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Resumen 

Las actividades humanas y el uso intensivo del suelo, en el actual contexto de 

aumento de la población y concentración económica, afectan la biodiversidad 

del planeta. Entre las consecuencias del modelo productivo dominante en la 

Argentina se encuentra el enriquecimiento por nutrientes de hábitats acuáticos, 

que genera problemas de eutrofización. El objetivo de esta tesina fue 

determinar si existe relación entre la redundancia funcional y la diversidad de 

respuesta con las concentraciones de nutrientes en ríos de la provincia de 

Santa Fe que se encuentran afectados por la agricultura. Se extrajeron 

muestras de bentos de 7 ríos pertenecientes a las cuencas del Carcarañá, 

Cañada de Carrizales y Colastiné. Estos muestreos se realizaron durante 3 

estaciones diferentes del año (abril, agosto y noviembre). Se clasificaron los 

organismos según sus grupos funcionales y rasgos biológicos y se hicieron 

mediciones de redundancia funcional y diversidad de respuesta. Esta última a 

partir de la medición de la riqueza funcional y la entropía cuadrática de Rao. 

Finalmente se utilizaron modelos lineales para relacionar los parámetros 

mencionados con las concentraciones de fósforo reactivo soluble (PRS), 

amonio (NH4) y nitrato (NO3). Los resultados demostraron que existe una 

correlación significativa y negativa entre el fosfato y la diversidad de respuesta 

de los colectores recolectores, medidas a través de RaoQ. Dichos resultados 

deben ser tenidos en cuenta a la hora de elaborar políticas tendientes al 

desarrollo sustentable en el contexto de cambio climático. 

 

 

Palabras clave: Rasgos biológicos; Uso de la tierra; RaoQ, Nutrientes, Macro-

invertebrados. 
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Introducción 

 

Las actividades humanas en el actual contexto de aumento de la población y 

concentración económica, afectan la biodiversidad del planeta. Entre los 

efectos más importantes se cuentan la alteración de los ciclos biogeoquímicos, 

la fragmentación de hábitats, la introducción de especies exóticas y los 

cambios en el uso de la tierra (Martín-Lopez et al., 2007).  

En Argentina, país históricamente dependiente y productor de materias primas, 

la creciente demanda mundial de alimentos, impulsó fuertes modificaciones en 

el uso de la tierra (Ansuain, 2006). Uno de los más importantes en este sentido 

es el acelerado avance de la frontera agropecuaria. Esto se ha debido 

fundamentalmente a la intensificación de la producción sojera basada en la 

siembra directa, lo cual generó el declive de otras actividades como la 

ganadería, la lechería y diversas producciones regionales (Caligaris, 2017). Los 

beneficios económicos de este proceso se concentraron en una pequeña 

minoría capaz de acceder a los paquetes tecnológicos desarrollados para la 

siembra directa (Ansuain, 2012). Como resultado de esto, en los últimos años 

se ha producido una importante concentración de tierras y una tendencia a la 

eliminación de pequeñas y medianas producciones (Ameghino, 2016). Según el 

censo agropecuario de 2018 desaparecieron 82.562 explotaciones productivas, 

aún con incremento del área agrícola en varias provincias (Ameghino y 

Fernández 2019).  

En la campaña 1988/89 se sembraron 4,6 millones de hectáreas de soja y la 

producción alcanzó los 6,5 millones de toneladas. Sólo quince años después, 

en la campaña 2003/04, la superficie sembrada con esta oleaginosa ascendió a 

14,2 millones de hectáreas y la producción fue 7 veces mayor (34,8 millones de 

toneladas) (Paruelo et al., 2004). En el año 2011 la cosecha llegó a 18,8 

millones de hectáreas (Ansuain, 2012) y finalmente en la cosecha 2017/2018 

alcanzó las 20,1 millones de hectáreas con una producción de 36 millones de 

toneladas (Bolsa de cereales de la provincia de Buenos Aires). 

A nivel mundial los biomas artificiales compuestos por cultivos alcanzan el 40% 

de la superficie terrestre (Foley et al., 2005) y el consecuente aumento en el 
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uso de fertilizantes y herbicidas ha llegado a ser del 700% en los últimos 40 

años. Esto ha generado (además de problemas en el suelo) un exceso de 

nutrientes en los ríos que discurren por estas áreas (Foley et al., 2005; Withers 

y Haygarth, 2007). 

Según un informe de la Bolsa de Comercio de Rosario, durante el año 2017 el 

consumo de fertilizantes en nuestro país creció un 4,4 % respecto al año 

anterior, lo que lo llevó a alcanzar los 3,77 millones de toneladas. Los 

fertilizantes de mayor consumo en el país se pueden clasificar en dos grandes 

grupos según el tipo de nutriente: los nitrogenados (UREA, UAN y otros) y los 

fosforados (diamónico, monoamónico, súper fosfato triple y simple entre otros) 

que se producen a base de roca fosfórica. En el sector agropecuario argentino, 

el 52,8 % de los fertilizantes utilizados durante el 2017 correspondió a los de 

tipo nitrogenados (cuya demanda se satisface principalmente por producción 

local) y el 38,6 % a fosfatados, que en su mayoría se importan (Rozadilla, 

Calsada, 2018). Pero analizando con mayor profundidad se puede observar 

que el problema de la dependencia de fertilizantes artificiales ha presentado 

una rápida evolución. Desde el año 1990 en el que se consumieron 300 mil 

toneladas, el crecimiento respecto del año 2017 (en 27 años) fue de un 1.156 

%, es decir, el uso de fertilizantes en la producción local se multiplicó por poco 

más de 12 en menos de 30 años �✌✄☛✓✍✁✓✍✁✡ ✓✍✂✍✞ ✑✄✝✏✔✍✞✍☎✁✏✕✆ ✝✞✟✠✡☞  

El aumento de la carga de nutrientes en los ríos, por causa del uso de 

fertilizantes, tiene como consecuencia un cambio ecosistémico al que de 

manera general se denomina eutrofización. Esto implica entre otras cosas, 

floraciones algales, turbidez, anoxia en las partes más profundas debido a la 

descomposición, etc. (Schindler et al., 2008). Este proceso provoca grandes 

modificaciones en el funcionamiento de los ecosistemas. En general se 

considera que la eutrofización aumenta la productividad primaria, 

principalmente por el aporte de fósforo y nitrógeno (Chakraborty et al. 2012). 

Sin embargo, existen otros cambios relacionados a este proceso. Por ejemplo, 

Quirós et al. (2006) demostraron una relación entre el aumento de la 

producción agraria y la turbidez, densidad algal y de macrófitas en lagunas 

pampeanas. En lagos de Groenlandia se ha determinado que la productividad 

primaria que aumenta a nivel del fitoplancton puede disminuir a nivel bentónico 
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(Vadeboncoeur, et. al. 2003), provocando una disminución global de la 

productividad. Asimismo, un estudio en el lago Thaloe de Estados Unidos 

demostró que la eutrofización genera un acoplamiento en las tramas tróficas 

pelágicas y bentónicas debido a una mayor dependencia del bentos de la 

productividad primaria pelágica (Chandra, et al.; 2005). Por otra parte, la 

eutrofización puede disminuir la diversidad alfa (Bazzanti et al., 2012) y beta de 

los sistemas acuáticos, ya que puede generarse una homogeneización de las 

condiciones ambientales (Donohue 2009). 

Los cambios en la composición de ensambles bentónicos pueden significar un 

riesgo para la provisión de servicios ecosistémicos. Esto se debe a que estos 

organismos cumplen diversas funciones tales como procesamiento de materia 

orgánica, el control de la producción primaria y la conexión entre productores y 

depredadores tope. En tal sentido el concepto de estabilidad de los ensambles 

se vuelve un asunto central. En teoría ecológica, tal propiedad se compone de 

dos factores, la resiliencia y la resistencia. La primera se refiere a la capacidad 

de un sistema de absorber un disturbio, reorganizarse y seguir cumpliendo las 

mismas funciones. La segunda es la capacidad de un ecosistema de resistir 

una perturbación. Un ecosistema resistente experimenta cambios más 

pequeños que uno menos resistente ante una misma perturbación (Rist et al., 

2014). 

Desde el punto de vista de la estructura de los ensambles, se ha considerado 

que la redundancia de especies (Walker, 1992) es un atributo importante para 

la resiliencia. Esta aseveración se basa en el razonamiento de que, si en un 

ecosistema varias especies cumplen una misma función, esta no se vería 

comprometida por la eventual extinción de alguna de ellas. Más recientemente 

esta idea se ha refinado con el advenimiento del análisis de la diversidad 

funcional. Este enfoque se basa en las características funcionales de los 

organismos más que en su identidad taxonómica. La diversidad funcional es 

definida por Tillman (2001) como el valor y el rango de los rasgos biológicos de 

los organismos en un ecosistema dado. Mason et al. (2005), la definió como: la 

distribución de las especies y la abundancia de una comunidad en el espacio 

funcional Entendiendo al espacio funcional como el espacio vectorial definido 

por los rasgos biológicos como dimensiones (Rosenfeld, 2002; Moulliot et al., 
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2005; Faith 2015). Esta definición incluye varios componentes, la riqueza, 

equitatividad y divergencia funcional. La riqueza funcional (Fric) es la cantidad 

de espacio funcional ocupado por las especies de una comunidad 

independientemente de sus abundancias. La equitatividad funcional (FEve) es 

la homogeneidad en la distribución de las abundancias de las especies de una 

comunidad en un espacio funcional y, finalmente, la divergencia funcional es 

una medida de similitud entre las especies dominantes de una comunidad 

(FDiv) (Villéger et al. 2010). Una medida muy utilizada de divergencia funcional 

es la entropía cuadrática de Rao. Esta se calcula como la distancia media entre 

las especies de un ensamble en el espacio funcional prorrateado por la 

abundancia de las mismas. Esta medida tiene la ventaja de que utiliza la 

abundancia de las especies como dato cuantitativo (Mason et al., 2005). 

La diversidad funcional se relaciona con la estabilidad de los ecosistemas a 

través de la noción de diversidad de respuesta (DR). Este concepto se basa en 

la distinción entre rasgos de efecto y rasgos de respuesta. Los primeros se 

refieren a aquellas características de las especies en virtud de las cuales 

cumplen una función en el ecosistema. Un ejemplo de este tipo de rasgo es el 

modo de adquisición de alimento por parte de los invertebrados bentónicos. 

Siguiendo este criterio, Merrit y Cummins (1996) han clasificado a los taxones 

bentónicos en colectores recolectores, filtradores, raspadores, trituradores y 

depredadores. Los rasgos de respuesta refieren a aquellas características que 

confieren a los organismos la capacidad de responder ante las perturbaciones 

(Laliberté et al., 2010). El modo de dispersión, la presencia de estructuras de 

resistencia (quistes, o huevos) o el tipo de respiración son ejemplos de este 

tipo de rasgo. La DR consiste entonces en la diversidad funcional, en términos 

de rasgos respuesta, dentro de cada grupo funcional (definidos en términos de 

rasgos de efecto). De esta manera la DR es una medida de las posibilidades de 

las especies de un grupo funcional de responder de manera diferente a una 

perturbación. Por consiguiente se considera que este atributo promueve la 

resiliencia de los ecosistemas, y por lo tanto su estabilidad (Mori, 2012), 

asegurando la producción de servicios ecosistémicos esenciales (Elmqvist et 

al., 2003). 
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Se ha demostrado que la intensificación en el uso de la tierra reduce 

considerablemente tanto la redundancia funcional, como la diversidad de 

respuesta en comunidades vegetales, reduciendo la estabilidad de los los 

ecosistemas (Laliberté et al., 2010). Por ejemplo, Mumme et. al. (2015) 

demostró que el uso intensivo del suelo para el cultivo de palma aceitera, bajó 

niveles de diversidad y redundancia funcional en comunidades de artrópodos 

de la hojarasca tropical en Indonesia, tras la fragmentación de bosques.  

En Argentina existen estudios como el de Chillo, et al. (2011) que evaluaron el 

uso de la diversidad de respuesta como una medida de la resiliencia basada en 

la comparación de sitios antes y después de sufrir una perturbación por 

pastoreo en zonas áridas de la provincia de Mendoza. Este estudio logró 

demostrar que los sitios con mayor redundancia y riqueza funcional fueron más 

resilientes. Autores como Miserendino y Masi (2010) y Paggi (2003) han 

utilizado diferentes indicadores para analizar el efecto que el uso de la tierra en 

comunidades bentónicas.  

Existen estudios sobre el efecto de determinados impactos antropogénicos, en 

comunidades de agua dulce en el mundo, midiendo la diversidad funcional y de 

respuesta, (Usseglio-Polatera, 2000; Pakeman et al.,2011; Martinez et al., 

2013). Sin embargo, es importante destacar que no hay trabajos que utilicen 

los índices mencionados para relacionar las variables de uso de la tierra, en 

relación a la carga de nutrientes.  

La presente tesis se basa en el estudio de la redundancia funcional y 

diversidad de respuesta de las comunidades bentónicas de siete arroyos 

ubicados en el centro-sur de la provincia de Santa Fe, cuyos cauces están 

expuestos a la actividad agrícola de los departamentos: La Capital, Iriondo, San 

Jerónimo, San Lorenzo y Rosario. En un ciclo anual entre 2016 y 2017. 
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Objetivos generales 

 

1: Analizar las variaciones en la redundancia funcional de los ensambles 

bentónicos de arroyos de zonas agrícolas a lo largo del ciclo anual en relación 

a la carga de nutrientes. 

 

2: Analizar las variaciones en la diversidad de respuesta de los ensambles 

bentónicos de arroyos de zonas agrícolas a lo largo del ciclo anual en relación 

a la carga de nutrientes. . 

 

Objetivos específicos 

 

1.1 Clasificar las especies presentes en cada sitio y en cada momento en 

grupos funcionales tróficos. 

 

1.2 Medir la riqueza taxonómica de los ensambles bentónicos dentro de cada 

grupo funcional en cada sitio a lo largo del ciclo anual. 

 

2.1: Caracterizar a los organismos presentes en cada sitio y en cada momento, 

según sus rasgos biológicos de respuesta (tamaño, tipo de dispersión, 

respiración, reproducción y estrategias contra la desecación). 

 

2.2: Estimar la diversidad funcional dentro de cada grupo funcional en cada 

sitio a lo largo del ciclo anual. 

 

2.3: Determinar si la redundancia y diversidad funcional de los ensambles 

bentónicos se relacionan con la carga de nutrientes en el agua. 
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Materiales y métodos 
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Materiales y métodos 

Área de estudio 

Se utilizaron muestras tomadas en 7 arroyos del centro de la provincia de 

Santa Fe que discurren por zonas de alta actividad agrícola (Figura 1). Las 

✟✍✄✟✁✄ �✠✝✏☛✡ ✔☛✟✁✆✁✄ ✝✡ ✝✞ ✟✁✏✓☛ ✆✝✞ �✏☛☎✝✓✔☛✁ ✑✂�✝✓✔☛✄ ✆✝ ✁✄✏☛✎✠✂✟✍✓☛✄

(herbicidas y fertilizantes) sobre biofilms de sistemas lóticos de la provincia de 

☎✁✡✔✁ ✄✝✁ ✏✝✄�✠✝✄✔✁✄ ✓☛✟✠✡✍✔✁✏✍✁✄✆ �☛✆✞✁✓✍☛✡✁✞✝✄✆ ✓✝✞✠✞✁✏✝✄ ☎ ✄✠✆✓✝✞✠✞✁✏✝✄☞✕

ASACTEI 2010-045-16. 

 

Figura 1: Área de estudio, ubicada entre la ciudad de Santa Fe y Rosario, donde se puede observar los 

sitios (S1 - S7) muestreados en ríos expuestos a zonas agrarias  

 

El Sitio 1 (S1) está en el río Colastiné ubicado en las coordenadas latitud -

31.91°, longitud -61.15°. Forma parte de la cuenca del mismo nombre, que 

atraviesa el departamento ✑Las Colonias✕, donde predomina la agricultura y la 

producción tambera. El Sitio 2 (S2) está en un río más pequeño, poco 
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profundo, de un ancho aproximado de 4 metros. Ubicado en las coordenadas 

latitud -32.08°, longitud -61.56°, forma parte de la cuenca Cañada de 

Carrizales, cerca de la localidad de Cañada Rosquín, en el departamento San 

Martín, en donde también predomina la producción tambera y la agricultura. El 

Sitio 3 (S3) es un río de baja profundidad, con un ancho (en el lugar de 

muestreo) de 10 metros. Está ubicado en las coordenadas latitud -32.16°, 

longitud -61.51°, y forma parte de la cuenca cañada de carrizales. La localidad 

más cercana al sitio es Casas, ubicada en el mismo departamento San Martín. 

En la misma cuenca se encuentra también el Sitio 4 (S4) y el Sitio 5 (S5). S4 

está ubicado en las coordenadas latitud -32.33°, longitud -61.39°, cerca de la 

localidad de Centeno, mide aproximadamente 4 metros de ancho y el sustrato 

es de tosca. S5, en cambio, posee sustrato rocoso, mide entre 6 y 7 metros de 

ancho y se encuentra cercano a la localidad de San Genaro. Sus coordenadas 

son latitud.-32.44°, longitud -61.30°. Tanto San Genaro como Centeno se 

ubican en el departamento San Jerónimo, en la zona centro-sur de la provincia, 

con un uso de suelo predominantemente basado en la agricultura intensiva. El 

sitio S6 es el río Carcarañá, ubicado en las coordenadas latitud -32.72°, 

longitud -61.01°, en la cuenca que lleva el mismo nombre. Es un río más 

grande que los anteriores, con altas barrancas y una gran profundidad. Más al 

sur el Sitio 7 (S7) se encuentra en el río Saladillo, al sur de la ciudad de 

Rosario. Las coordenadas del punto de muestreo son -33.03°, longitud -60.68°. 

Las zonas estudiadas en esta tesis son parte de cuencas hídricas afectadas 

por uso agrícola y ganadero del suelo. Los sitios muestreados pertenecen a las 

cuencas Colastiné, Cañada de Carrizales y Carcarañá, ubicados, según 

Castigliani (2011), en dos zonas agroeconómicamente homogéneas (ZAH). La 

☎☛✡✁ ✑�✁�✁✝✞✁✕✆ ✎✠✝ ✍✡✓✞✠☎✝ ✁ ✞☛✄ ✆✝�✁✏✔✁✟✝✡✔☛✄ ✁✁✄ ✒☛✞☛✡✍✁✄✆ ✒✁✄✔✝✞✞✁✡☛✄✆ ✁✁

capital y San justo, posee un 53% de la superficie utilizada para la actividad 

✑✄✁✡✁✆✝✏✁✕ ☎ ✠✡ ✟✠✂ �✁✏✁ ✞✁ ✁✓✔✍✂✍✆✁✆ ✑�✏✝✆☛✟✍✡✁✡✔✝✟✝✡✔✝ ✄✁✡✁✆✝✏✁ ☎ ✟✍✄✔✁✕☞

En cambio, la totalidad de los departamentos ubicado hacia el sur de la 

provincia pertenecen a la ZAH ✑✌✏✝✎✠✍✔☛✕☞ ☎☛✄✝✝ ✠✡ ✆✝✂ ✆✝ ✑✁✓✔✍✂✍✆✁✆ ✁✄✏✂✓☛✞✁✕

☎ ✠✡ ✝✟✂ ✆✝ ✑✁✓✔✍✂✍✆✁✆ ✟✍✄✔✁ ✁✄✏✂✓☛✞✁-✄✁✡✁✆✝✏✁✕☞  Este sector está ubicado en 

✞✁ ✑☎✁✟�✁ ✝✞✟✝✆✁✕ ✆☛✡✆✝ ✄✝ ✓☛✡✓✝✡✔✏✁ ✞✁ ✟✁☎☛✏ �✏☛✆✠✓✓✍✁✡ ✆✝ ✄☛✟✁✆ ✟✁✂☎ ☎

trigo, principal producción primaria de la Argentina (Castignani, 2011). En la 
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☎☛✡✁ ✑�✁�✁✝✞✁✕ se encuentra el río Colastiné, y en la zona ✑✌✏✝✎✠✍✔☛✕ se ubican 

las otras dos cuencas. 

 

Metodología de campo y laboratorio 

 

En cada sitio se realizaron 3 muestreos durante diciembre del 2016, abril y 

agosto 2017, A fin de poder comparar los ensambles bentónicos en diferentes 

estaciones del ciclo anual. En cada punto se tomaron tres réplicas al azar en 

diferentes lugares para análisis de bentos. Éstas se extrajeron con draga 

manual (100 cm2) y cilindro de Hess dependiendo del sustrato. Las muestras 

fueron fijadas con formaldehido al 4%, teñidas con eritrosina y llevadas al 

laboratorio para su posterior análisis en el laboratorio de bentos del Instituto 

Nacional de Limnología (INALI � CONICET - UNL). Cada muestra se filtró con 

tamiz de 200 micras de abertura de malla. La separación de los invertebrados 

del sedimento se realizó bajo lupa. Los invertebrados colectados se analizaron 

cuali y cuantitativamente identificándose con la mayor resolución taxonómica 

posible mediante claves disponibles para la región Neotropical (Brinkhurst y 

Marchese, 1992; Lopretto y Tell, 1995; Dominguez y Fernandez, 2009; 

Trivinho-Strixino, 2011). Se midieron parámetros físicos y químicos, como la 

profundidad, pH, conductividad, temperatura, oxígeno disuelto (Sonda 

multiparamétrica) y transparencia del agua (disco de Secchi). Asimismo, se 

tomaron dragas para la cuantificación de la materia orgánica en sedimento. En 

cada sitio se tomaron tres muestras de agua sub-superficial para la 

determinación de nutrientes que fueron conservadas en frío y filtradas en el 

transcurso de las 12 horas. Luego se determinó la concentración de amonio, 

nitrato y fósforo reactivo soluble (PRS) siguiendo el protocolo de APHA (1992) 
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Análisis de datos 
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Análisis de datos 

Variables ambientales 

 

Se realizó un test no paramétrico Kruskal Wallis para determinar si existían 

diferencias significativas en la concentración de nutrientes entre los sitios de 

muestreo. 

Caracterización de los ensambles 

En cada sitio de cada muestreo se analizó riqueza, diversidad específica 

(Shannon Wiener) y abundancia total y de cada taxón. Asimismo, se calculó la 

diversidad beta (Whittaker) entre todos los sitios de cada muestreo.  

Se realizó un escalamiento multidimensional no paramétrico (Bray-Curtis) para 

representar las variaciones de los ensambles en los tres muestreos. Estos 

análisis se realizaron con el programa Past (v 2.08). 

Redundancia funcional 

Se clasificó a las especies encontradas en cada sitio y en cada momento en 

grupos funcionales. Los taxones fueron clasificados en colectores recolectores, 

colectores filtradores, raspadores y depredadores (Merrit y Cummins, 1996). La 

redundancia funcional fue calculada como el número de taxones dentro de 

cada grupo funcional (Walker, 1992).  

Diversidad de respuesta 

Se caracterizaron las especies dentro de cada grupo funcional en base a sus 

rasgos biológicos de respuesta (Tabla 1).  

Las estrategias a la desecación fueron codificadas siguiendo a Wiggins (1980). 

Esta clasificación incluye 5 grupos de especies; el grupo 1 incluye las especies 

que persisten en el sedimento seco en forma de quistes, huevos, juveniles o 

adultos. El grupo 2 se compone de especies que se reproducen en el hábitat 

antes de la sequía. El grupo 3 comprende especies que ingresan al cuerpo de 

agua antes de la sequía y resisten en forma de quistes. El grupo 4 por su parte 

incluye especies que abandonan el hábitat antes de la sequía. Finalmente el 
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grupo 5 contiene las especies que no están adaptadas a la desecación 

(Wiggins, 1980). 

 

Tabla 1: Rasgos biológicos y modalidades utilizadas.  

Rasgo biológico Modalidad 

Tamaño Menos de 2,5 mm 

Entre 2,5 y 20 mm 

Más de 20 mm 

Resistencia 

Desecación 

Grupo 1 

Grupo 2 

Grupo 3 

Grupo 4 

 Grupo 5 

Dispersión Aérea 

Acuática 

Movilidad Nadador de superficie 

Nadador en la columna de 

agua 

Reptante 

Constructor de túnel 

Sésil 

Constructor de tubos 

Reproducción Sexual 

Asexual 

Forma  Esférica 

Chata 

Cilíndrica 

Respiración Branquias 

Tegumento 

Pulmón 
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La afinidad de cada taxón por cada modalidad de rasgo respuesta fue 

codificada en variable difusa (Chevenet et al., 1994) con un rango de 0 a 3, en 

la que 0 y 3 implican nula y fuerte afinidad respectivamente. La caracterización 

de los rasgos biológicos tanto de respuesta como de efecto se realizó con 

ayuda de material bibliográfico y consultas a expertos (Brinkhurst y Jamieson 

,1971; Brinkhurst y Marchese, 1991; Marchese, 1994; Lopretto y Tell ,1995: 

Merrit y Cummins, 1996; Noreña et al. ,2004; Montalto y Marchese, 2005; 

Sanseverino y Nessimian, 2008; Dominguez y Fernandez, 2009; Rojas Molina 

et al., 2010; Trivinho-Strixinho, 2011; Timm, 2012; Saito et al., 2014; Saigo et 

al.,2016.) 

La diversidad de respuesta se midió en términos de riqueza y dispersión 

funcional. La riqueza funcional se calculó como el área total que ocupa la el 

grupo funcional en el espacio funcional. La entropía cuadrática (RaoQ) se 

obtuvo como la distancia euclídeana promedio entre especies en el espacio 

funcional (de rasgos respuesta) multiplicado por la abundancia relativa de cada 

especie (Mason, 2005) 

Estos análisis se realizaron utilizando el software R (R development core team 

2014) y los paquetes ✑�✍✓✁✡✔✝✕ ��✝✟✆✝✞✆ ✝✔ ✁✞.; 2010) ☎ ✑✄✁✕ �✁✁✞✍✆✝✏✔✂ ✝✔ ✁✞.; 

2014). 

 

Relación entre nutrientes, redundancia y diversidad de respuesta 

 

Se utilizaron modelos lineales para analizar la relación entre la concentración 

de nutrientes, la redundancia funcional y la diversidad de respuesta.  

En todos los modelos las concentraciones de nutrientes fueron las variables 

explicativas. En el primer modelo, la redundancia funcional fue la variable 

respuesta, en el segundo esta variable fue la riqueza funcional dentro de cada 

grupo funcional. Finalmente, en el tercer modelo la dispersión funcional (RaoQ) 

fue la variable dependiente. La correlación fue analizada con un nivel de 
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significancia estadística de 0,05. Estos análisis se realizaron utilizando los 

paquetes de � ✑�✁✄✄✕ �✁✝✡✁✆✞✝✄ ☎ �✍�✞✝☎✆ ✝✞✞✝✡ ☎ ✑✓✁✏✕ (Fox y Weisberg, 

2019). 
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Resultados 

 

Variables ambientales 

 

En general los nutrientes mostraron concentraciones elevadas (Tabla 2). El 

fosfato (PRS) alcanzó su pico en el segundo muestreo. Se observó gran 

aumento de amonio (NO3) del tercer muestreo, elevando sus niveles 20 veces 

más en comparación con el segundo muestreo (Figura 2). 

No se encontraron diferencias significativas en la concentración de nutrientes 

entre sitios muestreados (p>0.05). 

 

 

Tabla 2: Media y desvío estándar de las variables ambientales en todos los sitios y muestreos 

 

Variables Media Desviación 
estándar 

NO3 µg/l 247,77 775,80 
PRS µg/l 818,6 228,80 
NH4 µg/l 545,77 58,24 
Temperatura (C°) 21,27 2,27 
Conductividad 
(µs.cm) 

3,79 2,40 

Secchi (cm) 29,33 19,79 
O2 (ppm) 10,9 5,40 
pH 7,5 0,33 
materia orgánica 4,41 1,42 
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Figura 2: Concentración de nutrientes (µg/l) promedio en los tres muestreos, más el error 

estándar en cada muestreo 
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Caracterización de los ensambles 

En el primer muestreo se registraron 444 individuos pertenecientes a 45 

taxones. La diversidad beta fue de 2,86. Las especies más abundantes fueron 

Limnodrilus hoffmeisteri, Chrironomus sp., Hyalella curvispina, Pristina 

jenkinae. 

En el segundo muestreo se observó una disminución considerable en el 

número de individuos que fue de 205 pertenecientes a 23 taxones. La 

diversidad beta fue de 2,42. Los taxones más abundantes fueron Nais elinguis, 

Pseudochironomus sp. y Ostracoda. 

En el tercer muestreo aumentó considerablemente la densidad de individuos, 

se contabilizaron 2119, pertenecientes a 33 taxones. La diversidad beta fue de 

2,3. Los taxones más abundantes en este muestreo fueron Harpacticoida, 

Nematoda, Chironomus sp y Nais communis (Figura 3).  

Los índices de Shannon fueron 2,87 en el primer muestreo, 2,35 en el segundo 

y 1,87 en el tercer muestreo.  

 

 

Figura 3: Gráficos de torta representando la abundancia relativa de las especies dominantes en 

los muestreos 1 (M1), 2 (M2) Y 3 (M3) 
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El análisis de escalamiento multidimensional no paramétrico confirma que la 

composición de especies varía entre los tres muestreos (Figura 4). 

 

Figura 4: Escalamiento multidimensional no paramétrico. Verde= muestreo 1, violeta= muestreo 

2, rosa= muestreo 3. Stress= 0,2. 

Un dato interesante fue la aparición de cuatro ejemplares juveniles de 

Corbículla largiliertti, un bivalvo invasor originario de Asia, en el sitio 1 del tercer 

muestreo. Se trata de un bivalvo de agua dulce. Los ejemplares, se 

caracterizan por umbo bajo y redondeado, ondulaciones en la superficie 

externa muy finas y periostraco de color amarillo a bordó (figura 5). 
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Figura 5. Juveniles de Corbículla largiliertti, un bivalvo invasor originario de Asia encontrado en 

el muestreo 1. Umbo bajo y redondeado, ondulaciones en la superficie externa muy finas y 

periostraco de color amarillo a bordó. 

 

 

Redundancia Funcional 

 

La redundancia funcional medida en el primer y tercer muestreo fue mayor que 

en el segundo principalmente para colectores, filtradores y depredadores 

(Tabla 3). 
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Tabla 3: Redundancia funcional de cada grupo en cada sitio (S1 � 7) en los tres muestreos 

(M1, M2, M3)  

    M1 M2 M3 

Colectores 
recolectores 

s1 2 3 3 
s2 13 7 4 
s3 5 3 6 
s4 5 5 7 
s5 7 5 5 
s6 6 1 4 
s7 7 2 1 

Filtradores 

s1 1 1 2 
s2 4 1 0 
s3 2 1 2 
s4 1 1 2 
s5 0 1 1 
s6 0 1 0 
s7 3 0 1 

Depredadores 

s1 2 0 0 
s2 2 0 0 
s3 1 0 0 
s4 2 0 2 
s5 1 2 0 
s6 0 0 1 
s7 2 0 1 

Raspadores 

s1 0 0 1 
s2 0 0 0 
s3 0 0 0 
s4 0 0 1 
s5 0 0 0 
s6 0 0 0 
s7 0 0 0 

Parásitos 

s1 0 0 0 
s2 0 0 0 
s3 0 0 0 
s4 0 0 0 
s5 0 0 0 
s6 0 1 0 
s7 0 0 0 

Perforadores 

s1 0 0 0 
s2 0 0 0 
s3 0 0 0 
s4 0 0 0 
s5 0 0 0 
s6 0 0 1 
s7 0 0 0 
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Diversidad de respuesta 

 

La dispersión y riqueza funcional dentro de los colectores fueron en general 

mayores en el primer muestreo. No se pudo calcular la dispersión ni riqueza 

funcional de depredadores y filtradores en el muestreo 2 debido la baja riqueza 

de estos organismos. Por otra parte, tampoco se pudieron calcular estos 

parámetros para depredadores en el tercer muestreo ni la riqueza funcional en 

el primer muestreo dado que no hubo sitios con más de dos taxones de este 

grupo. Por el mismo motivo tampoco se pudieron calcular estos parámetros 

para raspadores, perforadores ni parásitos. Debido a esto, solo se utilizó el 

grupo funcional de los colectores recolectores para el análisis de correlación. 

 

Tabla 4: Índices de diversidad de respuesta en función de cada grupo funcional por muestreo. 

Rao= Entropía cuadrática de Rao, Fric=Riqueza funcional. Sitio 1 al 7 (S1 � S7) 

    Muestreo 1 Muestreo 2 Muestreo3 

    Rao Fric Rao Fric Rao Fric 

Colectores 
Recolectores 

S1 9,56 0 4,59 14,94 5,25 0,9 
S2 46,2 98,86 11,16 23,67 11,34 7,11 
S3 26,75 87,67 0 0 7,11 6,13 
S4 27,83 68,81 18,29 9,31 25,18 31,24 
S5 27,28 63,62 18,82 20,84 21,28 14,56 
S6 23,16 4,05 15,51 0 12,51 13,33 
S7 18,47 3,46 4,33 0 0 0 

Filtradores 

S1 3,84 0 - - 6,22 - 
S2 4,57 2,52 - - 0 - 
S3 0 0 - - 0,13 2,95 
S4 0 0 - - 4,68 2,95 
S5 0 0 - - 1,99 - 
S6 0 0 - - 9,61 - 
S7 11,52 11,21 - - 0 - 

Predadores 

S1 0 - - - - - 
S2 3,71 - - - - - 
S3 0 - - - - - 
S4 3,35 - - - - - 
S5 0 - - - - - 
S6 0 - - - - - 
S7 2,06 - - - - - 
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Relación entre nutrientes, redundancia y diversidad de respuesta 

 

No se encontraron correlaciones significativas entre la carga de nutrientes y la 

redundancia funcional. La riqueza funcional dentro de los colectores 

recolectores tampoco se relacionó significativamente con la carga de 

nutrientes. Por otra parte, si se encontró una correlación significativa y negativa 

entre RaoQ y el PRS en el primer y tercer muestreo (Tabla 5). 

 

Tabla 5: Resultados de los modelos lineales entre las concentraciones de nutrientes, y 

diversidad de respuesta. M1: muestreo 1, M2: muestreo 2, M3: muestreo 3 

    Estimador Error 

estándar 

t p 

M1 NO3 -0,10 0,15 -0,66 0,56 

PO -2,19 0,54 -4,09 0,03 

Nh4 2,67 2,52 1,06 0,37 

M2 NO3 -0,01 0,01 -1,00 0,39 

PO 0,00 0,05 0,05 0,96 

Nh4 -0,01 0,03 -0,42 0,70 

M3 NO3 0,06 0,03 1,77 0,17 

PO -3,63 0,70 -5,16 0,01 

Nh4 -1,30 0,62 -2,08 0,13 
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Discusión 
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Discusión 

 

En relación a los objetivos de la tesis, los resultados obtenidos demuestran que 

existe una relación negativa entre el fosforo reactivo soluble y la diversidad de 

respuesta de los colectores recolectores. Este resultado es un indicio de que el 

aporte de nutrientes en los ríos de zonas agrícolas puede disminuir la 

resiliencia de los ensambles bentónicos. 

Es importante notar que la redundancia funcional no mostró correlaciones 

significativas con ningún nutriente. Esto indica que, si bien el número de 

especies de colectores no varía en función del estado trófico de los ríos, la 

resiliencia puede disminuir como resultado de una homogeneización funcional. 

El grupo funcional de los colectores-recolectores en esta región se compone 

fundamentalmente de oligoquetos y quironómidos (tribu Chironomini) (Ezcurra 

de Drago et al., 2007). Las especies de oligoquetos presentan rasgos similares 

entre sí, lo mismo sucede con muchas especies de chironomini. Por tal motivo 

la redundancia funcional puede ser un pobre descriptor de la resiliencia de 

estos ecosistemas. 

Por otra parte, la diversidad de respuesta medida como la riqueza funcional 

dentro de un grupo funcional no mostró relación con la concentración de ningún 

nutriente. Al respecto resulta interesante analizar el desempeño de las 

diferentes métricas de diversidad funcional. La riqueza funcional no toma en 

cuenta las abundancias relativas de las especies y puede verse muy 

influenciada por fenómenos tales como el efecto en masa. Esto se debe a que 

la presencia de un solo individuo puede aumentar el área del polígono en el 

espacio funcional si sus rasgos biológicos son diferentes a los del resto del 

ensamble. Esto podría suceder, por ejemplo, con algún insecto semi-terrestre 

que sea capturado en el muestreo. A diferencia de la citada métrica de 

diversidad de respuesta, la entropía cuadrática de Rao tiene la ventaja de 

utilizar la abundancia de las especies como dato cuantitativo (Mason et al., 

2005). Un trabajo de Botta✁Dukát (2005) demostró que RaoQ representa una 

mejora en los índices de diversidad funcional disponibles. Respecto a esta 

métrica, una propiedad interesante es que es relativamente independiente de la 
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riqueza de especies. Ya que su valor puede disminuir si aumenta la riqueza de 

especies y viceversa. Esto se debe a que la diversidad funcional está 

influenciada tanto por la diversidad basada en la abundancia de especies como 

por las diferencias funcionales entre las mismas. La introducción de una nueva 

especie en la comunidad aumenta la riqueza taxonómica, y puede disminuir la 

diferencia promedio entre las especies en el espacio funcional (Botta✁Dukát 

,2005).   

Resultados similares fueron reportados por Lalliberté et. al., (2010) quienes 

concluyeron que la intensificación en el uso de la tierra disminuye la diversidad 

de respuesta en ensambles de plantas. Por otra parte, en un estudio multi-taxa 

Flynn et al., (2009) determinaron que el uso intensivo de la tierra disminuye la 

diversidad funcional de plantas, aves y mamíferos. 

En un estudio realizado en la selva atlántica Magnago et al. (2014), 

determinaron que la riqueza funcional es menos sensible a la fragmentación 

que la divergencia y equitatividad funcional. Resultados similares fueron 

reportados para aves de la selva atlántica (De Coster et al. 2015) y de bosques 

tropicales de Kenia (Ulrich et al., 2016). Recientemente, en un meta análisis 

Hatfield et al. (2018), han sugerido que la riqueza funcional puede ser un pobre 

descriptor de las funciones ecosistémicas.  

Los resultados de la presente tesina se refieren solo al grupo funcional de 

colectores-recolectores ya que fue el único grupo ampliamente representado en 

todos los muestreos. Esto coincide con los estudios realizados en la región que 

apuntan a que la mayoría de los taxones bentónicos pertenecen a este grupo 

funcional (Ezcurra de Drago et al., 2007; Saigo et al., 2015). Futuros estudios 

deberán abocarse a determinar si el enriquecimiento con nutrientes puede 

afectar la diversidad de respuesta de otros grupos funcionales.  

Los resultados aquí obtenidos se suman a la evidencia sobre el deterioro de los 

ecosistemas acuáticos debido a la agricultura en el país. Por ejemplo, estudios 

comparativos de Miserendino y Masi (2009), demostraron que los diferentes 

usos de la tierra afectan de manera divergente las estructuras de los 

ensambles bentónicos de ríos patagónicos, siendo la diversidad de trituradores 

y la densidad de recolectores buenos indicadores del nivel de impacto en ríos 
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más expuestos a la agricultura. Un interesante trabajo de Quirós (2006) 

demostró que la intensidad del uso de la tierra se relaciona de manera directa 

con la eutrofización y con la turbidez de lagunas pampeanas, aumentando la 

densidad de algas planctónicas a causa del aumento de fosforo, y 

principalmente de nitrógeno (Sosnovsky y Quirós, 2006). Por otra parte, en 

lagos de Neuquén, Amalfi y Verniere (1996) determinaron que la producción 

secundaria desciende en relación a la descarga de nutrientes producto de la 

actividad frutícola. Rosso y Cirelli (2013) demostraron que una combinación 

particular de variables ambientales generados por el impacto de la actividad 

agrícola (condiciones ribereñas pobres, fósforo total alto, pH alto, etc.) era 

perjudicial para la presencia de macrófitas en ríos de llanura pampeana. 

Los resultados de la presente tesina representan un aporte novedoso a la 

ecología del bentos de los arroyos de zonas agrícolas de la Provincia de Santa 

Fe. Si bien existen numerosos estudios sobre el bentos de ríos, lagunas y 

humedales asociados al río Paraná (Ezcurra de Drago et al., 2007, Saigo, et. 

al., 2016; Blettler, et. al., 2019) los arroyos de zonas agrícolas no habían sido 

analizados.  

Los ensambles presentan un registro de especies similar a la reportada en 

ambientes del sistema del Paraná medio. Una diferencia importante, por 

ejemplo, fue el registro de Corbicula larguilierti en el sitio 1 del muestreo 1 (Río 

Colastiné, diciembre de 2016), donde se encontraron ejemplares de éste 

bivalvo invasor, cuya presencia no había sido registrada en la zona. Es un 

bivalvo de agua dulce perteneciente a la familia Corbiculidae (Bivalvia, 

Heterodonta, Veneroida) de origen asiático y endémico de lagos de los 

sistemas del río Yangtze Kiang, en China (Mansur et. al, 2004). Esta especie 

llegó accidentalmente a Argentina, presumiblemente en la década de 1960 

(Darrigan, 2002). Se ha registrado su presencia desde el Río de la Plata hasta 

los sistemas de agua dulce argentino del noreste, noroeste y se presume que 

continúa su avance (Torre y Raina, 2013). Diferentes estudios muestran un 

avance en la colonización de este molusco en Latinoamérica debido a su gran 

plasticidad ecológica (Vigliano, 2002; Callil et. al., 2002), lo cual otorga 

importancia a su primer registro en esta zona. El progreso de la colonización en 

poco tiempo es motivo de preocupación por varios autores (Santos et. al 2012; 
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Torre y Reina, 2013; Azevedo et. al, 2016), ya que los moluscos pueden alterar 

a la comunidad bentónica, afectando diferentes niveles tróficos  y provocando 

la proliferación de algas y alteración del sustrato (Callil et al., 2002). Es 

importante mencionar además que en la zona del Paraná medio fue citada 

Corbicula flumigea una especie del mismo género con rasgos biológicos muy 

similares, lo que puede dificultar en análisis sobre los impactos específicos que 

puede generar Corbicula larguilierti 

Líneas futuras  
 

El estudio de la relación entre la resiliencia de los ecosistemas acuáticos y las 

actividades productivas es crucial en el actual contexto de cambio climático. 

Los modelos predictivos para la región proyectan un aumento de las 

precipitaciones en verano y un aumento de la sequía en invierno (Gonzales y 

Nuñez, 2007). Una mayor precipitación puede profundizar la erosión y generar 

inundaciones; aumentando el transporte de sedimentos, nutrientes y 

contaminantes al océano, afectando el grado de mineralización del agua. Los 

cambios en la descarga y la turbidez pueden asimismo afectar la penetración 

de la luz en la columna de agua, así como su tiempo de residencia (Rodriguez 

Capítulo, 2010). La sequía por otra parte puede generar pérdida de densidad 

vegetal y por consecuencia una disminución en la riqueza y diversidad (Lloret y 

Siscart, 1995). En tal contexto es necesario realizar estudios experimentales 

para determinar la forma en la que la disminución de la resiliencia ocasionada 

por el uso de la tierra afectará la forma en la que los ecosistemas acuáticos 

responderán a dichas perturbaciones.  

Otra línea importante consistiría en intensos muestreos que permitan realizar 

un análisis de diversidad de respuesta en otros grupos funcionales típicamente 

más escasos que lo colectores recolectores aquí analizados. Dichos estudios 

podrían brindar ideas sobre la relación entre la agricultura y otras funciones eco 

sistémicas.  

Otra posible línea de investigación podría ser la indagación acerca de los 

mecanismos mediante los cuales el exceso de fosforo disminuye la capacidad 
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de respuesta de colectores - recolectores en los ensambles estudiados en esta 

tesis. Una posible hipótesis al respecto sería que la proliferación de algas 

plantónica disminuye la penetración de luz, lo cual podría limitar el crecimiento 

de biofilms, que es un recurso trófico para los colectores recolectores. 

Consideraciones finales 
 

El estudio de la estabilidad de los ecosistemas ante el cambio climático, es 

necesario analizarlo desde una mirada crítica hacia el actual modelo de 

producción de alimentos. El aumento de la población mundial proyectado para 

los próximos años conducirá a profundos cambios socioeconómicos, lo que 

implica un aumento en la demanda de recursos hídricos y uso de la tierra. 

(Marengo Serrano; 2010). Esto, sumado al modelo económico vigente basado 

en la concentración de tierras, a la dependencia productiva y económica cada 

vez mayor del uso de fertilizantes y agroquímicos en campos agrícolas 

(Ansuain, 2012), junto a una tendencia marcada hacia las producciones 

intensivas (Ameghino; 2016), podría aumentar el flujo de nutrientes hacia las 

aguas continentales en los próximos años. 

Está claro que, dada la ausencia de mecanismos de regulación ecológica, los 

monocultivos que cubren el 80% de la tierra arable mundial son altamente 

dependientes de pesticidas y fertilizantes y dada su homogeneidad genética 

son muy vulnerables a plagas y al cambio climático (Altieri, 2012). Hoy existen 

más de mil millones de personas hambrientas en el mundo. Diversos autores 

coinciden en que el hambre no se debe a la escasez, ni la falta de producción, 

sino que se debe a la pobreza, a la inequidad, a la explotación humana y a la 

concentración económica y de tierras (Amin, 2003; Altieri, 2012). Es lógico 

suponer que la humanidad necesita un nuevo paradigma de desarrollo agrícola, 

uno que promueva formas de agricultura más biodiversas, resilientes y 

socialmente justas. Sin esta transformación, muchos servicios ecosistémicos 

fundamentales están en peligro. La agroecología crece como una buena opción 

para reducir la dependencia a fertilizantes y paquetes tecnológicos intensivos 

(Altieri, 2012), sin embargo, será necesario generar cambios más profundos, 

desde miradas interdisciplinares, que integren una mejora en la equitatividad 
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social, en las relaciones sociales y de producción, y en la conservación de la 

dinámica ecológica. 
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Conclusión 

Se encontró una correlación significativa y negativa entre el fosforo reactivo 

soluble y la diversidad de respuesta de colectores recolectores. La entropía 

cuadrática de Rao resultó ser más sensible que la riqueza funcional debido a 

que utiliza la abundancia como dato cuantitativo. Los resultados obtenidos 

aportan al conocimiento sobre el efecto del uso de la tierra sobre los 

ecosistemas acuáticos continentales, principalmente se puede inferir un efecto 

negativo de la agricultura sobre la estabilidad de los ensambles bentónicos.  
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