiental, seguido por la luz en la 

columna de agua, y temperatura (variables físicas) (Figura III.10D). Además, el primer eje 

estuvo caracterizado negativamente con mayor estabilidad térmica y positivamente con mayor 

mezcla Zmix:Zeu, mayor OD y mayor precipitación acumulada, quedando separados en el 

primer cuadrante la primavera 2018, entre el cuadrante I y el II la primavera 2017, y luego 

entre el cuadrante II y III la época de mayor estratificación, el verano y los otoños. El cuadrante 

IV incluyó completamente al invierno (Figura III.10B), época donde la mezcla fue máxima y 

este estuvo caracterizado por un mayor Zmix:Zeu, mayores valores de clorofila, y la comunidad 

biológica caracterizada por los grupos funcionales P y B. Mientras que en la primavera 2018 

se caracterizó por mayores precipitaciones, mayor OD y la comunidad biológica con mayor 

contribución de los grupos funcionales A, N y X2. La primavera 2017 estuvo caracterizada por 

mayores niveles de agua, de intensidad de luz, de volumen en los estratos y carbono orgánico 

disuelto, caracterizándose la comunidad biológica por los grupos funcionales Y, Lo y eSNCM. 

en tanto que las muestras del estrato superior se agruparon para la época de mayor 

estratificación, tanto las del primer otoño cómo las del verano por mayores valores de fósforo 

(PRS, TDP, TP), mayores temperaturas, NH4, SiO2 y de grupos funcionales Z. Por último, las 

muestras correspondientes al otoño 2019 se caracterizaron por grandes concentraciones de 

NO3, NT, NDT, NOD, CID, a*350 y NOD.  
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Figura III.10. A: Análisis de factores múltiples y variables discriminantes con el círculo de 

correlación en el caso del lago Moreno Oeste (MO). B: Ordenación de las muestras. C y D 

Contribuciones de las variables a las dos primeras dimensiones del MFA (Dim-1: C; Dim-2: 

C), las variables importantes tienen contribuciones superiores a la línea punteada roja. 

Referencias: N_agua (nivel del agua), Precip (precipitaciones acumuladas 150 días), V_estrato 

(volumen del estrato), OD (oxígeno disuelto), SSI (estabilidad térmica), Temp. (temperatura), 

Ed_luz (irradiancia en la columna de agua), COD (carbono orgánico disuelto), CID (carbono 

inorgánico disuelto), Ed_luz (intensidad de la luz en la columna de agua), Cla (clorofila a), 

PRS (fósforo reactivo soluble), PT (fósforo total), PDT (fósforo disuelto total), NH4 (amonio), 

NO3 (nitrato), NT (nitrógeno total), NOD (nitrógeno orgánico disuelto), NDT (nitrógeno 

disuelto total), SiO2 (sílice disuelto), Zmix:Zeu (relación capa mezcla y capa iluminada), GF: 

N, Lo, eSNCM, A, X2, B, P, C, Y, E, D, Z. 

 

 

III.4 Discusión 

El análisis pormenorizado llevado a cabo en este capítulo muestra que a pesar de las similitudes 

compartidas a escala de paisaje entre los dos cuerpos de agua estudiados (incluyendo el origen, 
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geología, posición en el paisaje, cubierta vegetal de sus cuencas y el clima regional), estos 

pueden presentar similitudes y diferencias distintivas en sus comunidades fitoplanctónicas. 

Este estudio mostró una importante dinámica en las abundancias, composición de especies, 

biomasas y grupos funcionales a lo largo del tiempo y dentro de la columna de agua de ambos 

lagos. Esto evidencia la interacción de procesos que actúan conjuntamente a escalas regionales 

e individualmente dentro de los lagos y que dan forma a la comunidad fitoplanctónica.  

Los resultados obtenidos en la presente Tesis son comparables con los estudios previos que 

analizaron a la porción iluminada (~25 m: epilimnion (Diaz et al., 1998); ~50 m; epilimnion + 

metalimnion y porción superior del hipolimnion (Modenutti et al., 1997; Pérez et al., 2002; 

Queimaliños et al., 1999, 2002; Queimaliños & Diaz, 2014). En esta porción de la columna de 

agua la mayoría de las especies descritas para estos lagos, o bien lagos andinos patagónicos, 

siguen presentes al día de hoy. Aunque como todo sistema natural, se encontraron algunos 

cambios en la composición y/o contribución de ciertas especies. Así, los ensambles que se 

establecieron en ambos lagos durante el presente estudio registraron una composición 

diferencial en el eje vertical acorde con el escenario lumínico. Se observó también, dado el 

diseño experimental del estudio, una sucesión estacional que complejizó considerablemente el 

análisis de esta comunidad. Sin embargo, ciertos patrones generales se identificaron respecto a 

lo que se conocía previamente de las comunidades fotótrofas de estos lagos. 

En línea general, se encontró una mayor dominancia de la diatomea T. fenestrata dominando 

o co-dominando en los ensambles de tres estratos en ambos lagos. Esta especie había sido 

previamente reportada para estos lagos, junto con otras diatomeas sin contribuir de manera 

significativa a la abundancia fitoplanctónica. Sin embargo, en este trabajo y en contraposición 

con lo previamente reportado, T. fenestrata aportó, junto a S. araucanus, significativamente a 

la biomasa epilimnética durante los periodos de estratificación. 
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En coherencia con los estudios previos, el grupo funcional eSNCM, compuesto por los ciliados 

mixotróficos de S. araucanus y O. naumanii, exhibió máximos en la parte iluminada de estos 

lagos, coincidiendo con lo reportado por Woelfl & Geller (2002), Modenutti et al (1997), 

Queimaliños et al. (1999, 2002), entre otros. Además, y al igual que lo observado por dichos 

trabajos, estos ciliados mixotróficos constituyeron de manera significativa a la biomasa. 

Estudios en lagos norpatagónicos chilenos observaron que la distribución vertical de S. 

araucanus dentro de los primeros 20 metros tiene una clara zonación vertical desde la 

primavera hasta el otoño (Woelfl & Geller, 2002). Estos resultados coinciden con la variación 

temporal observada en este trabajo y con observaciones realizadas en otros lagos templados 

como por ejemplo el lago Ontario y el lago Taupo en Nueva Zelanda (James et al., 1995). La 

zonación vertical observada en este trabajo responde a lo reportado por Modenutti et al. (1998b, 

2008), puesto que observaron que Stentor araucanus es resistente a la irradiación de rayos UV-

B (permitiendo establecerse en el epilimnion donde se encuentra expuesto a altas irradiancias). 

Woelfl y Geller (2002) reportaron que las Chlorella endosimbiontes no parecen estar limitadas 

por la disponibilidad de nitrógeno, ni de fósforo, y pueden alternar modos de nutrición, siendo 

predominante el modo autotrófico desde finales del otoño, invierno y principios de la 

primavera, y el modo heterotrófico durante finales de la primavera y el verano (Modenutti et 

al., 2008). Esta alternancia entre modos de nutrición de Stentor araucanus le confiere ventajas 

por sobre el fitoplancton libre, que en contraste muestra limitaciones en la disponibilidad de 

ambos nutrientes (y en el caso particular de las diatomeas también podría existir limitación por 

SiO2). En tal sentido, queda claro que las condiciones específicas de estratificación, con baja 

disponibilidad de nutrientes (especialmente durante el otoño), combinadas con condiciones 

favorables de luz, crean un ambiente propicio para el desarrollo y la proliferación del grupo 

funcional eSNCM en estos lagos.  
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En lo que respecta a los dinoflagelados (GF Lo), distintos trabajos resaltaron su importancia a 

la biomasa en el DCM de lagos andino-patagónicos, siendo G. paradoxum y G. uberrimum los 

más representativos de este grupo (p.e. Queimaliños et al., 2002). Esta condición se mantuvo 

en el presente trabajo, pero los mismos no fueron encontrados en grandes abundancias, sino 

más bien como especies acompañantes. Sin embargo, si se mantuvo que presentaron sus 

mayores biomasas en los estratos superior y medio, especialmente durante los períodos de 

estratificación. Se sabe que los dinoflagelados prefieren las aguas metalimnéticas iluminadas 

(estrato medio), puesto que tienen habilidad para explotar las condiciones de luz tenue y baja 

exposición a luz UV. Esto caracteriza las capas medias (30-40m) de los lagos profundos 

oligotróficos (Pérez et al., 2002, Queimaliños et al., 2002). En relación con el desarrollo de los 

dinoflagelados en cada lago estudiado, se observó que en el lago ME la biomasa de G. 

paradoxum en el estrato metalimnético fue mayor cuando el desarrollo de T. fenestrata fue 

menor. En contraste, en el MO donde T. fenestrata tuvo un mayor desarrollo, el GF Lo 

contribuyó en menor medida a la biomasa. Estos resultados podrían estar indicando una 

competencia de recursos entre estos dos grupos. En este sentido, los resultados son coherentes 

con los del análisis comunitario. El lago ME resultó más equitativo, menos dominante y con 

una mayor diversidad que el lago MO. Y esto es aún más intrínseco a la dinámica de cada lago 

en particular. En el Capítulo II, se resaltó la marcada nitraclina (siendo el NO3 un recurso 

sumamente importante para el fitoplancton libre) y el upwelling de nutrientes que ocurre en 

invierno. En este sentido, el ME tiene un mayor desarrollo de nitraclina, y más nutrientes 

disponibles. Entonces, basándonos en la teoría de principios de competencia de recursos 

propuestos por Reynolds (1997) y Tilman (1982), "a medida que aumenta la disponibilidad de 

recursos, la comunidad fitoplanctónica tiende a ser más diversa y equitativa”; durante la mezcla 

de invierno se homogeneizaron las concentraciones de nutrientes en toda la columna de agua, 

en especial del nitrato acumulado en el hipolimnion (durante la estratificación) quedando 
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biodisponibles para los estratos superiores, y conforme los recursos se utilizaron, en los estratos 

superiores se observó el aumento en la biomasa de ambos lagos.  

La sucesión observada de diatomeas y dinoflagelados podría explicarse en función de los 

cambios en la concentración de nitrato y alinearse con los rasgos ecológicos definidos por 

Margalef (1978). Donde las diatomeas están respondiendo de manera más eficiente a cambios 

en la disponibilidad de nitrógeno, siendo más exitosas en ambientes donde el nitrógeno puede 

ingresar rápidamente por turbulencia (Levitan et al., 2015; Smith et al., 2019). Un estudio 

llevado a cabo en ecosistemas marinos encontró que la competencia diatomeas-dinoflagelados 

responde fuertemente a cambios en las concentraciones de nutrientes, y la amplitud de las 

respuestas se encuentra modificada por la temperatura. En particular, los dinoflagelados 

resultan mejores competidores en regímenes de altos nutrientes y temperaturas (en este caso 

bahías y costas eutrofizadas) (Bi R. et al., 2021). Sin embargo, resta mucho por estudiarse para 

comprender mejor los procesos que dan forma a la competencia entre estos dos grupos en los 

lagos andino-patagónicos. Por ejemplo, Morabitto et al. (2012) describió que si bien T. 

fenestrata ha sido múltiples veces caracterizada como una especie indicadora de ambientes 

mesoeutróficos/eutróficos, esto podría no ser tan así, e incluso si comparamos con los 

resultados obtenidos en el Capítulo II, la concentración de nutrientes de estos lagos sigue siendo 

característica de oligotrofia. 

Continuando con los resultados observados, y en coincidencia con los estudios previos (Callieri 

et al., 2007; Modenutti et al, 2000; Queimaliños et al., 1999, 2002, entre otros), se encontró 

durante la estratificación en los estratos superiores y medios, la presencia predominante del 

grupo funcional Z conformado por Synechococcus spp. Esta especie tienen la capacidad de 

utilizar diferentes fuentes de nutrientes, confiriéndoles una mayor adaptabilidad y eficiencia en 

la competencia por los recursos, además diversos estudios reportaron que presenta la mayor 

diversidad de pigmentos dentro de los autótrofos, lo que permite a estos organismos ocupar 

https://www.frontiersin.org/articles/10.3389/fmicb.2021.731786/full#B71
https://www.frontiersin.org/articles/10.3389/fmicb.2021.731786/full#B107
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una amplia gama de nichos de luz en diferentes hábitats acuáticos (Callieri et al., 2022; Farrant 

et al., 2016; Grébert et al., 2018; Six et al., 2007). Las picocianobacterias ricas en ficoeritrina 

se encuentran a menudo en aguas claras y oligotróficas donde está disponible la luz verde y 

azul-verde. En consecuencia, Synechococcus spp. generalmente prospera en las capas cercanas 

a la superficie de los océanos, en aguas costeras y lagos, donde está disponible la luz verde y 

azul-verde (p.e. Śliwińska-Wilczewska et al., 2020; Stomp et al., 2007, entre otros), resultados 

coincidentes con los observados en nuestro estudio. Esto resulta particularmente ser una ventaja 

competitiva en ambientes oligotróficos. Además, se ha observado que Synechococcus spp. 

puede establecer cooperación simbiótica con otros organismos, lo que también puede contribuir 

a su éxito en ambientes con disponibilidad limitada de nutrientes (Callieri et al., 2021; Christie-

Oleza et al., 2015).  

En línea con la sucesión estacional, durante la mezcla de invierno se encontró un cambio del 

escenario, caracterizado por una gran presencia de diatomeas. En particular, el invierno se 

caracteriza por baja intensidad lumínica, mayor atenuación de la luz (KdPAR) y mayor 

liberación de nitrato del fondo (Capítulo II). Si bien la mayoría de los estudios previos de las 

comunidades fotótrofas en esto lagos se realizaron en el marco de la estratificación (primavera-

verano-otoño), el trabajo de Diaz et al. (1998), contempló un estudio anual del epilimnion 

(hasta ~25 m) del lago Nahuel Huapi. Este estudio permitió comparar la dinámica temporal de 

los distintos grupos taxonómicos y su contribución a la biomasa total fitoplanctónica. Durante 

el invierno, Diaz et al. (1998) reportaron que las diatomeas contribuyeron en aproximadamente 

el 90% de la biomasa, siendo los porcentajes similares a los que encontrados en la presente 

Tesis durante el invierno. Cloern & Dufford (2005) encontraron que las diatomeas responden 

rápidamente a eventos de mucha luz y disponibilidad de nutrientes lo que se reflejó en su 

importante contribución a la biomasa fitoplanctónica. Smayda (1997), entre otros autores, 

encontraron que las diatomeas exhiben altas tasas de crecimiento, lo que contribuye aún más a 
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su dominancia en la comunidad. Estos hallazgos coinciden con estudios anteriores en otros 

lagos del mucho, que han documentado la dominancia de T. fenestrata junto con F. crotonensis 

en los lagos Walensee y Greifensee en invierno y primavera. Esta dominancia puede explicarse 

dado que las diatomeas grandes tienen una tasa de crecimiento máxima en concentraciones 

bajas de fosfato y poca disponibilidad luz (Mieleitner et al., 2008), en los lagos Morenos las 

concentraciones de P resultan bajas y en invierno la disponibilidad de luz es menor. Además, 

las tasas de crecimiento pueden ser más altas bajo el suministro de nitrato, especialmente para 

algunas especies de diatomeas (Dortch, 1990; Levasseur, 1993; Litchman et al., 2007).  

La importancia de la mezcla en el establecimiento de distintos periodos en la sucesión y el 

desarrollo de la comunidad fotótrofa coinciden con lo reportado por Salmaso (2002). Este autor 

encontró en el Lago Garda (Italia) una alta contribución a la biomasa por parte de las diatomeas, 

lo que lo llevó a denominarlas “master species”, dado que su desarrollo anual regular 

caracterizaba al lago por sobre las restantes especies presentes. Esta regularidad temporal y 

espacial surgen de la alta estabilidad y resiliencia que caracterizan a los lagos y grandes y 

profundos. En este estudio, se pueden reconocer en los lagos estudiados al menos tres GF que 

podrían conformar estas “master species” (considerando su contribución y regularidad). En 

primer lugar, el GF N mayormente conformado por T. fenestrata. Esta especie, respecto de los 

estudios previos realizados en los lagos Moreno y en otros lagos de la zona, no era una especie 

fundamental de los ensambles. Sin embargo, los resultados de este estudio resaltan la 

importancia esta especie y su contribución a la biomasa total de ambos lagos, ya que se 

encontró durante todos los muestreos como GF dominante o bien co-dominante. Por supuesto, 

que sería necesario estudiar más cómo se desarrollan los ensambles futuros, ya que podría dar 

indicios de drivers que podrían estar influyendo en la dinámica de ensambles de este trabajo 

particular. Respecto a los otros grupos con contribución y regularidad relativamente constante, 

tanto el GF eSNCM como el Z (Synechococcus spp.) se caracterizaron por desarrollarse en el 
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epilimnion y parte del metalimnion durante la época de estratificación de ambos lagos. Estos 

resultados son coincidentes con lo reportado en los primeros estudios realizados en estos lagos 

(Callieri et al., 2007; Modenutti et al, 2000; Queimaliños et al., 1999, 2002, entre otros). Por 

último, el GF Lo, a pesar de los cambios mencionados en cuanto a su contribución, sigue siendo 

importante en los ensambles de los lagos estudiados.  

En los sistemas naturales existen múltiples factores que pueden llevar a cambios en la 

composición de especies. En el caso de estos lagos, dado que se encuentran poco perturbados, 

resulta relevante considerar cómo es el acoplamiento fitoplancton-zooplancton. El zooplancton 

herbívoro afecta al fitoplancton directamente por el pastoreo, e indirectamente al aumentar la 

disponibilidad de nutrientes mediante procesos de reciclado (Sterner, 1986). Dentro del 

fitoplancton existen diversas estrategias que pueden evitar o disminuir el pastoreo por parte del 

zooplancton. En este sentido T. fenestrata (N), F. crotonensis, A. granulata (C), A. formosa 

(C) y U. eriensis (A), tienen una morfología que permite que se establezca un volumen "virtual" 

que las hace más inaccesible a ser pastoreadas (Figura III.1). Sin embargo, en la presente tesis 

no se llevó a cabo un estudio conjunto del fitoplancton y el zooplancton que podría explicar 

con mayor detalle la importancia del pastoreo sobre la estructura y dinámica de la comunidad 

fotótrofa.   

La regulación de la composición taxonómica de la comunidad fotótrofa puede también deberse 

a cambios en las relaciones de nutrientes, ya que los integrantes de esta comunidad pueden 

presentan múltiples adaptaciones y linajes evolutivos/ adaptativos con distintas estrategias de 

todo tipo permitiendo el uso diferencial de los nutrientes. Así, un cambio en las fuentes de 

nitrógeno puede alterar la composición de la comunidad fitoplanctónica a través de la 

competencia por los recursos (Sommer, 1985; Tilman, 1977). Varios estudios de campo han 

demostrado que las formas de nitrógeno pueden cambiar la abundancia relativa de las 

diatomeas y las cianobacterias (Hutchins et al., 2003; McCarthy et al., 2009), así como también 
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la contribución relativa de las crisofíceas y de los dinoflagelados a la biomasa fitoplanctónica 

total (p.e. Berg, et al., 1997; Fan et al., 2003a).  

En el caso particular de las diatomeas, se ha visto el papel clave del sílice en la selección de 

diferentes ensambles. El escurrimiento relacionado con las precipitaciones puede ser 

responsable de cambiar la proporción de nutrientes en el agua del lago (Kilham et al., 1996) y, 

en particular, la mayor disponibilidad de SiO2 puede favorecer un cambio en la composición 

de especies hacia taxa con mejor desempeño en alto contenido de este nutriente.  

Un evento estocástico natural que podría haber alterado la composición de nutrientes y llevado 

a una ventaja para el desarrollo de las diatomeas por sobre los dinoflagelados, es la erupción 

del volcán Puyehue-Cordón Caulle en el año 2011. En particular, los lagos pedemontanos, 

acumularon material volcánico y tuvieron un tiempo de retención más prolongado. Se observó 

un incremento de los sólidos totales suspendidos, de la extinción de la luz, de la concentración 

de fósforo y la biomasa fitoplanctónica (Balseiro et al., 2014; Modenutti et al., 2013). En 

recuentos de microscopio de muestras del 2014 de los lagos Moreno, que no se presentan en 

esta Tesis, se observó la presencia mayoritaria de Discostella stelligera (grupo funcional B), 

otra diatomea que se encontró en bajas abundancias durante el presente estudio. En un estudio 

de la sucesión de las diatomeas en el lago Maggiore (Morabito et al., 2012), se observó que el 

cambio en la disponibilidad de SiO2 parece ser la causa del desplazamiento de D. tenuis por 

Tabellaria flocculosa. Debido a que D. tenuis es un buen competidor por el Sílice, pero un 

competidor pobre por el P, mientras que lo contrario es cierto para T. flocculosa (Tilman et al., 

1982). En tal sentido, podríamos estar evidenciando una sucesión similar de especies de 

diatomeas en los lagos estudiados.  
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Limitación lumínica y patrones estacionales de biomasa fitoplanctónica 

Uno de los factores ecológicos más importantes que regulan los ecosistemas acuáticos es la 

intensidad y composición espectral de la luz (Kirk, 1994; Huisman & Weissing, 1995; Mur & 

Schreurs, 1995). Como se analizó en el Capítulo II, la zona eufótica estuvo entre 28 a 38 m 

(dependiendo de la fecha de muestreo), abarcando el epilimnion y metalimnion, al igual que 

ocurre en otros lagos profundos y oligotróficos p.e. de Nueva Zelanda (Bayer et al., 2016; 

Hamilton et al., 2010) y de Patagonia (Baigún & Marinone, 1995; Callieri et al., 2007; 

Modenutti et al., 2013; Pérez et al., 2002). Por lo tanto, la luz es más que suficiente para el 

crecimiento del fitoplancton en la capa metalimnética mientras los lagos se encuentran 

estratificados, explicando la frecuente formación de DCM en estos lagos. Por lo general, el 

enfoque tradicional en el estudio de lagos profundos se centra únicamente en los estratos 

superficiales (o hasta la profundidad del 1% de la luz incidente en superficie), dejando de lado 

la comprensión de la dinámica comunitaria en las capas más profundas.  

Nuestros hallazgos respaldan un desarrollo fitoplanctónico que trasciende los límites del Z1%, 

especialmente durante épocas estratificadas y en la primavera. Puesto que, si bien hay un gran 

desarrollo en toda la columna de agua durante el invierno, la mezcla de la columna de agua 

(holomixis) podría estar explicando lo observado. Pero esto no puede explicar el desarrollo de 

la comunidad fotótrofa en profundidad en ambos lagos durante la estratificación. En línea con 

estos resultados, un estudio en el océano investigó la relación entre el Z1% y el punto de 

compensación, encontrando que este último se subestima mientras que el Z0,1% se sobrestima 

(Wu et al., 2021). En los lagos estudiados, el Z1% osciló entre 28 y 38 metros, mientras que el 

Z0,1% lo hizo entre 42 y 58 metros, donde en general se encontraron los máximos de biomasa. 

La presencia de fitoplancton activo en los estratos profundos (definido de manera tal por 

encontrarse con sus plastos organizados) da indicios de las múltiples especies que tienen 

capacidad de adaptarse mejor a la luz tenue y aprovechan así los nutrientes disponibles. 
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Los registros replicados espacialmente permiten evaluar la sincronía, es decir, si los cambios 

de la comunidad a través de diferentes sitios son temporalmente coherentes (Pace & Cole, 

2002). Las especies a lo largo de un paisaje pueden responder de manera correlacionada al 

cambio ambiental (por ejemplo, si las condiciones limnológicas están vinculadas a las 

fluctuaciones climáticas a gran escala). Los ensambles que se conforman durante la 

estratificación se ven favorecidos por las mayores temperaturas e iluminación, motivo por el 

cual se encuentra sincronía entre lagos para estos grupos. Mientras que los GF de invierno y 

primavera, que dependen del upwelling de nutrientes y la turbulencia de la mezcla se observan 

asincrónicos entre lagos, dado que existe una marcada diferencia entre lagos en la estabilidad 

térmica (Capítulo II). Estos resultados confirman nuestras hipótesis, la mayor biomasa fue 

encontrada en el MO, que como se destacó en el Capítulo II, recibe el aporte de nutrientes más 

procesados desde el ME por su ubicación aguas abajo. Los patrones encontrados a lo largo de 

este estudio de la comunidad fotótrofa resultaron ser ampliamente consistentes con las 

diferencias específicas de los grupos en cuanto a rasgos de utilización de la luz (Richardson et 

al., 1983; Schwaderer et al., 2011) y las preferencias de hábitat en términos de condiciones de 

mezcla (Litchman, 1998; Richardson et al., 1983). Los resultados descritos más arriba para los 

distintos grupos funcionales validan nuestra segunda hipótesis ya que los grupos se 

distribuyeron de acuerdo con sus respectivos rasgos particulares. 

Por último, si bien los resultados obtenidos en esta Tesis no pueden atribuirse a efectos del 

cambio climático, la intensificación de los efectos directos e indirectos del calentamiento 

climático (Rühland et al., 2015) probablemente terminen influyendo directamente en la 

sucesión. Ante el aumento de la temperatura, se ha observado en lagos profundos eventos de 

mezcla incompleta, afectando directamente a la oxigenación y liberación de nutrientes, y en 

consecuencia a toda la trama de productores primarios que depende de la liberación de 

nutrientes para su desarrollo (p.e. Boehrer et al., 2017; Boehrer & Schultze, 2008). 
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CAPÍTULO IV 

Los pigmentos fitoplanctónicos y espectros de absorción como variables claves para la 

estimación de la composición taxonómica de la comunidad 
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IV.1 Introducción 

El fitoplancton es una pieza fundamental del ecosistema acuático y como se mencionó 

anteriormente, esta comunidad (incluyendo a otros organismos fotótrofos) se ve notablemente 

afectada por los cambios climáticos. Su sensibilidad, rápida respuesta y capacidad de reflejar, 

incorporar e integrar cambios ocurridos en su cuenca de drenaje y en la atmósfera circundante, 

hace que resulten buenos indicadores del cambio ambiental (Adrian et al., 2009; Williamson 

et al., 2008). Haciendo que el estudio de la comunidad fitoplanctónica resulte esencial para 

conocer el funcionamiento de los ecosistemas acuáticos tanto a escalas locales (p.e. lagos) 

como globales (océanos). Ya que de esta forma se puede estudiar y comprender su respuesta 

ante escenarios de cambio ambiental (cambio climático, eutrofización, acidificación, etc.). 

Brindando información clave para proyectar, manejar y mitigar los cambios en los ecosistemas 

terrestres (Eker-Develi et al., 2022; Henson et al., 2021; Winder & Sommer, 2012). En tal 

sentido, resulta preciso contar con herramientas que permitan estudiar las respuestas de los 

lagos al cambio climático global y a los distintos impactos directos de las actividades humanas 

a escalas espacio-temporales adecuadas. 

Tradicionalmente, las formas más comunes de estudiar las comunidades fitoplanctónicas son a 

través de la evaluación de sus cambios en la concentración de clorofila a (como estimador de 

la biomasa), y el estudio de su composición taxonómica y/o su estructura de tamaño (Capítulos 

II y III). En particular, los estudios detallados de la comunidad fitoplanctónica realizados bajo 

microscopio son costosos en términos de tiempo y de la necesidad de recursos humanos 

especializados. Esta limitación dificulta que se lleven a cabo estudios por largos periodos 

temporales, con altas frecuencias y en múltiples lagos dentro de una región específica. 

A su vez, las escalas involucradas en los cambios ambientales requieren de la obtención de 

datos con una alta frecuencia espacio-temporal la cual no es suficientemente cubierta por los 
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tradicionales muestreos a campo que resultan en estudios de la comunidad fitoplanctónica 

limitada a unos cuantos puntos en un cuerpo de agua.  

Es por esto por lo que una metodología muy utilizada que se complementa con los recuentos 

es la determinación de los pigmentos fitoplanctónicos por HPLC. Numerosos trabajos han 

demostrado la utilización de los pigmentos para describir la composición taxonómica (Descy 

et al., 2000; Mackey et al., 1996; Schlüter et al., 2006; Wang et al., 2021) o estructura de tamaño 

de la comunidad fitoplanctónica en ambientes continentales y marinos (Hirata et al., 2008; Uitz 

et al., 2006; Vidussi et al., 2001). Esta técnica resulta más rápida y en algunos casos más precisa 

que el análisis bajo microscopio para determinar grupos taxonómicos (clases), grupos 

funcionales y fracciones de tamaño (micro, nano y pico). La justificación de la utilización de 

los pigmentos fitoplanctónicos para determinar la composición y la estructura de tamaño de la 

comunidad radica en que ciertos pigmentos pueden ser asignados a un grupo fitoplanctónico 

en particular. Sin embargo, si bien existen algunos marcadores inequívocos para algunas clases 

de fitoplancton (p.e. peridinina en dinoflagelados) muchos pigmentos son compartidos por más 

de un taxón de algas (p.e. fucoxantina en diatomeas, cromistas y nanoflagelados) (Roy et al., 

2011). A pesar de estas limitaciones, las proporciones de las concentraciones de pigmentos 

específicos respecto a la Cla proporcionan una indicación útil de las contribuciones de ciertas 

clases de fitoplancton en una población mixta, puesto que estas proporciones pueden diferir 

entre grupos taxonómicos. De todas formas, esta técnica que utiliza los pigmentos 

fitoplanctónicos sigue requiriendo un tiempo significativo para su procesado y determinación, 

así como mano especializada, instrumentación específica, insumos y estándares de pigmentos 

para su calibración.  

En contraposición, la estimación óptica de la comunidad fotótrofa (por medidas de absorción, 

fluorescencia y reflectancia) es una metodología que permite la obtención de datos con una alta 

frecuencia (Ling et al., 2018; Uitz et al., 2015; Xi et al., 2015). En particular, la argumentación 
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para usar los espectros de absorción del fitoplancton para estimar la composición taxonómica 

o estructura de tamaño de una comunidad de fitoplancton radica en que las diferentes especies 

de fitoplancton tienen pigmentos accesorios diferentes que absorben luz en distintas longitudes 

de onda. Al medir los espectros de absorción de los pigmentos dentro de las células es posible 

identificar los grupos taxonómicos presentes en la comunidad (Martínez-Guijarro et al., 2009; 

Organelli et al., 2017; Zhang et al., 2018) o la floración de una especie fitoplanctónica en 

particular (Leong & Taguchi, 2006; Millie et al., 2002). Así mismo, la firma espectral del 

fitoplancton también da información de la estructura de tamaño de la comunidad, 

relacionándose esta con la pendiente espectral del espectro de absorción (Hirata et al., 2008). 

Por otro lado, dado que la absorción del fitoplancton contribuye a la reflectancia de la luz en 

los sistemas acuáticos, esta puede ser medida remotamente con satélites multiespectrales e 

hiperespectrales, permitiendo registrar la comunidad fitoplanctónica en grandes áreas 

oceánicas y lacustres. Sin embargo, el solapamiento de los distintos pigmentos y el efecto de 

empaquetamiento (debido a cambios en el tamaño celular y/o a cambios en la concentración 

intracelular de pigmentos como respuesta a la fotoaclimatación) pueden actuar conjuntamente 

dificultando la descripción de la comunidad fitoplanctónica. En tal sentido, la interpretación de 

la información contenida en los espectros de absorción parece ser un factor clave para lograr 

modelos predictivos robustos.  

Si bien en los últimos años la obtención de datos de la comunidad fitoplanctónica por modelos 

ópticos ha crecido exponencialmente, la gran mayoría de los trabajos de investigación se han 

enfocado en ambientes marinos pelágicos o costeros. Con la excepción de la detección de 

floraciones algales en lagos por sensores remotos (p.e. Binding et al., 2020; Rolim et al., 2023), 

existe un espacio vacío en la estimación óptica de la composición taxonómica, o estructura de 

tamaño de la comunidad fitoplanctónica en aguas continentales.  
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En tal sentido, en objetivo principal de este Capítulo fue explorar la utilización de pigmentos 

algales y espectros de absorción del fitoplancton para determinar la composición de especies y 

su variabilidad estacional en los lagos Moreno Este y Moreno Oeste. Para esto, se evaluaron 

modelos estadísticos de distinta complejidad utilizando regresiones lineales simples y 

múltiples, así como modelos de aprendizaje automático (distintos arboles de decisión).  

Las hipótesis planteadas para este Capítulo son:  

Hipótesis IV.1: Los pigmentos planctónicos pueden usarse individualmente o en conjunto para 

construir modelos óptico-pigmentarios que permiten estimar la composición taxonómica de la 

comunidad fotótrofa en los lagos estudiados. 

Predicción: Los pigmentos planctónicos permitirán estimar la composición taxonómica de la 

comunidad fotótrofa en los lagos estudiados. Capturarán la variabilidad espacial (distintos 

lagos y profundidades) y temporal (distintas estaciones) observadas en base a los recuentos 

celulares realizados mediante microscopía y citometría de flujo. 

Hipótesis IV.2: Los espectros de absorción fitoplanctónicos y de ciliados mixotróficos pueden 

usarse individualmente o en conjunto para construir modelos óptico-pigmentarios que permiten 

estimar la composición taxonómica de la comunidad fotótrofa en los lagos estudiados. 

Predicción: Los espectros de absorción fitoplanctónicos y de ciliados mixotróficos evaluados 

con distintos niveles de complejidad, permitirán estimar la composición taxonómica de la 

comunidad fitoplanctónica en los lagos estudiados. Estos modelos capturarán la variabilidad 

espacial (distintos lagos y profundidades) y temporal (distintas estaciones) observadas en base 

a los recuentos celulares realizados mediante microscopía y citometría de flujo. 
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IV.2 Materiales y métodos  

IV.2.1 Determinación de los espectros de absorción de la comunidad fotótrofa 

A partir de las mediciones de los coeficientes de absorción de las sustancias particuladas 

totales, y de la materia particulada orgánica no viva (detrito) (ver sección II.2.4.5 del Capítulo 

II), se procedió a estimar la absorción por la fracción fotótrofa como:  

af (λ) = ap (λ) - ad (λ) 

donde af (λ) es la absorción del fitoplancton y de otros organismos fotótrofos, ap (λ) es la 

absorción de las sustancias particuladas totales y ad (λ) es la absorción del detrito.  

IV.2.2 Análisis de los pigmentos de la comunidad fotótrofa y procesamiento de los datos  

Las muestras para el análisis por HPLC se obtuvieron a partir de la filtración de 3 L de agua de 

profundidades discretas por filtros Whatman GF/F de un tamaño de poro de 0,7 µm. Las 

concentraciones de Cla y de pigmentos accesorios (clorofilas, carotenos y xantofilas) se 

midieron utilizando un instrumento HPLC Delta 600 (Waters), con termostatizador de 

columna, arreglo de fotodiodos, autosampler y controlado por el programa Empower 2. Se 

utilizó una columna C8 (Simmetry, Waters, 150 x 4,6 cm, 3 m tamaño de partícula, 10 m 

tamaño de poro) siguiendo el método de Zapata et al. (2000). La identificación y la calibración 

de los cromatogramas se realizaron utilizando cultivos algales y estándares de pigmentos 

comerciales.  

IV.2.3 Modelos predictivos 

Para realizar las estimaciones de biomasa de la comunidad fotótrofa utilizamos como variables 

predictivas los coeficientes de absorción del fitoplancton a 6 longitudes de onda identificadas 

por medio de la derivada cuarta de los espectros de absorción (p.e, af (435), af (494), af (540), 

af (570), af (625) y af (675)) Estos 6 coeficientes de absorción nos dan una idea de los cambios 
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en la amplitud en el espectro visible para cada muestra obtenida. Con el fin de adicionar 

también los cambios en la forma espectral en el análisis predictivo, y de manera independiente 

de los cambios de amplitud, realizamos todas las combinaciones posibles entre estos 6 

coeficientes de absorción en forma de cocientes (p.e. af (495) /af (435), …). En este proceso no 

se consideraron los cocientes recíprocos. Así mismo, también se tuvieron en cuenta los 

coeficientes de absorción normalizados por el promedio espectral para las 6 longitudes de onda 

(ejem. af (435)n, af (494)n, af (540)n, af (570)n, af (625)n y af (675)n). Estas variables son otra 

forma de evaluar los cambios en la forma espectral disminuyendo la importancia de la amplitud 

espectral. Se consideró también el promedio espectral entre los 400 y 700 nm para cada 

espectro (af mean) y la pendiente espectral fitoplanctónica (af-slope) como medidas 

explicativas. Por último y como variables predictivas auxiliares se utilizaron las variables lago 

(MO y ME), fecha (27/11/17, 13/04/18, 31/07/18, 31/10/18, 10/1/19 y 23/04/19), profundidad 

(0, 10, …100 m) y estructura térmica (estratificado y no estratificado) en los modelos de 

aprendizaje automático, resultando en un total 29 variables predictivas. Las biomasas por 

estimar fueron: la biomasa total fitoplanctónica y la biomasa de los grupos Bacillariophyceae, 

Chlorophyta, Dinophyceae, Haptophyceae, Cryptophyceae y Cyanobacteria (picoplanctónicas, 

Pcy).  

Antes de correr los distintos modelos predictivos se procedió a dividir al azar la serie total de 

datos (n=109) en un conjunto de calibración y uno de validación en una proporción 70-30%. 

El conjunto de calibración se utilizó para correr los modelos y el de validación para evaluar el 

desempeño de los mismo. Para cada grupo a estimar, la división al azar del set de datos en los 

conjuntos de calibración y validación se repitió varias veces y se analizó si los grupos 

resultantes eran homogéneos calculando la media y mediana de cada grupo resultante. Se 

escogió, en cada caso, el resultado que menor diferencia entre los grupos presentaba.  
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IV.2.4 Regresiones Lineales Múltiples 

Se evaluaron distintos modelos de estimación de complejidad creciente. Los primeros modelos 

fueron las regresiones lineales múltiples (RLM). En estos modelos solo se utilizaron variables 

predictivas numéricas, excluyéndose variables categóricas como lago, fecha y estructura 

térmica. La RLM es una extensión de la regresión lineal simple que permite modelar la relación 

entre una variable objetivo y múltiples variables de entrada. En lugar de considerar una única 

variable de entrada, la regresión lineal múltiple utiliza múltiples variables independientes para 

predecir la variable objetivo. El objetivo de la regresión lineal múltiple es encontrar una 

ecuación lineal que mejor se ajuste a los datos de entrenamiento. El modelo de regresión lineal 

múltiple encuentra los valores óptimos para los coeficientes de regresión (b0, b1, ..., bn) 

mediante el uso de técnicas de optimización, como el método de mínimos cuadrados o el 

descenso de gradiente. Estos valores se determinan de tal manera que la suma de los errores al 

cuadrado entre los valores predichos y los valores reales sea mínima. Una vez que se han 

encontrado los coeficientes óptimos, el modelo puede utilizarse para hacer predicciones sobre 

nuevos datos. Dado un conjunto de valores de entrada (x1, x2, ..., xn), el modelo calculará la 

variable objetivo (y) utilizando la ecuación lineal. Es importante tener en cuenta que la 

regresión lineal múltiple asume una relación lineal entre las variables de entrada y la variable 

objetivo. Además, se deben cumplir ciertas suposiciones, como la independencia de los errores 

y la ausencia de multicolinealidad, para que los resultados sean válidos y confiables. 

En nuestro caso se utilizó la metodología Stepwise regression (también conocida como 

selección de variables Stepwise) para seleccionar las variables más relevantes para el modelo 

y descartar las menos significativas. Su objetivo es encontrar un subconjunto óptimo de 

variables predictoras que expliquen mejor la variable objetivo. La regresión Stepwise se basa 

en un enfoque iterativo que incluye o elimina variables del modelo en función de su 

contribución estadística.  
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IV.2.5 Modelos de aprendizaje automático 

Los modelos de aprendizaje automático predictivo se caracterizan por su capacidad para 

predecir la clase o valor de una variable objetivo a partir de un conjunto de variables 

predictoras. Estos modelos utilizan algoritmos de aprendizaje supervisado, que se entrenan con 

un conjunto de datos etiquetados para aprender a hacer predicciones precisas sobre nuevos 

datos (Crisci et al., 2012; Kelleher et al., 2020). Estos modelos de aprendizaje automático 

presentan varias ventajas en comparación con los modelos de regresión lineal múltiple. 

Algunas de las ventajas más destacadas son: 

A. Capacidad para capturar relaciones no lineales: Mientras que la regresión lineal 

múltiple asume una relación lineal entre las variables de entrada y la variable objetivo, 

los modelos de aprendizaje automático son capaces de capturar relaciones no lineales 

más complejas.  

B. Manejo de características de alta dimensionalidad: Los modelos de aprendizaje 

automático pueden manejar conjuntos de datos con un gran número de variables 

predictoras (alta dimensionalidad), algo que puede ser problemático en la regresión 

lineal múltiple.  

C. Robustez frente a supuestos: La regresión lineal múltiple se basa en ciertos supuestos, 

como la linealidad, independencia de errores y homocedasticidad. Si estos supuestos 

no se cumplen, los resultados de la regresión lineal pueden verse afectados. Por otro 

lado, los modelos de aprendizaje automático son menos sensibles a estos supuestos y 

pueden adaptarse a diferentes tipos de relaciones y estructuras de datos. 

D. Mejor rendimiento en conjuntos de datos complejos: Los modelos de aprendizaje 

automático suelen tener un mejor rendimiento en conjuntos de datos complejos y 

ruidosos. Estos modelos pueden manejar datos faltantes, valores atípicos y ruido en los 

datos de manera más efectiva. 

Flexibilidad y versatilidad: Los modelos de aprendizaje automático ofrecen una amplia gama 

de algoritmos y técnicas, lo que brinda flexibilidad para abordar diferentes tipos de problemas 

de aprendizaje automático, como clasificación, regresión, agrupamiento, detección de 
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anomalías, entre otros. Además, permiten la combinación de diferentes modelos en ensambles, 

lo que puede mejorar aún más la precisión y el rendimiento. 

Si bien los modelos de aprendizaje automático ofrecen estas ventajas, es importante tener en 

cuenta que también pueden ser más complejos de implementar y requerir un mayor poder 

computacional y recursos de datos en comparación con la regresión lineal múltiple. Además, 

la interpretación de los resultados puede ser más desafiante en modelos de aprendizaje 

automático más complejos. 

 

Ejemplos de los modelos de aprendizaje más comunes son: 

Regresión de vecinos más cercanos (K-NN): Este modelo se basa en la idea de que las muestras 

con características similares tienden a tener valores similares para la variable objetivo. El 

modelo K-NN encuentra los K vecinos más cercanos a una muestra de prueba y utiliza sus 

valores de variable objetivo para predecir el valor de la muestra de prueba. 

Árboles de decisión: Los árboles de decisión son modelos que dividen el espacio de 

características en regiones más pequeñas y toman decisiones basadas en las características de 

entrada. Cada hoja del árbol representa una estimación o predicción. Los árboles de decisión 

pueden ser utilizados para problemas de regresión al predecir la variable objetivo en función 

de las características de entrada. 

Máquinas de vectores de soporte (SVM): Originalmente diseñadas para problemas de 

clasificación, las SVM también se pueden utilizar para problemas de regresión. El objetivo es 

encontrar una función que se ajuste lo mejor posible a los datos y al mismo tiempo mantenga 

un margen máximo entre las muestras y la función de regresión 

Redes neuronales: las redes neuronales tienen la capacidad de aprender representaciones no 

lineales y complejas de los datos, lo que las hace adecuadas para abordar problemas difíciles y 
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de alta dimensionalidad. Además, las redes neuronales son capaces de realizar tanto regresión 

como clasificación, y se pueden utilizar en una amplia variedad de dominios. 

En este estudio utilizamos 3 variantes de los árboles de decisión para realizar regresiones: 

Random Forest (RF), Boosted Tree (BT) y XG Boost (XGB) (Breiman, 2001; Chen & Guestrin, 

2016; Pichler & Hartig, 2023). A continuación, se brinda un resumen de estos modelos de 

aprendizaje automático.  

Random Forest es un método de aprendizaje supervisado que genera múltiples árboles de 

decisión sobre un conjunto de datos de entrenamiento. Cada árbol se entrena con una muestra 

ligeramente distinta de los datos de entrenamiento generada mediante bootstrapping. La 

predicción de una nueva observación se obtiene agregando las predicciones de todos los 

árboles. Random Forest es capaz de seleccionar predictores de forma automática y puede 

aplicarse a problemas de regresión y clasificación 

Boosted Tree es un método de aprendizaje automático que combina múltiples árboles de 

decisión débiles para crear un modelo más fuerte. En lugar de generar múltiples árboles de 

decisión independientes, Boosted Tree construye un árbol de decisión a la vez, ajustando los 

pesos de las observaciones para que los errores se minimicen en cada iteración. Boosted Tree 

es capaz de manejar datos faltantes y puede aplicarse a problemas de regresión y clasificación 

XGBoost es una implementación mejorada de Boosted Tree que utiliza una técnica de 

regularización llamada "gradient boosting". XGBoost ajusta los pesos de las observaciones y 

los árboles de decisión de manera más agresiva que Boosted Tree, lo que puede mejorar la 

precisión del modelo. XGBoost también puede manejar datos faltantes y puede aplicarse a 

problemas de regresión y clasificación.  

Las diferencias en los valores promedios entre grupos de datos evaluados fueron analizadas 

aplicando ANOVAs (cuando se cumplían los supuestos de normalidad y Homocedasticidad), 

en casos de no cumplirlos se utilizó la prueba no paramétrica Kruskal–Wallis (KW-ANOVA). 
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Para las regresiones lineales múltiples se utilizó el procedimiento Stepwise para elegir las 

variables explicativas y se revisó el valor VIF para controlar la colinealidad entre variables 

explicativas. Los modelos de aprendizaje automático se corrieron con el lenguaje R (R Core 

Team 2020) utilizando los paquetes randomforest, gbm, ranger, caret, xgboost y tydiverse. La 

evaluación del rendimiento de los distintos modelos predictivos se realizó mediante el cálculo 

del coeficiente de regresión (R2), la pendiente de regresión, la raíz cuadrada del error cuadrático 

medio (RMSE) y el error absoluto medio (MAE).  Estos errores se calcularon como:  

RMSE = √
∑ (yi − xi)2N

i=1

N
            

MAE =
1

N
∑

|yi − xi|

xi

N

i=1

          

donde N es el número de muestras de set de datos, xi es el valor medido e yi el estimado del 

parámetro a estudiar. 

 

IV.3 Resultados  

IV.3.1 Pigmentos fitoplanctónicos por HPLC 

Se identificaron y cuantificaron un total de 13 pigmentos fitoplanctónicos con el método de 

Zapata et al. (2000) y el HPLC Delta 600 (Waters). La Figura IV.1 muestra un ejemplo de los 

cromatogramas obtenidos, donde se pueden identificar los principales pigmentos 

determinados: clorofila c (cloro. c), peridinina (peri.), fucoxantina (fucox), violaxantina 

(violax.), diadinoxantina (diadinox.), dinoxantina (dinox), aloxantina (alox.), zeaxantina 

(zeax.), luteína (lut.), clorofila b (cloro. b), clorofila a alómero (cloro a all.), clorofila a (cloro 

a) y -caroteno (-carot.).  
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Se evaluó la variabilidad espacio-temporal de los pigmentos accesorios fitoplanctónicos en 

relación con la descripción de la abundancia y del biovolumen de la comunidad obtenidos a 

partir de los recuentos bajo microscopio y por citometría de flujo (Capítulo III). 

 

 

En los lagos estudiados, se observó que el pigmento accesorio fucoxantina fue dominante en 

la columna de agua, representando en promedio entre el 49% y 79%. Le siguió en importancia 

el pigmento cloro c con contribuciones que variaron entre el 5% y 18% y similares aportes de 

diadinoxantina., cloro b, luteína y zeaxantina (Figura IV.2). Además, se observó también la 

presencia de violaxantina en menor proporción, entre 0,8% y 3%. Se encontraron 

concentraciones trazas de peridinina y aloxantina que fueron inferiores al 0,5%, y no se 

muestran en la figura. 

En cuanto a la comparación entre los lagos estudiados, no presentaron una diferencia clara en 

las concentraciones y en la contribución de los pigmentos accesorios como promedios de la 

columna de agua (Figura IV.2).  

Figura IV.1. Ejemplo de cromatograma obtenidos con detalle de pigmentos determinados. 

Muestra para el lago ME a 0m de la fecha 31/07/2018 
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Figura IV.2. Detalle de la concentración y contribución porcentual de los principales 

pigmentos fitoplanctónicos como promedio para toda la columna de agua y las distintas fechas 

del período estudiado para los lagos ME (a y c) y MO (b y d). Ver Anexo IV al final del Capítulo 

IV con las concentraciones y desvíos estándar. 

 

 

 

Analizando la contribución de cada pigmento como promedio de la columna de agua, en el 

lago ME no se observaron diferencias significativas entre fechas para los pigmentos 

violaxantina y luteína (ANOVA, p>0,01). Por otro lado, y para este mismo lago, la clorofila c 

presentó diferencias significativas principalmente entre la primavera 2018 y todas las demás 

fechas estudiadas (ANOVA, p<0,001). En particular, la diadinoxantina mostró claras 

diferencias entre las primaveras 2017 y 2018 con las restantes fechas (ANOVA, p<0,001). 

Mientras que la zeaxantina y la clorofila b, presentaron diferencias significativas 

principalmente entre el otoño 2018 y el resto de las fechas estudiadas (ANOVA, p<0,001). La 
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fucoxantina, solo presentó diferencias significativas entre el otoño 2018 y el resto de las fechas. 

Por su parte, el lago MO presentó un patrón similar no existiendo diferencias significativas 

entre fechas para los pigmentos violaxantina y luteína (ANOVA, p>0,01). Sin embargo, la 

clorofila c presentó diferencias entre el verano 2019 y el otoño 2019 y todas las demás fechas 

(ANOVA, p<0,001). La diadinoxantina mostró principalmente diferencias entre la primavera 

2018 con todas las demás fechas y entre la primavera 2017 y el otoño de 2018 con las restantes 

fechas (ANOVA, p<0,001). Por último, la clorofila b mostró diferencias entre la primavera 

2017 y el resto de las fechas (ANOVA, p<0,001). 

La concentración y contribución de los pigmentos accesorios en la columna de agua se 

correspondió con los datos de abundancia y biovolumen descriptos para la comunidad fotótrofa 

(Capítulo III). Los pigmentos fucoxantina + clorofila c, representaron en conjunto cerca del 

80% de la totalidad de los pigmentos accesorios en la columna de agua. Estos pigmentos son 

compartidos por los grupos Bacillariophyceae, Dinophyceae, Cryptophyceae, Haptophyceae y 

Chrysophyceae. Entre estos grupos, se observó que Bacillariophyceae y Dinophyceae fueron 

responsables en promedio del 69 y 11% del biovolumen total del fitoplancton, respectivamente 

(ver Capítulo III).  

Por otro lado, los pigmentos cloro b + luteína contribuyeron con el 9 y 13% de la totalidad de 

los pigmentos accesorios en la columna de agua para los lagos ME y MO respectivamente, en 

coincidencia con el aporte de las Chlorophyta (endosimbiontes de los ciliados mixotróficos), 

como segundo grupo más importante al biovolumen con un promedio del 14% del total.  
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Para realizar un análisis más detallado de la concentración de pigmentos accesorios y su 

contribución porcentual, se evaluó su variabilidad en la columna de agua, para las distintas 

fechas estudiadas (Figura IV.3).  

Figura IV.3. Contribución porcentual de los principales pigmentos fitoplanctónicos como 

promedio de los distintos estratos evaluados (epilimnion, metalimnion e hipolimnion) para las 

distintas fechas y lagos estudiados. Ver Anexo IV al final del Capítulo con las concentraciones 

y desvíos estándar.  

 

En general, la fucoxantina fue el pigmento dominante en los tres estratos de la columna de agua 

(superior, medio e inferior). Sin embargo, se observó que los estratos superiores (entre los 0 y 

40 m) presentaron, en general, una mayor diversidad de pigmentos, con importantes 

contribuciones de clorofila b, zeaxantina y luteína. Mientras que el estrato inferior estuvo 

ampliamente dominado por la fucoxantina y la clorofila c.  

Es importante destacar que cuando la columna de agua se encontraba mezclada durante el 

muestreo invernal, se observó una homogeneidad vertical en los pigmentos tanto para el lago 
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ME como el MO. Estos resultados coinciden con la variación vertical y estacional observada 

para el biovolumen fitoplanctónico y los índices de diversidad descriptos en el Capítulo III.  

En contraposición a las congruencias generales observadas entre los pigmentos accesorios y 

los datos de abundancia y biovolumen fitoplanctónico, el estudio de las correlaciones lineales 

entre pigmentos y biovolumen de grupos específicos mostraron en varias ocasiones relaciones 

débiles y con grandes dispersiones (Figura IV.4).  

Figura IV.4. Correlaciones significativas (p<0,001) entre los pigmentos accesorios y los 

distintos biovolúmenes fitoplanctónicos taxonómicos obtenidos. Referencias: Biov. 

(biovolumen), Crypto (Crytophyceae), Dino (Dinophyceae), Bacill (Bacillariophyceae), Cloro 

(Chlorophyta), Chryso (Chrysophyceae), Cyano (Cyanobacteria), Fucox (fucoxantina), Violax. 

(violaxantina), Diadinox. (diadinoxantina), Zeax. (zeaxantina), Lut. (luteína). 

 

Si bien existen pocos pigmentos marcadores inequívocos de ciertos grupos algales y estos no 

necesariamente se mantienen en proporciones intracelulares constantes (de hecho, suelen 

presentar una importante variación en respuesta a cambios ambientales), la relación lineal entre 

un grupo bien representado y un pigmento presente (aunque no exclusivamente en este grupo) 
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puede constituir una muy buena herramienta quimiotaxonómica para estimar la estructura de 

la comunidad fitoplanctónica. Por ejemplo, dada la composición pigmentaria de las 

Bacillariophyceae, es esperable una buena relación entre el biovolumen de este grupo y la 

concentración del pigmento fucoxantina. Considerando los datos obtenidos para los dos lagos 

estudiados en conjunto, se observó una correlación significativa entre este grupo dominante y 

el pigmento fucoxantina (r=0,48; p < 0,001, Figura IV.4c). También se observó una relación 

significativa entre la clorofila c y el biovolumen de las Dinophyceae (r=0,54; p < 0,001, Figura 

IV.4b), pero no así entre este pigmento y las Bacillariophyceae (p>0,005), y una relación débil, 

aunque significativa con las Cryptophyceae (r=0,36; p = 0,002; Figura IV.4a). El pigmento 

violaxantina mostró una buena relación significativa con el biovolumen de las Chrysophyceae 

(r=0,56; p< 0,001; Figura IV.4e) y con las Chlorophyta, pero mostrando para este último grupo 

una importante dispersión (r=0,51; p <0,001; Figura IV.4d). Por otro lado, la clorofila b mostró 

una relación muy débil con el biovolumen de Chlorophyta (p>0,005), pero si se observó una 

buena relación entre la luteína y Chlorophyta; aunque nuevamente con mucha dispersión 

(r=0,64; p <0,001; Figura IV.4h). Por último, la zeaxantina mostró una fuerte y significativa 

relación con el biovolumen de las Pcy (r=0,56; p <0,001; Figura IV.4g). 

Las razones particulares por las cuales pensamos que se observaron relaciones con gran 

dispersión, o falta de relaciones entre pigmentos claves como la clorofila c y las 

Bacillariophyceae, o la clorofila b y Chlorophyta, pueden estar relacionadas con un problema 

metodológico más que por respuestas a procesos naturales. Es decir, si bien es esperable cierta 

dispersión de los datos debido a cambios en la composición pigmentaria como respuesta a la 

heterogeneidad ambiental (diferencias en la irradiancia fotosintéticamente activa, composición 

espectral, radiaciones UV, concentración de nutrientes, temperatura del agua, entre otros), el 

análisis detallado de los datos pigmentarios sugiere diferencias en la cantidad de material 

extraído entre muestras, esto podría estar relacionado con la metodología de extracción 
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utilizada. Por esta razón, se deben tener reservas al interpretar los resultados cualitativos de los 

pigmentos obtenidos y, en consecuencia, no se incorporaron a los modelos predictivos para 

describir la estructura taxonómica de la comunidad fitoplanctónica, ni serán incluidos en la 

sección de Discusión del presente Capítulo.   

IV.3.2 Coeficientes de absorción algales in vivo a longitudes de onda de referencia 

Los coeficientes de absorción fitoplanctónicos a las longitudes de onda de referencia (435 y 

675 nm) fueron analizados, en primer lugar, como promedios de la columna de agua para 

describir su variación temporal y entre lagos. El coeficiente de absorción fitoplanctónico a los 

440 nm, af (440), varió en un factor de 6 veces entre 0,0086 y 0,0510 m-1 y no mostró 

diferencias entre lagos (ANOVA, p>0,05). Por su parte, el af (675) mostró una mayor variación 

(en un factor de 22 veces) entre 0,0015 y 0,0330 m-1, nuevamente sin diferencias entre lagos 

(ANOVA, p>0,05). 

Una parte importante de la variación descripta se relacionó con las distintas fechas 

muestreadas. El af (435) mostró, para los dos lagos, mayores valores promedios durante las 

fechas de mezcla (invierno y primavera 2018) (Figura IV.5). Esta diferencia fue significativa 

en ambos lagos (ANOVA, p<0,001), mientras que las restantes fechas no presentaron 

diferencias significativas entre ellas (ANOVA, p>0,01). 
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En cuanto al af (675), se observaron patrones diferentes entre los lagos (Figura IV.6). En el 

lago ME, estos registraron valores promedio mayores en la fecha de mezcla durante la 

primavera 2018 (ANOVA, p<0,002). Por otro lado, en el lago MO, se observaron valores 

promedios más altos para las dos fechas de mezcla (invierno y primavera 2018) (ANOVA, p 

<0,001). 

 
 

Figura IV.6. Boxplots para af (675) mostrando la variabilidad entre fechas y lagos estudiados. 

Se presentan los valores promedios (unidos por línea punteada), las medianas y los percentiles 

25 y 75.  
 

Por otro lado, se analizó las relaciones entre los coeficientes de absorción a las longitudes de 

onda de referencia y la concentración de clorofila a obtenida por fluorescencia. Considerando 

Figura IV.5. Boxplots para af (435) mostrando la variabilidad entre fechas y lagos estudiados. 

Se presentan los valores promedios (unidos por línea punteada), las medianas y los percentiles 

25 y 75.  
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todos los datos en conjunto se observó una buena relación para los dos lagos estudiados. Entre 

af (440) y la clorofila a se obtuvo un R2=0,53 y 0,59 para los lagos ME y MO respectivamente, 

mientras que para el af (675) el coeficiente de regresión fue de 0,67 y 0,62 para los mismos 

lagos. Sin embargo, esta relación varió mucho entre fechas, indicando una variación temporal 

en la absorción por unidad de clorofila a (figura IV.7).  

 
 

Figura IV.7. Regresiones lineales entre los espectros de absorción fitoplanctónicos in vivo a 

los 675 nm (af 675) y la concentración de clorofila a para los dos lagos, discriminando por las 

distintas fechas estudiadas. 

 

Por ejemplo, para el af (675) se observó en los dos lagos una importante diferencia en las 

pendientes de regresión variando entre 6,46 y 110 g L-1 m (Figura IV.7). Además, los 

coeficientes de regresión también presentaron una importante diferencia entre fechas, 

mostrando para el lago ME una débil relación para la fecha de primavera 2018 (R2= 0,19) y 

una fuerte relación para la fecha primavera 2017 (R2=0,89). Por otro lado, en el lago MO se 

encontró una relación débil, no significativa durante una de las fechas de mezcla (primavera 

2018, R2=0,05) y un máximo valor para la primavera tardía del 2017. 

IV.3.3 Espectros de absorción fitoplanctónicos  

Las longitudes de onda entre los 435-440 nm y los 675 nm, conocidas como longitudes de 

onda de referencia, son las más estudiadas de los espectros de absorción del fitoplancton in 
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vivo debido a que corresponden al primer y al segundo pico de absorción de la clorofila a 

(pigmento siempre presente y en general dominante de todos los grupos algales). Sin embargo, 

el espectro de absorción del fitoplancton es el resultado de la suma y solapamiento de todos los 

pigmentos presentes en la comunidad. Así mismo, su amplitud y forma espectral se ven 

influenciados por el accionar conjunto de la composición pigmentaria y el efecto de 

empaquetamiento. Este último está determinado por la concentración intracelular de pigmentos 

y el tamaño celular. Por lo tanto, la totalidad del espectro entre aproximadamente los 400 y 700 

nm contiene mucha información valiosa sobre la composición taxonómica y ecofisiológica de 

la comunidad fitoplanctónica. 

En la Figura IV.8 a y b se muestran los espectros de absorción fitoplanctónica medidos para 

los dos lagos estudiados, en distintas profundidades y fechas. En todos los casos, se observa la 

firma espectral clásica del fitoplancton con dos picos principales en 435 y 675 nm. También se 

pueden apreciar otros picos y valles de menor magnitud ubicados principalmente entre los 

intervalos 450-500 nm y 550-650 nm del espectro. En general, ambos lagos presentaron un 

grado de variación similar en los espectros de absorción promedio cuando se agruparon todas 

las muestras de la columna de agua y fechas estudiadas (Figura IV.8 c y d). Sin embargo, el 

lago ME mostró valores mayores de desviación estándar más altos en el rango de 500 - 650 nm 

en comparación con el lago MO. Por su parte, el lago MO mostró mayores valores de 

desviación estándar entre los 435-500 nm y entre los 650-700 nm (Figura IV.8 c y d).  

La utilización de derivadas de cuarto orden (4) para las diferentes longitudes de onda, es una 

forma de amplificar las diferencias en los espectros de absorción con el fin de identificar y 

cuantificar los distintos picos espectrales (Bidigare et al., 1989). Estos picos en ocasiones 

pueden ser atribuidos a pigmentos específicos o a grupos de pigmentos dependiendo la 

composición pigmentaria de la comunidad. Los dos lagos estudiados mostraron espectros 

promedios de 4 muy similares entre ellos, presentando claramente 6 picos bien identificables 
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(Figura IV.8 e y f). En cuanto al número de picos identificados mediante la derivada cuarta, no 

se observaron diferencias entre estratos (superior, medio e inferior). Los 6 picos espectrales 

identificados se ubicaron a los 495, 535, 540, 570, 625, 675 nm (Figura IV.8 e y f). 

Posteriormente, los coeficientes de absorción a estas longitudes de onda fueron utilizados para 

desarrollar los modelos predictivos de la biomasa y composición taxonómica del fitoplancton. 

Figura IV.8. Espectros de absorción del fitoplancton in vivo obtenidos para diferentes 

profundidades y fechas para el lago ME (a) y MO (b); Espectros promedio de la columna de 

agua y de las distintas fechas estudiadas para ME (c) y MO (d); Derivadas cuartas (4) para los 

espectros de absorción promedio en la columna de agua del lago ME (e) y MO (f).  
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IV.3.4 Estimación de la biomasa fitoplanctónica  

La utilización de la concentración de clorofila a para estimar la biomasa fitoplanctónica es una 

de las formas más ampliamente aceptadas. Sin embargo, en nuestro estudio no se encontró una 

muy buena relación entre la concentración de clorofila a y la biomasa del fitoplancton. 

Considerando todos los datos en conjunto, la Cla explicó solo un 10% de la variación observada 

en la biomasa total fitoplanctónica (Figura IV.9 a). Esta relación no mostró diferencias 

significativas entre los lagos, R2 de 0,08 para el lago ME y 0,11 para el lago MO (datos no 

mostrados). Sin embargo, al considerar la variación temporal en la relación clorofila a-biomasa 

se observó una mejora en las estimaciones. Con la excepción de la primavera 2018, todas las 

restantes fechas mostraron un R2> 0,11, llegando a 0,50 y 0,54 para el verano 2019 y el invierno 

2018 respectivamente (datos no mostrados).  

Por otro lado, una mejor relación general se obtuvo utilizando el coeficiente de absorción a los 

675 nm como estimador de la biomasa total fitoplanctónica. Considerando todos los datos en 

conjunto el af (675) explicó significativamente el 36 % de la variación observada en la biomasa 

(Figura IV.9 b). Valores similares se obtienen si se analiza la relación para cada lago por 

separado. Evaluar la relación entre af (675) y la biomasa total por fecha mejoró la estimación 

para varias ocasiones. Con la excepción de la primavera 2018, todas las restantes fechas 

mostraron un coeficiente de regresión lineal superior a 0,30. En particular, el invierno 2018 y 

verano 2019 presentaron los mayores R2, alcanzando los valores de 0,80 y 0,50, 

respectivamente (datos no mostrados).  

Las buenas relaciones observadas entre af (675) y la biomasa total fitoplanctónica demuestran 

el potencial de los espectros de absorción in vivo del fitoplancton para proporcionar 

información relevante de la comunidad fitoplanctónica. Es importante tener en cuenta que en 

estas regresiones se están usando solo los valores a una longitud de onda. 
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Figura IV.9. Regresiones lineales entre a) la clorofila a y la biomasa total fitoplanctónica y 

entre b) el coeficiente de absorción in vivo del fitoplancton a los 675 nm y la biomasa total 

fitoplanctónica, considerando todos los datos en conjunto.  

 

IV.3.5 Complejización de los modelos predictivos de biomasa fitoplanctónica y composición 

taxonómica 

Modelos de RLM y aprendizaje automático 

Siguiendo los objetivos planteados en el presente Capítulo de esta Tesis Doctoral, se evaluó el 

rendimiento de distintos modelos de complejización creciente para predecir la biomasa 

fitoplanctónica total y de los principales grupos taxonómicos de esta comunidad. Para esto se 

utilizaron como variables explicativas los coeficientes de absorción fitoplanctónicos a las 6 

longitudes de onda identificadas por medio de las 4 de los espectros. Estos 6 espectros de 

absorción nos proporcionan información sobre los cambios en la amplitud en el espectro 

visible. Además, se realizaron todas las combinaciones posibles entre estos coeficientes de 

absorción en forma de cocientes [ejem. af (495)/af (435)], sin considerar las recíprocas, para 

capturar los cambios en la forma espectral independientemente de los cambios de amplitud. 

También se consideraron los coeficientes de absorción normalizados por el promedio espectral 

para las 6 longitudes de onda identificadas por las 4. Estas variables son otra forma de evaluar 

los cambios en la forma espectral disminuyendo la importancia de la amplitud espectral. Otras 
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variables consideradas incluyeron el promedio espectral entre los 400 y 700 nm para cada 

espectro y la pendiente espectral fitoplanctónica. 

Por último y como inputs auxiliares se utilizaron las variables lago, fecha, profundidad y 

estructura térmica en los modelos de aprendizaje automático (ver sección IV.2.5). En total, se 

trabajó con 29 variables predictivas.  

Los primeros modelos evaluados fueron los de RLM. En general, se obtuvo una buena 

predicción de la biomasa total y de la biomasa de los principales grupos taxonómicos utilizando 

regresiones lineales múltiples, excepto para la biomasa de los dinoflagelados y las criptofíceas. 

Estos dos grupos presentaron para el conjunto de validación valores de coeficiente de regresión 

muy bajos, o modelos no significativos (Tabla IV.1).  

Tabla IV.1. Resultados de los diferentes modelos de predicción evaluados. Se presentan los 

coeficientes de regresión para el grupo de calibración (R2
CAL) y validación (R2

VAL), así como 

los errores y pendiente de regresión obtenidos para datos de validación (RMSE, MAE, 

pendiente).   

 
Variables 

dependientes 

Tipo de 

Modelo 
R2

CAL  Datos de Validación 

 R2
VAL RMSE MAE Pendiente 

Biomasa 

Total 

RLM 0,48  0,64 90,97 0,282 0,98 

RF 0,79  0,71 79,586 0,208 1,11 

BT 0,75  0,66 91,339 0,267 0,89 

XGB 0,98  0,69 81,027 0,229 0,95 

Biomasa 

Bacillariophyceae 

RLM 0,52  0,60 133,21 1,50 0,96 

RF 0,77  0,82 76,64 0,99 1,20 

BT 0,96  0,79 80,21 0,96 1,18 

XGB 0,99  0,84 71,42 0,87 1,22 

Biomasa 

Chlorophyceae 

RLM 0,54  0,52 70,03 4,01 1,23 

RF 0,72  0,62 61,74 2,63 1,05 

BT 0,70  0,48 73,10 3,99 1,08 

XGB 0,84  0,47 73,93 4,20 0,92 

Biomasa 

Dinophyceae 

RLM 0,31  0,20 15,08 0,67 0,51 

RF 0,38  0,61 11,72 0,70 0,99 

BT 0,78  0,40 11,57 0,61 1,02 

XGB 0,55  0,35 13,13 0,62 0,99 

Biomasa 

Haptophyceae 

RLM 0,49  0,44 7,87 14,59 0,14 

RF 0,78  0,72 0,63 1,35 1,20 

BT 0,94  0,74 0,59 1,07 1,14 

XGB 0,94  0,73 0,62 1,17 1,26 

Biomasa 

Cryptophyceae 

RLM 0,14  n.s.    

RF 0,75  0,55 1,89 2,55 1,12 

BT 0,81  0,66 1,69 2,59 1,16 

XGB 0,99  0,60 1,74 2,67 1,15 

Biomasa RLM 0,52  0,45 5,21 0,96 0,70 

RF 0,85  0,79 3,48 0,57 0,96 
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Cyanobacteria BT 0,77  0,63 4,54 1,06 1,03 

XGB 0,99  0,72 4,16 0,92 0,91 

 

En comparación con los modelos de RLM, los modelos de aprendizaje automático superaron 

su desempeño tanto para la biomasa fitoplanctónica total, como para los 6 grupos taxonómicos 

evaluados en términos de predicción. En general, estos modelos, o alguno de ellos, presentaron 

menores valores en la raíz del error cuadrático medio (RMSE) y un mayor R2 para el conjunto 

de validación (Tabla IV.1) que los modelos de RLM.  

Los modelos de aprendizaje automático mostraron un buen a muy buen nivel de estimación, 

con valores de R2VAL que variaron entre 0,61 y 0,84 y errores medios absolutos (MAE) entre 

0,21 y 2,6 g L-1. La mejor estimación, en términos del MAE, se obtuvo para la biomasa total 

fitoplanctónica en donde el modelo de RF explicó el 71% de la variación observada para el 

conjunto de validación y un MAE del 0,21g L-1 (Tabla IV.1y Figura IV.10).   
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Figura IV.10. Gráficos de regresión entre de la biomasa total observada (µg L-1) y la biomasa 

de los distintos grupos taxonómicos con los resultados de los distintos modelos de estimación. 

Se muestran los resultados para el conjunto de validación y como referencia los datos de 

calibración. Referencias: Crypto (Crytophyceae), Dino (Dinophyceae), Bacill 

(Bacillariophyceae), Hapto (Haptophyceae), Chloro (Chlorophyta), Chryso (Chrysophyceae), 

Cyano (Cyanobacteria). 

 

El resultado obtenido con los modelos de aprendizaje automático superó ampliamente las 

estimaciones de la biomasa total obtenida con la concentración de clorofila a y la absorción del 

fitoplancton a una única longitud de onda, af (675), (Figura IV.7). Por otro lado, la peor 

estimación con los modelos de aprendizaje automático fue para las Chlorophyta. Para este 

grupo, el modelo de RF explicó el 62% de la variación observada en la biomasa de este grupo, 
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pero con un MAE del 2,63 g L-1. No se encontró un patrón claro en el desempeño de los 

modelos de aprendizaje en relación con la importancia del aporte de un grupo específico a la 

biomasa total, observándose un buen desempeño tanto en grupos dominantes como las 

Bacillariophyceae, así como en grupos con una mucho menor contribución como las 

Haptophyceae (Tabla IV.1, Figura IV.10 b y e).  

Al analizar los resultados obtenidos para la biomasa total fitoplanctónica por lago y fechas 

estudiadas, se observó en general una muy buena predicción de esta importante variable. No se 

encontraron diferencias significativas en la biomasa total fitoplanctónica entre los valores 

observados y los estimados considerando todos los datos en conjunto para cada lago (Figura 

IV.11). 

Si consideramos las distintas fechas muestreadas, se puede observar que el modelo predictivo 

estimó correctamente los valores de biomasa total fitoplanctónica como promedio de la 

columna de agua en casi todas las ocasiones y en los dos lagos, sin encontrar diferencias 

significativas entre los valores observados y estimados (p>0,05; Tabla IV.2). Sin embargo, 

hubo una excepcion en la primavera 2018 para el lago MO, en donde el modelo predictivo 

estimó un valor de biomasa total un 20% menor a la observada para esta fecha (p=0,004; Tabla 

IV.2). 
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Figura IV.11. Boxplots mostrando la distribución de la biomasa total fitoplanctónica 

observada y la estimada con el mejor modelo de aprendizaje automático. Se presenta en línea 

naranja la media de la distribución y el valor p de la comparación entre medias (ANOVA o 

KW ANOVA). 

 

 

Tabla IV.2. Resultados de la comparación de medias entre valores observados y estimados de 

biomasa total fotótrofa para los dos lagos y fechas estudiadas. En rojo: diferencia significativa 

entre valor observado y estimado (p<0.005) 

 

Lago Fecha 
Biomasa Total Observada  Biomasa Total Estimada 

p valor 
Media DS Media DS 

ME 

Primavera 2017 315,46 139,84 327,72 104,09 0,689 

Otoño 2018 221,74 92,25 255,92 65,56 0,385 

Invierno 2018 134,29 59,21 160,76 40,00 0,082 

Primavera 2018 314,27 106,78 342,57 95,19 0,519 

Verano 2019 263,94 183,87 237,32 100,98 0,726 

Otoño 2019 258,13 86,17 264,35 34,22 0,326 

       

MO 

Primavera 2017 326,73 155,57 288,93 80,48 0,527 

Otoño 2018 247,24 101,23 280,35 82,41 0,458 

Invierno 2018 474,19 105,16 475,79 35,49 0,966 

Primavera 2018 627,94 99,23 501,98 48,71 0,004 

Verano 2019 328,30 141,18 300,78 102,15 0,642 

Otoño 2019 166,49 116,25 195,71 72,51 0,102 
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IV.3.6 Contribución de las distintas variables al modelo predictivo 

Si bien la predicción de la biomasa con el menor error posible es el principal objetivo por 

cumplir, el estudio de las variables explicativas y su grado de aporte al modelo en cuestión es 

de significativa importancia para comprender el funcionamiento de la ecuación de estimación 

y de su complejidad. Así mismo, el análisis detallado de las variables predictivas permite saber 

qué partes del espectro son sensibles para la estimación de la biomasa de determinados grupos 

algales y qué partes pueden no serlo. Procesos como la aclimatación, el solapamiento de 

pigmentos y el efecto de empaquetamiento pueden ir en sentidos contrarios dificultando la 

utilización de los espectros de absorción para la estimación de la concentración de pigmentos 

y de la cuantificación de grupos taxonómicos. Además, la inclusión de otras variables 

accesorias como profundidad, estructura térmica y estacionalidad puede dar idea de qué 

patrones espacio-temporales son importantes para dar forma a la comunidad fitoplanctónica. 

En particular, los mejores modelos predictivos obtenidos para la biomasa total y la de los 

distintos grupos taxonómicos evaluados mostraron en general una importante variabilidad en 

las principales variables que entraron en los algoritmos en cuestión. Con el propósito de resumir 

los resultados solo se tomó en cuenta, para cada modelo, las variables que en conjunto llegaban 

a explicar el 90% de la variabilidad, denominando a estas como “las principales variables 

explicativas” (ver Figura IV.12).  

De las 29 principales variables explicativas, 8 fueron incluidas solamente en un grupo en 

particular, mientras que las restantes aparecieron entre 2 hasta 7 veces (Figura IV.12). Por 

ejemplo, los cocientes af (540)/(494) y af (540)/(675) fueron solo importantes para la  

predicción de la biomas total fitoplanctónica, mientras que el coeficiente af (435) y el cociente 

af (625)/(675) solo fueron incluidas en el modelo de predicción de la biomasa de los 

Dinoflagelados. De forma similar, el coeficientes normalizado af (625)n y el coeficiente 

promedio espectral a mean solo fueron importantes para la estimación de la biomasa de las 
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Cyanobacteria, mientras que el coeficiente af (540) y el cociente af (570)/(494) solo fueron 

importantes para Haptophyceae y Chlorophyta, respectivamente (Figura IV.12).  

De las restantes principales variables predictivas 11 fueron importantes para dos grupos 

conjuntamente, mientras que solo 4 fueron compartidas conjuntamente entre 3 grupos 

taxonómicos (incluida la biomasa total entre estos). Entre los coeficientes de absorción y sus 

variables derivadas (cocientes, espectros normalizados y espectros promedios), los más 

frecuentes en los modelos predictivos fueron los cocientes af (494)/(675) y af (625)/(540) que 

aparecieron en 4 ocasiones cada uno.  

 

Figura IV.12. Contribución de las principales variables a los mejores modelos predictivos de 

biomasa para cada grupo evaluado. Se muestran las variables que en conjunto contribuyen el 

90% de la variabilidad explicada. Referencias: Crypto (Crytophyceae), Dino (Dinophyceae), 

Bacill (Bacillariophyceae), Hapto (Haptophyceae), Chloro (Chlorophyta), Cyano 

(Cyanobacteria). 
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En lo que respecta a las variables explicativas accesorias, estas fueron en general muy 

frecuentes en los modelos predictivos (Figura IV.12 y 13). Las más frecuentes fueron la 

profundidad y fecha que aparecieron en 5 y 7 modelos respectivamente, siendo la fecha 

importante para todos los grupos taxonómicos evaluados, así como para la biomasa total. Por 

su parte, la estructura térmica y variable lago aparecieron en 3 y 4 modelos respectivamente. 

Las Bacillariophyceae fue el grupo taxonómico que más variables explicativas compartió (30 

veces), mientras que los grupos que menos variables compartieron fueron Chlorophyta (16 

veces) seguido de Cryptophyceae (18 veces). 

 

Figura IV.13. Frecuencia de aparición de las principales variables predictivas en los mejores 

modelos de aprendizaje para cada grupo evaluado. Referencias: Crypto (Crytophyceae), Dino 

(Dinophyceae), Bacill (Bacillariophyceae), Hapto (Haptophyceae), Chloro (Chlorophyta), 

Cyano (Cyanobacteria). 

 



Capítulo IV 

194 

 

IV.4 Discusión  

En el presente Capítulo, se presentó una metodología simple y directa en función de obtener 

estimaciones de la biomasa y la composición taxonómica de la comunidad fitoplanctónica a 

partir de la evaluación de los espectros de absorción del fitoplancton. Para esto se utilizaron 

mediciones en laboratorio de los espectros de absorción en conjunto con métodos de 

aprendizaje automático basados en arboles de decisión para realizar las estimaciones. En este 

sentido este estudio constituye una importante contribución puesto que no existen muchos 

trabajos en ecosistemas acuáticos continentales que utilicen este enfoque metodológico para la 

descripción de esta importante comunidad. 

El fitoplancton interactúa con la luz absorbiéndola y dispersándola. De esta forma, su existencia 

en los ambientes acuáticos deja una firma espectral que puede medirse tanto en el laboratorio 

como in situ (con espectrofotómetros o espectrofluorómetros), o satelitalmente dado que la 

absorción de la luz, por los pigmentos fotosintéticos y fotoprotectores, modifican la radiación 

que sale del cuerpo del agua (reflectancia). Esta interacción con la luz es el proceso 

fundamental que ha permitido el estudio remoto de las comunidades fitoplanctónicas. Por 

ejemplo, diversos trabajos han estimado la dinámica de la biomasa fitoplanctónica mediante la 

teledetección de la clorofila a tanto en ambientes marinos (p.e. Joint & Groom, 2000; Raitsos 

et al., 2013) como en lagos (p.e. Cozar et al., 2012; Binding et al., 2020; Ruiz-Verdú et al., 

2008). Boyas automatizadas como las Bio-Argo, también han sido utilizadas para describir la 

variación de la biomasa fitoplanctónica en la capa superficial y a lo largo de la columna de 

agua (Anju et al., 2020; Mignot et al., 2014; McKee et al., 2023). Sin embargo, todos estos 

trabajos se basan en la suposición de una relación estable y lineal entre la concentración de 

clorofila a y la biomasa fitoplanctónica, siendo esta última seriamente afectada por la estructura 

de la comunidad y el estado fisiológico (Felip & Catalan, 2000; Reynolds, 1984; Vörös & 

Padisák, 1991). Otros trabajos han estimado la biomasa fitoplanctónica utilizando la firma 
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espectral de absorción del fitoplancton. Estos modelos denominados absorption-based-models 

en contraposición de los chlorophyll a-based-models descriptos anteriormente, no dependen de 

una relación lineal y constante entre las variables en cuestión (Fox et al., 2022; Hirawake et al., 

2011; Huot et al., 2007). Los coeficientes de absorción del fitoplancton, af (), pueden ser 

derivados in situ con instrumentos de campo como el ac-9, ac-s (Boss et al., 2013; Oliver et al., 

2004; Oubelkheir et al., 2007). Mientras tanto, el producto satelital de af () también está 

disponible (Lee et al., 2002; Werdell et al., 2018). 

Los coeficientes de absorción del fitoplancton también han sido usados exitosamente para 

estimar otras características de la comunidad fitoplanctónica como: la estructura de tamaño 

(Brewin et al., 2011: Hirata et al., 2008; Organelli et al., 2013), composición pigmentaria y 

taxonómica (Bracher et al., 2017; Bricaud et al., 2007; Sathyendranath et al., 2001; Zhu et al., 

2019) y grupos funcionales (IOCCG, 2014 ; Nair et al., 2008) utilizando medidas in situ 

automatizadas o remotas desde el espacio.  

El aprendizaje automático es una herramienta de gran importancia en el modelado predictivo 

en ecología, ya que puede adaptarse a relaciones no lineales complejas que son comunes en 

ecología. Entre las ventajas de estas técnicas, se destaca su capacidad para procesar grandes 

volúmenes de datos complejos y descubrir patrones no lineales, sin las limitaciones de los 

modelos lineales. Además, son flexibles y se adaptan a diferentes tipos de datos y problemas 

en ecología, pudiendo utilizar datos numéricos y categóricos. 

El aprendizaje automático puede realizar tareas de clasificación, regresión, agrupamiento y 

detección de anomalías, entre otras. Su capacidad para manejar grandes volúmenes de datos es 

especialmente útil en conjuntos de datos extensos y complejos. Además, estas técnicas pueden 

identificar las variables más importantes para la predicción, lo que ayuda a comprender los 
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procesos subyacentes a la variable estudiada. La automatización y eficiencia de estos modelos 

permiten realizar predicciones en tiempo real y tomar decisiones para la gestión ambiental.  

Sin embargo, es fundamental considerar la calidad de los datos, interpretar adecuadamente los 

resultados y tener en cuenta el contexto ecológico para obtener conclusiones significativas. 

Distintos trabajos han utilizado las técnicas multivariadas y de aprendizaje automático para 

describir características de la comunidad fitoplanctónica. Por ejemplo, Zhu et al. (2019) utilizó 

redes neuronales para estimar la composición taxonómica del fitoplancton en el mar de China 

utilizando espectros de reflectancia in situ y remotos. Organelli et al. (2013) utilizaron la 

técnica de  Mínimos cuadrados parciales multivariados (PLS, de su sigla en inglés para estimar 

la estructura de tamaño de la comunidad utilizando los espectros de absorción fitoplanctónicos 

del mar Mediterráneo. Por otro lado, Raitsos et al. (2008) utilizó redes neuronales para crear 

un modelo complejo que incorpora datos ecológicos, geográficos, bio-ópticos y de reflectancias 

para estimar los grupos funcionales del océano Atlántico Norte. Todos estos trabajos mostraron 

modelos predictivos con una eficiencia de buena a muy buena y coeficientes de regresión que 

variaron entre 0,53 y 0,88. Estos valores son similares a los obtenidos en nuestro trabajo 

mediante la utilización de árboles de decisión. En particular, los R2 para los grupos de 

validación variaron entre 0,37 y 0,84 con una media de 0,67, indicando que en promedio se 

logró explicar el 67% de la variación observada en la biomasa fitoplanctónica en los dos lagos 

estudiados. Con respecto a los errores asociados a las estimaciones, el error medio absoluto 

(MAE) en nuestros modelos de estimación varió entre 0,20 y 2,63, obteniéndose el menor error 

en la estimación de la biomasa total fitoplanctónica. Este error está dentro de lo observado en 

otros modelos de estimación de características de la comunidad fitoplanctónica utilizando 

valores ópticos como por ejemplo el trabajo de Zhu et al. (2019). Por otro lado, los mejores 

modelos de aprendizaje automático obtenidos en nuestro trabajo, en regla general, superaron 

con creces el desempeño de los modelos lineales. Por ejemplo, con respecto al MAE, los 
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modelos resultantes de las RLM presentaron valores que variaron entre un 35 y un 1460% más 

altos que los mejores modelos de aprendizaje automático (Tabla IV.1). 

Un análisis más detallado de los modelos obtenidos en los dos lagos oligotróficos estudiados 

muestra que además de la información en los espectros de absorción del fitoplancton son 

necesarias otras variables que posicionan espacio-temporalmente una muestra en particular, 

ayudando de esta forma a los modelos a resolver la variable a estimar. Estas variables 

denominadas accesorias estuvieron presentes en todos los modelos predictivos de biomasa 

fitoplanctónica, incluso siempre entre las 5 primeras variables principales. Sin embargo, la 

exclusión de estas variables de los modelos, en regla general, no disminuye de forma 

importante el desempeño predictivo. Por ejemplo, si las variables accesorias no son incluidas 

en el modelo predictivo para la biomasa total fitoplanctónica, los resultados utilizando RF 

siguen mostrando una razonable predicción con un R2=0,63, un RMSE=89 g/ml y un 

MAE=0,23 g/ml. Con respecto a las variables ópticas seleccionadas por los modelos en 

cuestión, 4 de los 7 modelos obtenidos presentaron variables únicas, es decir no se encuentran 

en otros modelos. Esto podría indicar una forma directa de estimación. Sin embargo, en solo 

una ocasión (para la biomasa total), estas variables únicas estuvieron entre las tres primeras 

variables que más aportaron a la predicción. Por otro lado, 12 de las 29 variables explicativas 

fueron compartidas por dos grupos distintos. Esto nos indica que son varias las características 

espectrales necesarias para poder discriminar de los espectros de absorción la contribución a la 

biomasa por los diferentes grupos. Esta complejización es aceptablemente manejada y resuelta 

por los modelos de aprendizaje automático resultando en una buena estimación. Esto, por su 

parte, comprueba parcialmente la hipótesis planteada en este Capítulo, dado que los resultados 

de la cuantificación de pigmentos no fueron concluyentes y por lo tanto no se incluyeron en los 

modelos predictivos.  
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Si bien los resultados obtenidos son promisorios, cabe destacar que este enfoque también tiene 

limitaciones. Por ejemplo, ciertas restricciones asociadas a la estimación de la biomasa 

fitoplanctónica utilizando la concentración de clorofila a son también aplicables a los modelos 

basados en los espectros de absorción del fitoplancton, dado que la firma espectral también se 

ve afectada por la fotoaclimatación y la disponibilidad de nutrientes. Sin embargo, existe el 

consenso que los espectros de absorción son mejores descriptores de la comunidad 

fitoplanctónica que la clorofila a. Por otro lado, los espectros de absorción están más 

directamente relacionados con la reflectancia siendo por lo tanto la descripción de la 

comunidad fitoplanctónica desde el espacio muy prometedora.  
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IV.5. Anexo  

Contribución pigmentos accesorios. Datos asociados a la Figura IV. 2. 
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Contribución pigmentos accesorios por fecha y estrato. Datos asociados a la Figura IV.3 
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V. Resultados principales  

V.1 Parámetros físicos y químicos 

 La mayoría de los parámetros físicos y químicos estudiados variaron de manera 

sincrónica en los lagos ME y MO. Resaltando la fuerte influencia que ejercen los 

factores externos, como por ejemplo las variables climáticas.  

 La sincronía no necesariamente implicó que las concentraciones sean similares, de 

hecho, se encontraron diferencias entre los lagos en las concentraciones promedio de 

varios parámetros (p.e. ad435, COD, PDT, NO3), lo cual probablemente refleja la 

diferente conexión con el paisaje, los aportes de las subcuencas y el funcionamiento 

interno de cada lago. 

 Los mayores valores de KdPAR (menor transparencia) en ambos lagos se registraron en 

el invierno, en línea con un mayor ingreso de material alóctono del medio circundante 

debido al incremento de las precipitaciones. Por otro lado, los menores KdPAR se 

observaron en la primavera donde ocurre el efecto de dilución, producto del aumento 

de los niveles de agua de los lagos debido a las lluvias y el deshielo. 

 Se registró por primera vez el establecimiento de una quimioclina de nitrato (nitraclina) 

en ambos lagos durante los periodos de estratificación. La misma fue particularmente 

marcada en el hipolimnion del lago ME. 

 Hacia el fin del período de estratificación se registró, en el hipolimnion de ambos lagos, 

una marcada disminución de la concentración de oxígeno disuelto y de su porcentaje 

de saturación, siendo estos valores menores en el lago ME en comparación con el MO. 

 Se encontró una correlación positiva y significativa entre el NOD y el NO3 en ambos 

lagos. A su vez, el NO3 presentó una correlación inversa y significativa con el OD, 

sugiriendo la existencia de nitrificación en el hipolimnion de estos lagos. 
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 El lago ME presentó una concentración de nitrato considerablemente mayor que el MO. 

Esta diferencia puede explicarse por la posición en el paisaje del lago ME, el cual se 

encuentra aguas arriba, es cuenca de cabecera y tiene mayor aporte de arroyos. Además, 

este lago presenta un mayor desarrollo volumétrico del estrato inferior (4 veces mayor 

que el MO). Por esto, el ME actúa como una cubeta de decantación del material 

proveniente de la cuenca, siendo procesado fundamentalmente en el hipolimnion y 

luego, es aportado al MO en forma más biodisponible. 

 El coeficiente de absorción del detrito (ad435), indicador de la concentración de sólidos 

totales en suspensión, no varió de manera sincrónica entre lagos y fue mayor en el ME. 

Esto respalda el mayor aporte de material de la cuenca en este lago respecto al MO, y 

su función de cubeta de decantación. 

 La relación entre el HIX y BIX evidenció que la humificación es mayor en el 

hipolimnion del ME y que es baja la producción de MOD biológica en el estrato 

superior de los dos lagos 

 El lago ME es más estable térmicamente que el MO, debido a las grandes diferencias 

volumétricas entre ambos lagos que determina que el índice de estabilidad de Schmidt 

(SSI) sea 2,57 veces mayor en el ME, siendo necesaria mucha más energía para vencer 

la inercia del sistema y mezclarse completamente. 

 Además, esta mayor estabilidad e inercia del ME produce un desfasaje, con respecto al 

MO, en el restablecimiento de la estratificación térmica a comienzos de la primavera. 

 La relación NID:PT estuvo por lo general por sobre los valores reportados por 

Bergström (2010) como indicadores de limitación por nutrientes, señalando un 

escenario de limitación por fósforo en los dos lagos 

 La relación Si:PT evidenció relaciones altas en ambos lagos, indicando que no hay una 

limitación por sílice. 
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V.II Fitoplancton  

 Se registraron concentraciones de clorofila a a profundidades superiores al Z1%, y 

particularmente entre el 1% y el 0,1% de la irradiancia fotosintéticamente activa 

incidente en superficie. 

 El MO presentó en promedio una mayor concentración de Cla que el ME. Esto podría 

ser consecuencia del aporte de materia orgánica más procesada desde el lago ME que 

promueve el desarrollo de esta comunidad. 

 Durante los períodos de estratificación, el desarrollo de la fracción del picoplancton 

(Peuk y Pcy) estuvo principalmente delimitado a los estratos iluminados, superior y 

medio en ambos lagos. La contribución de esta fracción a la biomasa total fue baja 

(siempre menor al 20 %).  

 La biomasa total en ambos lagos estuvo dominada por el microfitoplancton, siendo la 

diatomea Tabellaria fenestrata la especie más importante. Si bien la composición de 

especies fue similar entre lagos, la biomasa total fue diferente (mayor en el MO), y 

presentó desfasajes temporales en los máximos alcanzados.  

 Los ciliados mixotróficos Ophrydium naumanni, Stentor araucanus y los 

dinoflagelados Gymnodinium paradoxum y G. uberrimum se desarrollaron 

principalmente en los estratos iluminados (superior y medio), siendo importante su 

contribución a la biomasa total. 

 El escenario compartido entre lagos favorece la sincronía de ciertos grupos funcionales 

como Lo, eSNCM y Z durante la estratificación, ya que las condiciones epilimnéticas 

propician su desarrollo. En cambio, la falta de sincronía del GF N, y en menor medida 

de A, se asocia con el desfasaje que se observa en el establecimiento de la estratificación 

entre los lagos.  
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 En concordancia con lo observado para la Cla se registraron especies fitoplanctónicas 

en toda la columna de agua, superando así ampliamente el límite del Z1%. Como es 

esperable, el estrato inferior presentó menor presencia fitoplanctónica que los estratos 

superior y medio, aunque el desarrollo en profundidad de la diatomea T. fenestrata fue 

importante en ambos lagos. 

 Los índices comunitarios evidenciaron que el lago ME presentó, en líneas generales, 

una comunidad fitoplanctónica más diversa que el MO, con menor dominancia y mayor 

equitatividad. 

V.III. Pigmentos 

 Se identificaron un total de 13 pigmentos fitoplanctónicos a través del HPLC. Los 

pigmentos determinados fueron: clorofila c, peridinina, fucoxantina, violaxantina, 

diadinoxantina, dinoxantina, aloxantina, zeaxantina, luteína, clorofila b, clorofila a 

alómero, clorofila a y -caroteno. 

 La fucoxantina fue el pigmento dominante en los tres estratos de la columna de agua 

(superior, medio e inferior) y se correlacionó de manera significativa con la biomasa de 

las Bacillariophyceae. 

 Se observó que los estratos superiores (entre los 0 y 40 m) presentaron, en general, una 

mayor diversidad de pigmentos, con importantes contribuciones de fucoxantina, 

clorofila b, zeaxantina y luteína. Mientras que el estrato inferior estuvo ampliamente 

dominado por la fucoxantina y la clorofila c.  

 Ambos lagos presentaron un grado de variación similar en los espectros de absorción 

promedio fitoplanctónicos y se registraron 6 picos principales de absorción a los 495, 

535, 540, 570, 625, 675 nm. 
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 Los modelos de aprendizaje automático mostraron muy buenos resultados en la 

estimación de la biomasa total fitoplanctónica y de los principales grupos taxonómicos. 

Esto nos indica que puede utilizarse la información de amplitud y forma de los espectros 

de absorción fitoplanctónicos para describir la dinámica espacio-temporal de la 

comunidad, así como su estructura taxonómica.  

V.2 Conclusiones generales 

La presente Tesis Doctoral se centró en el estudio espacio-temporal de la comunidad fotótrofa 

(fitoplancton + ciliados mixotróficos) en dos lagos andino-patagónicos profundos. En primer 

lugar, se estudió el escenario físico y químico de la totalidad de la columna de agua a lo largo 

de un período de 17 meses y su relación/vinculación con los principales factores ambientales e 

hidrogeomórficos. Los resultados obtenidos aportan información valiosa del funcionamiento 

de estos lagos, especialmente por el abordaje integral de esta investigación. En segundo lugar, 

se planteó el estudio de la comunidad fotótrofa a través de métodos tradicionales, como es el 

estudio taxonómico y el recuento bajo microscopio. De esta forma, se obtuvo una rica 

información sobre la biodiversidad, estructura y sucesión de esta comunidad. La descripción 

detallada de la comunidad fotótrofa conjuntamente con la dinámica de parámetros físicos y 

químicos de los dos lagos andinos estudiados contribuyó al entendimiento del complejo 

entramado de factores que interactúan con los productores primarios y dan forma a esta 

comunidad. En especial, el análisis de MFA permitió integrar variables e identificar que las 

ambientales y físicas fueron las más relevantes en la conformación de los diferentes ensambles. 

Entre ellas, las precipitaciones y el nivel del agua resultaron las más importantes junto con las 

variables físicas SSI y temperatura. En ambos lagos, los biplots mostraron que las masas de 

agua se separaron por fecha, y durante la estratificación por estrato. Por último, se 

complementó e integró el estudio a través de técnicas alternativas que permiten una mayor 
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frecuencia analítica, como el estudio pigmentario por HPLC de la comunidad y la 

determinación de los espectros de absorción fitoplanctónicos. Junto con la utilización de 

técnicas de aprendizaje automático, se pudo extraer valiosa información de los espectros de 

absorción para el estudio de la comunidad y su caracterización. Estas técnicas bio-ópticas 

complementan al análisis taxonómico tradicional permitiendo ampliar el análisis de la 

comunidad a escalas espacio-temporales mayores. Esto resulta de gran importancia para futuras 

investigaciones de los cuerpos de agua continentales. Estos ambientes, de una incalculable 

importancia para la humanidad, se encuentran bajo el creciente impacto de factores de cambio 

ambiental como el cambio climático y la eutrofización, haciendo indispensable la existencia de 

técnicas que nos permitan evaluar los efectos y las respuestas ecosistémicas a escalas 

temporales apropiadas. Por su parte, esto redundará en la preservación y gestión sostenible de 

los recursos acuáticos y de sus servicios ecosistémicos.  

En resumen, los resultados obtenidos en esta Tesis aportan información valiosa para 

comprender el funcionamiento de los lagos andinos, su biodiversidad y su dinámica física y 

química, así como para entender la complejidad de los factores que interactúan en las tramas 

tróficas acuáticas. 
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