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Resumen  

Esta tesis doctoral tuvo por objetivo evaluar la integridad ecológica de sistemas fluviales 

de la cuenca Carcarañá en la provincia de Córdoba afectados por diferentes usos del 

suelo y analizar la influencia relativa de variables ambientales a escala de hábitat, de 

ribera y de paisaje. En un contexto regional caracterizado por la intensificación agrícola, 

forestaciones con especies exóticas y expansión urbana, se adoptó un enfoque 

multiescalar e integrador. Durante la primavera de 2021 y 2022 se relevaron 46 tramos 

distribuidos en cuenca alta y media-baja, valorando la integridad ecológica a través de 

un índice químico, índices bióticos y métricos, índices de calidad de ribera y del hábitat 

y métricas funcionales. Los resultados de la evaluación de la integridad ecológica 

evidenciaron diferencias entre cuenca alta y media-baja. Los tramos de cuenca alta 

mostraron juicios de calidad buenos y muy buenos en la mayoría de los índices 

evaluados, mientras que en cuenca media y baja presentaron principalmente una 

integridad ecológica degradada, lo cual se vio expresado en el índice de Integridad 

Ecológica de Ríos. Por otra parte, la calidad biótica respondió de manera diferencial 

según el sector de la cuenca y la escala analizada. En cuenca alta, la variación del índice 

BMWP se explicó principalmente por variables de ribera, destacándose la interacción 

entre erosión de bancos y vegetación nativa, lo que indicó un predominio de esta escala 

sobre hábitat y paisaje. En cuenca media-baja, en cambio, predominó la escala de 

hábitat fluvial, donde la conductividad y la composición del sustrato fueron las 

principales variables explicativas, mientras que a escala de paisaje el porcentaje de 

cultivos se asoció negativamente con la calidad biótica. Asimismo, la presencia de 

vegetación mixta mostró efectos negativos tanto a escala ribereña como de paisaje. En 

relación con el tamaño de buffer, en cuenca alta no se detectaron diferencias claras 

entre escalas espaciales, mientras que en cuenca media-baja los buffers ribereños de 

menor tamaño mostraron mayor capacidad explicativa, resaltando la importancia de la 

franja próxima al cauce. La integración de estos resultados permitió proponer un 

modelo conceptual multiescalar que vincula usos del suelo, estresores ambientales y 

respuestas bióticas, demostrando que la degradación ecológica emerge de la interacción 

jerárquica entre procesos locales y patrones del paisaje. En conjunto, el estudio aporta 

evidencia empírica clave para orientar estrategias de gestión y conservación basadas en 

la heterogeneidad espacial y la dinámica ecológica de la cuenca. 
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Abstract 

This doctoral thesis aimed to assess the ecological integrity of fluvial systems within the 

Carcarañá River basin in the province of Córdoba affected by different land uses, and to 

analyze the relative influence of environmental variables at the habitat, riparian, and 

landscape scales. In a regional context characterized by agricultural intensification, 

afforestation with exotic species, and urban expansion, a multiscalar and integrative 

approach was adopted. During the spring of 2021 and 2022, 46 reaches distributed 

across the upper and middle-lower basin were surveyed, and ecological integrity was 

assessed using a chemical index, biotic and metric indices, riparian and habitat quality 

indices, and functional metrics. The results revealed differences between basin sectors: 

upper basin reaches showed good to very good quality ratings in most indices, whereas 

middle-lower basin reaches mainly exhibited degraded ecological integrity, as reflected 

in the Ecological Integrity River Index. Biotic quality responded differentially depending 

on basin sector and spatial scale. In the upper basin, variation in the BMWP index was 

primarily explained by riparian variables, particularly the interaction between bank 

erosion and native vegetation, indicating the predominance of this scale over habitat 

and landscape scales. In the middle-lower basin the fluvial habitat scale predominated, 

with conductivity and substrate composition as the main explanatory variables, and at 

the landscape scale the percentage of cropland was negatively associated with biotic 

quality; additionally, the presence of mixed vegetation showed negative effects at both 

riparian and landscape scales. Regarding buffer size, no clear differences among spatial 

scales were detected in the upper basin, whereas in the middle-lower basin smaller 

riparian buffers showed greater explanatory power, highlighting the importance of the 

strip adjacent to the channel. Overall, the integration of these findings allowed the 

proposal of a multiscalar conceptual model linking land use, environmental stressors, 

and biotic responses, demonstrating that ecological degradation emerges from the 

hierarchical interaction between local processes and landscape patterns. Overall, the 

study provides key empirical evidence to guide management and conservation 

strategies based on the spatial heterogeneity and the ecological dynamics of the basin. 
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Introducción 

Los sistemas acuáticos son recursos naturales que ofrecen numerosas 

contribuciones a la sociedad (Ferreira et al. 2023b). Constituyen una fuente primordial 

de agua para consumo, energía y otros recursos naturales, haciendo posible el 

desarrollo agrícola, industrial y urbano moderno. Además, la biodiversidad de agua 

dulce también propicia una gran cantidad de contribuciones a la sociedad (comida, 

salud, recursos genéticos, bienes materiales, culturales, aportes a la educación) y 

participa en la purificación del agua y en el ciclado de nutrientes (Lynch et al. 2023). 

Sin embargo, actualmente la degradación de los sistemas acuáticos y la pérdida de 

su biodiversidad ocurren más rápidamente que en cualquier otro ecosistema (Paredes 

et al. 2019; Reid et al. 2019). Las amenazas y las fuentes impulsoras de la pérdida de su 

biodiversidad y de su funcionalidad son muy complejas y están interrelacionadas 

(Bernhardt et al.  2022). Diferentes intervenciones antrópicas pueden amenazar a los 

ecosistemas acuáticos: obras de ingeniería, contaminación química y orgánica, invasión 

de especies exóticas, amenazas emergentes como el cambio climático, salinización, 

extracción de áridos, contaminación por microplásticos y cambios en el uso del suelo. 

Estas intervenciones modifican las características físicas y químicas del agua, afectando 

la biota y el funcionamiento de los sistemas fluviales (Reid et al. 2019; Dudgeon 2019; 

Koehnken et al.  2020). 

Los cambios en el uso del suelo, desde bosques naturales hasta paisajes 

gestionados por el ser humano (e.g., agricultura y urbanización), se encuentran entre 

los impactos humanos más generalizados y amenazantes en el planeta (IPBES 2019). En 

la región central de Argentina, numerosos estudios han reportado que la intensificación 

del uso de la tierra con objetivos productivos ha llevado al deterioro de la biodiversidad, 

pérdida de hábitat y a la consecuente alteración de la estructura y del funcionamiento 

de los ecosistemas (e.g. Gavier-Pizarro et al. 2012; Cortelezzi et al. 2015; Principe et al. 

2015; Licursi et al. 2016; Gómez et al. 2017; Rodríguez et al. 2025).  

Las prácticas agropecuarias constituyen una de las actividades humanas en 

continua expansión y están siempre asociadas a ríos y arroyos. El agua se utiliza para 

riego y consumo produciendo modificaciones en los paisajes naturales (Viglizzo et al. 



 

            21 
                                                                                                                                                                      

2011). Además, se generan varios tipos de contaminantes, cuyo impacto sobre los 

cursos de agua es difícil de evaluar porque constituyen fuentes de contaminación difusa 

(Vilches et al. 2014; Nsenga Kumwimba et al. 2023). Fertilizantes, pesticidas, metales 

pesados y microplásticos son algunos de los contaminantes emergentes que más 

relevancia han tomado en asociación con este tipo de uso de suelo (Rehm et al. 2021; 

Borges et al. 2021; Shah & Parveen 2022; Kumar et al. 2023). La intensidad, el tipo de 

gestión agrícola y el estado de conservación ribereño también influyen en cómo estos 

factores de estrés impactan sobre la biodiversidad acuática (De Mello et al. 2020). 

Por otro lado, la conversión de pasturas naturales a plantaciones de árboles 

exóticos es una modificación del uso del suelo que está causando pérdidas significativas 

de biodiversidad y servicios ecosistémicos a nivel mundial (Martínez-Lanfranco et al. 

2022; Repeto-Deudero et al. 2024). La implantación de bosques en pastizales produce 

cambios notables en los ríos y arroyos de las cuencas forestadas modificando la 

escorrentía superficial y los regímenes de caudal y aportando grandes cantidades de 

materia orgánica gruesa a los cursos de agua (Neary y Levia 2020; Larrañaga et al. 2021). 

De esta forma, se produce un cambio importante en la abundancia y calidad de los 

recursos, afectando en consecuencia, la estructura de las comunidades acuáticas (Cibils-

Martina et al. 2017; Marquez et al. 2025). Asimismo, la cosecha de las plantaciones 

genera numerosas modificaciones adicionales: aumento de la cantidad de materia 

orgánica sobre el lecho, aumento de la erosión y sedimentación y modificaciones en la 

hidrología y morfología del canal (Picchio et al. 2021; Peil et al. 2025). 

Por su parte, la urbanización es la actividad humana con mayor impacto sobre el 

medio ambiente, los ecosistemas y la biodiversidad a nivel global y se espera que se 

acreciente en las próximas décadas (Elmqvist et al. 2016; Simkin et al. 2022; UN DESA 

2022). Durante el proceso de urbanización, a medida que las áreas edificadas se 

expanden, la tasa y magnitud de deposición de contaminantes aumenta, y se reconocen 

cambios en las características ambientales (Simon et al. 2016; Andrade-Núñez & Aide 

2018; Patra et al. 2018). En particular, los ambientes acuáticos de los centros urbanos 

sufren un incremento en la descarga de sedimentos, aumentos en la contaminación por 

metales, alteraciones del régimen hidrológico y pérdida de la calidad del agua causada 

por el vertido de efluentes domésticos e industriales (McGrane 2016; Messager et al. 
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2021; Park et al. 2021). Incluso ya se han reportado efectos negativos sobre la 

biodiversidad acuática, induciendo la homogenización biótica (Gál et al. 2019; Westman 

& Martin 2025).  

Debido a que cualquier alteración a nivel de paisaje afecta a los sistemas fluviales, 

la integridad ecológica expresada por los bioindicadores, junto con los parámetros físico-

químicos y del hábitat y de la ribera, permiten evidenciar las consecuencias de las 

acciones humanas sobre la cuenca (Giorgi et al. 2022). De esta forma, la integridad del 

ecosistema acuático se puede dividir en esas dimensiones: biótica, física-química y de 

hábitat y de la ribera (Figura 1). Así mientras la integridad biótica proporciona una visión 

global del estado del sistema, el daño a la integridad abiótica suele ser la principal fuerza 

impulsora de las disminuciones del nivel de integridad (Wang 2024). La integridad 

también se puede dividir en tres categorías: estructura, función y proceso, siendo este 

último la base misma de la integridad. 

 

Figura 1. Dimensiones de la integridad ecológica. 

La integridad ecológica se considera un concepto holístico que brinda información 

sobre el estado de conservación de los ecosistemas y en consecuencia permite proponer 

medidas de restauración en los casos necesarios (Vickerman & Kagan 2014; Karr et al. 
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2022). Se define como el mantenimiento de la diversidad biológica y los procesos 

asociados, por lo que la degradación de esta integridad involucra el empobrecimiento 

de la biota y la reducción sistemática de la capacidad de mantener el funcionamiento de 

los ecosistemas y, en consecuencia, los servicios que proveen (Wang 2024). De esta 

forma, el concepto se ha consolidado como un marco de referencia para diseñar y 

ejecutar estrategias de monitoreo a múltiples escalas, y como fundamento para orientar 

con base científica las acciones de conservación y planificación de los usos del territorio 

(Wurtzebach & Schultz 2016; Karr et al. 2022). 

En este contexto, la aplicación del concepto de integridad ecológica en ambientes 

acuáticos de Argentina ha permitido evaluar el grado de deterioro de sistemas asociados 

a áreas productivas o urbanizadas mediante distintos indicadores en determinadas 

regiones del país (Rocha et al. 2020; Domínguez et al. 2021). Sin embargo, la información 

disponible acerca de la calidad del agua en los ríos y arroyos resulta parcial y dispersa, y 

esta limitación se acentúa cuando se trata de evaluar el estado ecológico mediante la 

integración de distintos indicadores. Si bien en algunas regiones se cuenta con datos 

sobre la hidrología, la composición química del agua, la respuesta de diversos 

bioindicadores y el estado de las franjas ribereñas, estos antecedentes aún no se 

articulan de manera conjunta (Giorgi et al. 2022). Asimismo, aún es fragmentario el 

conocimiento acerca de la escala con mayor influencia sobre la calidad del recurso y 

sobre las variables asociadas a los distintos usos de la tierra que deben considerarse 

para el manejo de estos sistemas (Stets el al. 2020). 

En el área central de Argentina, la cuenca del río Carcarañá abarca unos 48000 km2 

e incluye un amplio espectro de usos del suelo. En esta cuenca se han realizado estudios 

para evaluar el efecto de las actividades antrópicas sobre la calidad del agua utilizando 

diferentes comunidades como indicadoras (Gualdoni & Oberto 1998; Boccolini et al. 

2006; Corigliano et al. 2008; Principe et al. 2010; Gualdoni et al. 2011; Cibils et al. 2015).  

No obstante, es necesario profundizar la información acerca del uso conjunto de 

variables estructurales (de comunidad), físico-químicas, funcionales (de procesos) y de 

ribera. 
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En este estudio se utilizará la experiencia adquirida en el equipo de trabajo en la 

elaboración y aplicación de índices de calidad, para la valoración de la integridad 

ecológica en diferentes tramos de la cuenca Carcarañá sometidos a distintos usos de la 

tierra. El estudio abordará un análisis a escala de hábitat, de ribera y de paisaje, para la 

identificación de la escala y las variables asociadas a los distintos usos del suelo que 

ejercen mayor influencia sobre la calidad de los cursos de agua, considerando que la 

preservación del recurso requiere el desarrollo de estrategias de uso sustentable no 

solamente a escala local sino también a escala de cuenca (Cai & Zhang 2018). Esto 

plantea el desafío de proponer estrategias de manejo más apropiadas en las cuales 

converjan objetivos de conservación del recurso acuático junto con el desarrollo de las 

ciudades y de sistemas productivos sustentables.  

El registro de la calidad de los sistemas acuáticos de la cuenca Carcarañá permitirá 

proponer estrategias de manejo y ordenamiento del territorio tendientes a mejorar las 

prácticas productivas reduciendo el impacto sobre los sistemas naturales, y a aplicar 

políticas efectivas para la evaluación de riesgos y la definición de escenarios de manejo 

alternativos (Golfieri et al. 2018). Desarrollar sistemas de observación y monitoreo a 

largo plazo y a diferentes escalas espaciales para lograr una mejor comprensión del 

sistema fluvial es un desafío importante para los próximos años (De Mello et al. 2023). 

De esta forma, esta propuesta contribuirá generando la información técnica requerida 

para lograr los consensos necesarios para una gestión adecuada del recurso hídrico. 

Objetivos 

Objetivo general: 

Evaluar la integridad ecológica de sistemas fluviales de la cuenca Carcarañá en la 

provincia de Córdoba afectados por diferentes usos del suelo y analizar la influencia 

relativa de variables ambientales a escala de hábitat, de ribera y de paisaje. 

Objetivos específicos: 
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I. Valorar la integridad ecológica de tramos fluviales mediante el uso de 

indicadores fisicoquímicos, derivados de la comunidad de macroinvertebrados 

acuáticos, de las características de las riberas y del funcionamiento. 

II. Identificar las variables ambientales medidas a escala de hábitat fluvial, de 

ribera y de paisaje que influyen sobre la calidad de sistemas fluviales sometidos a 

diferentes usos del suelo. 

III. Identificar la escala (hábitat fluvial, ribera o paisaje) con mayor influencia sobre 

la calidad de los distintos tramos fluviales. 

IV. Determinar el tamaño de buffer dentro de las escalas de ribera y paisaje que 

explica mejor la variación en la calidad de los tramos fluviales, a fin de establecer 

umbrales ecológicos relevantes para su preservación. 

V. Integrar los patrones de integridad ecológica identificados a múltiples escalas 

espaciales en esta tesis y analizar su aplicabilidad para la definición de lineamientos de 

gestión del agua en la cuenca del río Carcarañá. 

Área de estudio  

Caracterización de la cuenca de drenaje  

El área de estudio comprende la cuenca alta, media-baja del río Carcarañá en la 

provincia de Córdoba (Argentina) (Figura 2). La cuenca del río Carcarañá es una de las 

principales del centro de Argentina abarcando una superficie de más de 50000 km2, la 

cual es compartida entre las provincias de Córdoba y Santa Fe. Las nacientes del río se 

encuentran entre los 1000 y los 2000 m s.n.m. en la falda oriental de las Sierras de 

Comechingones, en el límite con la provincia de San Luis. Los arroyos tributarios se unen    

en el piedemonte para formar los principales colectores, el río Ctalamochita (Tercero) y 

el río Chocancharava (Cuarto), los cuales fluyen en dirección oeste-este hasta 

desembocar en el río Carcarañá que luego desagua en el río Paraná a 20 m s.n.m. 

Actualmente, luego de obras de trasvases y canalizaciones que se realizaron con fines 

productivos (principalmente agrícolas), la cuenca del río Carcarañá ha sufrido cambios 

en su extensión teniendo al día de hoy, una superficie de 72879 km2. Debido a dichos 

cambios antropogénicos algunos canales como el Devoto y La Cautiva que se unen en el 



 

            26 
                                                                                                                                                                      

canal de La Brava, el arroyo Chazón y el arroyo Tortugas (también canalizado) han sido 

incorporados en la nueva delimitación de la cuenca del río Carcarañá (Lozada Diaz et al. 

2016; Doffo et al. 2016; Santinelli et al. 2020). 

 

Figura 2. Mapa de la cuenca Carcarañá en la Provincia de Córdoba, Argentina. 

 

La subcuenca del río Ctalamochita (río Tercero, Figura 3) constituye un sistema de 

alimentación pluvial con régimen permanente cuya área es de 9580 km2 (Saldaño 2010). 

Sus principales afluentes, de norte a sur, son el río Santa Rosa, arroyo Amboy, río 

Grande, río Quillinzo y río de La Cruz o de los Sauces. El río Tercero posee un módulo de 

27 m3/s y su cuenca es la más regulada de la provincia de Córdoba con un total de seis 

embalses con una capacidad de almacenamiento total de 1000 Hm3 (Herrero et al. 

2018). El embalse Piedras Moras es uno de los más grandes y actúa como regulador y 

condiciona el caudal escurrido en el río Ctalamochita y en el río Carcarañá. Además de 

contar con sistemas hidroeléctricos, hacia el sur el río Ctalamohita funciona como 

receptor de descargas de efluentes cloacales e industriales provenientes de plantas 

depuradoras (Cossavella et al. 2003). 
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Figura 3. Mapa de la subcuenca Ctalamochita, con los respectivos tramos de estudio. 

 

Por otro lado, la subcuenca del río Chocancharava (río Cuarto) (Figura 4) presenta 

un área de 2500 km2 que se extiende desde sus nacientes en las Sierras de 

Comechingones hasta su ingreso a los Bañados del Saladillo, luego de lo cual el río toma 

dicho nombre (río Saladillo). Sus principales afluentes son el río Piedras Blancas, río Las 

Cañitas o Las Tapias, río San Bartolomé y finalmente el río de las Barrancas. Esta 

subcuenca presenta ciertas alteraciones en cuenca baja luego de la localidad urbana de 

La Carlota ya que desde mediados del siglo pasado se están llevando a cabo diferentes 

obras ingenieriles, principalmente canalizaciones, dragados y drenajes, con fines de 

mitigar los efectos de las inundaciones y habilitar tierras para uso agropecuario en los 

Bañados del Saladillo. Como consecuencia, estas obras, han provocado grandes cambios 

en la estructura y comportamiento de los sistemas hidrológicos superficiales y 

subterráneos dentro de la cuenca (Degiovanni et al. 2017; Doffo et al. 2017). 
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Figura 4. Mapa de la subcuenca Chocancharava, con los respectivos tramos de estudio. 

 

El clima de la región es subtropical húmedo o también llamado clima pampeano, 

el cual se caracteriza por veranos cálidos y húmedos e inviernos fríos y secos (Köppen 

1936). Las temperaturas medias mensuales de verano normalmente oscilan entre 24 y 

27 °C, mientras que en invierno suelen tener un promedio típico de 7,5 a 16 °C. El valor 

promedio de lluvia anual es de 939,4 mm, en proximidades de las sierras, y de 856,3 mm 

hacia cuenca baja, las cuales se concentran el 82% en primavera-verano (Blarasin et al. 

2005). 

Con respecto a la litología del área de estudio, la cuenca alta se asienta sobre el 

macizo de Sierra Grande dominado por rocas metamórficas y en el sector granítico, más 

húmedo, presenta suelos someros, finos y con alto contenido de materia orgánica. Hacia 

la subcuenca Ctalamochita aparece el macizo de Sierra Chica con afloramientos 

volcánicos y suelos poco profundos, mientras que en la Chocancharava se desarrollan 

depósitos eólicos con texturas arenosas y marcada erosión hídrica y eólica. A lo largo del 

curso del agua predominan materiales loéssicos y depósitos aluviales de variada 

granulometría. En la cuenca media-baja, ambas subcuencas atraviesan la pampa loéssica 

plana, de relieve suave y suelos fértiles formados por sedimentación continua, 

intensamente aprovechados para la agricultura, seguidos de la pampa ondulada con 

suelos desarrollados sobre sedimentos eólicos franco limosos, también de gran 



 

            29 
                                                                                                                                                                      

fertilidad, aunque fuertemente afectados por procesos erosivos derivados de la 

pendiente, las precipitaciones y el uso intensivo de la tierra (Instituto Nacional de 

Tecnología Agropecuaria [INTA] & Gobierno de la provincia de Córdoba, 2024). 

La vegetación del área de estudio se sitúa dentro de tres provincias biogeográficas. 

En cuenca alta, por encima de los 1300 m s.n.m. se encuentra la provincia biogeográfica 

Comechingones, caracterizada fisonómicamente por pastizales de altura dominados 

fundamentalmente por las especies Festuca hieronymi Hack (Pasto tembladera), 

Nassella filiculmis (Delile) Barkwoth (Hierba aguja), Schizachyrium condensatum (Kunth) 

Nees (Paja colorada) y Eragrostis airoides Nees (Gramillón), que alternan en su 

distribución con bosquecillos de altura, que ocupan las quebradas húmedas (Martínez 

et al. 2017). En altitudes menores se sitúa la provincia biogeográfica del Chaco y más 

específicamente el Distrito Chaqueño Serrano, donde la vegetación característica es el 

bosque xerófilo, con presencia de Lithraea molleoides (Vell.) Engl. (Molle); Zanthoxylum 

coco Gillies ex Hook. f. & Arn (Coco); Prosopis alba Griseb. var. alba (Algarrobo blanco); 

Celtis tala Gillies ex Planch. (Tala); Geoffroea decorticans (Gillies ex Hook. and Arn.) 

Burkart (Chañar), alternado en mayores latitudes con matorrales o arbustales en los que 

se encuentran las especies Acanthostyles buniifolius (Hook. ex Hook. & Arn.) R.M.King & 

H.Rob. (Chilca); Baccharis aliena (Spreng.) Joch.Müll. (Romerillo); Baccharis articulata 

(Lam.) Pers. (Carqueja), entre otras. Finalmente, en cuenca media-baja, se encuentra la 

provincia biogeográfica Pampeana, caracterizada por la presencia de bosques xerófilos 

en algunos tramos y sabanas inundables y bosques en galería a lo largo de los ríos en 

otros, con presencia de Celtis tala Gillies ex Planch. (Tala); Vachellia caven (Molina) 

Seigler & Ebinger (Espinillo); Prosopis caldenia Burkart (Caldén); Lithrea molleoides 

(Vell.) Engl. (Molle); Geoffroea decorticans (Gillies ex Hook. and Arn.) Burkart (Chañar); 

Cortaderia selloana (Schult. and Schult. f.) Asch. and Graebn. (Cortadera); Baccharis 

salicifolia (Ruiz and Pav.) Pers. (Chilca), entre otras (Arana y Bianco 2011; Natale et al. 

2019; Arana et al. 2021). 

Debido a los cambios en el uso del suelo, la cuenca del río Carcaraña ha sufrido 

grandes modificaciones en su vegetación ribereña. En la cuenca alta vastas regiones de 

pastizales naturales nativos han sido reemplazados por plantaciones de coníferas 

(Plevich et al. 2002). Por otro lado, en la cuenca media-baja el avance de la frontera 
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agrícola ha provocado que sólo el 8% de la superficie de la cuenca cuente con relictos 

de vegetación nativa y que más del 50% de los parches presentan altos grados de 

degradación antrópica (Natale et al. 2019). 

Selección de sitios de estudio  

Para este estudio se seleccionaron un total de 24 sitios a lo largo de la subcuenca 

Ctalamochita (Figura 3), 18 en la subcuenca Chocancharava (Figura 4) y 4 del colector 

principal Carcarañá. Del total de 46 sitios distribuidos a lo largo de la cuenca Carcarañá 

en la provincia de Córdoba (Figura 5, Tabla 1), 18 pertenecen a cuenca alta y los 

restantes 28 a cuenca media-baja. La selección de los sitios se realizó teniendo en cuenta 

los diferentes usos del suelo asociados a la zona ribereña y las características hidráulicas 

y geomorfológicas de sus principales colectores, el río Ctalamochita (Tercero) y el río 

Chocancharava (Cuarto). A lo largo de la cuenca existen distintos usos del suelo, que se 

alternan en un paisaje complejo: 

i) Urbanización: En cuenca alta se incluyeron tramos de estudio en las localidades 

de Alpa Corral, Las Albahacas, Río de los Sauces, Santa Rosa de Ctalamuchita y la Cruz. 

Mientras que en la cuenca media se incluyeron las localidades de Río Cuarto, Reducción, 

Alejandro Roca, Río Tercero, Villa Ascasubi y Villa María. En la cuenca baja dos sitios: La 

Carlota y Bell Ville, siendo, desde el último censo las urbes con mayor población las de 

Villa María (96061 habitantes) en la subcuenca del río Ctalamochita y la de Río Cuarto 

(180756 habitantes) en la subcuenca del río Chocancharava. 

ii) Agricultura: en la cuenca Carcarañá, este tipo de uso del suelo es el que domina 

a lo largo del territorio. Dentro de la región, los principales cultivos son la soja, el maíz, 

el trigo y el girasol, dominando la producción de tipo intensiva. 

iii) Bosque exótico: este tipo de uso del suelo domina en cuenca alta desde los 

años 70 como resultado del plan forestal implementado por el gobierno de Córdoba. En 

el área de estudio, Pinus elliottii Engelm es el árbol dominante en las plantaciones 

seguido de Pinus radiata D. Don y Pinus taeda L. En cuenca media-baja, algunos tramos 

presentan también invasión de especies exóticas invasoras como Morus nigra L., 

Gleditsia triacanthos L. y Ligustrum lucidum W.T. Aiton. 
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iii) Bosque mixto: en varios tramos de la cuenca, particularmente en sectores de 

transición entre áreas rurales y urbanas, se observa un mosaico de vegetación donde se 

intercalan especies nativas propias de la ribera con plantaciones forestales o arbustos 

exóticos. Este tipo de cobertura presenta una estructura heterogénea, producto de la 

coexistencia de árboles y arbustos autóctonos (como Salix humboldtiana Willd., Tessaria 

integrifolia Ruiz & Pav. y especies del género Celtis) junto con especies introducidas 

(Ligustrum lucidum, Morus nigra, Gleditsia triacanthos). 

iv) Zonas poco intervenidas con mayor porcentaje de especies nativas: estos 

ambientes se caracterizan por poseer parches de vegetación ribereña nativa propia del 

área biogeográfica en la que se encuentra y un menor grado de intervención antrópica. 

Tabla 1. Ubicación geográfica y códigos de los sitios de estudio en los tramos de cuenca alta, 

media y baja de las subcuencas del río Ctalamochita y del río Chocancharava y de la cuenca del 

colector principal Carcarañá (Córdoba, Argentina). 

Código del 
Sitio 

Coordenadas Localidad Cuenca 

CT-1  32° 2'39.69"S  64°45'2.43"W - Alta Ctalamochita 

CT-2  32° 2'14.80"S  64°44'53.69"W - Alta Ctalamochita 

CT-3  32° 2'17.17"S  64°37'52.61"W - Alta Ctalamochita 

CT-4  32° 4'4.49"S  64°32'29.39"W Santa Rosa Alta Ctalamochita 

CT-5  32°17'58.14"S  64°29'6.00"W La Cruz Alta Ctalamochita 

CT-6  32°22'40.64"S  64°38'42.45"W - Alta Ctalamochita 

CT-7  32°24'42.90"S  64°29'58.55"W - Alta Ctalamochita 

CT-8 32°28'33.31"S  64°48'5.95"W - Alta Ctalamochita 

CT-9  32°28'17.26"S  64°47'23.63"W - Alta Ctalamochita 

CT-10  32°31'53.72"S  64°35'26.57"W 
Rio de los 

Sauces 
Alta Ctalamochita 

CT-11 32°32'37.26"S  64°37'50.73"W - Alta Ctalamochita 

CT-12  32°34'51.71"S 64°43'45.67"W - Alta Ctalamochita 

CT-13 32° 9'45.43"S 64° 6'29.65"W Rio Tercero Media Ctalamochita 
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CT-14 32°09'55.2"S 63°59'02.6"W - Media Ctalamochita 

CT-15 32°10'14.4"S 63°53'30.2"W Villa Ascasubi Media Ctalamochita 

CT-16 32°11'25.50"S 63°51'2.54"W - Media Ctalamochita 

CT-17 32°12'23.50"S 63°46'24.61"W - Media Ctalamochita 

CT-18 32°14'32.0"S 63°39'10.7"W - Media Ctalamochita 

CT-19 32°18'37.42"S 63°33'14.17"W - Media Ctalamochita 

CT-20 32°22'19.02"S 63°25'44.32"W - Media Ctalamochita 

CT-21 32°25'39.74"S 63°13'28.96"W Villa María Media Ctalamochita 

CT-22 32°36'46.48"S 62°50'32.52"W - Media Ctalamochita 

CT-23 32°37'37.99"S 62°41'51.03"W Bell Ville Baja Ctalamochita 

CT-24 32°39'35.76"S 62°31'29.63"W - Baja Ctalamochita 

CH-1  32°39'56.37"S  64°46'6.01"W - Alta Chocancharava 

CH-2  32°39'39.99"S  64°45'5.23"W - Alta Chocancharava 

CH-3  32°41'27.14"S  64°43'7.58"W Alpa Corral Alta Chocancharava 

CH-4  32°53'55.89"S  64°52'47.68"W - Alta Chocancharava 

CH-5  32°53'52.10"S  64°50'17.26"W Las Albahacas Alta Chocancharava 

CH-6  32°54'5.79"S  64°42'6.11"W - Alta Chocancharava 

CH-7 32°58'49.16"S 64°26'26.82"W - Media Chocancharava 

CH-8 33° 7'18.19"S 64°19'52.57"W Rio Cuarto Media Chocancharava 

CH-9 33°11'38.27"S 64° 2'55.99"W - Media Chocancharava 

CH-10 33°11'41.08"S 63°58'38.70"W - Media Chocancharava 

CH-11 33°11'51.4"S 63°54'04.4"W  Media Chocancharava 

CH-12 33°12'56.16"S 63°51'59.9"W Reducción Media Chocancharava 

CH-13 33°17'27.46"S 63°46'4.52"W - Media Chocancharava 

CH-14 33°20'51.32"S 63°42'5.92"W Alejandro Roca Media Chocancharava 

CH-15 33°21'12.24"S 63°40'8.23"W - Media Chocancharava 

CH-16 33°22'0.07"S 63°29'55.33"W - Media Chocancharava 
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CH-17 33°23'34.61"S 63°23'46.6"W - Media Chocancharava 

CH-18 33°24'30.63"S 63°17'43.81"W La Carlota Baja Chocancharava 

CA-1 32°54'06.8"S 62°13'18.4"W - Baja Carcarañá 

CA-2 32°57'42.1"S 62°01'57.8"W - Baja Carcarañá 

CA-3 32°55'53.8"S 61°55'32.2"W - Baja Carcarañá 

CA-4 32°54'40.7"S 61°49'16.5"W - Baja Carcarañá 

 

Figura 5. Mapa de la cuenca del río Carcarañá en la provincia de Córdoba, con localización de los sitios de 

muestreo e imágenes representativas de algunos tramos de estudio. Se muestran sectores de la subcuenca 

Ctalamochita (CT-1 y CT-4: cuenca alta; CT-17 y CT-24: cuenca media), de la subcuenca Chocancharava (CH-2 y 

CH-4: cuenca alta; CH-8 y CH-11: cuenca media) y de la cuenca baja del Carcarañá (CA-1 y CA-4). 
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Introducción 

En las últimas décadas el cuidado y monitoreo de los ecosistemas de agua dulce 

ha tomado gran relevancia para muchas naciones, de hecho, la Agenda de Desarrollo 

Sostenible 2030 (OMS) propone en su objetivo número 6 “Garantizar la disponibilidad 

de agua y su gestión sostenible y el saneamiento para todos”. La demanda de agua para 

el consumo, la agricultura y el desarrollo socioeconómico sostenible ha llevado a las 

naciones a recomendar acciones de protección del recurso durante largos períodos 

(Bagla 2014; Brito y Magalhães 2017; Castrillo y García 2020). 

En este contexto, monitorear los sistemas acuáticos implica recopilar datos 

específicos en lugares y momentos determinados que indiquen el estado físico, químico, 

biológico y/o funcional del mismo. Estos datos pueden transformarse en información 

útil que permita una gestión de la calidad del agua basada en evidencia. Como señalan 

Chapman y Sullivan (2022), “lo que no se puede monitorear, no se puede gestionar 

(efectivamente)”, por lo que el monitoreo efectivo de las aguas dulces es un requisito 

para el desarrollo sostenible, sociedades saludables y un ambiente sano. Sin embargo, 

un solo método de evaluación no alcanza para reflejar de manera integral la salud de un 

ecosistema. Se requiere de un enfoque multimetodológico y multiescalar, que permita 

establecer la estrategia de evaluación más confiable para cada caso (Vollmer et al. 2016; 

Su et al. 2021).  

Los índices de calidad, hacen posible anticipar variaciones y rasgos de la calidad 

del agua al contemplar diversos parámetros de estos sistemas (Isiyaka et al. 2019; 

Akhtar et al. 2021). Constituyen una herramienta práctica para valorar el estado de los 

recursos hídricos, resultando clave tanto en la toma de decisiones de políticas públicas 

como en la evaluación de sus efectos (Uddin et al. 2021). Metodológicamente, los 

indicadores deben ser sensibles a los cambios a lo largo del tiempo, referirse a valores 

de referencia o umbral, ser predictivos o anticipatorios y transmitir relevancia a los 

objetivos establecidos de la evaluación (Liverman et al. 1988).  

Las métricas físicas y químicas de la calidad del agua se han utilizado desde la 

década de 1960 y hasta el día de hoy la mayoría de los estudios sobre la evaluación de 

la calidad del agua se limitan a parámetros fisicoquímicos (Ustaoğlu et al. 2021; Wu et 
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al. 2021). Los elementos físicos como la temperatura, la turbidez y el caudal tienen un 

impacto en factores como la solubilidad de los gases y la existencia de vida acuática. Los 

parámetros químicos abarcan mediciones como el pH, el oxígeno disuelto, las 

concentraciones de nutrientes, el contenido de metales pesados y la presencia de 

contaminantes. Estos datos son vitales para evaluar la calidad y la seguridad del agua 

(Prapti et al. 2022). 

Dentro de los índices más empleados a nivel global, se encuentra el ICA (Índice de 

Calidad del Agua). Este índice es una métrica vital que condensa datos complejos de 

calidad físico-química del agua en un solo número, proporcionando una evaluación fácil 

de entender. Horton (1965) desarrolló el primer modelo ICA basandose en 10 

parámetros de calidad del agua considerados significativos en la mayoría de los cuerpos 

de agua, y desde allí ha sufrido múltiples modificaciones alrededor del mundo, teniendo 

en cuenta la opinión de expertos y las directrices locales (Uddin et al. 2021). 

En comparación con los métodos que evalúan exclusivamente los aspectos físicos 

y químicos del agua, los índices biológicos integran la información a lo largo del tiempo 

y revelan efectos indirectos o poco evidentes a través de la presencia, ausencia o 

abundancia relativa de taxones, proporcionando así una visión complementaria del 

estado ecológico (Knillmann et al. 2018; Singh y Saxena 2018). En este marco, los 

macroinvertebrados bentónicos son uno de los grupos más utilizados como indicadores 

de calidad biótica del agua. En los ecosistemas de agua dulce, los macroinvertebrados 

representan una fracción esencial de la biomasa y aportan a la riqueza y diversidad de 

la fauna. Estos organismos cumplen funciones ecológicas fundamentales, como el 

reciclado de nutrientes, la descomposición de materia orgánica y la bioturbación y 

sostienen numerosas contribuciones de la naturaleza a las personas, tanto de provisión 

como culturales (Macadam y Stockan 2015; Atkinson et al. 2017; Chakraborty et al. 

2022; Lin et al. 2025). Además, la facilidad de recolección, identificación y enumeración, 

junto con la existencia de métricas multidimensionales ampliamente probadas, los 

convierten en un grupo ideal para biomonitorear ambientes acuáticos (Ko et al. 2020; 

Tampo et al. 2021). 
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Los principales enfoques utilizados con macroinvertebrados incluyen índices de 

diversidad, índices bióticos, índices multimétricos, enfoques multivariados, índices de 

integridad biológica (IBI) y enfoques basados en rasgos, siendo los índices bióticos y los 

enfoques multimétricos los más comunes para evaluar el impacto de los cambios en el 

uso del suelo sobre los cuerpos de agua (Sumudumali y Jayawardana 2021). En 

Argentina, desde 1990 comenzaron a aplicarse índices bióticos que empleaban 

macroinvertebrados, y hasta el día de hoy, el índice Biological Monitoring Working Party 

(BMWP, Armitage et al. 1983), es uno de los más utilizados, al requerir identificaciones 

sólo hasta nivel de familia y pudiéndose ajustar a múltiples regiones (Rocha et al. 2020). 

Por su parte, la zona ribereña, ejerce un papel clave en la mediación de la calidad 

del agua (Graziano et al. 2022). Su vegetación desempeña una función fundamental en 

la regulación ecológica de los ecosistemas acuáticos, ya que modera el microclima, 

influye en la temperatura y evaporación del agua, y en entornos urbanos contribuye a 

mitigar el efecto isla de calor, ofreciendo estrategias de adaptación frente al cambio 

climático (Krosby et al. 2018; Rahman 2023; Ferreira et al. 2023a). Asimismo, actúa 

como filtro natural reteniendo sedimentos, nutrientes y contaminantes provenientes de 

los sectores aledaños (Dosskey et al. 2010; Pinay et al. 2018). Varios estudios ya han 

demostrado que el uso de la tierra dentro de esta zona puede explicar los desequilibrios 

de la calidad hídrica (Shen et al. 2015; Shi et al. 2017; Giorgi y Vilchez 2021). Dado que 

la vegetación de la zona ribereña conecta el sistema acuático con el terrestre, conocer 

su estado de conservación puede ser un complemento para definir la integridad 

ecológica de los ecosistemas acuáticos.  

En este sentido, los protocolos con técnicas de monitoreo para ecosistemas 

fluviales de nuestro país comienzan a incluir la evaluación de su calidad como un 

componente clave para el seguimiento de la salud ambiental (Giorgi et al. 2022). El 

Índice de Calidad del Bosque de la Ribera (CBR, Corigliano 2008), el Índice de 

Conservación de Ribera (ICR, Feijoó et al. 2012) y el Índice de Integridad de Hábitat (IIH, 

Principe et al. 2022) son algunos ejemplos locales de índices utilizados para evaluar la 

condición ecológica de las zonas ribereñas. Varios de estos índices consideran desde la 

estructura y cobertura de la vegetación hasta funciones como la filtración y regulación 
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hidrológica, complementando características de la vegetación ribereña con la 

intervención antrópica (de Cabo et al. 2020). 

Por último, la valoración de la integridad ecológica de los sistemas fluviales 

involucra considerar no sólo datos físico-químicos de agua, la estructura de las 

comunidades acuáticas y análisis de la calidad de la zona ribereña, sino también el 

funcionamiento del ecosistema a través de la estimación de procesos tales como el 

metabolismo fluvial y la degradación de la materia orgánica (Ferreira et al. 2020). Dado 

que algunas perturbaciones pueden afectar exclusivamente el funcionamiento del 

ecosistema, la medición de los procesos puede proporcionar valiosa información 

complementaria a la obtenida mediante los indicadores estructurales tradicionales 

(Young et al. 2008; Silva-Junior et al. 2014).  

Las mediciones de oxígeno disuelto (OD) han sido ampliamente utilizadas para 

monitorear la respuesta de los ecosistemas acuáticos al cambio ambiental, siendo la 

eutrofización el principal ejemplo (Jankowski et al. 2021). Además, la disponibilidad cada 

vez mayor de datos continuos sobre oxígeno y metabolismo puede ser especialmente 

útil para monitorear la eficacia de las medidas de gestión (Arroita et al.  2019; 

Ostermiller et al. 2019). Por su parte, la descomposición de la materia orgánica vegetal 

derivada de la vegetación ribereña es un proceso fundamental del ecosistema fluvial, 

que permite la incorporación de carbono y nutrientes vegetales a las redes alimentarias 

acuáticas (Marks 2019). Este proceso se ha propuesto como un indicador funcional, ya 

que ayuda a discriminar entre condiciones de referencia y deterioradas y 

potencialmente entre diferentes tipos de deterioro. Además, es predictiva a priori dado 

que responde de manera directa y muchas veces anticipada a gradientes de presión 

ambiental, integrando los efectos del uso del suelo, la calidad del agua y las condiciones 

del hábitat sobre los procesos ecológicos del sistema (Ferreira et al. 2020; 2021). 

A partir del marco teórico desarrollado y considerando que la cuenca Carcarañá 

presenta una larga historia de impactos antropogénicos asociados a diferentes usos del 

suelo (ver Capítulo I), surge la siguiente pregunta de investigación ¿Cómo varía la 

integridad ecológica en tramos fluviales de la cuenca Carcarañá con diferentes usos del 

suelo, en la primavera de los años 2021 y 2022? Para dar respuesta a este interrogante, 
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se emplearon indicadores físico-químicos, bióticos, de ribera y funcionales, que en 

conjunto permitieron evaluar la integridad ecológica de cada tramo fluvial seleccionado 

para este estudio. 

Objetivo específico 

I. Valorar la integridad ecológica de tramos fluviales mediante el uso de 

indicadores fisicoquímicos, derivados de la comunidad de macroinvertebrados 

acuáticos, de las características de las riberas y del funcionamiento. 

Metodología de campo 

Los relevamientos se llevaron a cabo en cuenca media-baja entre los meses de 

septiembre y diciembre del año 2021 y en cuenca alta entre los meses de octubre y 

diciembre del año 2022 (Figura 6). Se seleccionaron estas fechas dado que en ese lapso 

de tiempo inicia el periodo de lluvias y es cuando en cuenca media y baja se realizan las 

principales aplicaciones de agroquímicos en los sistemas agrícolas, los cuales por 

escorrentía pueden llegar a los cuerpos de agua. Para valorar la integridad ecológica de 

cada tramo de estudio se realizó un relevamiento de: 

1) Indicadores físico-químicos: en cada uno de los tramos seleccionados de cuenca 

alta, media y baja se realizaron mediciones in situ de: temperatura del agua, pH, sólidos 

disueltos totales (SDT) y oxígeno disuelto (OD) con el sensor portátil multiparámetro 

PCSTestr 35 Eutech-Oakton y el sensor digital YSI DO200. Además, se recolectaron 

muestras de agua para realizar análisis de fosfatos y nitratos. Estas variables fueron 

seleccionadas como indicadoras para el cálculo del índice ICA ya que influyen 

directamente sobre la biota acuática y son representativas de los principales procesos 

naturales y antrópicos. Además, son las que mayormente se usan en los cálculos del ICA 

a nivel mundial. El resto de las variables físico-químicas relevadas son mencionadas en 

el capítulo III.  

2) Indicadores Biológicos: en cada tramo, se recolectaron tres muestras 

multihábitat con red de marco D (con 50 x 35 cm de abertura y 300 μm de tamaño de 

malla) desde aguas abajo hacia aguas arriba, para la recolección de macroinvertebrados 

bentónicos. El sustrato del río se removió estandarizando la colecta a un esfuerzo de 
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muestreo de 3 minutos para cada una de las muestras. En aquellos tramos de gran 

profundidad y que no eran vadeables (principalmente en cuenca baja) la colecta se llevó 

a cabo principalmente sobre la vegetación marginal de las orillas, en donde se ha 

comprobado que se encuentra la mayor diversidad de invertebrados (Gualdoni et al. 

2009). En la cuenca alta donde la profundidad de los arroyos es menor, el muestreo se 

realizó teniendo en cuenta todos los hábitats presentes en el sitio. Todas las muestras 

se colocaron en recipientes plásticos con formol al 4%, se rotularon y llevaron al 

laboratorio. 

3) Indicadores de Ribera: se realizó una valoración del bosque de la ribera en cada 

uno de los tramos, mediante el índice de Calidad del Bosque de Ribera (CBR, Corigliano 

2008) adaptado del original QBR (Munné et al. 1998) (Anexo 1) y modificado para cuenca 

alta debido a las diferencias en la vegetación ribereña nativa (Anexos 2 y 3). El CBR se 

basa en relevar cuatro variables: 1) Cobertura Vegetal, 2) Estructura de la cobertura, 3) 

Complejidad de la Cobertura y 4) Naturalidad del cauce fluvial, las cuales presentan 

distintas opciones con puntuaciones de 0, 5, 10 y 25 que el operador debe elegir en 

función de las características del tramo relevado. 

Además, con la finalidad de evaluar la calidad del hábitat, en cada uno de los 

tramos de estudio se empleó el Índice de Integridad de Hábitat (IIH) modificado de 

Petersen (1992), Nessimian et al. (2008) y Monteiro et al. (2014) (Anexo 4) y adaptado 

para este estudio a los sistemas de cuenca alta (Anexo 5 y 6). Dicho índice involucra la 

evaluación de características morfológicas de los cuerpos de agua y sus márgenes, de la 

composición de la vegetación acuática, ribereña y del grado de intervención humana, 

permitiendo obtener un valor final entre 0 y 1, siendo 0 el ambiente más degradado y 1 

el más preservado. 

4) Indicadores funcionales: en cuenca alta para 8 tramos y en cuenca media y baja 

para 18 tramos de los 46 totales, se colocaron sustratos artificiales compuestos por 

filamentos de polipropileno negro de 30 cm x 0,5 cm para estimar metabolismo y el 

desarrollo del biofilm a través de la cuantificación de clorofila a. Los filamentos 

permanecieron en los tramos de estudio entre 34 y 48 días bajo el agua. Una vez 

transcurrido el tiempo de colonización, se trasladaron refrigerados y en oscuridad al 

laboratorio, donde se realizaron las mediciones de metabolismo y cuantificación de 
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clorofila a (Biggs y Kilroy 2000; Elosegi y Sabater 2009- Ver procedimiento en el apartado 

Trabajo de laboratorio). 

Adicionalmente, en cuenca alta para los mismos 8 tramos en los que se colocaron 

los sustratos artificiales, se realizaron mediciones de descomposición de materia 

orgánica. Para ello, se recogieron hojas senescentes de un árbol de mora (Morus nigra), 

una especie exótica invasora ampliamente distribuida en la ribera del río Ctalamochita 

y Chocancharava, particularmente en cuenca alta. La elección de esta especie se basó 

en su alta disponibilidad y distribución en cuenca alta y su relevancia ecológica como 

fuente de materia orgánica alóctona, con el objetivo de evaluar cómo es procesado este 

tipo de recurso. Las hojas fueron secadas en estufa a 45 °C, hasta peso constante 

(aproximadamente 48 h) y luego se pesaron 7 gramos de hojas con una balanza analítica 

con precisión de 0,001 g que luego se depositaron dentro de bolsas de malla fina 

(abertura de malla de 0,5-1 mm). En cada uno de los 8 tramos se dejaron colonizando 6 

bolsas, las cuales permanecieron bajo agua durante aproximadamente 21 días. Una vez 

transcurrido el tiempo de colonización, las bolsas se extrajeron del agua y se trasladaron 

refrigerados y en oscuridad al laboratorio, donde se realizaron las mediciones de peso 

seco remanente (Principe et al. 2015). 
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Figura 6. Relevamiento de indicadores: (A) físico-químicos, (B) biológicos, (C) de ribera y (D y 

E) funcionales durante la primavera de 2021 y 2022. 

 

Metodología de laboratorio 

Las muestras de macroinvertebrados fueron procesadas en laboratorio mediante 

técnicas de centrifugación manual, lavado y decantación utilizando baldes y bandejas. 

Posteriormente, el material fue filtrado con una red tipo copo de 300 μm de tamaño de 

malla, colocando lo restante de la filtración en un vaso presipitado con alcohol. Los 

invertebrados fueron separados manualmente con ayuda de pinzas entomológicas e 

identificados hasta la menor categoría taxonómica posible (Género o Familia) utilizando 

microscopios estereoscópicos y ópticos y claves especializadas de fauna de agua dulce 

(Lopretto y Tell 1995; Molineri 2002; 2003; Manzo 2005; Merritt et al. 2008; Domínguez 
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y Fernández 2009; Trivino-Strixino 2011; Hamada et al. 2018;) (Figura 7 A). Los taxones 

se cuantificaron como número de individuos totales.  

La estimación del metabolismo fluvial se realizó colocando 5 hilos colonizados por 

el biofilm a campo, en un Erlenmeyer con agua recolectada en el sitio de estudio y 

filtrada con red de plancton (Figura 7 B y C). Para cada uno de los tramos se contó con 

al menos 3 réplicas de estas mediciones. La respiración de la comunidad (RC) se obtuvo 

de la variación de oxígeno cuando se incubaron los Erlenmeyer en oscuridad durante 2 

h. Mientras que la producción neta de la comunidad (PNC) se obtuvo a partir de las 

variaciones de oxígeno medidas cuando la comunidad se expuso a otras 2 h de luz 

(Acuña et al. 2009). La producción bruta de la comunidad se cuantificó, a través de la 

suma de los parámetros anteriores. Para calcular la producción neta se utilizó la 

siguiente fórmula: 

𝑃𝑁𝐶 =
∆𝑂2

∆𝑡
 .

𝑉

𝑆
 . 60 

donde ΔO2 es la variación de oxígeno disuelto durante la incubación (g O2/m3), Δt: 

duración de la incubación (h), V: volumen de agua dentro de la cámara (m3), S: superficie 

de sustrato (m2) y todo ello se multiplica por 60 (minutos) para expresar el resultado 

final en horas. 

Por otro lado, la medición de clorofila a se realizó mediante el filtrado de las 

muestras con filtros GF/C (1,2 μm), extracción con acetona al 90%, y lectura 

espectrofotométrica a 430, 665 y 750 nm (Biggs y Kilroy 2000) (Figura 7 D). El cálculo 

final se realizó utilizando la siguiente fórmula: 

Cl a = 11,4 (A665 - A750) V / (L S) 

donde Cl a: clorofila a (mg/m2), Ax: absorbancia a x nm, V: volumen del extracto (ml), L: 

longitud de la cubeta del espectrofotómetro (cm), y S: superficie de sustrato muestreado 

(cm2). 

La cuantificación de peso seco remanente del proceso de degradación de materia 

orgánica se obtuvo para cada bolsa secando el material vegetal a 60 °C durante 96 h y 

luego realizando el pesado correspondiente. La diferencia entre el peso inicial y final da 
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la pérdida de peso proveniente de la descomposición microbiana de la materia orgánica 

(Figura 7 E). 

 

Figura 7. Metodología de laboratorio empleada para el (A) procesamiento e identificación 

de macroinvertebrados, (B y C) estimación del metabolismo fluvial, (D) cuantificación de 

clorofila a y (E) determinación del peso seco remanente. 

 

Análisis de datos 

Con el objetivo de valorar la Integridad Ecológica de la cuenca se emplearon 

índices físico-químicos, de calidad biótica, de hábitat y ribera y se midieron procesos 

evaluando su potencial indicador. 

Índice físico-químico 
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El índice físico-químico calculado fue el Índice de Calidad del Agua (ICA) 

desarrollado por la National Sanitation Foundation (NSF), y ajustado para este estudio 

en base a datos de referencia para la zona. Las variables empleadas son diversas y de 

acuerdo a la región, a la metodología empleada en los muestreos y a las posibilidades 

de medición, pueden variar de uno a otro ajuste. En este caso las variables seleccionadas 

fueron Temperatura del agua, pH, SDT, OD, fosfatos y nitratos.  

La construcción del ICA requiere primero de un paso de normalización, donde cada 

parámetro se transforma en una escala de 0 a 100%, donde 100 representa la calidad 

más alta.  Los rangos de cada variable utilizados fueron los citados por Pesce y Wunderlin 

(2000), salvo para el pH el cual se ajustó teniendo en cuenta los valores óptimos de la 

Secretaría de Recursos Hídricos de la Nación Argentina. El siguiente paso consistió en 

aplicar factores de ponderación que reflejaran la importancia de cada variable como 

indicador de la calidad del agua (Elordi ML et al. 2016). La construcción del ICA utilizado 

para el presente trabajo se detalla en la Tabla 2. En dicha tabla, cada fila corresponde a 

un parámetro junto a su: 1) unidad de medida, 2) valor de ponderación y 3) escala de 

normalización, la cual varia de 0 a 100 en incrementos de 10 puntos. A partir de los 

valores obtenidos a campo para cada uno de los parámetros, se calculó el puntaje final 

del ICA mediante la siguiente ecuación: 

 

                                         ICA = 

 

              P: ponderación del peso relativo de cada variable. 

              C: valores del índice de cada variable normalizada del 0 a 100. 

Una vez realizado el cálculo, el valor final del ICA se corresponde a un juicio de 

calidad determinado (Tabla 3). 

Tabla 2. Variables indicadoras con su unidad de medida (U), peso relativo (P) y normalización 

para el cálculo del subíndice de calidad del agua ICA. 
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Tabla 3. Conversión de valores de Índice de Calidad Ambiental (ICA) en juicios de calidad. 

Valor ICA Juicio de Calidad Color de referencia 

>90-100 Muy buena Azul 

>70-90 Buena Verde 

>50-70 Moderada Amarillo 

>25-50 Mala Naranja 

<25 Muy Mala Rojo 

 

 

 

Índices bióticos 

Para evaluar la calidad biótica de los tramos de estudio se emplearon tres índices 

bióticos y un conjunto de índices métricos. Se calculó: el Índice Biótico Carcarañá (IBC, 

Gualdoni & Corigliano 1991) para evaluar contaminación puntual, el índice Biological 

Monitoring Working Party (BMWP, Armitage et al. 1983) de fácil implementación, 

utilizado mundialmente y ajustado para este estudio, y el índice Average Score Per 

Taxon (ASPT, Walley y Hawkes 1997) que integra datos de riqueza permitiendo refinar 

los resultados obtenidos del BMWP. 

El IBC requiere que la identificación de los macroinvertebrados esté definida por 

el límite taxonómico propuesto por Ghetti (1986). A partir de la identificación se utilizó 

una tabla estándar de doble entrada confeccionada teniendo en cuenta la sensibilidad 

U P 0 10 20 30 40 50 60 70 80 90 100

Tagua ºC 0,10 <-6>45/ >-6/<45 >-4/<40 >-2/<36 >0/<32 >5/<30 >10/<28 >12/<26 >14/<24 >15/<22 16-21

pH - 0,12  1/14 >1/< 14 > 1,6 /< 13,4 > 2,2 /< 12,8 > 2,8/< 12,2  > 3,4/< 11,6 > 4,0/< 11,0  > 4,6 /< 10.4  > 5,2 /< 9,8 > 5,8 /< 9.2 6,4-8,6

SDT mg/L 0,08 > 20000 ≤ 20000 < 10000 < 5000 < 3000 < 2000 < 1500 < 1000 < 750 < 500 < 100

OD mg/L 0,17 < 1 ≥ 1 > 2 > 3 > 3.5 > 4 > 5 > 6 > 6,5 > 7 ≥ 7,5

Fosfatos mg/L 0,10 > 160 ≤ 160 < 96 < 64 < 32 < 16 < 9,60 < 6,40 < 3,20 < 1,60 < 0,16

Nitratos mg/L 0,10 > 100 ≤ 100 < 50 < 20 < 15 < 10 < 8 < 6 < 4 < 2 < 0,5

Variable
Normalización (Valor C)
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de los macroinvertebrados bentónicos. En este trabajo se utilizó la tabla de ritron para 

cuenca alta (Tabla 4a) y de potamon para cuenca media y baja (Tabla 4b). Se seleccionó 

una de las filas en función de la presencia de uno o más grupos faunísticos hallados en 

la muestra y se entrecruzó con la columna del número total de unidades sistemáticas 

presentes (riqueza taxonómica). Se obtuvo así el valor del índice, que luego se convirtió 

en una clase de calidad del agua que varía entre I y V. Cada clase corresponde con un 

juicio relativo al grado de contaminación del ambiente (Tabla 5). 

 

Tabla 4a. Cálculo de los valores del IBC para zonas de ritron. 

Grupos faunísticos 

Nº total de unidades sistemáticas presentes 

0-1 2-5 6-10 11-15 16-20 21-25 26-30 31-… 

Índices bióticos 

Plecópteros o 

Efemerópteros 

+ de una U.S. - - 8 9 10 11 12 13 

Solo una U.S. - - 7 8 9 10 11 12 

Tricópteros 
+ de una U.S. - 6 7 8 9 10 11 12 

Solo una U.S. - 5 6 7 8 9 10 11 

Ancílidos o 

Simúlidos 

Las U.S. anteriores 

ausentes 
- 4 5 6 7 8 9 - 

Otros Moluscos u 

Odonatos o 

Coleópteros 

Las U.S. anteriores 

ausentes 
- 3 4 5 6 7 - - 

Oligoquetos o 

Quironómidos 

Las U.S. anteriores 

ausentes 
1 2 3 4 5 - - - 

Todas las U.S. anteriores ausentes 0 1 2 3 - - - - 

Tabla 4b. Cálculo de los valores del IBC para zona de potamon. 

Grupos faunísticos 

Nº total de unidades sistemáticas presentes 

0-1 2-5 6-10 11-15 16-20 21-25 26 

Índices bióticos 

Plecópteros o 

Efemerópteros 

+ de una U.S. - - 9 10 11 12 13 

Solo una U.S. - - 8 9 10 11 12 

Tricópteros 
+ de una U.S. - 7 8 9 10 11 12 

Solo una U.S. - 6 7 8 9 10 - 
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Por su parte, el BMWP utiliza familia como nivel de resolución taxonómica, lo que 

permite un rápido análisis de valoración de la calidad del agua. Este índice, originario de 

Europa, realiza la sumatoria total del valor de tolerancia (valores cercanos a 1) o 

sensibilidad (valores cercanos a 10) asignado a cada una de las familias presentes en los 

tramos de estudio, siendo: 

BMWP = Σ Vx 

donde Vx = valor de tolerancia (sensibilidad) de cada taxón. 

El puntaje asignado a cada una de las familias de invertebrados encontradas fue 

ajustado en este estudio a partir de bibliografía de referencia que trabaja con este índice 

en regiones similares a las de este estudio (Anexo 7). A partir de esta sumatoria se 

obtuvo un puntaje que permitió emitir un juicio de calidad del agua para cada uno de 

los tramos de estudio (Tabla 5). 

El ASPT es una variación del BMWP en el que se logra la independencia de la 

estacionalidad, del esfuerzo de muestreo y de la destreza del colector al dividir BMWP 

por la riqueza de familias encontradas. A partir de este cálculo y al igual que los otros 

dos índices, se obtiene un valor que se relaciona con la calidad del agua y su respectivo 

juicio de calidad (Tabla 5). 

Tabla 5. Juicio de calidad del agua basado en la sumatoria de puntajes para los índices IBC, 

BMWP y ASPT de la región. 

IBC BMWP ASPT Juicio Calidad Clase Color 

10-11-12… > 100 >4,50 Aguas muy limpias Muy buena 5 Azul 

Odonatos o 

Moluscos 

Las U.S. anteriores 

ausentes 
- 5 6 7 8 - - 

Coleópteros o 

Crustaceos 

Las U.S. anteriores 

ausentes 
- 4 5 6 7 - - 

Oligoquetos o 

Quironómidos 

Las U.S. anteriores 

ausentes 
2 3 4 5 - - - 

Todas las U.S. anteriores ausentes 2 3 - - - - - 
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8-9 61-100 3,63-4,50 
Aguas con poca 

contaminación 
Buena 4 Verde 

6-7 36-60 2,75-3,62 Aguas contaminadas Moderada 3 Amarrillo 

4-5 16-35 1,88-2,74 Aguas muy contaminadas Mala 2 Naranja 

1-2-3  15 1,00-1,87 
Aguas extremadamente 

contaminadas 
Pésima 1 Rojo 

 

 

Por otra parte, para obtener datos de composición y estructura de la comunidad 

de macroinvertebrados que permitan determinar posibles variaciones en la calidad 

biótica asociadas al uso del suelo, se utilizó el método multimétrico propuesto por 

Barbour et al. (1999). Este enfoque incluye 65 índices agrupados en categorías de 

riqueza, composición, roles tróficos y tolerancia e intolerancia, cuyos valores aumentan 

o disminuyen en respuesta al deterioro ambiental. De este conjunto se seleccionaron 28 

métricos adaptados a la composición bentónica de los tramos de estudio (Tabla 6). La 

habilidad discriminatoria de cada uno de ellos se evaluó mediante gráficos Box and 

Whisker (cajas y bigotes), utilizando el software estadístico R (R versión 4.5.1), y los 

paquetes permute (Simpson 2023), vegan (Oksanen et al. 2024) y ggplot2 (Wickham 

2016).  

Para el análisis se consideraron dos categorías discriminatorias: deteriorado y 

preservado, definidas según los valores obtenidos del Índice de Integridad del Hábitat, 

IIH (<0,6: deteriorado, ≥0,6 preservado) de acuerdo a lo propuesto por Brasil et al. 

(2018). Este índice integra variables tanto del hábitat fluvial como del uso del espacio 

ribereño, por lo cual fue seleccionado como el mejor representante de los impactos 

antropogénicos derivados de los cambios en el uso del suelo. Una vez obtenidas las cajas 

se comparó la superposición entre las distribuciones (cajas) y, si no hubo superposición 

entre la condición preservada y degradada entonces los métricos fueron considerados 

“fuertes discriminadores”, lo que significa que proveen mayor confianza para la 

evaluación.  
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Posteriormente, se llevó a cabo la estandarización de los métricos seleccionados 

como discriminadores, ya que cada métrico se mide a una escala diferente como puede 

ser número de individuos, porcentajes, etc. El proceso de estandarización se llevó a cabo 

considerando el rango que se graficó mediante Box and Whisker y luego fue dividido en 

cuartiles, asignando a cada categoría un puntaje entre 1 y 4. Para aquellos métricos cuyo 

valor disminuye en respuesta al deterioro ambiental, se usó el valor 1 para el cuartil más 

bajo de la distribución de los datos y para los que aumentan, se usó el valor 1 para el 

cuartil más alto. Finalmente, el rango de los resultados de los métricos fue dividido en 4 

categorías que luego se tradujo a un juicio de calidad de agua, reflejando la condición 

de la calidad biológica (Resh et al. 1995) (Tabla 7). La evaluación final del índice 

multimétrico se efectuó para el conjunto de 48 tramos de estudio (separando cuenca 

alta y media-baja), mediante la suma de los puntajes obtenidos en cada métrico 

particular y la estimación del porcentaje de cambio respecto de la condición preservada. 

Tabla 6. Listado de métricos testeados en tramos preservados y degradados de la cuenca 

Carcarañá, durante los años 2021 y 2022, mostrando la respuesta esperada a las perturbaciones 

(Barbour et al. 1999). 

Categoría Métrico Definición Respuesta esperada 

M
ed

id
as

 d
e 

ri
q

u
ez

a 

N° total de Taxa Medida de la variedad total del ensamble de 
macroinvertebrados 

Decrece 

No de taxa EPT Numero de taxa de efímeras, plecópteros y tricópteros Decrece 

N° de Taxa de Ephemeroptera Numero de taxa de efímeras Decrece 

N° de Taxa de Trichoptera Número de taxa de tricópteros Decrece 

N° de Taxa de Diptera Número de taxa de dípteros Decrece 

N° de Taxa de Coleoptera Número de taxa de coleópteros adultos y larvas Decrece 

M
ed

id
as

 d
e 

co
m

p
o

si
ci

ó
n

 

% de EPT Porcentaje de efímeras, plecópteros y tricópteros Decrece 

% de Ephemeroptera Porcentaje de ninfas de efímeras Decrece 

% de Trichoptera Porcentaje de larvas de tricópteros Decrece 

% de Diptera Porcentaje de larvas de dípteros Aumenta 

% de Coleoptera Porcentaje de larvas y adultos de coleópteros Decrece 

% de Chironomidae Porcentaje de quironómidos Aumenta 

% Orthocladiinae/Chironomidae Abundancia relativa de la subfamilia Orthocladiinae Aumenta 

% Chironominae/Chironomidae Abundancia relativa de la subfamilia Chironominae Aumenta 

% Caenis spp./Ephemeroptera 
(cuenca alta) 

Abundancia relativa del género Caenis spp. Aumenta 

% Leptohyphes spp./Ephemeroptera 
(cuenca media, baja) 

Abundancia relativa del género Leptohyphes spp. Disminuye 

M
ed

id
a

s 
d

e 

R
o

le
s 

Tr
ó

fi
co

s % de Depredadores Porcentaje del grupo funcional depredador Variable 

% de Colectores de depósito Porcentaje de organismos que recolecta materia orgánica 
particulada fina depositada sobre el lecho 

Variable 
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% de Colectores filtradores Porcentaje de organismos que filtra materia orgánica 
particulada fina 

Variable 

% de Raspadores Porcentaje de organismos que raspa el perifiton Decrece 

% de Desmenuzadores Porcentaje de organismos que desmenuza el detrito 
orgánico grueso 

Variable*** 

Abundancia Depredadores Abundancia total del grupo funcional depredador Variable 

Abundancia Colectores de deposito Abundancia total de organismos que recolecta materia 
orgánica particulada fina depositada sobre el lecho 

Variable 

Abundancia Colectores filtradores Abundancia total de organismos que filtra materia 
orgánica particulada fina 

Variable 

Abundancia Raspadores Abundancia de organismos que raspa el perifiton Decrece 

Abundancia Desmenuzadores Abundancia de organismos que desmenuza el detrito 
orgánico grueso 

Variable* 

M
ed

id
a 

d
e 

to
le

ra
n

ci
a 

e 

in
to

le
ra

n
ci

a 

% Taxón Dominante Medida de la dominancia de los taxones más abundantes Aumenta 

Densidad total Número de ind.m-2 Decrece 

Índice de Shannon Incorpora riqueza y equidad en una medida de diversidad 
general y composición  

Decrece 

* Si bien la abundancia de desmenuzadores se considera un métrico que decrece frente a las perturbaciones, en este caso considera variable ya que 

la perturbación involucra un incremento de la cantidad de materia orgánica particulada gruesa en los arroyos. 

 

Tabla 7. Conversión de valores de los índices métricos en clase y juicio de calidad. 

Porcentaje de cambio Clase de calidad Juicio 

75 - 100 4 No deteriorado 

50 - 75 3 Poco deteriorado 

25 - 50 2 Moderadamente deteriorado 

0 - 25 1 Severamente deteriorado 

 

Índice de Ribera y Hábitat 

Para estimar la calidad de la zona ribereña se calculó el Índice de Calidad del 

Bosque de Ribera (CBR) (Anexos 1, 2 y 3), el cual se obtiene a partir de la sumatoria de 

los puntajes de cada una de las variables relevadas. El resultado final, varía entre 0 y 

100, permitiendo también asignar un juicio de calidad (Tabla 8).  

Adicionalmente, también se evaluó el Índice de Integridad de Hábitat (IIH) 

(Anexos 4, 5 y 6). El cual se calcula a partir de la sumatoria del valor ponderado de cada 

una de las variables dividido por el número total de variables evaluadas. Así, de acuerdo 

al valor final, el IIH permite asignar un juicio de valor a los tramos entre degradado (pv 

IIH ≤ 0,33), moderadamente degradado (0,33 < pv IIH ≤ 0,66) y preservado (pv IIH > 0,66). 
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Tabla 8. Conversión de valores del Índice de Calidad del Bosque de Ribera en juicio de calidad 

(Corigliano 2008). 

Puntuación Juicio Calidad Color 

>95 Sin alteraciones, estado natural Muy Buena Azul 

75-90 Ligeras perturbaciones Buena Verde 

55-70 
Inicio de alteraciones 

importantes, calidad intermedia 
Moderada Amarillo 

30-50 Alteración intensa Mala Naranja 

≤25 Degradación extrema Pésima Rojo 

 

Índice de Integridad Ecológica de Ríos (ECOINTRI) 

Para realizar una valoración global del ecosistema y como aporte a la evaluación 

de la integridad ecológica de tramos de ríos pampeanos se realizó una combinación de 

la valoración de la calidad ribereña, la calidad físico-química y la calidad biológica del 

agua, en un nuevo índice: ECOINTRI (ECOlogical INTegrity RIvers), ajustado del índice 

original ECOSTRIMED (ECOlogical STatus RIver MEDiterranean) (Prat et al. 2012) y de su 

primera adaptación a esta región: Índice de Calidad Ambiental (Corigliano 2008). 

Para el cálculo de este índice se propone primero calcular la calidad ambiental 

combinando los juicios de calidad del ICA con el BMWP (Tabla 9) y una vez obtenido este 

resultado, calcular el índice ECOINTRI combinando ICA + BMWP con el CBR (Tabla 10). 

El resultado final dará un juicio de calidad del Estado Ecológico global del ecosistema, 

teniendo en cuenta tres partes fundamentales de la integridad ecológica de los sistemas 

acuáticos: la calidad físico-química y biótica del agua y la calidad del bosque de la ribera.  

Tabla 9. Índice de calidad ambiental que combina resultados de ICA + BMWP. 

BMWP 
ICA 

5 4 3 2 1 

5 Muy Buena Buena Moderada Mala Muy Mala 

4 Muy Buena Buena Moderada Mala Pésima 

3 Bueno Moderada Moderada Mala Pésima 
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2 Moderada Moderada Moderada Mala Pésima 

1 Mala Mala Mala Pésima Pésima 

Tabla 10. ECOINTRI, Índice de Integridad Ecológica de los Ríos combinando la calidad de ICA + 

BMWP y CBR. 

ICA+BMWP 
CBR 

Muy buena Buena Moderada Mala Pésima 

Muy Buena Muy Buena Muy buena Buena Moderada Moderada 

Buena Buena Buena Buena Moderada Moderada 

Moderada Moderada Moderada Moderada Mala Mala 

Mala Mala Mala Mala Mala Pésima 

Pésima Pésima Pésima Pésima Pésima Pésima 

 

Métricos funcionales 

Los resultados obtenidos de metabolismo fluvial (respiración, producción bruta y 

producción neta de la comunidad), desarrollo del biofilm en sustratos artificiales 

(clorofila a) y degradación de la materia orgánica (peso seco remanente), se analizaron 

considerando los valores obtenidos en tramos degradados (IIH <0,6) y preservados (IIH 

≥0,6) mediante métodos comparativos y de validación de la capacidad discriminatoria 

(Barbour et al. 1999). Esta metodología de análisis se empleó siguiendo los mismos 

pasos que para el análisis multimétrico con macroinvertebrados.  

Resultados 

1) Índice físico-químico  

Las variables físico-químicas del agua determinadas a campo y laboratorio para el 

cálculo del ICA, no mostraron variaciones relevantes entre los tramos de estudio. Solo 

se observaron diferencias marcadas en los valores de conductividad y SDT en los cuatro 

tramos ubicados en cuenca baja del colector principal Carcarañá (Anexo 8). 
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El ICA evidenció valores y juicios de calidad similares para todos los tramos de la 

cuenca Carcarañá tratándose en su mayoría de tramos con muy buena calidad seguidos 

por tramos con buena calidad (Figura 8). Los menores valores del índice fueron 

registrados en el tramo CT-22 y en los cuatro tramos del colector principal. 

 

Figura 8. Valoración del ICA en la subcuenca Ctalamochita (CT), Chocancharava (CH) y en el colector principal 

Carcarañá (CA) durante la primavera 2021 y 2022. En la figura se indica el valor de cada tramo con su respectiva 

calidad indicado según la coloración de los rangos de valor: rojo (<25) calidad muy mala, naranja (>25-50) calidad 

mala, amarillo (>50-70) calidad moderada,  verde (>70-90) calidad buena, y azul (>90-100) calidad muy buena. 

 

 

2) Índices bióticos 

Se registraron un total de 108 taxa para el total de muestras, pertenecientes a 7 

phyla: Cnidaria, Annelida, Mollusca, Platyhelminthes, Nemertea, Nematoda y 

Arthropoda, a partir de los cuales se realizaron los pertinentes cálculos de los índices 

(Anexo 9 y 10). 

El IBC, a lo largo de ambas subcuencas no indicó diferencias entre los juicios de 

calidad de los diferentes tramos evaluados, tratándose, según el juicio, de aguas muy 

limpias o con poca contaminación. Todos los tramos de cuenca alta, tanto de la 
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subcuenca Ctalamochita (CT-1 a CT-12) como del Chocancharava (CH-1 a CH-6), 

presentaron el máximo puntaje del IBC con una calidad muy buena del agua. 

Contrariamente, en el colector principal Carcarañá, los cuatro tramos exhibieron grados 

de deterioros en la calidad biótica del agua, expresados por los juicios de calidad como 

aguas contaminadas o muy contaminadas (Figura 9, Anexo 11). 

 

Figura 9. Valoración del IBC en la subcuenca Ctalamochita (CT), Chocancharava (CH) y en el colector principal 

Carcarañá (CA) durante la primavera 2021 y 2022. En la figura se indica el valor de cada tramo con su respectiva 

calidad indicado según la coloración de los rangos de valor: rojo (1-2-3) calidad pésima, naranja (4-5) calidad mala, 

amarillo (6-7) calidad moderada,  verde (8-9) calidad buena, y azul (10-11-12…) calidad muy buena. 

 

El BMWP, mostró algunas diferencias con respecto al IBC. Si bien la mayoría de los 

tramos siguieron evidenciando calidad biótica muy buena o buena, en el río 

Ctalamochita los tramos de cuenca baja indicaron en sus juicios de calidad aguas 

contaminadas o muy contaminadas. En el rio Chocancharava, los tramos exhibieron un 

puntaje de BMWP menor, sin la existencia de un patrón claro de perturbación a lo largo 

de la subcuenca. Los mayores puntajes se encontraron en la cuenca alta de ambos ríos 

y los menores puntajes en el colector principal Carcarañá. El tramo CA-2 fue el que 

exhibió el menor valor de toda la cuenca, con un juicio de calidad de aguas 

extremadamente contaminadas (Figura 10, Anexo 11).   
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Figura 10. Valoración del BMWP en la subcuenca Ctalamochita (CT), Chocancharava (CH) y en el colector principal 

Carcarañá (CA) durante la primavera 2021 y 2022. En la figura se indica el valor de cada tramo con su respectiva 

calidad indicado según la coloración de los rangos de valor: rojo ( 15) calidad pésima, naranja (16-35) calidad mala, 

amarillo (6-7) calidad moderada,  verde (8-9) calidad buena, y azul (10-11-12-etc.) calidad muy buena. 

 

El índice ASPT mostró, en la mayoría tramos, que la calidad biótica variaba entre 

muy buena y buena. Solo un tramo de la subcuenca Ctalamochita (CT-24), dos de las 

subcuenca Chocancharava (CH-9 y CH-12) y tres del colector principal (CA-1, CA-2 y CA-

4) evidenciaron calidad moderada. Los cuatro tramos del colector principal fueron los 

que obtuvieron el menor puntaje de la cuenca, con CA-3 con un juicio de aguas muy 

contaminadas (Figura 11, Anexo 11). 
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Figura 11. Valoración del ASPT en la subcuenca Ctalamochita (CT), Chocancharava (CH) y en el colector principal 

Carcarañá (CA) durante la primavera 2021 y 2022. En la figura se indica el valor de cada tramo con su respectiva 

calidad indicado según la coloración de los rangos de valor: rojo (0-1,87) calidad pésima, naranja (1,88-2,74) calidad 

mala, amarillo (2,75-3,62) calidad moderada,  verde (3,63-4,50) calidad buena, y azul (>4,50) calidad muy buena. 

 

Por otra parte, de los 65 métricos propuestos por Barbour et al. (1997), se 

probaron 28 para verificar si discriminaban entre la condición de referencia (tramos 

conservados según IIH) y la condición impactada (tramos deteriorados según IIH). La 

confiabilidad de los índices se evaluó mediante la realización de gráficos de Cajas y 

Bigotes (Box & Whisker) (Figuras 12 a 19) y a partir de ellos se obtuvieron 4 métricos en 

cuenca alta y 1 métrico en cuenca media baja, que evidenciaron capacidad de 

discriminar los distintos tipos de condiciones (Tabla 11). Los 4 métricos obtenidos para 

cuenca alta representaron las categorías de: riqueza, composición y roles tróficos, 

mientras que el único métrico de cuenca media y baja fue un representante de medidas 

de roles tróficos. En ninguno de los casos se seleccionaron métricos de tolerancia e 

intolerancia. 

En la Figura 20 se presenta, el porcentaje de cambio y los juicios asignados a cada 

tramo de estudio. El resultado del índice multimétrico mostró que un sitio de la cuenca 

Ctalamochita (CT-23), tres del Chocancharava (CH-12, CH-17 y CH-18) y dos del colector 

principal Carcarañá (CA-1 y CA-2) presentan calidad severamente deteriorada, lo cual 

coincide en parte con el deterioro de calidad biótica expresada en el BMWP. La mayoría 
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de los restantes tramos presentan entre calidad moderada y poco deteriorada. En el 

Anexo 12, se presenta además la valoración de cada métrico para cada uno de los tramos 

de estudio, diferenciando cuenca alta de cuenca media-baja. 

 

 

Figura 12. Valores de los métricos pertenecientes a la categoría Medidas de Riqueza en bentos de cuenca alta, 

mostrando el poder discriminatorio de los dos tipos de condiciones ambientales según el IIH. 
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Figura 13. Valores de los métricos pertenecientes a la categoría Medidas de Composición en bentos de cuenca 

alta, mostrando el poder discriminatorio de los dos tipos de condiciones ambientales según el IIH. 
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Figura 14. Valores de los métricos pertenecientes a la categoría Medidas de Roles Tróficos en bentos de 

cuenca alta, mostrando el poder discriminatorio de los dos tipos de condiciones ambientales según el IIH. 
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Figura 15. Valores de los métricos pertenecientes a la categoría Medidas de Tolerancia e Intolerancia en bentos 

de cuenca alta, mostrando el poder discriminatorio de los dos tipos de condiciones ambientales según el IIH. 

 

 

Figura 16. Valores de los métricos pertenecientes a la categoría Medidas de Riqueza en bentos de cuenca media-

baja, mostrando el poder discriminatorio de los dos tipos de condiciones ambientales según el IIH. 
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Figura 17. Valores de los métricos pertenecientes a la categoría Medidas de Composición en bentos de cuenca 

media-baja, mostrando el poder discriminatorio de los dos tipos de condiciones ambientales según el IIH. 
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Figura 18. Valores de los métricos pertenecientes a la categoría Medidas de Roles Tróficos en bentos de cuenca 

media-baja, mostrando el poder discriminatorio de los dos tipos de condiciones ambientales según el IIH. 
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Figura 19. Valores de los métricos pertenecientes a la categoría Medidas de Tolerancia e Intolerancia en bentos 

de cuenca media-baja, mostrando el poder discriminatorio de los dos tipos de condiciones ambientales según el 

IIH. 

 

Tabla 11. Rango de los valores de los métricos que reflejaron diferencias entre los dos tipos de 

condiciones, divididos en cuartiles y el puntaje asignado a cada uno de ellos. 

CUENCA MÉTRICOS 1 2 3 4 

CUENCA ALTA 

N° total de taxa > 41,00 41,00 – 36,50 36,51 – 32,00 < 32,00 

% de Diptera < 23,00 23,00 – 32,00 32,01 – 50,00 > 50,00 

% de 

Caenis/Ephemeroptera 
> 8,00 8,00 – 4,00 4,01 – 1,00 < 1,00 

Abundancia de 

colectores de depósito 
> 9708,00 9708,00 – 6181,50 6181,51 – 2139,00 < 2139,00 

CUENCA 

MEDIA-BAJA 
% de depredadores < 2,00 2,00 – 3,50 3,51 – 6,00 > 6,00 
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Figura 20. Valoración de los métricos en la subcuenca Ctalamochita (CT), Chocancharava (CH) y en el colector 

principal Carcarañá (CA) durante la primavera 2021 y 2022. En la figura se indica el valor de cada tramo con su 

respectiva calidad indicado según la coloración del porcentaje de cambio: rojo (0-25) severamente deteriorado, 

amarillo (25-50) moderadamente deteriorado,  verde (50-75) poco deteriorado, y azul (75-100) no deteriorado. 

 

 

3) Índice de Ribera y Hábitat 

Los resultados del CBR revelaron que la mayoría de los tramos evaluados 

presentaron algún grado de deterioro en la zona ribereña. Solo cuatro tramos de cuenca 

alta, dos de la subcuenca Ctalamochita (CT-8 y CT-11) y dos de la subcuenca 

Chocancharava (CH-1 y CH-4) fueron los que presentaron el puntaje más alto con un 

juicio de calidad de sin alteraciones, estado natural. El puntaje más bajo se encontró en 

un tramo urbano de la cuenca alta del río Ctalamochita (CT-4) perteneciente a la 

localidad de Santa Rosa y un tramo del colector principal Carcarañá (CA-1), ambos con 

un juicio de calidad de degradación extrema (Figura 21). 

En coincidencia con el CBR, el IIH reveló un patrón de degradación similar, 

evidenciando que la mayoría de los tramos presentaron una degradación moderada. Los 

valores más altos del IIH se registraron en los mismos tramos de cuenca alta (CT-8, CT-

11, CH-1 y CH-4) donde existe una mayor conservación de la zona ribereña. En contraste, 

los valores más bajos se observaron en los tramos CT-4 y CA-1, que coincidieron con los 
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tramos de degradación extrema señalados por el CBR, así como también en los tramos 

CT-23 y CH-3 (Figura 22). 

 

Figura 21. Valoración del índice CBR en la subcuenca Ctalamochita (CT), Chocancharava (CH) y en el colector principal 

Carcarañá (CA) durante la primavera 2021 y 2022. En la figura se indica el valor de cada tramo con su respectiva 

indicado según la coloración de los rangos de valor: rojo ( 25) pésima, naranja (30-50) mala, amarillo (55-70) 

moderada,  verde (75-90) buena, y azul (> 95) muy buena. 

 

Figura 22. Valoración del IIH en la subcuenca Ctalamochita (CT), Chocancharava (CH) y en el colector principal 

Carcarañá (CA) durante la primavera 2021 y 2022. En la figura se indica el valor de cada tramo con su respectiva 

calidad indicado según la coloración de los rangos de valor: rojo (≤ 0,33) degradado, amarillo (0,33 < IIH ≤ 0,66 ) 

moderadamente degradado, y azul (> 0,66) preservado. 
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4) Índice de Estado Ecológico (ECOINTRI) 

En términos generales, la calidad de los tramos de estudio según el índice de 

integridad ecológico fue en su mayoría moderada (figura 23). Cuatro tramos 

presentaron calidad muy buena en su integridad ecológica (CT-8, CT-11, CT-18 y CH-1). 

Mientras que hubo dos tramos del colector principal que evidenciaron una calidad 

pésima (CA-1 y CA-2), dado principalmente por sus bajos valores de calidad biótica y de 

ribera (Anexo 13). Además, 7 tramos presentaron calidad mala, todos ellos en cuenca 

media-baja; 22 presentaron calidad moderada y 11 calidad buena.  

  

 

Figura 23.  Área de la cuenca Carcarañá con los tramos de estudio  coloreados con los 

correspondientes juicios de calidad del índice ECOINTRI. 

 5) Métricos funcionales 

Los resultados de métricos basados en medidas funcionales no evidenciaron 

diferencias entre tramos degradados y preservados. De los cinco métricos evaluados en 

cuenca alta solo el peso seco remanente exhibió diferencias en los gráficos de caja entre 

ambas condiciones (Figura 24). Sin embargo, este resultado debe ser tomado con 

cautela dado que el porcentaje de masa seca remanente fue menor al 30%. Valores 

inferiores a este porcentaje incrementan la incertidumbre y reducen la capacidad de 

obtener conclusiones confiables (Gessner y Chauvet, 2002). Por esta razón es que no se 

realizó la estandarización de su valor ni su división en juicios de calidad.  

ECOINTRI 
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De manera similar, en cuenca media-baja, ninguno de los cuatro métricos mostró 

capacidad discriminatoria (Figura 25). En la Respiración y Clorofila a se evidenció una 

mayor dispersión de los datos en la condición degradada, lo contrario a lo ocurrido en 

cuenca alta, donde la mayor dispersión de datos se obtuvo en los tramos preservados.  

 

Figura 24. Valores de los métricos pertenecientes a cuenca alta medidos en primavera del 2022. Se 

muestra el poder discriminatorio de los dos tipos de tramos evaluados mediante el IIH. Rojo: 

degradado y Azul: preservado. 
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Figura 25. Valores de los métricos pertenecientes a cuenca media baja medidos en primavera del 

2021. Se muestra el poder discriminatorio de los dos tipos de tramos evaluados mediante el IIH. Rojo: 

degradado y Azul: preservado. 

 

Discusión 

El estudio de diferentes tramos de la cuenca Carcarañá permitió evaluar la 

integridad ecológica de los mismos a través de indicadores físico-químicos, biológicos y 

de ribera y hábitat, poniendo a prueba también indicadores funcionales.  A través del 

Índice de Integridad Ecológica de los ríos se pudo obtener un juicio de calidad global de 

cada tramo evaluado, plasmándolo en un mapa de calidad, lo cual cumple con el 

objetivo específico planteado para este capítulo.  

El resultado obtenido del Índice de Calidad del Agua (ICA) reveló una muy buena 

calidad físico química de la cuenca, no encontrándose tramos degradados. En este 
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sentido, es ampliamente reconocido que los métodos tradicionales que emplean 

parámetros físico y químicos de la calidad del agua no representan con precisión el 

estado real y los eventos de perturbación que tuvieron lugar en los sistemas de agua 

dulce a lo largo del tiempo (Herman y Nejadhashemi 2015; Custodio 2019; Sumudumali 

y Jayawardana 2021). Por el contrario, presentan la limitación de reflejar el estado del 

cuerpo de agua en el momento del muestreo, lo cual dificulta detectar cambios 

provocados por contaminación difusa o deterioro producido por varios años de cambios 

sostenidos en el uso del suelo (Abbasi y Abbasi 2012).  

Además, las variables aquí empleadas representan solo una selección de las 

utilizadas a nivel mundial para el cálculo del ICA. Variables como la turbidez o las 

coliformes totales constituyen indicadores relevantes para detectar cambios asociados 

a actividades agrícolas y urbanas (Miguel-Chinchilla et al. 2019; del Rosario Salazar-

Sánchez et al. 2023), pero no fueron incluidos en este análisis debido a la falta de 

equipamiento y recursos para su medición. Esta limitación no es exclusiva de este 

trabajo dado que distintos índices de calidad del agua desarrollados y aplicados en otras 

regiones también presentan variaciones, restricciones metodológicas y posibles sesgos. 

Sumado a esto, no siempre responden de forma sensible a impactos (Chidiac et al. 

2023). No obstante, estas limitaciones no disminuyen la relevancia de continuar 

empleando y evaluando este tipo de indicadores, así como de avanzar en el desarrollo y 

validación de índices que puedan ser contrastados y replicados en diferentes contextos 

regionales. 

Por otra parte, los resultados obtenidos de la aplicación del Índice Biótico 

Carcarañá (IBC) no evidenciaron diferencias en los juicios de calidad de los tramos de 

cuenca alta y media-baja para ninguna de las subcuencas. Solo se presentaron juicios de 

calidad moderada y mala para los tramos del colector principal Carcarañá. Esta ausencia 

de diferenciación entre tramos podría estar asociada a las características y al rango de 

sensibilidad del índice, el cual fue desarrollado principalmente para evaluar impactos 

ambientales severos y puntuales. En este sentido, se ha señalado que, ante escenarios 

de descargas orgánicas moderadas, contaminación difusa o alteraciones hidrológicas, el 

IBC puede presentar una menor capacidad de discriminación, por lo que resulta 
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pertinente complementarlo con el análisis de otros atributos estructurales de la 

comunidad de macroinvertebrados (Oberto et al. 2020). 

Los tramos ubicados en el colector principal Caracarañá, presentan impactos 

puntuales. En ese sector, la cuenca se encuentra totalmente canalizada, con actividades 

de dragado permanentes y actividad agrícola intensa incluso llegando hasta el borde del 

curso fluvial (Pincén et al. 2010; Santinelli et al. 2020). Asimismo, los aportes de caudal 

proveniente de las subcuencas principales y de otras aledañas como la del arroyo 

Tortugas aportan al curso del río Carcarañá agua proveniente de desagües pluviales 

urbanos y del escurrimiento superficial en campos de la región centro-este de la 

provincia de Córdoba (Lozada Diaz 2019). Además, el primer tramo muestreado sobre 

el colector principal (CA-1), presenta de manera aledaña al curso fluvial el basural 

municipal de la ciudad de Inriville (32º54'9.72"S 62º13'31.152"W) y un desagüe directo 

proveniente de la planta depuradora de residuos cloacales de dicha localidad. Todas 

estas presiones antrópicas explican la severidad de los impactos registrados y refuerzan 

la sensibilidad del índice para detectar alteraciones ambientales marcadas en tramos 

fuertemente degradados. 

A diferencia del IBC, el BMWP reveló que no solo los tramos del colector principal 

Carcarañá presentaron deterioro en la calidad biótica. Algunos tramos de la subcuenca 

Ctalamochita como aquellos aledaños a la ciudad de Bell Ville presentaron calidad 

moderada y mala. Mientras que en la subcuenca Chocancharava, la localidad de 

Reducción y otros dos tramos más exhibieron un deterioro similar. Este resultado es 

consistente con las características de ríos de cuenca baja, donde se acumulan 

contaminantes, se reduce la velocidad de la corriente y disminuye la diversidad del 

hábitat como consecuencia de la homogeneización del sustrato y la escasez de 

vegetación acuática (Magallón Ortega et al. 2021).  Por el contrario, en cuenca alta, se 

registró calidad muy buena y buena en todos los tramos evaluados. En este sentido, 

como señalan Gualdoni y Corigliano (1991), es esperable que la calidad biológica de los 

cursos fluviales serranos sea buena porque estos ambientes se caracterizan por poseer 

un gran número de familias y muchas de ellas sensibles a las perturbaciones.  

Adicionalmente, ya se ha reportado que la urbanización tiene un efecto negativo 

general sobre la diversidad de especies de macroinvertebrados de agua dulce (Westman 
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y Martin 2025). Sin embargo, aquí, solo 2 de las 13 localidades evaluadas presentaron 

algún grado de deterioro. En este sentido, los valores elevados en los índices bióticos 

registrados en tramos con un uso urbano del suelo, se debe principalmente al gran 

número de familias tolerantes presentes. Este patrón podría deberse a que los taxones, 

que ya han superado los umbrales de perturbación asociados a la urbanización, 

generalmente toleran los factores de estrés hidrológicos y de calidad del agua causados 

por este uso del suelo (Chaumel et al. 2019); o bien a una serie de eventos estocásticos 

que no necesariamente revelan respuestas deterministas a la cobertura del suelo 

(Krynak y Yates 2018). 

El ASPT por su parte obtuvo resultados similares en cuanto a la comparación entre 

los tramos, solo que este índice mostró valores más altos y por ende mejores juicios de 

calidad. Este resultado evidenció que el número de familias fue similar en la mayoría de 

los tramos evaluados y que existe la presencia de familias sensibles en muchos de ellos, 

como es el caso de Leptohyphidae, Phylopotamidae y Odontoceridae en cuenca alta y 

Leptohyphidae y Leptoceridae en cuenca media-baja. Además, a lo largo de la cuenca 

aparecen muchas familias con valores de tolerancia y sensibilidad intermedia como el 

caso de algunos odonatos, coleópteros y dípteros.  

Las evaluaciones de calidad de los índices bióticos no siempre son compatibles 

entre sí, ya que los intervalos de valores y el número de clases de calidad de los índices 

difieren (Akyildiz y Duran 2021). A esto se suma que los índices que asignan valores de 

sensibilidad y tolerancia a nivel de familia pueden ser tendenciosos. En muchos casos, 

el valor asignado está determinado por la especie más tolerante dentro de esa familia, 

lo que reduce su capacidad de representar adecuadamente la sensibilidad del grupo en 

su conjunto. Además, el aporte de una familia considerada sensible puede resultar 

desproporcionado cuando el número de individuos registrados es muy bajo, afectando 

el valor final del índice sin reflejar fielmente la composición real de la muestra (Paisley 

et al. 2014). Sin embargo, es probable, que índices como el ASPT u otros que incluyen 

valores de abundancia no sean usados globalmente como el BMWP porque requieren 

de un mayor tiempo y trabajo de recuento. Es por ello que se recomienda no usar un 

único índice de calidad sino combinar varias medidas de la comunidad (Su et al. 2021). 
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En relación a esto, el índice multimétrico, aparece como una medida robusta, 

cuantitativa y simple que integra en un solo valor diversos componentes del ensamble 

de macroinvertebrados (Vadas et al. 2022).  En este estudio, los resultados obtenidos 

de los métricos, permitieron confirmar la existencia de algún grado de deterioro en los 

tramos evaluados. Los tramos del colector principal CA-1 y CA-2, el tramo CT-23 y CH-12 

son tramos que bajo el juicio de calidad del índice multimétrico se encontraron 

severamente deteriorados, lo cual coincide con el resultado obtenido del BMWP. Es 

necesario resaltar aquí, que los resultados de cuenca media y baja deben ser 

interpretados con precaución dado que solo se identificó un métrico como indicador, lo 

cual vuelve menos robusto el índice. Esto resalta la importancia de abordar el monitoreo 

de los ecosistemas acuáticos considerando múltiples parámetros e incluyendo más de 

un único índice, ya que mientras la aplicación de un único índice puede fallar, la 

evaluación a través de varios reduce esta posibilidad (Ogren y Huckins 2014; Corigliano 

et al. 1998). 

Los resultados revelaron que, en cuenca alta, las métricas de riqueza como el N° 

total de taxa, las de composición como el % de Diptera y el % de Caenis/Ephemeroptera, 

y las métricas de roles tróficos como la abundancia de colectores de depósito, fueron 

buenos indicadores de cambios ambientales.  Estos indicadores coinciden con los 

seleccionados en un estudio previo realizado en arroyos de primer orden de la misma 

región (Montilla et al. 2022). Un hallazgo particularmente notable es que, aunque se 

esperaría que el porcentaje de Diptera aumentara frente a la perturbación 

antropogénica, en este caso ocurrió lo contrario, ya que se registraron valores mayores 

en los tramos preservados. Este patrón podría deberse a la presencia, en estos 

ambientes de corrientes rápidas y bien oxigenadas, de taxones que incluyen un gran 

número de individuos, como el género Simulium, que encuentra en los tramos 

preservados condiciones favorables para su desarrollo (González et al. 2023). Asimismo, 

en estos tramos se registró una elevada abundancia de Chironomidae, una familia 

usualmente considerada tolerante debido al género Chironomus. Sin embargo, esta 

asignación de tolerancia no representa la diversidad del grupo, ya que existen otros 

géneros sensibles que pueden encontrarse en mayor proporción en ambientes bien 

preservados (Paisley et al. 2014). Finalmente, la selección de métricas asociadas a 
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taxones EPT era esperable, debido a que estos organismos han sido empleados 

históricamente como bioindicadores eficaces en distintas regiones del mundo gracias a 

su elevada sensibilidad a las perturbaciones antropogénicas (Resh et al. 1995; Bonada 

et al. 2006; Brasil et al. 2020). 

En cuenca media-baja, en cambio, solo resultó seleccionado como indicador clave 

el % de depredadores. Si bien la selección de un único métrico no es confiable, es 

necesario resaltar algunas particularidades de este resultado. En primer lugar, la 

selección de un métrico que se relaciona directamente con un rasgo funcional de la 

comunidad de macroinvertebrados refuerza la importancia del uso de rasgos 

funcionales en el biomonitoreo. Este tipo de métricas constituyen una herramienta 

capaz de brindar información sobre los mecanismos por los cuales las distintas 

perturbaciones afectan a las comunidades (Ofogh et al. 2024).   Profundizar en otros 

tipos de rasgos funcionales puede ayudar a vislumbrar otro tipo de indicadores que 

permitan diferenciar ambientes impactados de aquellos más preservados (Reynaga y 

Dos Santos 2012; Zanotto Arpellino et al. 2023; Miserendino et al. 2025). 

En segundo lugar, los índices multimétricos muchas veces responden a variaciones 

naturales de los ecosistemas si no están bien direccionados al estrés potencial que 

puede estar sufriendo el curso de agua (Pereira et al. 2016; Tang et al. 2016). En este 

estudio, el IIH se utilizó como variable categórica representativa del impacto de los 

cambios en el uso del suelo sobre la biota. No obstante, es posible que dicha 

categorización no haya captado completamente la complejidad espacial e intensidad de 

los impactos presentes en la cuenca.  También puede ocurrir que los impactos ocurran 

con igual intensidad a lo largo de toda la cuenca y ya no se encuentren tramos realmente 

preservados.  

En este punto también es necesario resaltar, que los resultados demostraron que 

se observa una tendencia de similitud entre los tramos estudiados en lo que respecta a 

medidas estructurales básicas como la abundancia de taxones, la riqueza y la 

equitatividad, como se puede observar en el conjunto de métricos de cuenca media-

baja y en la tabla de abundancia total de taxones por tramo (Anexo 9 y 10). Estos 

resultados pueden tener una relación causal con un proceso histórico y pueden 

enmarcarse en un marco conceptual que está tomando cada vez más relevancia en este 
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tipo de ambientes, la homogeneización biótica (Musters et al.  2019). Como 

consecuencia de las actividades humanas dos procesos interrelacionados entre si 

impactan sobre la biodiversidad: a) extinciones locales que provocan que las especies 

naturalmente raras, endémicas y especialistas sean las más afectadas (Verberk et al. 

2010), y b) muchas especies generalistas y/o tolerantes expanden sus áreas y pueblan 

nuevos ambientes, especialmente tierras impactadas por la producción (de Castro Solar 

et al. 2015; Labaut et al. 2021). Estos procesos en conjunto causan una homogeneización 

de muchos grupos taxonómicos, llevando consigo a un empobrecimiento global de la 

biota (Dar y Reshi 2014). En la cuenca del Carcarañá este mecanismo puede tener sus 

orígenes en la historia de colonización agrícola que sufrió la cuenca. Corigliano (2009) 

señaló que la transformación territorial a causa de la agricultura tiene más de 100 años 

en esta cuenca y que como consecuencia de la inmigración a estos centros de trabajo, 

sobre las márgenes de los ríos Ctalamochita y Chocancharava se encuentran las ciudades 

del interior de mayor densidad después de la capital cordobesa. De esta forma, la 

ausencia de diferencias estructurales marcadas del ensamblaje de macroinvertebrados 

podría interpretarse como el reflejo actual de este proceso histórico de transformación 

y homogeneización ambiental y biológica. 

Por otra parte, los resultados de calidad del hábitat y de la ribera obtenidos 

mediante los índices CBR y del IIH identificaron de manera coincidente los mismos 

tramos como conservados y los mismos como degradados, lo que sustenta de manera 

sólida la valoración de este componente de la integridad ecológica. Los patrones 

observados revelaron que la cuenca alta mantiene valores más elevados, mientras que 

en cuenca media-baja la calidad es menor. Esto puede deberse a que en cuenca alta 

existe una menor presión antrópica y una mayor conservación relativa de sus márgenes, 

a excepción de las zonas donde existe reemplazo de la vegetación ribereña nativa por 

plantaciones de exóticas, principalmente pinos (Jobbágy et al. 2006), o donde la 

urbanización es mayor (Garnero 2023). 

En contraposición, los menores puntajes registrados en los tramos de cuenca 

media baja coinciden con sectores sometidos al impacto acumulado del uso del suelo, 

particularmente la expansión urbana, la intensificación agrícola y la modificación 

histórica del cauce. La canalización, las represas y la estabilización de riberas 
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interrumpen la conectividad del río, alteran el flujo de sedimentos y nutrientes, reducen 

la variabilidad hidrológica y simplifican la estructura del hábitat, afectando el 

establecimiento de vegetación y la diversidad de microhábitats. Además, la pérdida de 

cobertura forestal ribereña favorece la proliferación de especies exóticas y aumenta la 

frecuencia de desbordamientos de los márgenes ribereños (Graziano et al. 2022). Estas 

actividades transforman profundamente las zonas ribereñas, provocando no solo 

impactos directos en ella sino también en el hábitat fluvial en su conjunto. 

En muchos casos, en los que la calidad ribereña fue evaluada como mala, era 

esperable que los índices bióticos también indicaran una calidad deteriorada como ya 

se ha visto en numerosos estudios (e.g. Duschek et al. 2019; Calderon et al. 2023; Lim y 

Do 2024). Sin embargo, esto no ocurrió en todos los casos. En el tramo CH-6, por 

ejemplo, donde la calidad de la ribera fue pésima con uno de los menores puntajes, su 

calidad biótica varió entre buena y muy buena según los distintos índices empleados. 

Estos resultados pueden tener múltiples causas: a) que las comunidades bióticas se 

recuperan rápidamente (Gál et al. 2020), b) que ya estén adaptadas a los impactos 

causados por la contaminación difusa (Tlili et al. 2016), c) que sus umbrales de tolerancia 

a las perturbaciones ya han sido superados (Chaumel et al. 2019) o d) que la integridad 

de la ribera y el hábitat son complementarios a la integridad global del ecosistema 

acuático y no el compartimento central de la misma (Prat et al. 2012). 

Las características de la vegetación ribereña ofrecen información valiosa sobre los 

procesos subyacentes, y un monitoreo cuantitativo riguroso y constante podría 

proporcionar una base sólida para comprender y monitorear el estado del sistema fluvial 

(González del Tánago et al. 2021). Además, la evaluación del hábitat puede aportar una 

dimensión importante a los datos de monitoreo, proporcionando una evaluación más 

completa de los impactos antropogénicos sobre los recursos hídricos (Calderón et al. 

2023). 

Además de los resultados obtenidos de los indicadores físico-químicos, bióticos y 

de ribera y hábitat por separado, se obtuvieron datos de la integridad ecológica global 

de la cuenca Carcarañá a través del ECOINTRI. Este índice combina los resultados de los 

tres indicadores en un único juicio de calidad que revela el estado global del tramo 

evaluado. En este estudio los resultados del ECOINTRI denotaron que, en cuenca media-
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baja, la mayoría de los tramos siempre presentaron algún grado de deterioro, y que este 

viene asociado en su mayoría a un deterioro en la calidad del bosque de la ribera. 

Resultados similares se han reportado tras el empleo del clásico ECOSTRIMED en tramos 

de estudio similares o incluso en la misma cuenca años atrás (Boccolini et al. 2006; 

Gualdoni et al. 2011; Ortiz et al. 2024). Esto refuerza la necesidad de realizar 

biomonitoreos sistemáticos a través del tiempo y prestar atención a cada componente 

de la integridad ecológica por separado y también de forma global. Identificar cuál de 

los componentes es el que se encuentra en estado crítico ayuda a identificar las 

estrategias de gestión más eficaces para reducir su impacto (de Mello et al. 2023). 

Los tramos con el mayor grado de deterioro, CA-1 y CA-2 son tramos que 

presentaron, no solo en el BMWP puntajes muy bajos, sino en todos los índices bióticos 

evaluados. Además, la integridad de la zona ribereña y del hábitat fluvial también se vio 

muy comprometida.  Esto representa un punto de alerta en la cuenca: no se trata de un 

deterioro puntual o circunstancial, sino de un proceso sostenido y multicausal que está 

afectando simultáneamente a la biota, la estructura del hábitat y la calidad de la ribera. 

Identificar y atender las presiones que actúan sobre éstos resulta fundamental para 

detener el avance del deterioro y orientar acciones de manejo y restauración (Abell et 

al. 2023). 

Por su parte, los resultados obtenidos de los indicadores funcionales fueron 

exploratorios y aun incipientes. El único indicador que podría resultar elegible en este 

estudio, fue el peso seco remanente de materia orgánica como medida funcional de la 

degradación de materia orgánica en cuenca alta. Sin embargo, este resultado no pudo 

ser tomado en cuenta para realizar una extrapolación a indicador ya que el porcentaje 

de reducción de masa foliar fue mayor al 70% inicial. Esto podría deberse a la cantidad 

de días que fueron expuestas las bolsas de hojas y también a las fuertes crecidas que 

hubo durante la primavera del 2022 como consecuencia de las altas tasas de 

precipitaciones (https://ohmc.ar/). Probar diferentes sustratos para la colonización, 

diferentes tiempos de descomposición, y realizar experimentos controlados con 

diferentes incrementos de nutrientes son desafíos que se deben empezar a abordar para 

lograr utilizar indicadores basados en la descomposición para la bioevaluación (Ferreira 

et al. 2021). 

https://ohmc.ar/
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Por otro lado, el metabolismo fluvial y su aplicación en la gestión sigue siendo un 

reto debido a la limitada comprensión conceptual de la actividad funcional de la mayoría 

de los ecosistemas acuáticos (Jankowski et al. 2021). El desarrollo de investigaciones que 

analicen la relación entre las tasas metabólicas de los ecosistemas acuáticos, la biomasa 

y los patrones de producción contribuirá a definir cómo incorporar el metabolismo del 

ecosistema en estrategias de gestión de mayor alcance (Rüegg et al. 2021). Este estudio 

incorpora solo mediciones de metabolismo en cámaras de incubación, pero existen 

otras metodologías que pueden proporcionar resultados más certeros acerca del 

funcionamiento del sistema acuático de la cuenca Carcarañá. Por ejemplo, la 

investigación de Lucero et al. (2022) inició de manera preliminar el estudio del 

metabolismo fluvial in situ, empleando cámaras de incubación en tramos del río 

Chocancharava. En este estudio los resultados encontrados aportan evidencia relevante 

sobre la sensibilidad diferencial de las comunidades y el posible efecto amortiguador de 

las características locales del sistema, sin embargo, la metodología basada en cámaras 

cerradas es aún preliminar y requiere revisión para su aplicación.  

Los análisis realizados en este estudio y en Lucero (2025) son las primeras 

aproximaciones de datos funcionales completos en la cuenca Carcarañá. Si bien aún no 

se observa un patrón claro que permita utilizar las variables funcionales como 

indicadoras de cambio, los protocolos empleados pueden ser la base para repetir 

mediciones con nuevos ajustes metodológicos. 

Finalmente, los resultados obtenidos a partir de los indicadores físico-químicos, 

bióticos y de ribera y hábitat, integrados mediante el ECOINTRI, permitieron delinear un 

diagnóstico claro del estado ecológico de la cuenca del Carcarañá. Estos resultados 

ratifican la necesidad de que la planificación ambiental considere toda la cuenca 

hidrográfica para la conservación de su recurso hídrico. A su vez, los resultados destacan 

el valor de utilizar múltiples indicadores complementarios y enfoques holísticos para 

evaluar la integridad ecológica, ya que permiten identificar con mayor precisión los 

componentes críticos del deterioro y priorizar acciones de restauración. 
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Introducción 

Los paisajes en los que se insertan los ecosistemas acuáticos han experimentado 

transformaciones profundas debido a las actividades humanas, modificando la 

composición y configuración del territorio a múltiples escalas espaciales. Estas 

actividades antropogénicas, como ya se ha mencionado con anterioridad, transforman 

de manera significativa los ecosistemas acuáticos, afectando su estructura natural y 

funcionamiento (Huang et al. 2021). Principalmente, la expansión de los diferentes usos 

del suelo altera procesos hidrológicos, biogeoquímicos y ecológicos esenciales para el 

mantenimiento de la calidad del agua (Cheng et al. 2023).  

En este contexto, y como ya se ha mencionado con anterioridad, la integridad 

ecológica se ha consolidado como un concepto central para evaluar el estado de los 

ecosistemas acuáticos, ya que reune aspectos estructurales, funcionales y 

composicionales del sistema (Karr et al. 2022). Dentro de este marco, la calidad biótica 

constituye uno de sus componentes más representativos, al reflejar de manera 

integrada y a lo largo del tiempo las condiciones ambientales y las presiones antrópicas 

a las que están sometidos ríos y arroyos (Wang 2024). La calidad biótica además es uno 

de los componentes de la integridad ecológica más utilizados para predecir y evaluar los 

efectos de múltiples variables ambientales y de uso del suelo sobre los ecosistemas 

acuáticos (Knillmann et al. 2018; Huang et al. 2022; Mureithi et al. 2025). 

Para evaluar, diagnosticar y controlar las condiciones adecuadas de calidad del 

agua, no basta con establecer acciones de biomonitoreo. Además, es necesario contar 

con información precisa sobre qué variables están afectando dicha calidad (Blackman et 

al. 2022). Establecer un método de valoración apropiado es la clave para la evaluación 

de la salud del ecosistema regional (Vollmer et al. 2016; Pan et al. 2021). De esta forma 

las estrategias de remediación pueden ser más directas y efectivas.  

Mundialmente, numerosos estudios han demostrado que la relación entre el uso 

del suelo y la integridad ecológica de ríos y arroyos es fuertemente dependiente de la 

escala, y que los efectos del paisaje pueden amplificarse, atenuarse o incluso invertirse 

al pasar de zonas adyacentes al cauce hacia subcuencas o cuencas completas (Allan 

2004; Sliva y Dudley Williams 2001; Ding et al. 2016). Esta variabilidad ha dificultado 
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alcanzar un consenso sobre cuáles atributos del paisaje son más determinantes y en qué 

escala su influencia resulta más significativa para comprender el estado ecológico del 

agua (Liu et al. 2021; Li et al. 2019). 

En este marco, la investigación multiescalar se ha vuelto central para la ecología 

de ríos (Griffith y McManus 2020). El uso del suelo genera modificaciones ambientales 

que se manifiestan de manera distinta según se las analice a escala de hábitat/tramo, 

de ribera o de cuenca (Figura 26). Además, estas modificaciones interactúan con rasgos 

geomórficos propios de cada sistema (Ding et al. 2016). Como resultado, los patrones 

que observamos no emergen de un único nivel de organización sino de la superposición 

de procesos que operan simultáneamente en distintas escalas, lo que hace más difícil 

interpretarlos y refuerza la importancia de enfoques que reconozcan la estructura 

jerárquica de los ecosistemas fluviales y de los factores que los modulan (Lei et al. 2021; 

Xu et al. 2021). 

 

Figura 26. Naturaleza jerárquica de los ríos desde la escala espacial más grande de paisaje a 

la escala más pequeña de hábitat o tramo (Modificado de Allan 2004). 

La escala más pequeña de evaluación es la de hábitat. Más específicamente el 

hábitat fluvial se define en funsión de la naturalidad del flujo de agua y la estructura y 

composición del lecho. A esta escala, ejercen una influencia directa y significativa los 

impactos locales vinculados al uso del suelo circundante: aportes de nutrientes, 

sedimentos, contaminantes, alteraciones en la temperatura y en la estructura física del 

cauce. Estos procesos actúan a distancias cortas desde el borde del cauce y dependen 

fuertemente de las características del entorno inmediato. La calidad del agua en el 

tramo puede variar rápidamente en respuesta a cambios puntuales sobre el lecho del 
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río o en prácticas de manejo cercanas (Liu et al. 2021), lo que explica por qué los estudios 

enfocados en esta escala suelen capturar relaciones muy locales y sensibles a cambios 

de corto plazo. 

Muchas características físicas y químicas del agua, hidráulicas, geomorfológicas, 

alteraciones del canal y presencia de contaminantes como arsénico e incluso metales 

pesados detectados en agua y sedimento provocan cambios en las comunidades 

acuáticas lo cual repercute directamente en la integridad ecológica del ambiente 

(Johnson et al. 2007; Mwaijengo et al. 2020; Yao 2021). Si bien la teoría jerárquica 

predice que las variables físicas y químicas a pequeña escala espacial están reguladas 

por otras variables a escalas mayores (Allen y Starr 2019), conocer cómo las variables 

del hábitat fluvial o tramo influyen sobre las comunidades biológicas como reflejo de la 

integridad ecológica puede resultar de gran interés para la gestión del recurso hídrico.  

Por su parte, la escala de ribera ocupa una posición intermedia clave dentro de la 

jerarquía espacial del paisaje. La zona ribereña es el área semiterrestre aledaña a los ríos 

que se expande horizontalmente incluyendo llanuras de inundación y terrazas fluviales 

(Naiman et al. 2010). La superficie de esta zona depende del tamaño y la anchura del 

río, así como de su ubicación en la cuenca hidrográfica, cuyas dimensiones varían desde 

metros hasta kilómetros (Michez et al. 2013; Huylenbroeck et al. 2020) y cuyo límite es 

natural y por ende móvil y dinámico. Particularmente en Argentina, el código Civil y 

Comercial (art. 1975), establece desde 2015 un margen de 15 m no edificable y de uso 

público, siendo anteriormente de 35 m (Código Civil, Ley 340, art. 2639). 

Estas áreas funcionan como un filtro ecológico que modula el ingreso de 

sedimentos, nutrientes y contaminantes, regula la temperatura del agua, provee hábitat 

y mantiene la conectividad entre el sistema terrestre y el acuático (Pinay et al. 2018). 

Debido a este rol, numerosos estudios han identificado a los corredores ribereños como 

una escala particularmente determinante para explicar la variabilidad de la calidad del 

agua (Stanfield y Kilgour 2012; Liu et al. 2017; Cole et al. 2020). Variables como el tipo 

de vegetación, su estructura, el tipo de modificaciones antropogénicas y su intensidad 

son algunas de las evaluadas como causantes de los cambios en la calidad del agua 

(Nguyen et al. 2019; González del Tánago et al. 2021; Olokeogun y Kumar 2022).   
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En un nivel más amplio, la escala de paisaje, habitualmente representada por la 

subcuenca o la cuenca completa, integra los efectos acumulados de los usos del suelo y 

de la estructura espacial de los parches en el territorio. Esta escala captura los procesos 

regionales y permite comprender cómo las actividades humanas aguas arriba se 

manifiestan aguas abajo. Estudios recientes han destacado que tanto la composición del 

paisaje (tipos de uso del suelo) como la configuración espacial de los parches 

(fragmentación, conectividad, agregación) pueden influir de manera significativa en la 

calidad del agua (Allan 2004; Ding et al. 2016; Zhang et al. 2019).  

La cobertura del suelo es una parte importante del paisaje y desempeña un papel 

decisivo en la seguridad ecológica regional (Liu et al. 2014). Las diferentes actividades 

antrópicas se ven representadas por los distintos tipos de usos que se le dan al suelo, 

tales como la urbanización, la plantación de especies exóticas y la agricultura, las cuales 

suelen estar fuertemente correlacionadas con la integridad ecológica del agua 

(Sulikowski 2013; Gál et al. 2019; Hoover y Wood 2021). 

A pesar de estos avances, muchos de estos patrones son poco conocidos en 

Argentina, donde los efectos del uso del suelo en la calidad del agua se han investigado 

a menudo (e.g. Principe et al. 2015; Berón et al. 2024; Horak et al. 2024) pero sin un 

enfoque multiescalar integrador. Los vínculos entre múltiples variables ambientales, 

características de la cuenca y estructura del paisaje rara vez se han evaluado 

simultáneamente a distintas escalas espaciales. Esta falta de información limita la 

comprensión de cómo interactúan los factores locales, ribereños y a escala de cuenca 

en la determinación de la calidad del agua, y restringe la capacidad para desarrollar 

herramientas de gestión ambiental robustas y adaptadas a las características propias de 

cada cuenca (de Mello et al. 2020). 

Comprender cómo las diferentes escalas espaciales de estos patrones paisajísticos 

influyen en la calidad del agua es clave para desentrañar los mecanismos que conducen 

al deterioro de los ecosistemas acuáticos (Xu et al. 2023). Investigar cómo varían los 

efectos del paisaje entre las escalas de hábitat, ribera y cuenca no solo es esencial para 

avanzar en el conocimiento ecológico, sino también para fortalecer la planificación 

territorial, el diseño de zonas de amortiguamiento y la implementación de políticas de 

conservación (Zhou et al. 2012; Dalu et al. 2017; Mwaijengo et al. 2020). En este 
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contexto, el presente capítulo aborda de manera explícita esta problemática, buscando 

identificar qué variables asociadas al paisaje emergen como más influyentes en cada 

escala espacial y cómo esta información puede orientar estrategias más efectivas para 

la gestión sostenible del recurso hídrico. 

Objetivo específico 

II- Identificar las variables ambientales medidas a escala de hábitat fluvial, de 

ribera y de paisaje que influyen sobre la calidad de sistemas fluviales sometidos a 

diferentes usos del suelo. 

Hipótesis y predicciones 

Hipótesis: Las variables ambientales que influyen sobre la calidad de los sistemas 

fluviales varían en función de la escala espacial y de los usos del suelo 

Predicciones: 

Los cambios en las variables que influirán sobre la calidad de los tramos fluviales 

a diferentes escalas espaciales y producto de las actividades asociadas a los distintos 

usos del suelo serán: 

-A escala de hábitat fluvial, tanto en cuenca alta como en cuenca baja, habrá 

influencia de variables directamente asociadas a un uso intensivo del suelo como la 

urbanización y la actividad agrícola, generando modificaciones en variables como la 

conductividad, los sólidos disueltos totales, cambios granulométricos y aumento de 

metales pesados.  

-A escala de ribera existirá una influencia directa, sobre la calidad fluvial, de 

variables asociadas a impactos severos de la acción antropogénica como lo es la 

presencia de residuos sólidos urbanos, la erosión de los bancos ribereños, y el 

porcentaje de uso del suelo urbano.  

-A escala de paisaje en cuenca alta será un mejor predictor el porcentaje de 

vegetación nativa, mientras que en cuenca media baja existirá una influencia del 

porcentaje de suelo agrícola. 
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Metodología 

Se realizaron relevamientos a campo, mediciones en laboratorio y análisis en 

computadora de diferentes variables ambientales en las distintas escalas espaciales 

evaluadas.  

1) Variables a escala de hábitat fluvial: para trabajar en esta escala se definieron 

sectores de 50 m de longitud a lo largo del río, en cada uno de los tramos seleccionados 

de cuenca alta, media-baja. Allí se tomaron mediciones in situ por triplicado de: pH, 

temperatura del agua y del aire, conductividad, sólidos disueltos totales (SDT), salinidad 

y oxígeno disuelto (OD) con el sensor portátil multiparámetro PCSTestr 35 Eutech-

Oakton y el sensor digital YSI DO200. Además, se recolectaron muestras de agua para 

realizar análisis de iones en laboratorio. En cuenca media-baja se cuantificaron los 

sólidos sedimentables en laboratorio llenando un cono Imhoff con 1 L de agua 

recolectada en cada sitio de estudio y dejando decantar los sólidos durante 1 h (Figura 

27). El volumen de sólidos sedimentables al cabo de una hora se expresó como mL/L. 

Por otro lado, se midieron también variables hidráulicas como velocidad de 

corriente, profundidad (con velocímetro digital Global Flow Probe FP101), ancho del 

canal, y se calculó el caudal para cada uno de los sitios (Elosegi et al. 2009) (Figura 27). 

En aquellas zonas donde no se pudo vadear completamente el río, se realizó una 

estimación parcial del caudal con los datos de velocidad y profundidad que se lograron 

tomar. Cuando ninguno de los procedimientos anteriores se pudo llevar a cabo, se 

obtuvieron datos de caudal de fuentes bibliográficas. Además, en cuenca media y baja 

se tomaron muestras de sedimento para calcular la composición porcentual de la 

granulometría del sustrato (Gualdoni et al. 2009), mientras que en cuenca alta se realizó 

una estimación en campo de la composición porcentual de la granulometría del sustrato 

y la proporción de cobertura de macrófitas (Gualdoni y Oberto 2012) (Figura 27). 

A partir de las muestras de sedimento de cuenca media-baja en laboratorio se 

realizó el cálculo de porcentaje granulométrico. Las muestras se secaron en estufa a 60 

°C durante 48 h, luego se tamizaron a través de tamices con diferente abertura de malla 

y se pesaron para determinar la composición porcentual del sustrato siguiendo la 

clasificación propuesta por Hynes (1970): guijarro (16–64 mm), grava (4–16 mm), arena 
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gruesa (0,5–4 mm), arena media (0,25-0,5 mm), arena fina (0,0625-0,25 mm) y limo-

arcilla (<0,0625 mm). 

En cuenca media y baja también se tomaron muestras de agua y de sedimento 

para determinar la concentración de algunos metales pesados tales como: Cromo (Cr), 

Manganeso (Mn), Hierro (Fe), Cobalto (Co), Níquel (Ni), Cobre (Cu), Zinc (Zn), Arsénico 

(As), Cadmio (Cd), Mercurio (Hg) y Plomo (Pb), que se han reportado en altas 

concentraciones para la región (Harguinteguy et al. 2013; 2014; 2016; Lubrina et al. 

2018). Las muestras de agua se tomaron en el centro de canal (cuando fue posible) y a 

15 cm de profundidad. El agua se filtró y se colocó en tubos falcón de 15 mL con 0,5 mL 

de ácido HNO3 puro (Figura 27). El sedimento fino limo-arcillo se recolectó de los 

márgenes del canal o zonas de remanso en bolsas de plástico. Todas las muestras se 

refrigeraron y mantuvieron en oscuridad durante el traslado al laboratorio. 

Posteriormente, la concentración de metales pesados en agua se determinó 

mediante un Espectrómetro de Masas Acoplado a Plasma Inductivo (ICP-MS, Agilent 

Technology 7500 cx Series) equipado con un auto muestreador modelo ASX-100 (CETAC 

Technologies, Omaha, NE, USA) en el Instituto Multidisciplinario de Biología Vegetal 

(IMBIV), UNC-CONICET. Mientras que, en sedimento todas las muestras se secaron en 

estufa a una temperatura de 60 °C durante 48 h. Luego se tamizaron para obtener 

partículas de menos de 63 μm, las cuales se incineraron en mufla a 450 °C durante 4 

horas. Las cenizas resultantes se sometieron a un proceso de digestión utilizando una 

mezcla de ácido clorhídrico (HCl) al 20% y ácido nítrico (HNO₃) concentrado en una 

proporción de 3:1 (V/V). El residuo sólido se filtró utilizando un filtro de acetato de 

celulosa de 0,45 μm (GVS). Finalmente, las muestras se diluyeron con agua ultrapura 

hasta un volumen final de 25 mL (Harguinteguy et al. 2016). Se prepararon blancos 

siguiendo el mismo protocolo, pero sin incluir sedimento, utilizando únicamente los 

reactivos. Este procedimiento se llevó a cabo en las instalaciones de la Universidad 

Nacional de Río Cuarto. Luego, las muestras fueron llevadas al IMBIV donde se realizó la 

determinación de los metales pesados mediante técnicas analíticas de 

Espectofotometría de Absorción Atómica en Llama (FAAS). 
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Figura 27. Metodología de laboratorio empleada para la (A) medición de solidos 

sedimentables, y metodología de campo para la evaluación de: (B) variables hidráulicas, (C) 

composición porcentual granulométrica del sustrato y (D) determinación de metales pesados 

en agua. 

 

2) Variables a escala de ribera: las variables consideradas para esta escala 

incluyeron aquellas evaluadas en los índices de Calidad del Bosque de la Ribera e 

Integridad del Hábitat. Estos índices involucraron un total de 4 y 14 variables, 
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respectivamente. Las del CBR se relacionan con el porcentaje, estructura y complejidad 

de la cobertura y naturalidad del cauce (Anexos 1-3), mientras que las del IIH involucran 

la evaluación de características morfológicas de los cuerpos de agua y sus márgenes, de 

la composición de la vegetación acuática, ribereña y del grado de intervención humana 

(Anexos 4-6). 

Por otro lado, a escala de ribera se estimó también el porcentaje de tierras 

cultivadas, pastura, vegetación nativa, vegetación mixta, vegetación exótica, 

plantaciones forestales, y urbanización. Esta estimación porcentual se realizó en buffers 

de 30 y 60 m en cuenca alta y de 50 y 100 m en cuenca media y baja, desde el centro del 

curso de agua. Los buffers se delimitaron aguas arriba a partir del sitio de muestreo, 

considerando que la mayor influencia sobre el tramo de estudio está dada por las 

condiciones aguas arriba del mismo. El mapeo de los diferentes usos del suelo asociados 

a los distintos sitios de muestreo se determinó a través de la combinación de imágenes 

satelitales y relevamientos de campo integrados en un Sistema de Información 

Geográfica (SIG), utilizando el software ArcGIS Pro 2.4 (Figura 28). Las coberturas de uso 

del suelo utilizadas para la clasificación fueron: Urbano, Cultivo, Pastura, Suelo desnudo, 

Forestación con pináceas, Vegetación Nativa, Vegetación Mixta y Vegetación Exótica. La 

categorización de Vegetación Nativa, Mixta y Exótica se basó en la valorización de 

complejidad de la vegetación según el índice empleado a escala de ribera (CBR). Siendo 

la Vegetación Nativa aquella que presenta más del 50% de especies autóctonas, la 

Vegetación Mixta la que tiene entre un 30-50% de las especies nativas y la Vegetación 

Exótica aquella que posee menos del 30% de las especies nativas. Los porcentajes de 

cobertura de los diferentes usos del suelo se calcularon en el mismo programa ArcGIS 

Pro a partir de la tabla de atributos de cada uno los cortes de capa de usos del suelo, 

para cada buffer, en cada punto de muestreo. 
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Figura 28. Ejemplo de mapa de cobertura de uso del suelo manual con el programa ArcGis Pro 2.4 para 

escala de ribera (buffer 100 m) en el sitio de estudio de cuenca media CT-19. 

 

3) Variables a escala de paisaje: en esta escala se midieron % de usos del suelo en 

buffers de 200 y 600 m en cuenca alta y de 600 m y 1,2 km en cuenca media-baja, desde 

el centro del curso de agua. Las categorías empleadas para cada uso del suelo son las 

mismas que las utilizadas para escala de ribera: Urbano, Cultivo, Pastura, Suelo desnudo, 

Forestación con pináceas, Vegetación Nativa, Mixta y Exótica. Dicho porcentaje de 

cobertura de diferentes usos del suelo para toda la cuenca se calculó mediante el 

software ArcGIS Pro 2.4 y utilizando las delimitaciones de cuenca publicadas por el 

Instituto Geográfico Nacional (IGN), en su página web oficial. En primera instancia se 

empleó la capa de usos del suelo publicada por Infraestructura de Datos Espaciales de 

la Provincia de Córdoba (IDECOR https://www.mapascordoba.gob.ar) para delimitar los 

distintos usos del suelo específicos a lo largo de toda la cuenca. Dado que la capa del 

IDECOR, no permite distinguir entre vegetación natural, mixta y exótica se procedió a 

realizar un ajuste manual de los distintos usos del suelo, en ambas cuencas por 

separado, para reordenar los usos del suelo que se mencionaron con anterioridad. 
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Análisis de datos 

Para identificar qué variables ambientales influyeron en la calidad fluvial a 

distintas escalas espaciales, primero se seleccionaron aquellas que más aportaban al 

ordenamiento de los tramos y que no resultaban redundantes entre sí. En segundo 

lugar, se probaron Modelos Lineales Generalizados (GLMs, por sus siglas en inglés 

Generalized Linear Models) que permitieron evidenciar cuáles fueron las mejores 

predictoras. Los análisis se llevaron a cabo diferenciando los tramos de cuenca alta de 

los tramos de cuenca media-baja, dado que las variaciones ambientales estaban 

condicionadas por el gradiente altitudinal. 

La selección de variables para su inclusión en los GLMs se realizó en dos pasos: (1) 

análisis de componentes principales (PCA) para seleccionar las variables que 

representaron la mayor parte de la variación en cada escala. Para este análisis se 

utilizaron los promedios de las tres réplicas de datos tomados para cada una de las 

variables. Cada PCA se realizó utilizando el paquete FactoMineR en R 4.5.1 (R Core Team, 

2024) y los datos fueron previamente estandarizados mediante la función scale para 

garantizar que todas las variables se encontraran en la misma escala. La representación 

gráfica del análisis se realizó con la librería factoextra, lo que permitió visualizar las 

relaciones entre las variables y los tramos de estudio. Se seleccionaron las variables con 

mayor asociación a los ejes PCA que constituyeron ≥70% de la variación de la matriz y 

que presentaron un valor p significativo (p < 0,05). (2) correlaciones de Spearman para 

eliminar las variables fuertemente correlacionadas, utilizando también el programa 

estadístico R y la función cor. Se seleccionaron en estos análisis las variables no 

correlacionadas con otras y entre las correlacionadas (coeficiente de correlación mayor 

a 0,7) se descartaron aquellas que presentaron correlación con mayor número de 

variables. De esta forma, mientras que el PCA reduce la dimensionalidad y destaca las 

variables más significativas, el Análisis de Correlación ayuda a eliminar la redundancia al 

identificar variables fuertemente correlacionadas. 

También se utilizó la correlación de Spearman para determinar cómo los distintos 

descriptores de la comunidad de macroinvertebrados calculados en el capítulo anterior 

se relacionaban entre sí. Este análisis se realizó de manera independiente para cuenca 
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alta y para cuenca media-baja. Adicionalmente, en cuenca media-baja, se realizó este 

análisis separado para cada tributario. De esta forma se definió cuál de esos descriptores 

iba a emplearse como variable respuesta en los GLMs según cuales estuviesen 

fuertemente correlacionados con la mayoría de los restantes descriptores. Se seleccionó 

este componente de la integridad ecológica como representante de la misma ya que, 

como se mencionó en la introducción de este capítulo, la integridad biótica proporciona 

una visión global del estado del sistema (Wang 2024). Los detalles de la selección de 

cada descriptor según la escala y la cuenca se muestran en la Tablas 12 y 13, 14 y 15. 

Tabla 12. Coeficientes de correlación de Spearman de los índices descriptores de la comunidad 

de macroinvertebrados en cuenca alta. *=p < 0,05. En negrita se señalan los descriptores 

seleccionados para ser incluidos en los GLMs como variables respuesta. 

Variables ASPT BMWP IBC 
N° total de 

taxa 

% de 

Diptera 

% Caenis spp. / 

Ephemeroptera 

ASPT       

BMWP -0,03      

IBC -0,31 0,69*     

N° total de taxa -0,35 0,78* 0,89*    

% de Diptera -0,04 -0,34 -0,30 -0,39   

% Caenis spp. / 

Ephemeroptera 
-0,25 0,14 0,26 0,29 -0,51*  

Abundancia de 

colectores de depósito 
-0,38 0,21 0,43 0,58* -0,38 0,08 

 

Tabla 13. Coeficientes de correlación de Spearman de los índices descriptores de la comunidad 

de macroinvertebrados en cuenca media-baja completa. *=p < 0,05. En negrita se señalan los 

descriptores seleccionados para ser incluidos en los GLMs como variables respuesta. 

Variables IBC BMWP ASPT 

IBC    

BMWP 0,96*   
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ASPT 0,48* 0,61*  

% de Depredadores 0,50* 0,47* 0,25 

 

Tabla 14. Coeficientes de correlación de Spearman de los índices descriptores de la comunidad 

de macroinvertebrados en la subcuenca media-baja Ctalamochita. *=p < 0,05. En negrita se 

señal los descriptores seleccionados para correr los GLMs. 

Variables IBC BMWP ASPT 

IBC    

BMWP 0,93*   

ASPT -0,02 0,12  

% de Depredadores 0,10 0,20 0,30 

 

Tabla 15. Coeficientes de correlación de Spearman de los índices descriptores de la comunidad 

de macroinvertebrados en la subcuenca media-baja Chocancharava. *=p < 0,05. En negrita se 

señal los descriptores seleccionados para correr los GLMs. 

Variables IBC BMWP ASPT 

IBC    

BMWP 0,85*   

ASPT 0,09 0,49  

% de Depredadores 0,63* 0,37 -0,26 

 

Luego de esta selección, se procedió a la construcción del mejor modelo lineal 

generalizado para identificar las variables a escala de hábitat, de ribera y paisaje que 

más influyeron sobre la calidad biótica y en consecuencia sobre la integridad ecológica. 

Para cada GLM se evaluó la adecuación de la familia de distribuciones y de la función de 

enlace en función de la naturaleza y comportamiento de la variable respuesta. Se 

utilizaron diagnósticos estándar de GLM, incluyendo la inspección de residuos deviance 

y Pearson, la detección de valores influyentes y la evaluación de sobredispersión. 

Además, cuando la distribución de la variable respuesta fue normal, se probó la 

normalidad de los residuos mediante la prueba de Shapiro-Wilk (librería base de R), y la 

homocedasticidad mediante la prueba de Breusch-Pagan utilizando la librería lmtest 

(Zeileis & Hothorn 2002).  
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Dado que, en varios casos, la cantidad de observaciones disponibles para la 

variable respuesta variaba entre escalas y análisis, se evaluó explícitamente cómo esta 

variación afectaba el ajuste del modelo. En particular, cuando los diagnósticos indicaban 

un ajuste deficiente o una estructura de varianza incompatible con la familia asumida, 

se exploraron distintas distribuciones y funciones de enlace alternativas hasta identificar 

la combinación más adecuada para cada conjunto de datos. La elección final de la 

distribución y del enlace se basó tanto en criterios teóricos, vinculados a la naturaleza 

de la variable respuesta, como en la evaluación empírica del ajuste (McCullagh 2019). 

Se ajustaron modelos aditivos y modelos con interacciones de primer orden. En algunos 

casos, dado el bajo tamaño muestreal en comparación de las variables probadas, se 

restringió la complejidad de los modelos, permitiendo únicamente interacciones entre 

dos predictores a la vez y excluyendo interacciones de orden superior, a fin de evitar 

problemas de sobresaturación y sobreajuste (Burnham & Anderson 2002). 

Se incluyeron como variables explicativas aquellas variables ambientales 

seleccionadas a partir del análisis PCA y de correlación de Spearman y se contempló el 

modelo nulo. La selección de los modelos se basó en el Criterio de Información de Akaike 

corregido para muestras pequeñas (AICc), priorizando aquellos modelos con un ΔAICc < 

2 unidades (Burnham & Anderson, 2002). Los detalles completos de los modelos GLM 

ajustados, junto con sus respectivas distribuciones y familias se presentan en la Tabla 

16. 

Tabla 16. Distribución y familia de distribución utilizada en los modelos GLM ajustados para los 

indicadores bióticos.  

Escala Cuenca Variable Analizada Distribución 
Familia de 

distribución 

Hábitat 

Cuenca Alta 

BMWP Normal Gaussian 

Abundancia de 

colectores de depósito 
Gamma Gamma 

% de Diptera Gamma Gamma 

Cuenca Media-Baja 

CT 

BMWP Normal Gaussian 

% de Depredadores Gamma Gamma 
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Cuenca Media-Baja 

CH 

BMWP Normal Gaussian 

% de Depredadores Normal Gaussian 

Ribera y 

Paisaje 

Cuenca Alta 

BMWP Normal Gaussian 

Abundancia de 

Colectores de deposito 
Gamma Gamma 

% de Diptera Gamma Gamma 

Cuenca Media-Baja 
BMWP Normal Gaussian 

% de Depredadores Normal Gaussian 

 

A partir de los modelos seleccionados, se estimaron y graficaron los efectos 

parciales de cada predictor sobre la variable respuesta, con el objetivo de visualizar la 

forma y dirección de las relaciones y evaluar la incertidumbre asociada a las 

predicciones. Si el modelo seleccionado y ajustado era de tipo aditivo, los gráficos de 

predicción se construyeron manteniendo constantes el resto de las variables incluidas 

en cada modelo y se acompañaron de intervalos de confianza del 95%. En cambio, si el 

modelo seleccionado era interactivo se graficaron las predicciones de la variable 

respuesta a través mapas de interacción entre las variables predictoras seleccionadas. 

Los gráficos se realizaron utilizando la librería ggplot en R 4.5.1. 

Resultados 

1) Variables a escala de hábitat fluvial 

En los anexos 14 y 15 se presentan los valores promedios de las 28 variables en 

cuenca alta y de las 48 variables en cuenca media-baja medidas a escala de hábitat 

fluvial. Estas variables se pueden agrupar en: variables físico-químicas, hidráulicas, 

granulométricas y metales pesados (en sedimento y agua). Todas fueron medidas en los 

48 tramos de estudio a lo largo de la cuenca Ctalamochita, Chocancharava y el colector 

principal Carcarañá, denotándose diferencias en las mediciones realizadas entre cuenca 

alta y media-baja. Los análisis multivariados de las variables del hábitat fluvial revelaron 

una alta correlación de la mayoría de las variables medidas a esta escala. El análisis de 
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componentes principales (PCA) permitió explorar la variabilidad ambiental de los tramos 

de estudio a partir del conjunto de variables de esta escala.  

i. Cuenca alta 

En cuenca alta, los dos primeros componentes explicaron conjuntamente el 52,9 

% de la variabilidad total observada, con un 38,3 % correspondiente al primer eje (PCA1) 

y un 14,6 % al segundo (PCA2) (Figura 29). En total, 16 variables mostraron una 

correlación estadísticamente significativa (p < 0.05) y con un coeficiente de correlación 

igual o mayor al 0,7 con al menos uno de los dos componentes principales (Anexo 16). 

Se asociaron con el Componente 1 tramos que presentaron altos valores de sales 

disueltas, sólidos totales (SDT), conductividad, sulfatos, calcio, potasio, sodio, dureza 

total y cloruros. Estos parámetros mostraron correlaciones elevadas y positivas con el 

Componente 1. Este eje representa un gradiente claro de mineralización/carga iónica, 

diferenciando tramos más mineralizados de aquellos con aguas más diluidas. Las 

variables relacionadas con la estructura del sustrato, como arena, también se asociaron 

moderadamente con este componente. Por su parte, con el Componente 2 resultaron 

asociadas un conjunto de variables hidromorfológicas y de calidad del agua típicas de 

sectores de cabecera, tales como oxígeno disuelto (OD y % OD), pH y ancho del hábitat. 

Estas variables presentaron correlaciones elevadas y en algunos casos negativas, 

indicando que este eje representa un gradiente de dinámica hidráulica. En el gráfico de 

ordenación, la mayoría de los tramos de cuenca alta se ubicaron principalmente en el 

cuadrante contrario al de las variables asociadas a altas concentraciones de sales y 

cationes, evidenciando condiciones de baja mineralización en la mayor parte de la 

cuenca alta. 
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Figura 29. Análisis de Componentes Principales (PCA) de las variables ambientales a escala de hábitat en la cuenca 

alta del río Carcarañá. Los puntos representan los sitios de muestreo y las formas indican las distintas subcuencas 

(● = CT y △ = CH). Las flechas representan las variables ambientales; aquellas resaltadas en celeste corresponden a 

variables con coeficientes de correlación elevados con los dos primeros componentes (r > 0,7; p < 0,05). 

 

El análisis de correlación de Spearman realizado entre las 16 variables con mayor 

peso en el PCA (Anexo 17) permitió reducir el set de variables a incluir en los GLMs. Las 

variables que se incluyeron en los modelos fueron: pH, Conductividad, OD, Sulfatos y 

Proporción de Arena. 

Los resultados de los GLMs mostraron que, a escala de hábitat en cuenca alta, las 

variables más influyentes sobre el BMWP fueron el OD y la Proporción de Arena (Tabla 

17). Los modelos alternativos más cercanos incluyeron estas mismas variables. Los 

resultados completos de la selección de modelos y los parámetros estimados se 

presentan en el Anexo 18.  

Para la abundancia de colectores de depósito, el modelo más competitivo incluyó 

la conductividad y los sulfatos (Tabla 17). Ningún otro modelo presentó un ΔAICc < 2 

unidades (Anexo 19). Estos resultados fueron similares a los obtenidos con el % de 
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Diptera, donde las variables seleccionadas fueron: conductividad, sulfatos y proporción 

de arena (Anexo 20, Tabla 17). 

Tabla 17. Modelos con mayor soporte estadístico de GLM para el BMWP, Abundancia de 

colectores de depósito y % de Diptera en cuenca alta a escala de hábitat, utilizando el criterio 

de Akaike (AIC). Se observa el modelo de mejor ajuste con sus respectivas variables, el 

coeficiente estandarizado de cada variable, el número de parámetros estimados (K), el valor de 

AICc para cada modelo, la diferencia entre el AICc del modelo y el modelo de mejor ajuste 

(ΔAICc), el peso AICc asociado a cada modelo, el peso acumulado, y la verosimilitud logarítmica 

de cada modelo. * = p < 0,05, ** = p < 0,01. Los resultados completos de la selección de modelos 

y los parámetros estimados de cada variable se presentan en los anexos 18, 19 y 20. 

Variable 

respuesta 
Modelo 

Coeficiente 

estandarizado 
K AICc ΔAICc 

AICc 

Peso 

Peso 

acumulado 

log-

verosimilitud 

BMWP OD (mg/L) -0,04* 4 145,74 0,00 0,15 0,15 -68,87 

 Arena (%) 0,00*       

Abundancia 

de colectores 

de depósito 

Conductividad 

(μS/cm) 
0,28* 4 55,29 0,00 0,30 0,30 -23,64 

Sulfatos (mg/L) -0,23*       

% de Diptera 

Conductividad 

(μS/cm) 
-1,05** 5 138,92 0,00 0,30 0,30 -64,46 

Sulfatos (mg/L) 0,84*       

Arena (%) -0,40*       

 

Los efectos de las variables seleccionadas por los mejores modelos se representan 

mediante gráficos de predicción que muestran la relación entre cada predictor y la 

variable respuesta (Figura 30). Estos resultados evidencian patrones no lineales y 

cambios en la respuesta a lo largo de los gradientes ambientales analizados. 
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Figura 30. Gráficos de predicción de los efectos parciales de las variables explicativas incluidas en los modelos 

lineales generalizados (GLM) seleccionados para escala de hábitat en cuenca alta. Los puntos grises representan los 

valores observados de la variable respuesta, la línea continua indica la predicción del modelo y el área sombreada 

corresponde al intervalo de confianza del 95%. Cada panel muestra el efecto de una variable explicativa, 

manteniendo constantes el resto de los predictores del modelo. 

 

ii. Cuenca media-baja 

El análisis de componentes principales de la cuenca media-baja indicó que los dos 

primeros ejes explicaron un 49,4% de la varianza, siendo un 37,4% explicado por el 

componente 1 y un 12% por el componente 2 (Figura 31). En conjunto, el biplot del PCA 

evidenció una clara segregación entre los tributarios y el colector principal. El colector 

principal Carcarañá (CA) se diferenció marcadamente del resto a lo largo del PCA1, 

asociado a aguas más mineralizadas y mayores concentraciones iónicas (Anexo 21). Por 
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otro lado, los tributarios Ctalamochita (CT) y Chocancharava (CH) mostraron una mayor 

superposición en el espacio multivariado, aunque con una diferenciación interna 

principalmente explicada por el PCA2. Esta diferenciación a lo largo del componente 2 

estuvo asociada a variaciones locales en la composición del sedimento y a la 

disponibilidad de nutrientes como el fosfato. Sobre la base de este resultado, se 

procedió a realizar un análisis de componentes principales (PCA) y un análisis de 

correlación entre variables ambientales de manera independiente para cada tributario.  

 

Figura 31. Análisis de Componentes Principales (PCA) de las variables ambientales a escala de hábitat en la cuenca 

media-baja del río Carcarañá. Los puntos representan los sitios de muestreo y las formas indican las distintas 

cuencas (● = CT, △ = CH, ■ = CA). Las flechas representan las variables ambientales; aquellas resaltadas en celeste 

corresponden a variables con coeficientes de correlación elevados con los dos primeros componentes (r > 0,7; p 

< 0,05). 

 

En cuenca media-baja del río Ctalamochita, el análisis PCA mostró que los dos 

primeros ejes explicaron una proporción importante de la variabilidad ambiental. El 

PCA1 explicó el 28% de la varianza total, mientras que el PCA2 explicó el 18,7%, 

acumulando en conjunto el 46,7% de la variabilidad de los datos (Figura 32). El PCA1 

estuvo representado fuerte y positivamente por la proporción de limo–arcilla, 
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conductividad, sólidos disueltos totales, sales, arsénico, sodio, potasio, sulfatos y arena 

fina (r > 0,7; p < 0,05), y negativamente por arena gruesa y cromo en sedimento, 

definiendo un gradiente entre ambientes con sedimentos finos y aguas más 

mineralizadas y sectores dominados por sedimentos gruesos. El PCA2 estuvo explicado 

positivamente por magnesio, fluoruros y carbonatos, y negativamente por los 

parámetros bicarbonatos (r > 0,7; p < 0,05), diferenciando sitios con mayor influencia 

iónica específica (Anexo 22). En el biplot, se observó una separación de los sitios según 

el gradiente longitudinal, donde a través del eje 1, cuatro sitios de aguas abajo (CT-21, 

CT-22, CT-23 y CT-24) se distinguieron del resto. 

 

Figura 32. Análisis de Componentes Principales (PCA) de las variables ambientales a escala de hábitat en la 

subcuenca del río Ctalamochita. Las flechas representan las variables ambientales; aquellas resaltadas en 

celeste corresponden a variables con coeficientes de correlación elevados con los dos primeros componentes 

(r > 0,7; p < 0,05). 

 

A través de los resultados de los análisis PCA y de correlación de Spearman (Anexo 

23) fueron descartadas 44 variables de las 48 medidas a escala de hábitat fluvial, por no 

ser explicativas de la principal distribución de los datos y por ser redundantes unas con 

otras. Las variables seleccionadas para correr los modelos fueron: Conductividad, 

Carbonatos, Magnesio y Arsénico en agua. 
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Para el BMWP, el modelo con el AICc más bajo (Tabla 18, Anexo 24) incluyó las 

variables Conductividad y Carbonatos, posicionándose como el mejor ajustado para 

explicar la variabilidad sobre la calidad biótica de la subcuenca media-baja Ctalamochita. 

Los modelos posteriores, aunque con un ΔAICc < 2 unidades, también incluyeron estas 

variables como explicativas, lo cual destaca su influencia sobre los resultados del BMWP. 

Asimismo, para el % de Depredadores, el mejor modelo incluyó también la 

Conductividad y además el Magnesio de manera conjunta. Seguido a este modelo, con 

un ΔAICc > 2 unidades continuó el modelo Nulo (Tabla 18, Anexo 25). El resto de los 

modelos presentaron un ΔAICc < 2 unidades. 

Tabla 18. Modelos con mayor soporte estadístico de GLM para el BMWP y % de Depredadores 

en cuenca media-baja Ctalamochita a escala de hábitat, utilizando el criterio de Akaike (AIC). Se 

observa el modelo de mejor ajuste con sus respectivas variables, el coeficiente estandarizado 

de cada variable, el número de parámetros estimados (K), el valor de AICc para cada modelo, la 

diferencia entre el AICc del modelo y el modelo más consistente (ΔAICc), el peso AICc asociado 

a cada modelo, el peso acumulado, y la verosimilitud logarítmica de cada modelo. * = p < 0,05, 

** = p < 0,01, *** = p < 0,00. Los resultados completos de la selección de modelos y los 

parámetros estimados de cada variable se presentan en los anexos 24 y 25. 

Variable 

respuesta 
Modelo 

Coeficiente 

estandarizado 
K AICc ΔAICc 

AICc 

Peso 

Peso 

acumulado 

log-

verosimilitud 

BMWP 

Conductividad 

(μS/cm) 
-22,53*** 4 102,07 0,00 0,79 0,79 -44,18 

Carbonatos (mg/L) 13,09**       

% de 

Depredadores 

Conductividad 

(μS/cm) * 

Magnesio (mg/L) 

1,73** 5 52,04 0,00 0,33 0,33 -21,02 

 

 

El gráfico de predicción del mejor modelo mostró una relación positiva entre 

Carbonatos y la variable respuesta BMWP y negativa entre la Conductividad y la misma 

variable respuesta (Figura 33). La relación fue aproximadamente lineal, con una mayor 
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variación en los valores más bajos de Carbonatos y más altos de Conductividad. Además, 

los intervalos de confianza se mantuvieron relativamente estrechos en el rango central 

de los datos, ampliándose hacia los extremos, lo que indica una mayor incertidumbre 

en esos valores. En contraste, el modelo ajustado para el porcentaje de depredadores 

evidenció un efecto conjunto no lineal entre la Conductividad y la concentración de 

Magnesio, donde los mayores porcentajes predichos se asociaron a combinaciones 

elevadas de ambas variables (Figura 34). Este patrón estuvo dominado por valores 

extremos del espacio ambiental, reflejando la naturaleza no lineal del modelo y una 

mayor incertidumbre en dichas combinaciones. 

 

Figura 33. Gráfico de predicción de los efectos parciales de las variables explicativas incluidas en el GLMs 

seleccionado a escala de hábitat para la subcuenca Ctalamochita para el BMWP. Los puntos grises 

representan los valores observados de la variable respuesta, la línea continua indica la predicción del 

modelo y el área sombreada corresponde al intervalo de confianza del 95%. Cada panel muestra el efecto 

de una variable explicativa, manteniendo constantes el resto de los predictores del modelo. 
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Figura 34. Mapa de predicciones del modelo GLM seleccionado para el métrico % de Depredadores en función 

del Magnesio y la Conductividad. Los colores indican los valores del % de Depredadores predicho por el 

modelo lineal generalizado con interacción entre ambas variables, mientras que las isolíneas grises 

representan combinaciones equivalentes del % de Depredadores. Las variables se muestran en escala 

estandarizada. 

 

Por otra parte, en la subcuenca media-baja Chocancharava el PCA realizado sobre 

las variables ambientales a escala de hábitat señaló que los dos primeros ejes explicaron 

un 57,8% de la variabilidad total en los dos primeros ejes (PCA1 = 42,5%; PCA2 = 15,3%) 

(Figura 35). El PCA1 estuvo dominado por un gradiente hidroquímico y sedimentológico, 

con altas correlaciones positivas con sales, SDT, conductividad, sodio, cloruros, 

bicarbonatos, dureza total, calcio, arsénico y fracciones finas del sedimento, y negativas 

con arena gruesa, velocidad del flujo y metales en sedimento. El PCA2 agrupo tramos 

con valores altos de metales disueltos (Co, Cd, Ni y Zn), diferenciando condiciones 

locales dentro de la subcuenca (Anexo 26). En el biplot, los sitios se distribuyeron 

mayormente a lo largo del PCA1, diferenciando sectores caracterizados por aguas más 

mineralizadas y sedimentos finos de aquellos dominados por sedimentos gruesos y 

mayor energía hidráulica a través de un gradiente altitudinal de la cuenca.  
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Figura 35. Análisis de Componentes Principales (PCA) de las variables ambientales a escala de hábitat en la 

subcuenca del río Chocancharava. Las flechas representan las variables ambientales; aquellas resaltadas en 

celeste corresponden a variables con coeficientes de correlación elevados con los dos primeros componentes 

(r > 0,7; p < 0,05). 

 

Por su parte, el análisis de correlación de Spearman (Anexo 27) permitió 

vislumbrar una alta correlación entre muchas de las variables seleccionadas por el PCA.  

A partir de este análisis quedaron seleccionadas 6 variables ambientales: Temperatura 

del agua, Conductividad, Zn (µg/L), Cd (µg/L), Cu (mg/kg) y Pb (mg/kg). 

La selección de modelos para explicar la variación del índice BMWP mostró que el 

modelo nulo fue el mejor soportado por los datos (Tabla 19, Anexo 28), indicando que 

ninguno de los predictores considerados mejoró sustancialmente el ajuste respecto de 

un modelo sin variables explicativas. Los modelos que siguieron y que incluyeron 

variables ambientales únicas mostraron valores de ΔAICc > 3 y bajos pesos de Akaike. A 

la escala considerada, las variables evaluadas no explicaron de manera significativa la 

variación del BMWP en la subcuenca media-baja Chocancharava. 

En cambio, la variación en el % de Depredadores estuvo mejor explicada por 

modelos que incluyeron metales pesados como predictores, siendo el modelo con zinc, 
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cadmio y cobre el de mayor soporte (Tabla 19, Anexo 29). En contraste, el modelo nulo 

mostró un soporte considerablemente menor (ΔAICc ≈ 11). En conjunto, estos 

resultados evidencian que la proporción de depredadores respondió principalmente a 

gradientes asociados a la presencia y combinación de metales pesados. 

Tabla 19. Modelos con mayor soporte estadístico de GLM para el BMWP y % de Depredadores 

en cuenca media baja Chocancharava a escala de hábitat, utilizando el criterio de Akaike (AIC). 

Se observa el modelo de mejor ajuste con sus respectivas variables, el coeficiente estandarizado 

de cada variable, el número de parámetros estimados (K), el valor de AICc para cada modelo, la 

diferencia entre el AICc del modelo y el modelo de mejor ajuste (ΔAICc), el peso AICc asociado a 

cada modelo, el peso acumulado, y la verosimilitud logarítmica de cada modelo. * = p < 0,05, ** 

= p < 0,01, *** = p < 0,00. Los resultados completos de la selección de modelos y los parámetros 

estimados de cada variable se presentan en los anexos 28 y 29. 

Variable 

respuesta 
Modelo 

Coeficiente 

estandarizado 
K AICc ΔAICc 

AICc 

Peso 

Peso 

acumulado 

log-

verosimilitud 

BMWP Nulo 66,58*** 2 107,96 0,00 0,40 0,40 -51,98 

% de 

Depredadores 

Zn (µg/L) -1,29* 5 48,01 0,00 0,58 0,58 -19,00 

Cd (µg/L) 1,90*       

Cu (mg/kg) 1,32*       

 

El gráfico de predicción correspondiente al modelo mejor soportado mostró una 

respuesta diferencial del porcentaje de depredadores frente a los gradientes de metales 

pesados (Figura 36). En particular, se observó un aumento pronunciado del porcentaje 

de depredadores con el incremento de las concentraciones de cadmio, especialmente 

hacia los valores más altos del gradiente, donde la pendiente de la relación se vuelve 

más marcada. En contraste, las relaciones con cobre y zinc fueron comparativamente 

más suaves, con variaciones menores en los valores predichos a lo largo del rango 

observado. La incertidumbre fue mayor en los extremos del gradiente de los 

predictores. 
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Figura 36. Gráfico de predicción de los efectos parciales de las variables explicativas incluidas en el GLMs 

seleccionado a escala de hábitat para la subcuenca Chocancharava para el porcentaje de depredadores. 

Los puntos grises representan los valores observados de la variable respuesta, la línea continua indica la 

predicción del modelo y el área sombreada corresponde al intervalo de confianza del 95%. Cada panel 

muestra el efecto de una variable explicativa, manteniendo constantes el resto de los predictores del 

modelo. 

 

2) Variables a escala de ribera 

Las variables medidas a escala de ribera se presentan en los anexos 30 y 31. Estas 

variables se pueden agrupar en: variables pertenecientes al Índice de Calidad del Bosque 

de la Ribera, variables pertenecientes al Índice de Integridad del Hábitat y porcentajes 

de usos del suelo en los dos buffers definidos. Todas fueron medidas en los 48 tramos 

de estudio a lo largo de los tributarios Ctalamochita, Chocancharava y el colector 

principal Carcarañá, denotándose diferencias en los tipos de variables medidas en 

cuenca alta y en cuenca media-baja. 

i. Cuenca alta 

El análisis de componentes principales (PCA) realizado para la cuenca alta a escala 

de ribera indicó que los dos primeros ejes explicaron el 61,6 % de la variación total, con 

el PCA 1 aportando el 45,6 % y el PCA 2 el 16 % (Figura 37). El primer eje representó un 
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marcado gradiente de condición y conservación de la ribera, asociado positivamente con 

variables indicadoras de una mejor calidad ambiental, tales como el ancho de la ribera, 

el grado y la cobertura vegetal total, la ausencia de basura, la presencia de mecanismos 

de retención, la preservación de la ribera, la condición del bosque ribereño y la presencia 

de vegetación nativa a distintas distancias (30 y 60 m), todas ellas con coeficientes de 

correlación elevados y significativos. En sentido opuesto a estas variables se 

encontraron los tramos que atraviesan localidades (CT-4, CT-5, CT-10, CH-3, CH5), 

asociándose a condiciones que demuestran un deterioro de la zona ribereña. El segundo 

eje agrupo tramos principalmente por la cobertura forestal ribereña, mostrando una 

fuerte correlación negativa con la forestación a 30 y 60 m (Anexo 32). En conjunto, el 

PCA permitió diferenciar los sitios de la cuenca alta principalmente en función del estado 

de conservación y calidad de la ribera, y secundariamente por atributos estructurales de 

la vegetación. 

 

Figura 37. Análisis de Componentes Principales (PCA) de las variables a escala de ribera en la cuenca alta del río 

Carcarañá. Los puntos representan los sitios de muestreo y las formas indican las distintas subcuencas (● = CT y 

△ = CH). Las flechas representan las variables a escala de ribera; aquellas resaltadas en verde corresponden a 

variables con coeficientes de correlación elevados con los dos primeros componentes (r > 0,7; p < 0,05). 

 

(45,6) 
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A partir del PCA y el análisis de correlación de Spearman (Anexo 33), de las 29 

variables calculadas a escala de ribera en cuenca alta, solo 5 fueron incluidas en los 

GLMs. Esas variables fueron: ausencia de edificios, ausencia de basura, erosión del 

banco, % forestado en buffers de 30 m y % de vegetación nativa en buffers de 30 m. 

El análisis mediante modelos lineales generalizados (GLM), utilizando el índice 

BMWP como variable respuesta, mostró que el modelo de mejor ajuste según AICc 

incluyó una interacción significativa entre la erosión del banco y la cobertura de 

vegetación nativa concentrando el mayor peso de Akaike (w = 0,84), (Anexo 34, Tabla 

20). La vegetación nativa mostró un efecto positivo sobre el índice BMWP únicamente 

en sitios con baja erosión de márgenes, mientras que en sitios con bancos inestables 

este efecto fue débil o inexistente. El modelo nulo se presentó en tercer lugar con un 

ΔAICc > 2 sugiriendo que la variabilidad del índice fue completamente explicada por las 

variables consideradas (Anexo 34). En conjunto, los resultados indican que el BMWP en 

la cuenca alta estuvo principalmente asociado a atributos vinculados a la estructura y 

conservación de la ribera, particularmente a la presencia de vegetación nativa y al 

estado geomorfológico del margen. 

Por su parte, el análisis de la abundancia de colectores de depósito, evaluado 

mediante GLM, mostró un patrón consistente. En este caso, el modelo con mayor peso 

de Akaike incluyó exclusivamente a la forestación en buffers de 30 m (Tabla 20), seguido 

por el modelo nulo (Anexo 35) y por modelos que incorporaron la ausencia de 

edificaciones, la ausencia de basura y la vegetación nativa en buffers de 30 m. Los 

modelos que incluyeron combinaciones con un mayor número de predictores 

presentaron un menor soporte relativo. 

Finalmente, los modelos lineales generalizados (GLM) ajustados para el porcentaje 

de Diptera, mostraron que la variable con mayor soporte estadístico fue la erosión de 

banco (Tabla 20). El modelo que incluyó únicamente esta variable presentó el menor 

valor de AICc y el mayor peso de Akaike, seguido muy de cerca por modelos que 

incorporaron la forestación en buffers de 30 m y la ausencia de edificaciones en 

combinación con la erosión del margen, todos ellos con valores de ΔAICc inferiores a 1 

(Anexo 36). La inclusión de variables adicionales, como la vegetación nativa a 30 m o 
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combinaciones de mayor complejidad, no mejoró sustancialmente el ajuste de los 

modelos, presentando menores pesos relativos. Estos resultados indican que la 

variación en el porcentaje de Diptera estuvo principalmente asociada a un conjunto 

reducido de variables ribereñas, destacándose la erosión de banco como el predictor 

con mayor respaldo dentro del conjunto de modelos evaluados. 

Tabla 20. Modelos con mayor soporte estadístico de GLM para el BMWP, Abundancia de 

colectores de depósito y % de Diptera en cuenca alta del río Carcarañá a escala de ribera, 

utilizando el criterio de Akaike (AIC). Se observa el modelo de mejor ajuste con sus respectivas 

variables, el coeficiente estandarizado de cada variable, el número de parámetros estimados 

(K), el valor de AICc para cada modelo, la diferencia entre el AICc del modelo y el modelo de 

mejor ajuste (ΔAICc), el peso AICc asociado a cada modelo, el peso acumulado, y la verosimilitud 

logarítmica de cada modelo. * = p < 0,05, ** = p < 0,01. Los resultados completos de la selección 

de modelos y los parámetros estimados de cada variable se presentan en los anexos 34, 35 y 36. 

Variable 

respuesta 
Modelo 

Coeficiente 

estandarizado 
K AICc ΔAICc 

AICc 

Peso 

Peso 

acumulado 

log-

verosimilitud 

BMWP 

Erosión del 

banco * 

Vegetación 

Nativa 30 m 

14,09** 5 138,77 0,00 0,84 0,84 -64,39 

Abundancia 

de colectores 

de depósito 

Forestación 30 m -0,63 3 59,91 0,00 0,21 0,21 -26,09 

% de Diptera 
Erosión del 

banco 
0,30* 3 156,74 0,00 0,14 0,14 -74,51 

 

Las predicciones obtenidas a partir de los modelos de mejor soporte estadístico 

para cada variable respuesta evidenciaron patrones consistentes entre los gradientes 

ambientales evaluados (Figura 38 y 39). En el caso del BMWP, el mapa de predicciones 

muestra el efecto conjunto de la vegetación nativa ribereña y la erosión del banco sobre 

el índice BMWP. Los valores más altos de BMWP se predicen en sitios en donde ambas 

variables presentan valores intermedios. Para la abundancia de colectores de depósito, 
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las predicciones del modelo de mejor ajuste evidenciaron un incremento de la 

abundancia a lo largo del gradiente de forestación a 30 m (Forestado30m), con valores 

más bajos en sitios con escasa cobertura forestal y un aumento progresivo hacia 

mayores niveles de forestación ribereña. Finalmente, en el caso del porcentaje de 

Diptera, el modelo seleccionado mostró una relación positiva con la erosión de banco, 

observándose valores más elevados del porcentaje de este grupo en sitios con mayor 

intensidad de erosión del margen. 

 

Figura 38.  Mapa de predicciones del modelo GLM seleccionado para del índice BMWP en función de la vegetación 

nativa ribereña (30 m) y la erosión del banco en cuenca alta. Los colores indican los valores de BMWP predicho 

por el modelo lineal generalizado con interacción entre ambas variables, mientras que las isolíneas grises 

representan combinaciones equivalentes de BMWP. Las variables se muestran en escala estandarizada. 
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Figura 39. Gráficos de predicción de los efectos parciales de las variables explicativas incluidas en los modelos 

lineales generalizados (GLM) seleccionados para escala de ribera en cuenca alta. Los puntos grises representan los 

valores observados de la variable respuesta, la línea continua indica la predicción del modelo y el área sombreada 

corresponde al intervalo de confianza del 95%.  

 

ii. Cuenca media-baja 

El análisis de componentes principales realizado para la cuenca media a escala de 

ribera mostró que los dos primeros ejes explicaron conjuntamente el 35,4% de la 

variación total, con un 20,4% asociado al eje 1 (PCA 1) y un 15% al eje 2 (PCA 2) (Figura 

40). El eje 1 estuvo representado de manera positiva por las variables: condición del 

bosque, ausencia humana y uso de la Tierra mientras que de manera negativa por el % 

de urbanización en buffers de 100m (Anexo 37). Estas variables definieron un gradiente 

principal que separó los sitios con valores positivos de PCA 1, vinculados a una mejor 

condición de la ribera y menor influencia antrópica, de aquellos ubicados hacia valores 

negativos, asociados a una mayor presencia de urbanización en el entorno ribereño. Por 

su parte, el eje 2 presentó correlaciones negativas elevadas con % de vegetación mixta 

en buffers de 50 m y % de vegetación mixta en buffers de 100 m, indicando que este eje 

representó un gradiente relacionado con la cobertura de bosque mixto en el área 

ribereña. 

El análisis de correlación de Spearman por su parte mostró una correlación fuerte 

entre el % de uso del suelo con vegetación mixta en el buffer de 50 m y el % de uso del 
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suelo de vegetación mixta en el buffer de 100 m (Anexo 38). Mostrando también 

correlaciones medianamente fuertes entre el % de urbanización en buffer de 100 m y la 

variable ausencia humana y entre el uso de la Tierra y la ausencia humana. De las 

variables analizadas, 3 fueron seleccionadas para incluirlas en los GLMs: Condición del 

bosque, % de vegetación mixta en buffers de 50 m y % de urbanización en buffers de 

100 m. 

 

Figura 40. Análisis de Componentes Principales (PCA) de las variables a escala de ribera en la cuenca media baja 

del río Carcarañá. Los puntos representan los sitios de muestreo y las formas indican los tributarios y el colector 

principal (● = CT, △ = CH, ■ = CA). Las flechas representan las variables a escala de ribera; aquellas resaltadas en 

verde corresponden a variables con coeficientes de correlación elevados con los dos primeros componentes (r 

> 0,7; p < 0,05). 

 

Para la variable respuesta BMWP, los modelos lineales generalizados mostraron 

un conjunto reducido de modelos con soporte estadístico similar (Anexo 39). El modelo 

mejor posicionado fue aquel que incluyó únicamente la variable Vegetación Mixta en 

buffers de 50 m, el cual presentó el menor valor de AICc y el mayor peso de Akaike, 
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indicando el mayor apoyo relativo entre los modelos evaluados (Tabla 21). Otros 

modelos competitivos incluyeron combinaciones de % de vegetación mixta en buffers 

de 50 m con % de urbanización en buffers de 100 m, así como el modelo que incorporó 

únicamente % de urbanización en buffers de 100 m, ambos con valores de ΔAICc 

menores a 1,5 y pesos de Akaike moderados. Asimismo, modelos que incorporaron la 

variable Condición del bosque en combinación con Vegetación mixta en buffers de 50 m 

y/o Urbano en buffers de 100 m también mostraron soporte, con ΔAICc inferiores a 2, 

aunque con pesos relativos menores. El conjunto de modelos con ΔAICc < 2 explicó 

aproximadamente el 72% del peso acumulado, lo que sugiere una contribución 

consistente del % de vegetación mixta en buffers de 50 m en la explicación de la 

variabilidad del índice BMWP en la cuenca media a escala de ribera. 

Para el % de Depredadores, los modelos lineales generalizados evidenciaron un 

apoyo relativamente alto para el modelo nulo, el cual presentó el menor valor de AICc y 

el mayor peso de Akaike indicando que, dentro del conjunto de variables consideradas, 

ninguna explicó de manera dominante la variabilidad observada (Tabla 21, Anexo 40).  

Tabla 21. Modelos con mayor soporte estadístico de GLM para el BMWP y % de Depredadores 

en cuenca media baja del río Carcarañá a escala de ribera, utilizando el criterio de Akaike (AIC). 

Se observa el modelo de mejor ajuste con sus respectivas variables, el coeficiente estandarizado 

de cada variable, el número de parámetros estimados (K), el valor de AICc para cada modelo, la 

diferencia entre el AICc del modelo y el modelo de mejor ajuste (ΔAICc), el peso AICc asociado a 

cada modelo, el peso acumulado, y la verosimilitud logarítmica de cada modelo. * = p < 0,05, ** 

= p < 0,01, *** = p < 0,00. Los resultados completos de la selección de modelos y los parámetros 

estimados de cada variable se presentan en los anexos 39 y 40. 

Variable 

respuesta 
Modelo 

Coeficiente 

estandarizado 
K AICc ΔAICc 

AICc 

Peso 

Peso 

acumulado 

log-

verosimilitud 

BMWP 
Vegetación Mixta 

50 m 
-12,77* 3 274,08 0.00 0,28 0,28 -133,54 

% de 

Depredadores 
Nulo 1,47*** 2 63,60 0,00 0,35 0,35 -29,56 
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El gráfico de predicciones correspondiente al modelo de mejor ajuste 

seleccionado para el BMWP mostró una relación negativa entre esta variable respuesta 

y la cobertura de Vegetación mixta en buffers de 50 m (VegMix50m) (Figura 41). A lo 

largo del gradiente de esta variable, las predicciones del modelo indicaron una 

disminución progresiva en el BMWP, con valores más elevados asociados a bajas 

proporciones de vegetación mixta y valores menores hacia coberturas más altas. La 

banda de confianza asociada a la predicción evidenció una mayor incertidumbre en los 

extremos del gradiente, particularmente en los valores más altos de vegetación Mixta, 

mientras que en el rango intermedio la variabilidad fue más acotada. En conjunto, el 

patrón observado en las predicciones fue consistente con la tendencia general estimada 

por el modelo y con la distribución de los valores observados. 

 
Figura 41. Gráfico de predicción de los efectos parciales de la variable explicativa BMWP incluida en el modelo 

lineal generalizados (GLM) seleccionado para escala de ribera en cuenca media-baja. Los puntos grises 

representan los valores observados de la variable respuesta, la línea continua indica la predicción del modelo 

y el área sombreada corresponde al intervalo de confianza del 95%.  

 

3) Variables a escala de Paisaje 

En los anexos 41 y 42 se presentan los valores promedios de las 16 variables en 

cuenca alta y las 14 variables en cuenca media-baja medidas a escala de paisaje. Para 

cuenca alta las variables % de suelo desnudo y % de cultivo debieron ser eliminadas de 

los análisis posteriores por no presentar este tipo de uso en la mayoría de los casos. Lo 

mismo sucedió en cuenca media baja con % de suelo desnudo y % de vegetación nativa 
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en los dos tamaños de buffers. Todas fueron medidas en los 48 tramos de estudio a lo 

largo de la cuenca Ctalamochita, Chocancharava y el colector principal Carcarañá, 

diferenciando cuenca alta de cuenca media-baja. 

i. Cuenca Alta 

A escala de paisaje, el PCA realizado mostró que los dos primeros ejes explicaron 

una gran proporción de la variación total (PCA 1 = 32,8 %; PCA 2 = 22,4 %) (Figura 42). El 

primer eje explicó un gradiente de urbanización y cobertura de vegetación nativa, 

indicando una oposición clara entre áreas más urbanizadas y sectores con mayor 

proporción de vegetación natural. El segundo eje estuvo representado por la vegetación 

mixta, con correlaciones negativas altas (Anexo 43), separando sitios con mayor 

presencia de este tipo de cobertura. En el espacio de ordenación, los sitios se 

distribuyeron coherentemente a lo largo de estos gradientes, reflejando diferencias 

marcadas en la composición del paisaje entre sectores de la cuenca alta, 

particularmente en relación con la urbanización y la vegetación nativa. 

 

Figura 42. Análisis de Componentes Principales (PCA) de las variables a escala de paisaje en la cuenca alta del río 

Carcarañá. Los puntos representan los sitios de muestreo y las formas indican las distintas subcuencas (● = CT y 

△ = CH). Las flechas representan las variables a escala de paisaje; aquellas resaltadas en naranja corresponden a 

variables con coeficientes de correlación elevados con los dos primeros componentes (r > 0,7; p < 0,05). 
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El análisis de correlación de Spearman evidenció una correlación fuerte entre el 

par de variables pertenecientes al mismo tipo de uso del suelo, pero en tamaños de 

buffers distintos (Anexo 44). A partir de este análisis fueron seleccionadas tres variables 

para correr los GLMs: % de uso del suelo Urbano en buffers de 200 m, % de vegetación 

nativa en buffers de 600m y % de vegetación mixta en buffers de 200 m. 

Para la cuenca alta a escala de paisaje, los modelos lineales generalizados (GLM) 

indicaron que la variable que mejor explicó la variación del índice BMWP fue el % de 

vegetación mixta en buffers de 200 m (Tabla 22). Este modelo presentó el menor valor 

de AICc y el mayor peso de Akaike, posicionándose claramente como el modelo más 

parsimonioso. El modelo nulo también mostró un soporte considerable (ΔAICc = 1,45; 

peso = 0,32), lo que sugiere una capacidad explicativa moderada de las variables 

consideradas a esta escala. Entre los modelos alternativos, aquellos que incluyeron % 

vegetación nativa en buffers de 600 m y % urbano en buffers de 200 m presentaron 

valores de ΔAICc superiores a 2, con pesos de Akaike considerablemente menores, 

indicando un soporte más débil (Anexo 45). En resumen, los resultados señalan que, a 

escala de paisaje en la cuenca alta, la vegetación mixta en el buffer más pequeño de esta 

escala (200 m) fue la variable con mayor capacidad para explicar las variaciones del 

BMWP, mientras que la urbanización y la vegetación natural a mayores escalas 

espaciales mostraron una contribución secundaria. 

Para la Abundancia de colectores de depósito, los modelos GLM mostraron que el 

modelo nulo fue el que presentó el mejor ajuste, con el menor valor de AICc y el mayor 

peso de Akaike (Tabla 22), indicando que ninguna de las variables de paisaje 

consideradas explicó de manera contundente la variación observada en esta variable 

respuesta (Anexo 46). En el caso del % de Diptera, el modelo de mejor ajuste incluyó 

únicamente al % de urbanización en buffers de 200 m (Tabla 22), presentando el menor 

AICc y concentrando alrededor del 40% del peso de Akaike, lo que sugiere que esta 

variable fue el predictor más relevante para explicar la variación en el % de Diptera. El 

modelo nulo mostró un soporte moderado (Anexo 47), indicando que, si bien la 

urbanización cercana aporta información explicativa, una parte importante de la 

variabilidad permanece sin explicar por las variables consideradas. 
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Tabla 22. Modelos con mayor soporte estadístico de GLM para el BMWP, Abundancia de 

colectores de depósito y % de Diptera en cuenca alta del río Carcarañá a escala de paisaje, 

utilizando el criterio de Akaike (AIC). Se observa el modelo de mejor ajuste con sus respectivas 

variables, el coeficiente estandarizado de cada variable, el número de parámetros estimados 

(K), el valor de AICc para cada modelo, la diferencia entre el AICc del modelo y el modelo de 

mejor ajuste (ΔAICc), el peso AICc asociado a cada modelo, el peso acumulado, y la verosimilitud 

logarítmica de cada modelo. * = p < 0,05, ** = p < 0,01. Los resultados completos de la selección 

de modelos y los parámetros estimados de cada variable se presentan en los anexos 45, 46 y 47. 

Variable 

respuesta 
Modelo 

Coeficiente 

estandarizado 
K AICc ΔAICc 

AICc 

Peso 

Peso 

acumulado 

log-

verosimilitud 

BMWP 
Vegetación 

Mixta 200 m 
-6,41 3 149,15 0,00 0,32 0,32 -71,07 

Abundancia 

de colectores 

de depósito 

Nulo 2,15*** 2 61,03 0,00 0,40 0,40 -28,10 

% de Diptera 
Urbanización 

200 m 
-0,26* 3 158,09 0,00 0,36 0,36 -75,19 

 

Los gráficos de dispersión correspondientes a los modelos con mayor soporte 

estadístico a escala de paisaje en la cuenca alta muestran relaciones negativas claras 

entre las variables explicativas y las respuestas biológicas consideradas (Figura 43). En 

el caso del % de Vegetación mixta en buffers de 200 m (VegMix200m), se observa una 

disminución progresiva de la variable respuesta a medida que aumenta la proporción de 

vegetación mixta en el entorno, con una pendiente negativa sostenida y bandas de 

confianza que, si bien se amplían hacia los valores extremos, mantienen la tendencia 

general decreciente, lo que indica un efecto consistente de esta variable sobre la 

respuesta. De manera similar, el gráfico asociado a % de Diptera evidencia una relación 

negativa marcada, donde los valores más altos de urbanización en un buffer de 200 m 

se asocian con menores valores de la variable respuesta, reforzando la señal de impacto 

antrópico a esta escala espacial. En ambos casos, la dispersión de los puntos alrededor 

de la predicción refleja variabilidad natural entre sitios, pero sin modificar la dirección 
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del efecto, lo que respalda la importancia de estas variables de paisaje en la 

estructuración de las respuestas observadas. 

  

Figura 43. Gráficos de predicción de los efectos parciales de las variables explicativas incluidas en los modelos 

lineales generalizados (GLM) seleccionados para escala de paisaje en cuenca alta. Los puntos grises representan 

los valores observados de la variable respuesta, la línea continua indica la predicción del modelo y el área 

sombreada corresponde al intervalo de confianza del 95%.  

 

ii. Cuenca Media-Baja 

El PCA a escala de paisaje en la cuenca media–baja mostró que los dos primeros 

ejes explicaron una proporción elevada de la variabilidad total (PCA 1 = 41,5% y PCA 2 = 

24,4%), evidenciando un claro gradiente de uso del suelo y cobertura vegetal (Figura 

44). El primer eje estuvo representado principalmente por las variables de urbanización 

y vegetación exótica, con correlaciones altas y significativas para % de uso Urbano en 

buffers de 600 m y de 1,2 km, así como para % de Vegetación exótica en buffers de 600 

m y de 1,2 km, que se proyectaron en el sentido positivo del eje. En contraste, las 

variables vinculadas a usos productivos tradicionales, como el cultivo, explicaron 

negativamente el PCA 1, definiendo el extremo opuesto del gradiente. El segundo eje 

estuvo representado por la vegetación mixta en los dos buffers evaluados (600 m y 1.2 

km) presentando correlaciones positivas relevantes (Anexo 48). En conjunto, la 

ordenación separó claramente los sitios según el predominio de urbanización y 

vegetación exótica frente a paisajes con mayor influencia agrícola. 
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Figura 44. Análisis de Componentes Principales (PCA) de las variables a escala de paisaje en la cuenca media 

baja del río Carcarañá. Los puntos representan los sitios de muestreo y las formas indican las distintas cuencas 

(● = CT, △ = CH, ■ = CA). Las flechas representan las variables a escala de paisaje; aquellas resaltadas en 

naranja corresponden a variables con coeficientes de correlación elevados con los dos primeros componentes 

(r > 0,7; p < 0,05). 

 

A partir del análisis PCA y la correlación de Spearman, 3 variables fueron 

consideradas para los GLMs. El análisis de correlación de Spearman mostró dos 

correlaciones fuertes entre las variables evaluadas, correspondientes a los mismos usos 

del suelo con tamaños de buffers diferentes (Anexo 49). Las variables seleccionadas 

fueron: % de uso Urbano en buffers de 1,2 km, % de Cultivo en buffers de 1,2 km y % de 

Vegetación Exótica en buffers de 1,2 km. 

Para la cuenca media-baja a escala de paisaje, los modelos GLM con BMWP como 

variable respuesta evidenciaron un fuerte soporte para las variables asociadas al uso 

agrícola a 1,2 km. El modelo de mejor ajuste fue el que incluyó únicamente el % de 

cultivo en buffer de 1,2 km, presentando el menor AICc y el mayor peso de Akaike (Tabla 

23). Un segundo modelo competitivo incorporó el % de urbanización en buffer de 1,2 

km junto con % de cultivo en 1.2 km, con un ΔAICc < 0,5 y un peso acumulado que supera 

(41,5%) 

(2
4
,4

%
) 
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el 0,67 (Anexo 50). Modelos que incluyeron vegetación exótica ya sea en combinación 

con % de cultivo o junto a variable de % urbano, mostraron un soporte moderado (ΔAICc 

entre 2,4 y 2,5), mientras que los modelos simples, así como el modelo nulo, 

presentaron un desempeño claramente inferior (ΔAICc > 4). 

Por otra parte, los resultados de los GLMs mostraron que las variaciones en el % 

de depredadores estuvieron condicionadas por el efecto interactivo del % de 

urbanización en buffer de 1,2 km y el % de cultivo en buffer de 1,2 km (Tabla 23). El 

modelo nulo también resulto competente con un ΔAICc < 2, seguido del modelo aditivo 

con % de urbanización en buffer de 1,2 km y el % de cultivo en buffer de 1,2 km (Anexo 

51). 

Tabla 23. Modelos con mayor soporte estadístico de GLM para el BMWP y % de Depredadores 

en cuenca media-baja del río Carcarañá a escala de paisaje, utilizando el criterio de Akaike (AIC). 

Se observa el modelo d emejor ajuste con sus respectivas variables, el coeficiente estandarizado 

de cada variable, el número de parámetros estimados (K), el valor de AICc para cada modelo, la 

diferencia entre el AICc del modelo y el modelo de mejor ajuste (ΔAICc), el peso AICc asociado a 

cada modelo, el peso acumulado, y la verosimilitud logarítmica de cada modelo. * = p < 0,05, ** 

= p < 0,01, *** = p < 0,00. Los resultados completos de la selección de modelos y los parámetros 

estimados de cada variable se presentan en los anexos 50 y 51. 

Variable 

respuesta 
Modelo 

Coeficiente 

estandarizado 
K AICc ΔAICc 

AICc 

Peso 

Peso 

acumulado 

log-

verosimilitud 

BMWP Cultivo 1,2 km -14,95* 3 271,91 0,00 0,34 0,34 -132,46 

% de 

Depredadores 

Urbanización 1,2 

km * Cultivo 1,2 km 
-0,49*** 5 62,23 0,00 0,38 0,38 -24,75 

 

El grafico de dispersión correspondientes al índice BMWP a escala de paisaje 

evidenció una relación negativa clara entre la proporción de áreas cultivadas y la 

respuesta biológica considerada (Figura 45), tal como señala el modelo elegido. En 

particular, el gráfico mostró una disminución progresiva de los valores de BMWP a 

medida que aumenta la cobertura agrícola en el entorno. La pendiente negativa de la 

predicción se mantiene a lo largo de todo el gradiente analizado, con valores más 
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elevados del índice en sitios con baja proporción de cultivos y una reducción sostenida 

hacia paisajes más dominados por el uso agrícola. Las bandas de confianza se amplían 

hacia los extremos del gradiente, especialmente en los valores más altos de cobertura 

agrícola, aunque sin alterar la tendencia general decreciente observada. 

En continuidad con el patrón observado para el índice BMWP, el mapa de 

predicciones del modelo de depredadores mostró un gradiente espacial claro asociado 

a la intensidad del uso del suelo (Figura 46). Los valores más altos de depredadores 

predichos se concentraron en condiciones de baja urbanización y bajo porcentaje de 

cultivo, mientras que el incremento simultáneo de ambas variables se asoció con una 

marcada disminución de los valores predichos, hasta alcanzar niveles cercanos a cero. 

Este patrón sugiere un efecto conjunto del uso urbano y agrícola que restringe 

fuertemente la presencia de depredadores en el sistema. 

 

Figura 45. Gráfico de predicción de los efectos parciales de la variable explicativa BMWP 

incluida en el modelo lineal generalizados (GLM) seleccionado para escala de paisaje en 

cuenca media baja. Los puntos grises representan los valores observados de la variable 

respuesta, la línea continua indica la predicción del modelo y el área sombreada corresponde 

al intervalo de confianza del 95%.  
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Figura 46. Mapa de predicciones del modelo GLM seleccionado para el métrico % de depredadores 

en función del % de urbanización en buffer de 1,2 km y % de cultivo en buffer de 1,2 km en cuenca 

media-baja. Los colores indican los valores de BMWP predicho por el modelo lineal generalizado con 

interacción entre ambas variables, mientras que las isolíneas grises representan combinaciones 

equivalentes de % de depredadores. Las variables se muestran en escala estandarizada. 

 

Discusión 

El análisis del sistema fluvial Carcarañá desde un enfoque multiescalar permitió 

identificar las variables ambientales que influyen sobre la integridad ecológica de la 

cuenca a diferentes escalas espaciales. A partir de la integración de variables medidas a 

escala de hábitat fluvial, ribera y paisaje, y de su relación con indicadores biológicos, fue 

posible reconocer qué componentes del ambiente resultan más relevantes en la 

explicación de las variaciones observadas en la calidad de los sistemas fluviales. De este 

modo, los resultados discutidos en este capítulo dan cumplimiento al objetivo específico 

número II. 

Hábitat fluvial 
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Los resultados obtenidos a escala de hábitat fluvial en cuenca alta mostraron que 

la variabilidad ambiental de los tramos estudiados se organiza principalmente en torno 

a diferencias en la mineralización del agua y a condiciones hidromorfológicas propias de 

sectores de cabecera, lo que refuerza la idea planteada en la predicción de esta escala. 

Este patrón es consistente con lo esperado para sistemas fluviales serranos, donde la 

química del agua está fuertemente condicionada por la geología local y los procesos 

naturales de meteorización (Hamid et al. 2020; Golden et al. 2025). 

Los modelos lineales generalizados indicaron que, a esta escala, el oxígeno 

disuelto y la proporción de arena fueron las variables más influyentes sobre el BMWP, 

con efectos negativos y positivos, respectivamente. El efecto negativo del oxígeno 

disuelto no necesariamente refleja una disminución directa de la calidad del agua, sino 

que podría estar asociado a procesos de alta producción primaria en determinados 

sitios. En sistemas lóticos, una elevada biomasa de algas y perifiton puede generar 

sobresaturación de oxígeno durante el período diurno como resultado de la actividad 

fotosintética, así como fuertes fluctuaciones del oxígeno disuelto (Carlton y Wetzel 

1987; Dodds 2003). Este tipo de condiciones suele vincularse a ambientes con 

enriquecimiento de nutrientes y a cambios en la estructura de las comunidades 

bentónicas, favoreciendo taxones más tolerantes y traduciéndose en menores valores 

de índices bióticos como el BMWP, aun cuando las concentraciones puntuales de 

oxígeno disuelto sean elevadas (Huggins 2005).  

Adicionalmente, la interpretación de los datos de OD en el contexto de cambio 

ambiental es compleja, ya que la relación entre los factores ambientales (p. ej., 

nutrientes y sedimentación) y el OD no suele ser unidireccional ni lineal (Jankowski et 

al. 2021). Por otro lado, la relación positiva entre la proporción de arena y el BMWP 

podría explicarse por el aumento de la heterogeneidad del hábitat a escala de tramo 

(Principe et al. 2007). Si bien la arena no constituye un sustrato dominante en sectores 

de cuenca alta y la sedimentación de material fino en exceso suele asociarse a efectos 

negativos sobre los macroinvertebrados (Wood y Armitage 1997), su presencia en 

parches puede generar microhábitats diferenciados dentro del lecho, permitiendo el 

desarrollo de organismos asociados a fondos blandos y excavadores que no se 

encuentran en sustratos más gruesos (Beisel et al. 2000; Bazzanti 2010). De este modo, 
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una mayor diversidad de sustratos podría favorecer la complementariedad de nichos y 

contribuir al incremento del valor del BMWP, en línea con estudios que destacan el rol 

positivo de la heterogeneidad del hábitat en la estructuración de las comunidades 

bentónicas (Miller et al. 2010; Mathers et al. 2024). 

Para la abundancia de colectores de depósito, el modelo más competitivo incluyó 

a la conductividad con un efecto positivo y a los sulfatos con un efecto negativo. La 

relación positiva con la conductividad podría interpretarse como un indicador indirecto 

de una mayor disponibilidad de recursos alimentarios, particularmente de materia 

orgánica particulada fina asociada a sedimentos y zonas de retención. Estudios recientes 

destacan que incrementos moderados en la conductividad suelen reflejar procesos de 

acumulación y procesamiento de materia orgánica y una mayor concentración de 

sólidos disueltos totales. Estas condiciones favorecen a los colectores de depósito en 

sistemas lóticos, actuando la conductividad como una variable integradora de procesos 

físicos y biogeoquímicos más que como un factor de estrés directo (Clapcott et al. 2010; 

Burdon et al. 2019; Jackson et al. 2021). En contraste, el efecto negativo de los sulfatos 

sugiere que la composición iónica específica, más allá del nivel general de conductividad, 

puede modular diferencialmente la respuesta de los macroinvertebrados (Cormier et al. 

2018; Miltner 2021).  

Una respuesta parcialmente distinta se observó para el porcentaje de Diptera, 

donde la conductividad presentó un efecto negativo, los sulfatos un efecto positivo y la 

proporción de arena un efecto negativo. Estas diferencias pueden explicarse por la 

marcada heterogeneidad ecológica del orden Diptera, que incluye taxones con 

estrategias tróficas y requerimientos de hábitat contrastantes (Paisley et al. 2014). En 

este sentido, y en relación con la hipótesis planteada, los resultados obtenidos coinciden 

con las predicciones enunciadas para la escala de habitat, tanto para el porcentaje de 

Diptera, como para el BMWP. Sin embargo, si bien las variables seleccionadas coinciden 

con las esperadas, no es posible atribuir de manera concluyente dichos efectos a los 

usos del suelo urbano o agrícola, dado que no se evaluaron de forma directa dichas 

presiones a esta escala, lo que sugiere un cumplimiento parcial de la hipótesis 

planteada. 
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En cuenca media-baja, a escala de hábitat, el PCA denotó una segregación clara 

entre los dos tributarios y el colector principal Carcarañá. Esto sugiere que la ubicación 

dentro de la red de la cuenca es un factor estructurante clave de la variabilidad 

ambiental regional, ya que a lo largo del cauce puede haber diferentes gradientes 

ambientales (Bowes et al. 2023). En los tributarios las características físicas y químicas 

tienden a reflejar más fuertemente las condiciones locales de geología, hidrología y 

descargas puntuales. Por otro lado, el cauce principal, por su función de colector, integra 

aportes hidrológicos de múltiples afluentes por lo que las características de hábitat son 

distintivas y hace que se diferencie aún más de sus tributarios (Robinson et al. 2024). 

Al analizar la subcuenca media-baja del río Ctalamochita de manera 

independiente, el PCA permitió identificar gradientes ambientales internos que 

quedaban enmascarados en el análisis de todos los tramos de cuenca media-baja de 

ambos tributarios. El PCA1 representó un gradiente de mineralización del agua y textura 

del sedimento, un patrón frecuentemente asociado a procesos longitudinales y a la 

acumulación de solutos y sedimentos finos en tramos medios y bajos de los ríos (Allan y 

Castillo 2007; Kaushal et al. 2021). El PCA2 reflejó variaciones iónicas más específicas, 

principalmente vinculadas a magnesio y carbonatos, indicando heterogeneidad 

geoquímica local dentro de la subcuenca, como ha sido documentado en sistemas 

fluviales con influencia diferencial de litología e interacción agua y sedimento (Cunillera-

Montcusí et al. 2022). Estos resultados son esperables en este sistema fluvial, ya que es 

una subcuenca que desde sus nacientes en altura tiene un fuerte proceso de 

meteorización, con una composición química asociada a su geología natural y también 

a la actividad minera de canteras (Destéfanis et al. 2020). Además, presenta un sistema 

de lagos artificiales, creados para obtener energía hidroeléctrica y regular el caudal, que 

junto con los procesos activos de erosión hídrica y eólicos modifican en parte el sustrato 

de fondo presente a lo largo de la subcuenca media-baja (Ochoa et al. 2016; Lutri et al. 

2020). En conjunto, estos gradientes obtenidos por el PCA resultaron ambientalmente 

coherentes y permitieron junto al análisis de correlación la selección de predictores 

utilizados en los modelos. 

Los GLMs indicaron que la variabilidad del índice BMWP en la subcuenca media-

baja del río Ctalamochita estuvo principalmente explicada negativamente por la 
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conductividad y positivamente por los carbonatos, lo que resalta la influencia de los 

gradientes de mineralización y alcalinidad del agua sobre la calidad biótica y concuerda 

con lo esperado para esta escala. La selección consistente de estas variables en los 

modelos con menor AICc sugiere que el aumento de la carga iónica y los cambios en la 

composición química del agua generan condiciones cambiantes para los 

macroinvertebrados sensibles, afectando índices bióticos basados en tolerancia. Este 

patrón coincide con estudios que documentan una respuesta clara de las comunidades 

bentónicas a modificaciones químicas del agua en sistemas fluviales (Kaushal et al. 2021; 

Maas et al. 2023; Feld et al. 2023). 

De manera similar, el porcentaje de depredadores mostró una respuesta 

significativa al efecto conjunto de la conductividad y el magnesio. Esto sugiere que, estas 

variables podrían estar ejerciendo efectos directos sobre los depredadores, pero 

también sobre otros factores que operan a otras escalas como la disponibilidad de 

presas, la complejidad del hábitat o la conectividad del sistema (El Yaagoubi et al. 2023). 

Este resultado refuerza la idea de que las métricas funcionales pueden presentar 

respuestas más contextuales y dependientes de la escala que los índices taxonómicos 

tradicionales, y destaca la importancia de integrar distintos enfoques para una 

evaluación ecológica más completa (Martini et al. 2021). 

Por otra parte, en la subcuenca media-baja del río Chocancharava, el PCA a escala 

de hábitat fluvial sintetizó la variabilidad ambiental en dos gradientes principales. El 

PCA1 representó un gradiente hidroquímico sedimentológico asociado a la 

mineralización del agua y a la textura del sedimento similar a lo ocurrido en la subcuenca 

Ctalamochita, mientras que el PCA2 estuvo mayormente explicado por metales pesados 

(Co, Cd, Ni y Zn), evidenciando condiciones locales diferenciadas dentro de la subcuenca. 

La relevancia de metales tanto en agua como en sedimento en la ordenación 

multivariada indica que estos contaminantes constituyen un componente significativo 

de la heterogeneidad ambiental del sistema. Similarmente esto ha sido reportado para 

ríos con influencia de actividades urbanas, industriales o agroindustriales, donde los 

metales pueden movilizarse en fase disuelta o acumularse en sedimentos finos (Förstner 

y Wittmann 2012; Ciszewski y Grygar 2016; Varol 2020). Asimismo, la importancia de 

estas variables, toma especial relevancia en esta subcuenca, donde se encuentra la 
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ciudad con el mayor número de habitantes de toda la cuenca (Rio Cuarto, CH-8). Como 

ya se ha reportado en numerosos estudios, las áreas urbanas son la principal fuente de 

contaminación por metales, a través de los efluentes industriales y las aguas residuales 

domésticas (Arini et al. 2012; Li et al. 2018; Amoatey y Baawain 2019; Messager et al. 

2021). 

Contrariamente a lo esperado, los modelos lineales generalizados mostraron que, 

a la escala de hábitat considerada, ninguna de las variables ambientales evaluadas 

explicó significativamente la variación del índice BMWP, siendo el modelo nulo el mejor 

soportado. Este resultado sugiere que los índices bióticos basados en tolerancia 

taxonómica pueden presentar limitaciones para detectar efectos de contaminantes 

específicos, como los metales pesados, especialmente cuando estos generan respuestas 

subletales o selectivas que no se traducen necesariamente en cambios marcados de la 

diversidad funcional de los organismos (Schmera et al. 2022; Alric et al. 2022). Asimismo, 

se ha señalado que la respuesta del BMWP puede estar influenciada por procesos que 

operan a escalas espaciales mayores o por la historia de exposición crónica de las 

comunidades (Tlili et al. 2016). 

En contraste, el porcentaje de depredadores, como métrica específica de la 

comunidad, mostró una respuesta clara a gradientes asociados a metales pesados, con 

modelos que incluyeron zinc (µg/L), cadmio (µg/L), y cobre (mg/kg) como los mejor 

soportados, y plomo (mg/kg) como predictores altamente competitivos. La relación 

negativa con zinc del mejor modelo podría deberse a que en algunos tramos (como CH-

9) la medición de Zn supero los niveles guía establecidos por la normativa argentina (Ley 

24.051) y por la EPA (U. S. Environmental Protection Agency, 1996, 2003, 2012).  El zinc, 

aun siendo un metal esencial, puede generar efectos tóxicos cuando excede 

determinados umbrales, afectando procesos fisiológicos clave como la 

osmorregulación, la actividad enzimática y el metabolismo energético, con impactos 

directos sobre organismos de mayor tamaño corporal o con mayores demandas 

energéticas, como suele ser el caso de los depredadores (Weis et al. 2003; Walker et al. 

2005; Zhang et al. 2017; Mebane et al. 2020). En contraste, los efectos positivos del 

cadmio y el cobre, cuyas concentraciones no superaron los límites guía, podrían reflejar 

respuestas no lineales típicas de exposiciones subletales (Brooks et al. 2009; Amer et al. 
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2022). Cuando existen niveles bajos o moderados de estrés químico se altera la 

estructura trófica de la comunidad de manera indirecta, por ejemplo, mediante la 

reducción de competidores o presas sensibles, o a través de cambios en la disponibilidad 

de recursos (Iwasaki et al. 2009; Mebane et al. 2020). En conjunto, estos resultados 

indican que el % de depredadores actúa como un indicador funcional sensible a 

gradientes de contaminación metálica, y refuerzan la utilidad de este tipo de métricas 

para detectar impactos que no son percibidos por los índices bióticos tradicionales. 

Ribera 

En cuenca alta, a escala de ribera, el análisis de componentes principales mostró 

que la variabilidad ambiental entre sitios estuvo fuertemente estructurada por un 

gradiente de conservación y calidad ribereña. El eje 1 explicó casi la mitad de la variación 

total e integró variables estrechamente vinculadas a riberas funcionalmente íntegras, lo 

que refleja ambientes con mayor capacidad de amortiguación de disturbios y provisión 

de hábitat (Singh et al. 2021; Graziano et al. 2022). Los sitios vinculados a características 

preservadas del hábitat fueron aquellos que presentaron un mayor porcentaje de 

vegetación nativa. Mientras que los sitios urbanos, correspondientes a localidades 

turísticas, se ubicaron en el extremo más degradado del gradiente, lo que concuerda con 

diversos estudios que señalan que el desarrollo urbano–turístico incrementa la 

fragmentación del hábitat y, en consecuencia, genera cambios en la biodiversidad 

circundante (Contieri et al. 2024; Huang et al. 2025; Albalawi 2025). En contraste, el 

segundo eje del PCA estuvo principalmente asociado a la cobertura de plantaciones de 

exóticas en buffers de 30 y 60 m, diferenciando los sitios según cambios en la naturalidad 

de la vegetación. Estudios recientes han señalado que las forestaciones implantadas 

pueden generar modificaciones en la estructura ribereña y en la dinámica de la materia 

orgánica modificando la estructura fluvial e interviniendo directamente sobre la 

integridad biótica (Gutiérrez-Flores y Becerra Osses 2017; Márquez et al. 2025). 

La selección de variables para los GLM, basada en el PCA y en los análisis de 

correlación, permitió reducir la redundancia y focalizar el análisis en atributos clave de 

la ribera. En este contexto, los resultados obtenidos mediante GLM indicaron que, la 

vegetación nativa en buffers de 30 m resultó uno de los predictores más importantes 



 

            130 
                                                                                                                                                                      

del índice BMWP en combinación con la erosión de banco. Desde una perspectiva 

funcional, la vegetación ribereña nativa contribuye a la regulación térmica, al aporte de 

materia orgánica alóctona de alta calidad y a la estabilización de los márgenes, mientras 

que la erosión de banco actúa como un mecanismo directo de degradación del hábitat 

bentónico al incrementar la sedimentación fina y reducir la disponibilidad de refugios, 

afectando negativamente la integridad de la biota acuática (Naiman et al. 2010; Dala-

Corte et al. 2020; Vietz et al. 2018). 

Además de ello, el tamaño del buffer de la variable seleccionada resulta 

determinante para sostener la calidad ecológica del sistema. Lind y colaboradores 

(2019) han señalado anchos de ribera mínimos propuestos para el mantenimiento de 

distintas funciones y servicios ecosistémicos, dentro de los cuales, los 30 m incluyen 

muchas de estas funciones. En este contexto, el peso de la vegetación nativa también 

pone en evidencia que el impacto de tierras no utilizadas o con bajo nivel de 

intervención que a menudo son subestimadas por su reducida proporción superficial 

(Dou et al. 2022), puede ser crucial para la calidad del agua y la integridad biológica de 

la cuenca. 

La abundancia de colectores de depósito estuvo principalmente asociada de 

manera negativa con la forestación en buffers de 30 m. Considerando el contexto 

regional, este resultado sugiere un efecto adverso de la vegetación ribereña exótica 

sobre este grupo funcional, posiblemente vinculado a cambios en la cantidad, calidad y 

procesamiento de la materia orgánica particulada depositada en el lecho. Diversos 

estudios han documentado que especies arbóreas exóticas, pueden modificar 

sustancialmente la composición química de la hojarasca, reduciendo su palatabilidad y 

tasa de descomposición en comparación con especies nativas, lo que limita la 

disponibilidad de recursos tróficos para los colectores de depósito (Landeiro et al. 2010; 

Graça et al. 2015;). Asimismo, la forestación exótica suele asociarse a una mayor 

homogeneización del hábitat ribereño y a cambios en la estabilidad de los márgenes, 

favoreciendo en muchos casos la acumulación de sedimentos finos ricos en materia 

orgánica, lo que modifica la disponibilidad de microhábitats preferenciales para este 

grupo funcional (Claeson et al. 2014; Mendoza-Cariño et al. 2023). 
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En el caso del porcentaje de Diptera, los modelos lineales generalizados indicaron 

que la erosión de banco fue el predictor con mayor respaldo estadístico. Este resultado 

es consistente con numerosos estudios que describen a los dípteros, en particular 

algunos quironómidos y otros taxones dominantes, como grupos altamente tolerantes 

a disturbios físicos del hábitat, tales como la inestabilidad de márgenes, el aumento de 

sedimentos en suspensión y la simplificación estructural del lecho (Rosenberg y Resh, 

1992; Lee et al. 2025). Los modelos competitivos que combinaron la erosión de banco 

con la forestación en buffers de 30 m y la ausencia de edificaciones, sugieren que la 

respuesta de Diptera estaría modulada tanto por procesos locales de alteración física 

del canal como por el contexto ribereño inmediato, reforzando la idea de que este grupo 

de organismos responde a una amplia gama de factores estresantes (Adler y Courtney 

2019; Cortelezzi et al. 2020). 

Con respecto al análisis de variables influyentes a escala de ribera en cuenca 

media-baja, el PCA evidenció que la estructura ambiental de la ribera estuvo organizada 

a lo largo de un gradiente dominante de perturbación antrópica, representado por el 

eje 1, el cual integró de manera positiva variables asociadas a una mejor condición del 

bosque ribereño, mayor ausencia humana y usos de la tierra menos intensivos, y de 

forma negativa una mayor proporción de uso urbano del suelo en buffers de 100 m, lo 

cual coincide en esta primera etapa de selección con lo esperado en las predicciones. 

Este patrón es consistente con estudios que señalan que, a escala ribereña, los 

gradientes de urbanización generan respuestas integradas en variables estructurales, 

funcionales y de presión antrópica, reflejando procesos de simplificación del corredor 

ribereño y pérdida de integridad ecológica (Allan 2004; Gal et al. 2019; Simkin et al. 

2022). El eje 2, dominado por la cobertura de bosque mixto en buffers de 50 y 100 m, 

representó un gradiente secundario vinculado a la composición de la vegetación 

ribereña, lo que sugiere que, más allá del nivel general de impacto humano, la estructura 

y tipo de cobertura vegetal introducen variabilidad adicional en la ribera. Las 

correlaciones de Spearman reforzaron esta interpretación, mostrando una fuerte 

coherencia espacial entre coberturas de vegetación mixta a diferentes escalas y 

relaciones inversas entre urbanización y ausencia humana, lo que confirma que los 
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cambios en el uso del suelo ribereño operan de manera consistente a lo largo del 

corredor fluvial. 

Contrariamente a lo esperado, los modelos lineales generalizados indicaron que el 

porcentaje de vegetación mixta en buffers de 50 m fue la variable con mayor influencia 

sobre el índice BMWP posicionándose como el mejor predictor individual, por encima 

del porcentaje de uso del suelo urbano. Este efecto negativo de la variable sobre el 

índice BMWP sugiere que la presencia de bosque mixto en la franja ribereña inmediata, 

lejos de reflejar una condición de conservación, podría estar asociada a estados 

intermedios o degradados del corredor ribereño.  Debido a la coexistencia de plantas 

exóticas y plantas nativas, las plantas exóticas inevitablemente ingresarán a la 

comunidad de plantas nativas (Hamid et al. 2020) comenzando así un proceso de 

sustitución de la vegetación, proceso que se ve acelerado si las especies exóticas son 

además invasoras (Richardson et al. 2007; Poulette y Arthur 2012). El reemplazo de la 

comunidad vegetal ribereña, trae consigo múltiples cambios en los ecosistemas 

acuáticos, asociados principalmente al funcionamiento de los mismos (Zhang et al. 2014; 

McInerney et al. 2016; Liu et al. 2020).   

Por otro lado, los modelos ajustados para el porcentaje de depredadores 

mostraron un alto soporte para el modelo nulo, indicando que las variables ribereñas 

consideradas no explicaron de manera consistente la variabilidad observada en esta 

métrica funcional. Esto es particularmente notorio, ya que estudios previos han 

señalado que los depredadores y los diferentes grupos funcionales alimentarios suelen 

ser sensibles a la simplificación del hábitat y a la pérdida de heterogeneidad estructural 

(Merritt et al. 1996; Mangadze et al. 2019; Solis et al. 2019), un patrón que si fue 

observado por ejemplo en cuenca alta con la abundancia de colectores de depósito. La 

baja performance de modelos más complejos refuerza la idea de que, en la cuenca 

media-baja, el porcentaje de depredadores no responde de manera directa a un 

gradiente ribereño, sino que estaría mediado por procesos ecológicos más locales, lo 

cual se comprueba con los resultados obtenidos a escala de hábitat fluvial. 

Los resultados obtenidos a escala de ribera tanto en cuenca alta como en cuenca 

media-baja también refuerzan la idea de que índices más sencillos de usar, por su baja 
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resolución taxonómica, como lo es el BMWP pueden ser más eficientes para capturar 

los efectos de los cambios en el uso del suelo. En parte, esto se debe a que integran la 

respuesta de múltiples familias con tolerancias contrastantes y producen una 

calificación ordinal fácil de interpretar, lo que favorece su aplicación en programas de 

monitoreo y diagnóstico ambiental (López-López et al. 2024).  

Escala de paisaje 

El análisis de componentes principales a escala de paisaje en la cuenca alta reveló 

una clara estructuración de los sitios a lo largo de gradientes de uso del suelo, con una 

elevada proporción de la variación explicada por los dos primeros ejes. En concordancia 

con lo esperado, el eje 1 representó un gradiente dominante de urbanización vs 

cobertura de vegetación nativa, patrón ampliamente documentado en estudios de 

ecología fluvial que muestran cómo la expansión urbana a escala de paisaje se asocia a 

la pérdida de cobertura natural y a cambios integrados en los procesos hidrológicos, 

geomorfológicos y biológicos de las cuencas (Rojas et al. 2017; Yi et al. 2024). El eje 2, 

dominado por la vegetación mixta, reflejó un gradiente adicional vinculado a paisajes en 

transición, donde la coexistencia de coberturas nativas y exóticas suele estar asociada a 

disturbios moderados del uso del suelo. La coherencia espacial observada en la 

ordenación, junto con las fuertes correlaciones entre variables de un mismo tipo de uso 

del suelo medidas a diferentes tamaños de buffer, sugiere que los efectos del uso del 

suelo a escala de paisaje pueden integrarse y amplificarse a lo largo del corredor fluvial 

(Ding et al. 2016; Roon et al. 2021). 

Los resultados de los GLM, indicaron que la vegetación mixta en buffers de 200 m 

fue la variable con mayor capacidad para explicar la variación del índice BMWP, aunque 

con un efecto negativo, lo que sugiere que este tipo de cobertura no representa una 

condición favorable para la integridad ecológica del sistema. En este contexto, la 

vegetación mixta refleja principalmente la sustitución de la vegetación nativa original de 

pastizales y matorrales serranos por especies exóticas invasoras, como Pinus spp., 

Acacia spp. y Morus spp., ampliamente distribuidas en cuenca alta de la región serrana 

cordobesa (Giorgis y Tecco 2014). Como ya se mencionó con anterioridad, los efectos 

de las especies exóticas invasoras sobre los cursos fluviales son numerosos, y esos 
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efectos pueden ser especialmente marcados en cuencas altas, como ya se ha visto en 

otros estudios de la zona (Cibils-Martina et al. 2017; Jobbágy et al. 2013). 

En este contexto, es también necesario señalar que, si bien la interpretación 

ecológica sugiere que los efectos negativos observados sobre el BMWP están asociados 

principalmente a la expansión de especies vegetales exóticas invasoras, la cobertura de 

vegetación exótica no fue seleccionada como predictor, mientras que la vegetación 

mixta mostró mayor capacidad explicativa. Este resultado podría indicar que la categoría 

de vegetación mixta captura de manera más efectiva el estado actual de transición y 

degradación del paisaje, donde la coexistencia de remanentes nativos con especies 

exóticas genera condiciones ecológicas distintas a aquellas representadas por parches 

dominados exclusivamente por exóticas (Hobbs et al. 2014). 

Por otra parte, para la abundancia de colectores de depósito, el predominio del 

modelo nulo sugiere que esta métrica funcional no responde de manera directa ni 

consistente a las variables de cobertura del suelo consideradas a escala de paisaje. Esto 

es coherente con el carácter altamente oportunista y plástico de este grupo funcional, 

cuya abundancia suele estar más asociada a procesos locales como la disponibilidad 

inmediata de sedimentos finos, la dinámica del caudal, a la retención de materia 

orgánica particulada, o a otras variables más asociadas a escala de hábitat y de ribera, 

que a patrones de uso del suelo a escalas espaciales amplias (Matomela et al. 2021; 

Mauad et al. 2025). 

En contraste con la métrica anterior, el porcentaje de Diptera mostró una relación 

definida con la urbanización en buffers de 200 m, aunque con un efecto negativo, lo que 

indica que la cercanía de áreas urbanas se asocia a una disminución relativa de este 

grupo en la comunidad bentónica. Si bien muchos taxa de Diptera, en particular 

Chironomidae, son considerados tolerantes a perturbaciones, como ya se mencionó con 

anterioridad, existen dentro de este grupo muchos taxa con una mayor sensibilidad. 

Además de ello, estudios recientes han demostrado que la urbanización intensa y 

cercana al cauce puede generar condiciones, tales como alteraciones hidráulicas 

severas, pérdida de microhábitats, aumento de la inestabilidad del sustrato y picos de 

contaminantes urbanos, que resulten en cambios de su estructura poblacional (Gresens 
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et al. 2007; Rigano et al. 2024). La relevancia de la urbanización sugiere que los impactos 

urbanos se transmiten de manera rápida y directa al sistema fluvial, afectando la 

composición taxonómica de ciertos grupos más que de otros (Williams-Subiza et al. 

2024; Yang et al. 2025). En este contexto, la respuesta observada para el porcentaje de 

Diptera pone de manifiesto una limitación inherente a métricas basadas en grupos 

taxonómicos amplios y heterogéneos, reforzando la necesidad de identificaciones a 

niveles taxonómicos más bajos para interpretar adecuadamente los efectos de la 

urbanización en grupos diversos como los dípteros (Molineri et al. 2020). 

En cuenca media-baja, a escala de paisaje, el PCA mostró un gradiente nítido de 

antropización, donde el eje 1 separó sitios dominados por urbanización y vegetación 

exótica (en el sentido positivo, especialmente a 600 m–1,2 km) de sitios con mayor 

influencia de usos agrícolas (sentido negativo), lo que sugiere que en este tramo ambas 

presiones (urbanización + expansión de exóticas) tienden a co-ocurrir y estructurar el 

paisaje en oposición a matrices completamente agrícolas. Estas variables junto al eje 2, 

dominado por la vegetación mixta, habla de una fuerte acción antrópica a escala de 

paisaje, donde los usos del suelo más intensivos tienden a mantener la mayor influencia 

sobre la integridad ecológica de la red fluvial. En este sentido, se ha señalado que el uso 

del suelo adquiere mayor relevancia explicativa cuando se considera su distribución 

espacial dentro de toda la cuenca durante el proceso de modelado (Kuemmerlen et al. 

2014). 

Los resultados de los GLM indicaron que el uso agrícola a gran escala espacial 

(buffers de 1,2 km) fue el principal predictor de la variación del índice BMWP, con un 

efecto negativo y un soporte claramente superior al de los demás modelos, lo que 

confirma lo esperado según las predicciones para esta escala. La selección del 

porcentaje de cultivo como variable más parsimoniosa sugiere que, en cuenca media-

baja, los impactos asociados a la agricultura operan de manera integrada y acumulativa 

a escala paisajística, afectando la calidad ecológica de la red fluvial. Este resultado era 

esperable en parte, teniendo en cuenta que la agricultura afecta la biota fluvial a través 

de una variedad de factores estresantes como la afluencia de nutrientes, agroquímicos, 

sedimentos finos y alteración de la morfología fluvial (Lam et al. 2017; Schürings et al. 

2024). Sin embargo, en una cuenca con más de 100 años de uso agrícola (Corigliano 
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2009) podría esperarse, una homogeneización biótica y una respuesta de la comunidad 

fluvial a otros tipos de usos del suelo, más puntuales, como por ejemplo el uso del suelo 

urbano. Estos resultados, prueban entonces que en esta cuenca el uso del suelo agrícola, 

independientemente del tiempo que lleve establecido, constituye un factor clave del 

deterioro de los ecosistemas de agua dulce. Este impacto resulta relevante si se 

considera que la agricultura es uno de los usos del suelo más extendidos a nivel global, 

cubriendo cerca del 40 % de la superficie terrestre (Eurostat 2022) y siendo considerado 

uno de los ecosistemas más degradados del mundo (Ferreira et al. 2019). 

Para el porcentaje de depredadores, la selección de modelos indicó que la 

combinación aditiva de urbanización y uso agrícola, ambos con efectos negativos, fue el 

mejor predictor a escala de paisaje en la cuenca media-baja. Este resultado refuerza la 

idea de que los depredadores bentónicos, al ocupar niveles tróficos superiores y 

presentar mayores requerimientos de hábitat y estabilidad ambiental, son 

particularmente sensibles a la acumulación de presiones antrópicas asociadas a estos 

usos del suelo (Yaagoubi et al. 2023). La agricultura y la urbanización pueden actuar de 

manera complementaria degradando el hábitat fluvial y aumentando los riesgos 

ecológicos (Deng et al. 2024). Y si bien ambos usos del suelo de manera separada pueden 

causar múltiples efectos sobre los ecosistemas fluviales, de manera conjunta el efecto 

puede ser mayor e impactar sobre métricas más puntuales de las comunidades.  

En este sentido, la respuesta del porcentaje de depredadores a la combinación de 

usos del suelo a escala de paisaje es consistente con los patrones observados a escala 

de hábitat, donde esta métrica respondió principalmente a la presencia de metales, los 

cuales se encuentran frecuentemente asociados a actividades agrícolas y urbanas. La 

agricultura puede constituir una fuente relevante de metales traza hacia los sistemas 

fluviales a través del uso de fertilizantes (particularmente fosfatados), plaguicidas y 

fungicidas de base metálica (p. ej., compuestos cúpricos), y la aplicación de enmiendas 

orgánicas como estiércoles/compost o biosólidos (Madjar y Vasile Scăețeanu 2025; Sui 

et al. 2025). Además, las áreas urbanas a través de sus efluentes domiciliaros e 

industriales trasfieren a los sistemas fluviales diversos contaminantes que incluyen a los 

metales pesados como sus principales elementos de contaminación, los cuales ya se ha 
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visto que limitan la presencia y el desarrollo de organismos sensibles (Amoatey y 

Baawain 2019; Park et al. 2021). 

En conjunto, los resultados obtenidos a lo largo de las distintas escalas analizadas 

ponen de manifiesto que la integridad ecológica de los sistemas fluviales de la cuenca 

del Carcarañá está fuertemente condicionada por la superposición de presiones 

antrópicas que operan desde el hábitat hasta el paisaje, y que su detección depende 

críticamente de la escala de análisis y del tipo de métrica biológica empleada. La 

respuesta diferencial de índices taxonómicos y métricas funcionales refuerza la 

necesidad de abordajes integrados de monitoreo, capaces de capturar tanto los efectos 

acumulativos del uso del suelo como las alteraciones más sutiles asociadas a procesos 

físico-químicos y estructurales (Paz et al. 2023; Mureithi et al. 2025; Sotomayor et al. 

2025).  

Además, desde una perspectiva de gestión, los patrones observados resaltan la 

importancia de incorporar la evidencia científica generada a partir del monitoreo 

ecológico en la planificación y ordenamiento del territorio. Se requieren estrategias de 

manejo integrales, que contemplen la regulación del uso del suelo, la conservación y 

restauración de corredores ribereños, y el seguimiento sistemático de indicadores 

biológicos que permitan evaluar la efectividad de dichas medidas en el tiempo (de Mello 

et al. 2023). En línea con evaluaciones globales recientes, este trabajo refuerza la idea 

de que la gestión sustentable de los ecosistemas fluviales depende de la articulación 

entre monitoreo científico, toma de decisiones informadas y políticas de conservación 

basadas en procesos ecológicos, condición indispensable para frenar la pérdida de 

biodiversidad y de funciones ecosistémicas en los sistemas de agua dulce (Reid et al. 

2019; Tickner et al. 2020; Dudgeon y Strayer 2025). 
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Introducción 

El estudio de los ecosistemas fluviales implica abordar sistemas ecológicos 

complejos, en los que múltiples procesos físicos, químicos, biológicos y funcionales 

interactúan a lo largo del espacio con múltiples actividades antrópicas (Bănăduc et al. 

2024). Durante las últimas décadas, el concepto de integridad ecológica se ha 

posicionado como un hilo conductor ampliamente utilizado para enfrentar este desafío 

(Luo et al. 2018; McLellan et al. 2024). Sin embargo, a pesar de su amplia adopción, 

persiste una brecha importante entre la evaluación de la integridad ecológica y su 

aplicación efectiva en la gestión territorial. 

Una de las principales razones de esta brecha radica en la dificultad de identificar 

a qué escala espacial se manifiestan con mayor claridad las respuestas ecológicas a las 

presiones humanas (Liu et al. 2021). Tradicionalmente, las acciones de protección y 

restauración de ríos y arroyos se han centrado en intervenciones a escala local, 

focalizadas en el cauce o el hábitat fluvial inmediato. No obstante, existe un consenso 

creciente en que las condiciones ecológicas observadas a escala de tramo o hábitat no 

pueden comprenderse plenamente sin considerar los procesos que operan a escalas 

espaciales mayores, particularmente aquellos asociados al uso y la configuración del 

paisaje en la cuenca de drenaje (Tsang et al. 2014; Ettinger et al. 2021). 

Este problema de escala adquiere una relevancia particular en los ecosistemas de 

agua dulce, cuya organización espacial difiere sustancialmente de la de los sistemas 

terrestres y marinos. Los ríos y arroyos se estructuran como redes dendríticas 

jerárquicas, donde los segmentos de cauce se encuentran conectados 

longitudinalmente y acumulan las señales ambientales generadas en las subcuencas y 

cuencas aguas arriba (Esselman et al. 2011; Domisch et al. 2015). Como resultado, las 

alteraciones del paisaje no actúan de manera aislada, sino que se integran 

espacialmente, afectando la calidad del agua y la integridad ecológica a lo largo de la red 

fluvial. 

En este contexto, algunos estudios han demostrado que las modificaciones del 

paisaje asociadas a actividades humanas influyen de manera significativa sobre la salud 

de los ecosistemas acuáticos (Li et al. 2019). Sin embargo, los resultados no son 
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consistentes en lo que respecta a la escala espacial en la cual estos efectos resultan más 

evidentes. Mientras que las escalas más pequeñas suelen capturar la influencia de 

perturbaciones locales y fuentes puntuales de contaminación, las escalas mayores 

tienden a reflejar los efectos acumulativos de los patrones del uso del suelo y la 

configuración del paisaje (Wang et al. 2023). Esta variabilidad ha generado una elevada 

incertidumbre respecto de cuál es la escala con mayor efecto sobre la integridad 

ecológica y, en consecuencia, para orientar acciones de gestión eficaces (Liu et al. 2021; 

Zorzal-Almeida et al. 2018). 

Frente a esta incertidumbre y entre ambos extremos espaciales (el hábitat fluvial 

inmediato y el paisaje a nivel de cuenca), la franja ribereña emerge como una unidad 

espacial clave. Esta escala espacial constituye la interfaz directa entre el ecosistema 

acuático y el entorno terrestre circundante (Naiman et al. 2010) y su vegetación puede 

ofrecer información útil sobre los procesos subyacentes (González del Tánago et al. 

2021). En este sentido, podría representar una escala particularmente sensible para 

explicar variaciones en la integridad ecológica. Sin embargo, aún no resulta claro si su 

influencia relativa supera la de las condiciones locales del hábitat o la de los patrones 

del paisaje a mayor escala. 

En términos de gestión, esta incertidumbre sobre la escala espacial más relevante 

se traduce en una dificultad concreta para delimitar zonas prioritarias de protección y 

definir criterios espaciales de intervención (Locke 2024). En particular, en el ámbito de 

la planificación territorial y la conservación de ecosistemas fluviales, una de las 

preguntas más recurrentes refiere a qué extensión espacial del entorno ribereño o del 

paisaje circundante resulta determinante para sostener la integridad biótica de los 

cursos de agua (Dodds et al. 2025). La definición de anchos de buffer ribereño o de 

ventanas espaciales de análisis a escala de paisaje suele basarse en criterios normativos 

o generalizaciones, más que en evidencia ecológica específica que relacione 

explícitamente el tamaño del buffer con la respuesta de las comunidades acuáticas 

(Richardson et al. 2012; Majumdar et al. 2025). 

Desde esta perspectiva, la selección de la escala espacial deja de ser una decisión 

metodológica para convertirse en un elemento clave de la gestión ambiental. Dentro de 

ese contexto es que surge la siguiente pregunta de investigación: ¿a qué escala espacial 
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se manifiesta con mayor intensidad la influencia del entorno sobre la calidad de los 

ecosistemas fluviales?, y dentro de las escalas espaciales amplias ¿qué tamaño de buffer 

resulta más relevante para orientar estrategias de conservación y gestión? 

Objetivo específico 

III. Identificar la escala (hábitat fluvial, ribera o paisaje) con mayor influencia sobre 

la calidad de los distintos tramos fluviales. 

IV. Determinar el tamaño de buffer dentro de las escalas de ribera y paisaje con 

mayor influencia sobre la calidad de los tramos fluviales, a fin de establecer umbrales 

ecológicos relevantes para su preservación. 

Hipótesis y predicciones 

Hipótesis 1:  

La calidad de los tramos fluviales está explicada principalmente por variables 

asociadas a la escala de ribera, por sobre las escalas de hábitat fluvial y paisaje. 

Predicción:  

Los modelos predictivos que incluyen las variables de ribera serán los más 

competitivos y por ende los que expliquen mayormente la calidad de los tramos 

fluviales, tanto en cuenca alta como en cuenca media baja. 

Hipótesis 2:  

El buffer de menor tamaño a la escala de ribera ejerce una mayor influencia sobre 

la calidad de los tramos fluviales, dado que los procesos ecológicos que sostienen la 

integridad ecológica operan principalmente a escalas espaciales próximas al cauce. 

Predicción 2: 

 Los buffers ribereños de menor tamaño explicarán mejor la variación en la calidad 

del agua que buffers de mayor extensión, tanto en cuenca alta como en cuenca media-

baja. 
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Metodología 

Los datos utilizados en este capítulo son los obtenidos a partir de la metodología 

empleada en los capítulos precedentes (Capítulo II: Indicadores Ecológicos y Capítulo III: 

Variables Ambientales). Las variables respuestas y las variables explicativas analizadas 

en este capítulo para evaluar el efecto de las distintas escalas ya fueron calculadas en 

los capítulos II y III. 

Análisis de datos  

Con el objetivo de identificar la escala espacial con mayor influencia sobre la 

calidad biótica de los tramos fluviales y determinar los tamaños de buffer más relevantes 

dentro de las escalas de ribera y paisaje, los análisis se realizaron utilizando como 

variable respuesta el índice BMWP. Este índice fue seleccionado debido a que se calculó 

tanto para los tramos de cuenca alta como los de cuenca media-baja y constituye uno 

de los bioindicadores más ampliamente utilizados a nivel internacional para la 

evaluación de la calidad biológica de los cursos de agua. Dado que los gradientes 

ambientales, el uso del suelo y las presiones antrópicas difieren entre la cuenca alta y la 

cuenca media-baja, todos los análisis se llevaron a cabo de manera independiente para 

cada uno de estos sectores de la cuenca. 

En una primera instancia, se evaluó la influencia relativa de las distintas escalas 

ecológicas (hábitat fluvial, ribera y paisaje) sobre la variación del índice BMWP. Para ello, 

se compararon modelos estadísticos alternativos que representan cada una de estas 

escalas, construidos a partir de las variables explicativas previamente seleccionadas a 

partir de los análisis PCA y de correlación (Capítulo III). Los modelos empleados 

corresponden a aquellos ajustados y validados en el Capítulo III, donde se evaluaron en 

detalle los supuestos estadísticos y la adecuación de las distribuciones y funciones de 

enlace utilizadas. En la tabla 22 se muestra una síntesis de los mejores modelos 

correspondientes a la variable respuesta BMWP para cada escala. La comparación entre 

los modelos correspondientes a cada escala se realizó utilizando el Criterio de 

Información de Akaike corregido para tamaños muestrales pequeños (AICc), 

considerando que modelos con un ΔAICc menor a 2 unidades presentan un soporte 

estadístico equivalente. Este procedimiento permitió identificar, para cada sector de la 
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cuenca, la escala ecológica con mayor capacidad explicativa de la calidad biótica. Los 

supuestos de los GLM fueron evaluados mediante el análisis de residuos simulados 

utilizando el paquete DHARMa. Para cada modelo se verificó: ausencia de 

sobredispersión, ausencia de cero-inflación, ausencia de valores atípicos influyentes y 

falta de patrones sistemáticos en los residuos en función de los valores predichos. 

Tabla 24. Variables explicativas del índice BMWP a distintas escalas espaciales. Se muestran las 

variables incluidas en el mejor modelo (ΔAICc = 0) para cada combinación de escala espacial y 

sector de la cuenca. El signo (+/–) indica la dirección del efecto del coeficiente estandarizado 

sobre el índice BMWP. 

  Escala  Cuenca Alta Cuenca Media-Baja 

Hábitat Oxígeno disuelto (–), Arena (%) (+) 

Ctalamochita 
Conductividad (–), Carbonatos (+) 

 
Chocancharava 

Modelo nulo 

Ribera Erosión del banco * Vegetación nativa 30 m (+) Vegetación mixta 50 m (–) 

Paisaje Vegetación mixta 200 m (–) Cultivo 1,2 km (–) 

 

En una segunda etapa, y con el fin de determinar los tamaños de buffer más 

relevantes dentro de las escalas de ribera y paisaje, se analizaron en conjunto las 

variables de porcentaje de uso del suelo correspondientes a cada buffer considerado. 

Dado que estas variables constituyen datos composicionales y presentan una elevada 

colinealidad, se aplicó un Análisis de Componentes Principales (PCA) de manera 

independiente para cada buffer, utilizando datos previamente estandarizados mediante 

la función scale de R. El primer componente principal (PC1), que representa el gradiente 

integrado dominante del uso del suelo en cada buffer, fue utilizado como predictor del 

índice BMWP. Para cada tamaño de buffer se ajustó un modelo independiente, y los 

modelos resultantes fueron comparados mediante AICc, permitiendo identificar los 

buffers que mejor explican la variación en la calidad biótica tanto en la cuenca alta como 

en la cuenca media baja. Este enfoque permitió evaluar explícitamente la relevancia de 
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la escala espacial de análisis y establecer umbrales ecológicos asociados a la influencia 

del uso del suelo. 

Finalmente, con el objetivo de analizar el solapamiento y la contribución relativa 

de los distintos buffers considerados, se realizó una partición de la varianza del índice 

BMWP utilizando la función varpart del paquete vegan en R. Para este análisis se 

emplearon los valores del primer componente principal obtenidos para cada uno de los 

buffers de ribera y de paisaje, de manera de representar cada escala espacial mediante 

un único gradiente integrado. Este procedimiento descompone el coeficiente de 

determinación ajustado (R² adj) del modelo global en fracciones puras (efecto exclusivo 

de cada buffer) y fracciones compartidas (variación explicada conjuntamente por dos o 

más escalas), así como en una fracción residual que representa la proporción de 

variación no explicada; en consecuencia, la suma de todas las fracciones explicadas 

(puras y compartidas) corresponde al R² ajustado total del modelo, mientras que la 

fracción residual completa la unidad (R² explicado + residuo = 1). Debido a que el método 

se basa en R² ajustado y en la descomposición de predictores potencialmente colineales, 

pueden aparecer fracciones negativas como artefactos estadísticos, las cuales no 

poseen interpretación ecológica directa, pero si influyen en la sumatoria total del R² 

ajustado = 1. Los análisis y las representaciones gráficas se realizaron en el entorno R (R 

Core Team 2024). 

Resultados 

i. Cuenca alta 

En la cuenca alta, la comparación de los modelos correspondientes a las distintas 

escalas ecológicas mostró diferencias en su desempeño relativo. El modelo asociado a 

la escala de ribera presentó el menor valor de AICc, seguido por el modelo de hábitat y 

el modelo de paisaje (Tabla 23). Los valores de ΔAICc indicaron que el modelo interactivo 

de ribera se ubicó dentro del umbral de equivalencia estadística (ΔAICc < 2), mientras 

que el modelo de hábitat y paisaje presentaron un ΔAICc considerablemente mayor. En 

coincidencia con estos resultados, los pesos de Akaike reflejaron un mayor soporte 

relativo para el modelo de ribera, seguido por el modelo de hábitat y el modelo de 

paisaje. 
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Tabla 25. Comparación de modelos correspondientes a distintas escalas ecológicas (hábitat, 

ribera y paisaje) para la cuenca alta, basada en el Criterio de Información de Akaike. 

Escala AICc ΔAICc PesoAIC 

Ribera 138,78 0,00 0,96 

Hábitat 145,91 7,14 0,03 

Paisaje 148,15 9,38 0,01 

 

En cuanto a la comparación de los distintos tamaños de buffers, el análisis de 

componentes principales (PCA) permitió sintetizar la información colineal en gradientes 

ortogonales. En el buffer de 30 m, el PC1 y el PC2 explicaron el 33,6% y 28,1% de la 

varianza total respectivamente; en el de 60 m, el 37,1% y 26,6%; en el de 200 m, el 40,6% 

y 26,7%; y en el de 600 m, el 39,8% y 26,9%. En conjunto, los dos primeros componentes 

explicaron entre el 61,7% y el 67,3% de la variabilidad total según el buffer considerado. 

Dado que el primer componente concentró la mayor proporción de varianza explicada 

en todas las escalas, fue utilizado como variable sintética representativa del gradiente 

dominante de uso del suelo en los modelos posteriores. 

La comparación de los modelos correspondientes a los distintos tamaños de buffer 

evidenció diferencias leves en su desempeño relativo. El modelo asociado al buffer de 

30 m presentó el menor valor de AICc, seguido por los modelos de 60 m, 200 m y 600 m 

(Tabla 24). Los valores de ΔAICc indicaron que los cuatro modelos se ubicaron dentro 

del umbral de equivalencia estadística (ΔAICc < 2). Los pesos de Akaike reflejaron un 

mayor soporte relativo para el buffer de 30 m, mientras que los buffers de 60 m, 200 m 

y 600 m presentaron valores similares y menores. 

Tabla 26. Comparación de modelos correspondientes a distintos tamaños de buffer para la 

cuenca alta, basada en el Criterio de Información de Akaike. 

Buffer AICc ΔAICc PesoAIC 

30 m 152,52 0,00 0,38 

60 m 153,71 1,18 0,21 

200 m 153,76 1,24 0,21 



 

            146 
                                                                                                                                                                      

Buffer AICc ΔAICc PesoAIC 

600 m 153,83 1,31 0,20 

 

Por su parte la partición de la varianza del índice BMWP considerando 

simultáneamente los cuatro tamaños de buffer evidenció una elevada proporción de 

variación compartida entre escalas espaciales, mientras que las fracciones puras 

asociadas a cada buffer fueron reducidas. Las fracciones de varianza explicada se 

concentraron principalmente en componentes compartidos entre buffers adyacentes, 

en tanto que la proporción de variación no explicada fue muy elevada (residuo = 0,95). 

Las fracciones negativas no se muestran en la representación gráfica (Figura 47). 

 

Figura 47. Partición de la varianza del índice BMWP en la cuenca alta considerando 

cuatro tamaños de buffer (30 m, 60 m, 200 m y 600 m). Los valores corresponden a 

fracciones de R² ajustado; las fracciones negativas no se muestran. La proporción de 

variación no explicada se indica como residuo. 
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ii. Cuenca media-baja 

Para la subcuenca Ctalamochita, la comparación de los modelos correspondientes 

a las distintas escalas ecológicas mostró diferencias marcadas en su desempeño relativo. 

El modelo asociado a la escala de hábitat presentó el menor valor de AICc, mientras que 

los modelos correspondientes a las escalas de paisaje y ribera exhibieron valores 

considerablemente mayores (Tabla 25). Los valores de ΔAICc indicaron una diferencia 

superior a 20 unidades entre el modelo de hábitat y los modelos de ribera y paisaje, los 

cuales presentaron valores similares entre sí. Los resultados evidencian un claro 

contraste en el soporte estadístico entre las escalas evaluadas para este sector de la 

cuenca. 

Tabla 27. Comparación de modelos correspondientes a distintas escalas ecológicas (hábitat, 

ribera y paisaje) para la subcuenca Ctalamochita, basada en el Criterio de Información de Akaike. 

Escala AICc ΔAICc PesoAIC 

Hábitat 96,35 0,00 0,999 

Paisaje 117,36 21,00 0,000 

Ribera 118,86 22,51 0,000 

 

En la subcuenca Chocancharava, la comparación de los modelos correspondientes 

a las distintas escalas ecológicas mostró un desempeño similar entre las escalas 

evaluadas. El modelo asociado a la escala de hábitat presentó el menor valor de AICc, 

seguido por los modelos de ribera y paisaje (Tabla 26). Los valores de ΔAICc indicaron 

que las tres escalas se ubicaron dentro del umbral de equivalencia estadística (ΔAICc < 

2), con diferencias menores a 1 unidad entre los modelos. Estos resultados reflejan un 

soporte estadístico comparable entre las escalas de hábitat, ribera y paisaje para este 

sector de la cuenca. 

Tabla 28. Comparación de modelos correspondientes a distintas escalas ecológicas (hábitat, 

ribera y paisaje) para la subcuenca Chocancharava, basada en el Criterio de Información de 

Akaike. 

Escala AICc ΔAICc PesoAIC 

Hábitat 107,96 0,00 0,50 
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Escala AICc ΔAICc PesoAIC 

Ribera 108,95 1,00 0,30 

Paisaje 109,80 1,84 0,20 

 

El análisis de componentes principales (PCA) realizado sobre las variables de uso y 

cobertura del suelo en los distintos tamaños de buffers mostró que los dos primeros 

componentes explicaron una proporción considerable de la varianza total en todas las 

escalas espaciales evaluadas. En el buffer de 50 m, el PC1 y el PC2 explicaron el 31,6% y 

el 23,0% de la varianza, respectivamente; en el de 100 m, el 34,5% y el 23,9%; en el de 

600 m, el 34,7% y el 30,5%; y en el de 1,2 km, el 36,4% y el 25,9%. En conjunto, los dos 

primeros componentes explicaron entre el 54,6% y el 65,2% de la variabilidad total 

según la escala considerada. En todas las escalas, el primer componente concentró la 

mayor proporción de varianza explicada, y tal como ocurrió en cuenca alta, fue utilizado 

como variable sintética representativa en los GLM. 

La comparación de los modelos asociados a los distintos tamaños de buffer, en 

cuenca media-baja, mostró diferencias en su desempeño relativo. El modelo 

correspondiente al buffer de 50 m presentó el menor valor de AICc, seguido por el 

modelo de 100 m (Tabla 27). Ambos modelos se ubicaron dentro del umbral de 

equivalencia estadística, con un ΔAICc menor a 1 unidad. En contraste, los modelos 

correspondientes a los buffers de 1.2 km y 600 m presentaron valores de AICc 

sustancialmente mayores, con ΔAICc superiores a 4 y 7 unidades, respectivamente, 

indicando un menor soporte estadístico en relación con los buffers de menor escala. 

Tabla 29. Comparación de modelos correspondientes a distintos tamaños de buffer para la 

cuenca media-baja, basada en el Criterio de Información de Akaike. 

Buffer AICc ΔAICc PesoAIC 

50 m 270,20 0,00 0,539 

100 m 270,58 0,38 0,445 

1,2 km 276,64 6,44 0,021 

600 m 277,24 7,04 0,016 
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Finalmente, la partición de la varianza del índice BMWP considerando 

simultáneamente los cuatro tamaños de buffer (50 m, 100 m, 600 m y 1.2 km) mostró 

que una proporción reducida de la variación explicada se atribuyó a fracciones puras 

asociadas a cada buffer. En coincidencia con los resultados de los modelos, la mayor 

fracción pura correspondió a la fracción compartida entre el buffer de 50 m y el de 100 

m (0,28), mientras que las fracciones puras asociadas a los buffers de 100 m y 600 m 

fueron menores, y la fracción pura correspondiente al buffer de 1,2 km fue nula (Figura 

48). Las fracciones de varianza compartida entre estos buffers presentaron valores 

bajos. La proporción de variación no explicada fue elevada, con un residuo de 0,72. Las 

fracciones negativas no se muestran en la representación gráfica. 

 

Figura 48. Partición de la varianza del índice BMWP en la cuenca media-baja 

considerando cuatro tamaños de buffer (50 m, 100 m, 600 m y 1.2 km). Los valores 

corresponden a fracciones de R² ajustado; las fracciones negativas no se muestran. La 

proporción de variación no explicada se indica como residuo. 
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Discusión 

El abordaje comparativo multiescalar desarrollado en este capítulo permitió 

evaluar el desempeño de modelos representativos de cada escala, así como de distintos 

tamaños de buffer dentro de las escalas de ribera y paisaje. Los resultados obtenidos 

hicieron posible identificar los niveles espaciales y los umbrales de influencia más 

relevantes para explicar la variación de calidad biótica en los distintos sectores de la 

cuenca. De este modo, los resultados obtenidos dan cumplimiento a los objetivos 

específicos III y IV de la presente tesis.  

Los resultados de este capítulo evidencian que la relación entre la calidad biótica 

de los tramos fluviales y la escala espacial de análisis es compleja y dependiente del 

contexto, y que no puede ser explicada a partir de una única escala dominante a lo largo 

de toda la cuenca. Este patrón es consistente con el marco conceptual de la ecología 

fluvial, que reconoce que los ríos integran procesos que operan simultáneamente a 

múltiples escalas espaciales y temporales (Dalu et al. 2017; Griffith et al. 2020). En este 

sentido, los resultados obtenidos refuerzan la necesidad de adoptar enfoques 

multiescalares para la evaluación de la integridad ecológica, particularmente en 

sistemas sometidos a gradientes ambientales y antrópicos contrastantes (Umwali et al. 

2021). 

En este marco, la necesidad de analizar de manera diferenciada los tramos de 

cuenca alta y cuenca media-baja se vuelve particularmente relevante, ya que los 

resultados muestran que la importancia relativa de las distintas escalas espaciales no se 

mantiene constante a lo largo del gradiente longitudinal del sistema fluvial. Esta 

heterogeneidad refuerza la idea de que las cuencas no funcionan como unidades 

homogéneas, sino como conjuntos de tramos con dinámicas propias, condicionadas por 

cambios geomorfológicos, hidrológicos y en los patrones de uso del suelo (Winemiller 

et al. 2010; Erős y Lowe 2019). Es por ello que a los fines de gestión se recomienda que 

el biomonitoreo de un sistema fluvial se realice a nivel de cuenca teniendo en cuenta las 

particularidades de cada zona; sin embargo, por razones prácticas suele limitarse a la 

escala de tramo (Griffith et al. 2020). 
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En cuenca alta, en coincidencia con la hipótesis planteada la mayor capacidad 

explicativa estuvo asociada a la escala de ribera, lo que sugiere que la calidad biótica 

reflejada por el índice BMWP responde principalmente a condiciones dentro del espacio 

ribereño. Este resultado es consistente con los esperado para arroyos de cabecera, 

donde la reducida dimensión del cauce y la fuerte interacción lateral con el entorno 

inmediato hacen que los procesos locales adquieran un rol central en la estructuración 

del ecosistema fluvial (Vannote et al. 1980). Incluso en estos ambientes, relativamente 

conservados, el uso del suelo a escala de ribera puede ejercer una influencia indirecta, 

modulando procesos como el aporte de sedimentos finos, nutrientes, la regulación 

térmica, así como la conectividad longitudinal y lateral del sistema fluvial (Fergus et al. 

2023; Park et al. 2025).  

La ausencia de diferencias claras entre los distintos tamaños de buffer en la cuenca 

alta, sumada al fuerte solapamiento observado en la partición de la varianza y a la 

elevada proporción de variación no explicada, indica que los gradientes ambientales 

actúan de manera integrada y jerárquicamente difusa. Este patrón es característico de 

sistemas donde las presiones antrópicas son relativamente bajas o espacialmente 

heterogéneas, lo que dificulta la identificación de umbrales espaciales definidos (Allan 

2004). En este contexto, los distintos buffers ribereños y de paisaje capturan 

información parcialmente redundante, reflejando la continuidad espacial del sistema y 

la ausencia de una ruptura marcada entre escalas. Este resultado refuta la segunda 

hipótesis planteada y deja en evidencia una nueva limitación metodológica para 

identificar escalas dominantes en contextos donde los gradientes antrópicos son débiles 

o no tan marcados. 

En la cuenca media-baja, los resultados muestran una mayor heterogeneidad 

espacial, con respuestas contrastantes entre subcuencas. En el río Ctalamochita, la 

marcada superioridad del modelo de hábitat frente a las escalas de ribera y paisaje 

indica que, en sectores sometidos a mayores niveles de intervención, las condiciones 

locales del cauce desempeñan un rol central en la estructuración de las comunidades 

bentónicas. Este resultado concuerda con estudios que destacan que, en ríos 

impactados, las alteraciones directas del hábitat, provenientes de la contaminación 

difusa, o la degradación de la calidad del agua como consecuencia de contaminantes 
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directos, pueden tener efectos más inmediatos y fuertes sobre los macroinvertebrados 

que las presiones ejercidas a escalas espaciales mayores (Richards et al. 1996; Wang et 

al. 2007). En este sentido, la dominancia de la escala de hábitat sugiere que las 

estrategias de manejo y restauración en esta subcuenca deberían priorizar 

intervenciones orientadas a la mejora de las condiciones locales del cauce. Este 

resultado es coincidente con lo obtenido en el capítulo III, en donde los Carbonatos y la 

Conductividad aparecen como variables fuertes que modelan el BMWP en la subcuenca 

Ctalamochita. Finalmente, este resultado no debe quitar de foco la necesidad de aunar 

esfuerzos de conservación en zonas espaciales más amplias, dado que muchas de los 

desbalances en las condiciones a escala de hábitat o de tramo se deben a efectos 

antrópicos de mayor escala (Feijoó 2021). 

Por el contrario, en la subcuenca Chocancharava no se detectó una escala 

ecológica claramente dominante, dado que los modelos correspondientes a hábitat, 

ribera y paisaje presentaron un soporte estadístico equivalente. Este patrón sugiere un 

mayor acoplamiento entre procesos que operan a distintas escalas espaciales, lo que 

podría reflejar una integración más estrecha entre las condiciones locales del cauce, la 

estructura de la vegetación ribereña y el contexto de uso del suelo a escala de paisaje. 

La literatura ha señalado que, en sistemas donde las presiones antrópicas están 

distribuidas de manera más homogénea o donde la conectividad espacial se mantiene 

relativamente intacta, las respuestas bióticas pueden reflejar la superposición de 

efectos multiescalares, sin que una escala particular domine claramente (Mwaijengo et 

al. 2020; Petsch et al. 2021; Segurado et al. 2021). La ausencia de una jerarquía clara 

entre escalas en el río Chocancharava sugiere, por lo tanto, que la calidad biótica resulta 

del efecto combinado de múltiples factores que actúan de forma sinérgica. 

Al integrar los datos de la cuenca media-baja y analizar la influencia de los distintos 

tamaños de buffer, emergió un patrón consistente que resalta la importancia del 

entorno ribereño inmediato. Los buffers de 50 m y 100 m presentaron un soporte 

estadístico claramente superior al de los buffers de paisaje amplio, lo que coincide con 

numerosos estudios que destacan el rol clave de la ribera en la regulación de la calidad 

ecológica de los ríos (Pinay et al. 2018; Granitto et al. 2025). La vegetación ribereña 

actúa como un filtro biogeoquímico, regula el aporte de sedimentos y nutrientes, 
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modula la temperatura del agua mediante el sombreado y aporta materia orgánica 

esencial para las redes tróficas acuáticas, lo que explica su fuerte asociación con la 

integridad biótica (Graziano et al. 2022). 

La partición de la varianza en la cuenca media-baja refuerza esta interpretación, 

al mostrar que la mayor fracción explicada corresponde a componentes compartidos 

entre los buffers de 50 m y 100 m, mientras que las fracciones puras asociadas a los 

buffers de mayor tamaño fueron reducidas o nulas. Este resultado indica una alta 

redundancia funcional entre escalas ribereñas cercanas y sugiere que el ancho efectivo 

de influencia de la ribera sobre la calidad biótica se concentra en un rango espacial 

relativamente acotado. Al mismo tiempo, la elevada proporción de variación no 

explicada pone de manifiesto que pueden existir otros factores, no considerados en este 

análisis, que influyen sobre el BMWP, tales como perturbaciones hidrológicas, eventos 

extremos, historia de uso del suelo o procesos biológicos internos del sistema, lo cual es 

consistente con la naturaleza altamente dinámica de los ecosistemas fluviales (Doychev 

2023; Linares et al. 2023; Liu et al. 2023). 

Además de estos resultados, resulta necesario argumentar la falta de relevancia a 

nivel de cuenca de la escala de paisaje. En un metaanálisis de 62 estudios de todo el 

mundo, Camana et al. (2024) encuentran que una respuesta de la comunidad de 

macroinvertebrados es más marcada en paisajes con un mayor porcentaje de cambio 

de uso de la tierra en la cuenca. En paisajes templados, como el nuestro, el 50% de 

cambio de uso de la tierra de la cubierta natural es un umbral aproximado para 

encontrar una respuesta de la comunidad de macroinvertebrados. Sin embargo, 

nuestros ecosistemas, como ya se mencionó con anterioridad están dominados 

ampliamente por un mismo tipo de uso del suelo, el agrícola, lo cual dificulta encontrar 

patrones de cambio. 

En conjunto, los resultados de este capítulo ponen de relieve que la identificación 

de escalas espaciales relevantes para la conservación y restauración de los ríos requiere 

un enfoque flexible y contextualizado. Mientras que en sectores de cabecera la señal 

espacial resulta clara y emerge con mayor claridad la importancia del entorno ribereño 

inmediato, en cuenca media-baja resulta difusa y a veces solapada. Estos hallazgos 
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subrayan que las estrategias de manejo basadas exclusivamente en una única escala 

espacial pueden resultar insuficientes y que la efectividad de las acciones de 

restauración dependerá de su adecuación al contexto geomorfológico, ambiental y de 

uso del suelo de cada tramo fluvial (Gurnell et al. 2020; Riato et al. 2023). 
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Introducción 

Desde la ecología clásica, los ríos han sido conceptualizados como sistemas 

altamente dinámicos, estructurados por gradientes longitudinales, laterales y verticales, 

y regulados por la interacción entre procesos hidrológicos, geomorfológicos y biológicos. 

Estos marcos conceptuales han permitido comprender cómo las comunidades acuáticas 

responden a las condiciones ambientales locales y regionales, así como a las 

perturbaciones naturales que forman parte de la dinámica propia de los sistemas 

fluviales. No obstante, en escenarios dominados por actividades humanas, dichas 

perturbaciones se ven intensificadas o modificadas, generando respuestas ecológicas 

complejas que no siempre pueden ser explicadas por una única variable o escala espacial 

(Petsch et al. 2021; Feijoó 2021). 

En las últimas décadas, la ecología aplicada ha avanzado significativamente al 

incorporar estos fundamentos teóricos en herramientas operativas para la evaluación y 

gestión ambiental. En particular, los enfoques basados en múltiples escalas espaciales y 

múltiples estresores han demostrado ser especialmente relevantes para interpretar la 

respuesta de las comunidades biológicas frente a gradientes de uso del suelo, 

alteraciones hidromorfológicas y cambios en la conectividad del paisaje (Segurado et al. 

2021). Estos enfoques reconocen que la calidad biótica observada en un tramo fluvial 

no es únicamente el reflejo de condiciones locales del hábitat, sino el resultado de 

procesos que operan de manera integrada desde la escala de microhábitat hasta la 

escala de cuenca. 

En este sentido, la gestión y conservación de los ecosistemas fluviales enfrenta un 

desafío central: traducir la complejidad ecológica de los ríos en criterios operativos que 

permitan orientar decisiones de manejo de este recurso esencial para la vida. La 

literatura ha enfatizado que las estrategias de gestión y restauración basadas 

exclusivamente en una única escala espacial tienden a ser insuficientes para revertir 

procesos de degradación ecológica en sistemas fluviales complejos (Petsch et al. 2021; 

Segurado et al. 2021). La efectividad de las acciones de manejo depende, en gran 

medida, de su adecuación al contexto geomorfológico, ambiental y de uso del suelo de 

cada tramo fluvial, así como de su inserción en un marco de planificación que considere 
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la conectividad hidrológica y ecológica a escala de paisaje y cuenca (Huang et al. 2022, 

Cid et al. 2022). 

Los resultados obtenidos en esta tesis se inscriben en este marco conceptual y 

aportan evidencia empírica sobre cómo la integridad ecológica de los sistemas fluviales 

responde a variables ambientales que operan a múltiples escalas espaciales, bajo 

diferentes usos del suelo. En particular, el análisis integrado de métricas bióticas, de 

hábitat y de ribera permite avanzar hacia una interpretación más robusta de la calidad 

ecológica, superando enfoques reduccionistas y fortaleciendo el vínculo entre 

conocimiento ecológico y gestión ambiental. 

En el contexto de la cuenca del río Carcarañá, caracterizada por un marcado uso 

del suelo y por una creciente presión sobre los recursos hídricos, estos aportes resultan 

especialmente relevantes. La disponibilidad de información ecológica multiescalar 

constituye una oportunidad para repensar las estrategias de gestión del agua, 

integrando criterios de conservación de la biodiversidad, funcionalidad ecosistémica y 

uso sostenible del territorio. 

A partir del desarrollo de esta tesis, surge una nueva pregunta abierta y desafiante: 

¿Cómo pueden los patrones de integridad ecológica identificados a múltiples escalas 

espaciales contribuir a diseñar estrategias de gestión del agua que reconozcan la 

heterogeneidad ambiental de la cuenca Carcarañá? Es así, como en este capítulo, se 

propone sentar bases para dar respuesta a esa pregunta, integrando los resultados 

obtenidos en los capítulos precedentes para identificar lineamientos generales que 

puedan contribuir al diseño de estrategias de manejo. 

Objetivo específico 

V. Integrar los patrones de integridad ecológica identificados a múltiples escalas 

espaciales y analizar su aplicabilidad para la definición de lineamientos de gestión del 

agua en la cuenca del río Carcarañá.  

Metodología 

La metodología de este capítulo se basó en un enfoque integrador, orientado a 

vincular los resultados ecológicos obtenidos a lo largo de la tesis con diseños 
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conceptuales actuales de gestión de cuencas fluviales, inspirada en el marco propuesto 

por McLellan et al. (2024). En una primera etapa, se realizó una síntesis de los principales 

patrones identificados en los capítulos precedentes, poniendo énfasis en la respuesta 

de los indicadores bióticos (representantes de la integridad ecológica global) frente a 

variables ambientales que operan a distintas escalas espaciales (hábitat, ribera y 

paisaje). Esta síntesis permitió identificar aquellas métricas y escalas que mostraron una 

mayor sensibilidad a los gradientes de uso del suelo y a las condiciones ambientales 

dominantes en la cuenca del río Carcarañá. 

Posteriormente, estos patrones fueron interpretados a la luz de enfoques 

contemporáneos de gestión adaptativa y multiescalar de sistemas fluviales. Para ello se 

creó un modelo conceptual, basado en las relaciones existentes entre los diferentes 

componentes del sistema fluvial. Los modelos conceptuales capturan nuestra 

comprensión actual sobre la estructura y el funcionamiento de un sistema y suelen 

producirse como un primer paso de ejercicio de modelización cuantitativa que 

promueve la planificación y gestión ambiental (Argent et al. 2016).  

Ente caso, la estructura del esquema fue construida manualmente con ayuda de 

la app diagrams.net en su versión libre y gratuita, organizando los atributos del sistema 

en niveles jerárquicos (desde estresores del paisaje hasta efectos sobre las 

contribuciones de la naturaleza) y estableciendo las relaciones entre ellos en función de 

la evidencia empírica disponible y del soporte bibliográfico existente. Las conexiones 

entre los diferentes atributos del modelo, fueron representadas mediante flechas que 

responden a dependencias funcionales entre ellos. Se diferenciaron relaciones 

principales y secundarias según su grado de proximidad funcional: las relaciones 

principales representan vínculos directos entre un componente y el siguiente nivel del 

sistema, en los cuales el efecto puede interpretarse como inmediato o sin mediadores 

explícitos en el esquema; en cambio, las relaciones secundarias corresponden a vínculos 

indirectos, cuyo efecto se manifiesta a través de uno o más componentes intermedios. 

Esta diferenciación permitió distinguir entre efectos directos sobre procesos ecológicos 

y aquellos que operan de manera mediada dentro de la estructura jerárquica del 

modelo. 
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El modelo propuesto incluyó los siguientes atributos: 

i. Estresores ambientales/Variables predictoras: los estresores ambientales fueron 

definidos como aquellos factores antrópicos y naturales que generan presiones sobre 

los sistemas fluviales y que pueden alterar su estructura y funcionamiento ecológico. En 

el marco de esta tesis se atribuyeron como estresores, aquellas variables registradas 

como las más influyentes sobre la integridad biótica y que traían aparejado un efecto 

negativo sobre los índices empleados para describir la calidad ambiental. Dado que estas 

variables operan a distintas escalas espaciales, se estableció una relación jerárquica 

entre ellas, considerando que los usos del suelo a escala de paisaje (por ejemplo, 

urbanización o agricultura) pueden modificar condiciones a escala local, tales como la 

conductividad, la concentración de nutrientes o la composición del sustrato. Esta 

interrelación se definió siguiendo evidencia bibliográfica que documenta cómo los 

impactos derivados del uso del suelo se traducen en cambios fisicoquímicos y 

estructurales en el hábitat fluvial. 

Se tomaron en cuenta solo las variables con un coeficiente estandarizado 

negativo, incluyéndose, según la escala:  

-Escala de hábitat 

• Oxígeno disuelto 

• Conductividad eléctrica  

• Zn (µg/L) 

• Arena  

• Sulfato 

-Escala de ribera 

• Vegetación mixta  

• Forestación a 30–50 m  

-Escala de paisaje 

• Urbanización (200 m y 1,2 km) 

• Agricultura (cultivo a 1,2 km) 

• Vegetación mixta (200 m) 
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ii. Variables respuestas: las variables respuesta estuvieron representadas por los 

indicadores bióticos analizados a lo largo de la tesis, particularmente aquellos vinculados 

a la selección de los mejores modelos en el capítulo III. Estas variables reflejan la 

respuesta integrada de la integridad ecológica frente a los estresores identificados, 

permitiendo captar los cambios ambientales asociados a los disturbios antropogénicos.  

Aquí se incluyó la integridad ecológica como atributo general que está 

representado por los indicadores medidos. 

iii. Efectos sobre las contribuciones de la naturaleza a las personas: Los cambios 

observados en las variables respuesta fueron vinculados con posibles efectos sobre las 

contribuciones de la naturaleza a las personas, entendidas como todas las 

contribuciones, beneficiosas o perjudiciales, de la naturaleza (es decir, la biodiversidad, 

los ecosistemas y sus procesos ecológicos y evolutivos asociados) a la buena calidad de 

vida de las personas (IPBES 2019).  

El conjunto de las contribuciones de la naturaleza a las personas que fueron 

tenidas en cuenta para este análisis fueron tomadas de Diaz et al. (2018). 

-Regulación 

• Regulación de la calidad del agua (procesos de autodepuración, filtrado 

biológico, estabilidad fisicoquímica y procesamiento de nutrientes y 

contaminantes). 

• Regulación del régimen hidrológico y de la dinámica de sedimentos 

(amortiguación de crecidas, control de la erosión de márgenes y del transporte 

de sedimentos finos). 

• Regulación de procesos biogeoquímicos asociados al funcionamiento del 

ecosistema fluvial. 

-Materiales 

• Provisión de agua dulce en cantidad y calidad adecuadas para usos humanos 

(consumo, riego y actividades productivas). 

-No materiales 

• Contribuciones recreativas, estéticas y culturales asociadas a la calidad 

ambiental y paisajística de los cursos de agua. 
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iv.  Posibles puntos de intervención de manejo: a partir de la relación entre 

estresores, variables respuesta y contribuciones de la naturaleza, se identificaron 

posibles puntos de intervención de manejo. Estos puntos no constituyen propuestas de 

acción específicas, sino áreas estratégicas donde las decisiones de gestión podrían tener 

un impacto positivo sobre la integridad ecológica del sistema fluvial. La identificación de 

estos puntos de intervención, basados en gran parte en Feijoó (2021) y en McLellan et 

al. (2024), busca aportar criterios orientadores para la gestión del agua, reconociendo 

la heterogeneidad ambiental de la cuenca y la necesidad de enfoques flexibles y 

multiescalares. 

Entendiendo cuales pueden ser los principales efectos sobre la integridad 

ecológica y en consecuencia sobre las contribuciones de la naturaleza, la lista de posibles 

objetivos de gestión incluye: 

-Concientización ambiental (ejemplos de acciones concretas: creación de 

cartelería, charlas municipales de cuidado del ecosistema acuático, construcción de 

contenedores de basura). 

-Regulación de contaminantes (ejemplos de acciones concretas: manejo de 

escorrentía superficial en áreas rurales, protección y rehabilitación de humedales 

asociados a la red fluvial, promoción de sistemas agroecológicos o de bajo impacto en 

áreas adyacentes a la red de drenaje) 

-Regulación de obras ingenieriles (ejemplos de acciones concretas: rediseño de 

obras de canalización y defensas de márgenes, limitación de rectificaciones y dragados, 

evaluación ambiental previa a la ejecución de nuevas obras hidráulicas) 

-Preservación de la zona ribereña (ejemplos de acciones concretas: protección 

legal y efectiva del corredor ribereño, restauración activa de márgenes degradadas, 

control de las actividades a realizarse dentro de la zona ribereña) 

-Aumento de la vegetación nativa (ejemplos de acciones concretas: reforestación 

de especies nativas, control de especies exóticas invasoras) 
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-Provisión de hábitats y de conexiones entre ellos (ejemplos de acciones 

concretas: remover barreras artificiales o crear pasajes naturales alrededor de ellas, 

restaurar la vegetación acuática nativa) 

Estos objetivos de gestión se alinean a las llamadas soluciones basadas en la 

naturaleza (SbN), definidas como aquellas acciones que protegen, gestionan y restauran 

ecosistemas naturales o modificados para abordar desafíos sociales, proporcionando 

una multifuncionalidad, es decir beneficios simultáneos para el bienestar humano y la 

biodiversidad (IUCN 2020). Por ejemplo, el aumento de la vegetación ribereña nativa a 

través de la revegetación trae beneficios para el bienestar humano reduciendo las 

inundaciones y la contaminación hídrica pero también trae beneficios a la naturaleza al 

evitar la erosión del suelo y aumentar la materia orgánica alóctona que favorece las 

redes tróficas acuáticas (Davis y Naumann 2017). 

Finalmente, se pusieron en evidencia las limitaciones y la incertidumbre de la 

aplicación de los resultados obtenidos a la gestión del agua en la cuenca del Carcarañá, 

considerando aspectos como la escala de análisis, la disponibilidad de información 

ambiental complementaria y las posibles interacciones entre distintos actores posibles.  

Resultados 

En la tabla 28 se muestran de manera sintética los resultados obtenidos en los 

capítulos anteriores. Se evidencian los principales indicadores bióticos utilizados, como 

representantes de la integridad ecológica global, y las variables más influyentes sobre 

ellos. La síntesis refuerza la ausencia de una escala espacial única y pone en manifiesto 

los efectos de múltiples variables ambientales operando a diferentes escalas, con 

patrones diferenciados según el indicador biótico considerado y el tramo fluvial 

analizado. 

Tabla 30. Síntesis de los modelos con mayor soporte estadístico para cada indicador biótico a 

distintas escalas espaciales. 

Indicador Escala Cuenca alta Cuenca media–baja 

BMWP Hábitat OD (–), Arena (+) 
Ctalamochita 

 Conductividad (–), Carbonatos (+) 
Chocancharava 
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Indicador Escala Cuenca alta Cuenca media–baja 

 Modelo nulo 

Ribera 
Erosión del banco * Vegetación 

nativa (+) 
Vegetación mixta 50 m (–) 

Paisaje Vegetación mixta 200 m (–) Cultivo 1,2 km (–) 

Abundancia 
de colectores 
de depósito 

Hábitat Conductividad (+), Sulfatos (–) — 

Ribera Forestación 30 m (–) — 

Paisaje Modelo nulo — 

% Diptera 

Hábitat 
Conductividad (–), Sulfatos (+), 

Arena (–) 
— 

Ribera Erosión del banco (+) — 

Paisaje Urbanización 200 m (–) — 

% 
Depredadores 

Hábitat — 

Ctalamochita 
Conductividad × Magnesio (+) 

Chocancharava 
Zn(µg/L) (–), Cd (µg/L) (+), Cu (mg/kg) (+) 

Ribera — Modelo nulo 

Paisaje — Urbanización 1,2 km × Cultivo 1,2 km (–) 

 

A partir de la visualización de la síntesis de los datos, en la figura 49 se muestra el 

diagrama conceptual final con sus respectivos atributos. El esquema conceptual 

propuesto puede interpretarse como una red bayesiana conceptual (Pearl 1988), en la 

que los estresores ambientales, la integridad ecológica y las contribuciones de la 

naturaleza a las personas se vinculan mediante relaciones condicionales, 

proporcionando una base para futuras aplicaciones cuantitativas orientadas a la toma 

de decisiones bajo incertidumbre.  
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Figura 49. Modelo conceptual de las relaciones entre estresores ambientales, variable respuesta, contribuciones de la naturaleza a las personas y 

posibles puntos de intervención de manejo en el ecosistema de la cuenca del río Carcarañá. Los factores estresantes se muestran como círculos (naranja: 

escala de paisaje, verde: escala de ribera, celeste: escala de hábitat), las contribuciones de la naturaleza a las personas se muestran como rectángulos 

lilas, y las posibles estrategias de manejo como rectángulos amarillos. Las flechas punteadas muestran interacciones secundarias, mientras que las 

fechas continuas muestran interacciones principales. 
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El modelo conceptual para el ecosistema de la cuenca Carcarañá fue creado en 

base a los resultados obtenidos y es necesario indicar que representa una “hipótesis de 

trabajo” útil para identificar acciones de gestión, vacíos de conocimiento e indicadores 

ecológicos. Además, este modelo puede ampliarse, modificarse o reemplazarse por 

otros atributos del ecosistema que se crean pertinentes. En este marco, en un futuro, 

las acciones de manejo propuestas se pueden parametrizar y garantizar modificaciones 

probabilísticas al estado del sistema, es decir a la integridad ecológica, favoreciendo con 

datos cuantitativos la toma de decisiones a través de “paquetes” de acciones de manejo. 

Estos “paquetes” involucran una serie de medidas que tienen sus propios beneficios y 

costos operativos, los cuales pueden ser comparados para ayudar a tomar la decisión 

más ventajosa para todas las partes involucradas.  

Aun reconociendo el valor integrador del esquema propuesto y su potencial como 

herramienta conceptual para vincular resultados ecológicos con la gestión del agua, es 

necesario señalar que su aplicación implica un conjunto de incertidumbres y 

limitaciones inherentes. Estas derivan tanto del carácter conceptual de la red planteada 

como de las decisiones metodológicas. En este sentido, al detallar las incertidumbres no 

se busca invalidar el enfoque adoptado, sino delimitar su alcance interpretativo, 

identificar aspectos que requieren investigación adicional y proporcionar un marco 

transparente para su eventual aplicación. A continuación, se detallan las principales 

limitaciones y fuentes de incertidumbre asociadas al uso de esta red conceptual como 

apoyo para la interpretación ecológica y la toma de decisiones en la cuenca del río 

Carcarañá. 

Limitaciones metodológicas:  

-El esquema conceptual no pretende representar la totalidad de los procesos 

ecológicos que operan en la cuenca del río Carcarañá, sino una simplificación orientada 

a integrar resultados y facilitar su interpretación en un contexto de gestión. 

-La red no fue diseñada para realizar predicciones cuantitativas ni evaluaciones de 

escenarios específicos, sino como una herramienta exploratoria. 

-La selección de nodos y conexiones responde a los indicadores y escalas 

analizadas en esta tesis, por lo que otros factores potencialmente relevantes (por 
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ejemplo, presiones puntuales, aspectos socioeconómicos o institucionales) no fueron 

incorporados explícitamente. 

-La aplicabilidad del esquema a otras cuencas fluviales requiere una revisión y 

ajuste previo. 

Limitaciones en su posible aplicación: 

-Disponibilidad de recursos económicos (¿Con qué presupuesto se cuenta? ¿Qué 

costos tienen las acciones propuestas?). 

-Factibilidad institucional y social (¿Se cuenta con el apoyo político y económico 

necesario para implementar acciones de manejo?, ¿los ciudadanos están a favor de las 

medidas de manejo y gestión?). 

-Propiedad privada (¿Qué metodología se puede implementar para acercarse a 

vecinos, ganaderos, empresarios, etc.? ¿Cómo pueden ser percibidas las propuestas?). 

Incertidumbre metodológica: 

-Al incluir parametrización probabilística, ¿Cómo pueden cambiar las 

interpretaciones del modelo? 

-Variabilidad temporal (¿Qué tan representativas son las relaciones propuestas 

frente a variaciones temporales?). 

-Selección de variables (¿Pueden existir otras variables que estén relacionadas con 

el modelo y no están siendo tenidas en cuenta?). 

Incertidumbre en la aplicación: 

-Compromiso político (¿Se contará con el apoyo y compromiso de los gobernantes 

a corto, mediano y largo plazo?). 

-Compromiso social (¿Se cuenta con el apoyo y compromiso de todos los actores 

involucrados?). 

-Resultados a largo plazo (¿Qué tan factible es llegar a un plan de manejo 

asequible? ¿Qué tan factible es que, al implementarse, se mantenga en el tiempo?). 
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Consideraciones finales 

Esta tesis representa un conjunto de información valiosa para la gestión del 

recurso hídrico en la Cuenca Carcarañá. Evalúa su calidad desde múltiples enfoques 

(físico-química, biológica, a nivel de hábitat y ribera y funcionalmente), identifica las 

variables más influyentes, delimita la escala de mayor influencia y finalmente propone 

un modelo conceptual que interpreta de manera conjunta como se afecta la calidad del 

agua y como se pueden abordar estrategias de manejo de la misma. A partir de los 

resultados obtenidos se logró realizar una evaluación integral de la salud del ecosistema 

acuático, abarcando arroyos de altura, así como diferentes tramos de los dos principales 

tributarios, Ctalamochita y Chocancharava, e incluyendo tramos del colector principal 

Carcarañá.  

Debido a que la integridad ecológica tiene una definición amplia y multifacética, 

su monitoreo ha adoptado diversas formas en diferentes entornos, así como entre 

distintas agencias de conservación y gestión del mundo (Miller et al. 2025). En Argentina 

aún son incipientes los protocolos de biomonitoreo de sistemas loticos (Giorgi et al. 

2022) y todavía no han sido adoptados por las instituciones gubernamentales. En ese 

marco, este estudio pone en relevancia una metodología integral, que se constituye 

como una herramienta adaptable y robusta para la evaluación y la gestión de este tipo 

de ecosistemas. 

Los resultados obtenidos lograron cumplimentar el objetivo general planteado 

para esta investigación. Se evaluó la integridad ecológica y se analizó la influencia de 

variables ambientales a escala de hábitat, de ribera y de paisaje en diferentes tramos de 

la cuenca Carcarañá. Gracias a estos resultados, se revelaron patrones claves dentro de 

la cuenca, mostrando diferencias entre tramos más preservados y aquellos con mayor 

impacto antropogénico, lo que aporta evidencia sobre la utilidad de esta herramienta 

para identificar áreas prioritarias de conservación, áreas de restauración, orientar las 

acciones de manejo y apoyar la toma de decisiones en gestión (Nucci et al. 2022; 

McLellan et al. 2024).  

En relación con los distintos componentes de la integridad ecológica evaluados, el 

índice de calidad físico-química no detectó diferencias en la calidad para ningún tramo 
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de la cuenca. Mientras que los índices bióticos y métricos, así como también los 

relacionados a la ribera, sí respondieron de manera consistente a los gradientes de uso 

del suelo presentes en la cuenca. Los tramos con mayor grado de intervención antrópica 

se caracterizaron por valores más bajos de calidad y por comunidades de 

macroinvertebrados más homogéneas. Además, la inclusión de métricas funcionales, 

como la producción neta, la respiración, la producción bruta, la clorofila y en cuenca alta 

la pérdida de masa foliar permitió añadir información compleja de la ecología del 

sistema y a contribuir con antecedentes para su futuro uso como bioindicador (Proia et 

al. 2013; Ferreira et al. 2020). 

Un desafío metodológico importante de esta tesis fue discriminar la influencia 

diferencial de las variables ambientales según la escala espacial considerada. A escala 

de hábitat fluvial, variables directamente asociadas a impactos locales explicaron una 

porción significativa de la variación en la calidad biótica. En contraste, las variables 

vinculadas al estado de conservación de la ribera emergieron como determinantes en 

cuenca alta, evidenciando el rol central de la vegetación ribereña como amortiguador 

de presiones antrópicas. A escala de paisaje, los usos del suelo mostraron efectos 

acumulativos, especialmente asociados a la agricultura y la urbanización, lo que pone de 

manifiesto la importancia de considerar procesos que trascienden el entorno inmediato 

del cauce. 

Encontrarnos con diferentes índices bióticos y métricos en cuenca alta y en cuenca 

media-baja que se ven afectados por diferentes variables ambientales demuestra la 

complejidad del ecosistema acuático y evidencia la necesidad de un enfoque multi-

indicador para estimar el estado ecológico (Calderon et al. 2023). Además, las 

diferencias contrastantes entre cuenca alta y media-baja pueden ser atribuidas a otros 

factores que influyen en la calidad del agua, como la diferencia en el proceso de 

migración y transformación de los contaminantes y las diferencias en la intensidad de la 

perturbación humana (Peng y Li 2021; Kumar et al. 2022). 

Por otro lado, la comparación entre distintos tamaños de buffer aportó evidencia 

sobre la complejidad de los procesos espaciales que regulan la calidad fluvial. Si bien los 

buffers de menor extensión tendieron a mostrar una mayor capacidad explicativa, la 

elevada proporción de varianza compartida entre escalas sugiere que los efectos del uso 
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del suelo se integran a lo largo del paisaje y no responden a límites espaciales estrictos. 

Este resultado destaca la dificultad de definir umbrales únicos de intervención y refuerza 

la necesidad de estrategias de gestión que contemplen simultáneamente acciones a 

escala local, ribereña y de cuenca, en lugar de enfoques focalizados en una única 

dimensión espacial, lo cual muchas veces representa una limitación metodológica y 

sobre todo económica (Zhang et al. 2019; Griffith y McManus 2020).  

Complementariamente a estos resultados, el diseño de un marco conceptual 

integrador permitió sintetizar y ordenar las relaciones entre los distintos componentes 

evaluados de la integridad ecológica, articulando las respuestas observadas con posibles 

campos de acción. Este marco no solo resume los principales patrones emergentes del 

análisis, sino que también ofrece una lectura interpretativa de cómo las presiones 

antrópicas asociadas al uso del suelo modifican la integridad ecológica y por 

consecuente las contribuciones de la naturaleza a las personas. Si bien esta 

aproximación representa un primer borrador y un enfoque aún preliminar, en ella se 

pone de manifiesto un potencial significativo para generar interés y respaldo en el 

ámbito de la gestión y la toma de decisiones. 

Una limitación en este estudio fue la imposibilidad de realizar modelos predictivos 

a futuro y poder analizar los cambios en el paisaje y su efecto sobre la calidad biológica 

de los cursos de agua a lo largo de los años. No obstante, los modelos lineales 

generalizados nos permitieron identificar variables que en el marco espacial e histórico 

de esta investigación aporta información relevante sobre el estado de salud de la 

cuenca, ofreciendo una base sólida para generar estrategias de monitoreo y gestión del 

recurso. 

Además, otra limitación significativa del estudio fue la disposición de tramos 

“control” o no perturbados a lo largo de la cuenca. El monitoreo ambiental muchas veces 

requiere de sitios control para realizar comparaciones, sin embargo, es un desafío que 

se enfrenta a nivel global. Por esa razón, los sitios mínimamente perturbados o los 

menos perturbados se utilizan a menudo para representar una condición de referencia 

o un sitio de referencia para la región en su conjunto (Green 1979). 
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Finalmente, es necesario señalar que el tipo de ecosistema que estudiamos está 

en riesgo. A nivel mundial, el 77% de la tierra libre de hielo en el Planeta ha sido 

modificada por efectos directos de las actividades humanas (Allan et al. 2017), entre los 

cuales, los ecosistemas de agua dulce se encuentran entre los más afectados (Su et al. 

2021). Además, un tercio de las especies de agua dulce están amenazadas de extinción 

según la Lista Roja de la Unión Internacional para la Conservación de la Naturaleza 

(International Union for Conservation of NatureI - IUCN) de 2022. En este sentido, la 

preservación del recurso acuático es crucial y requiere del desarrollo de estrategias de 

uso sustentable a escala de cuenca. Estas estrategias necesariamente involucran 

múltiples factores humanos, múltiples actores interrelacionados y comprometidos con 

igual fuerza por este objetivo. 

Como perspectiva a futuro, y con un ideal casi utópico, uno esperaría que este tipo 

de investigación llegue a un área donde la ciencia y la política converjan en torno a los 

recursos hídricos. El vínculo entre la integridad ecológica del agua dulce y las 

contribuciones que puede brindar un ecosistema saludable merece más atención 

(Vollmer et al. 2016). El agua dulce es esencial para la vida, para la nuestra y para la de 

todos los seres vivos. Decir esto hoy en día, en el marco sociopolítico y económico que 

nos atraviesa y que pone en jaque los sistemas de ejercicio de pensamiento crítico, como 

universidades y escuelas públicas y entes científicos nacionales, es casi como un acto de 

rebeldía. Aun teniendo como esperanza que 8 de los 17 Objetivos de Desarrollo 

Sostenible de las Naciones Unidas tienen metas explícitas relacionadas con el agua, este 

pensamiento sigue sonando utópico. Sin embargo, países que se encuentran idealizados 

dentro del entorno político que hoy nos atraviesa, ya han impulsado inversiones para 

mejorar la salud de ciertos ecosistemas. En Estados Unidos, los gobiernos federal y 

estatal invierten miles de millones de dólares al año para beneficiar la bahía de 

Chesapeake, los Everglades de Florida, el río Columbia y la costa de Luisiana (McLellan 

et al. 2024). En Europa, la Comisión Europea ha aprobado una legislación para restaurar 

hábitats naturales en la tierra y el mar para 2030 (European Commission 2023), y 

Australia se ha comprometido a restaurar su mayor cuenca fluvial, el Murray-Darling 

(SBS News 2023). 
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Estudiar los ríos no es un mero sueño de niños/as con un oficio por la investigación 

y la naturaleza. Sí, los estudiamos porque nos gustan, porque nos atrae y atraviesa su 

magia, su gran biodiversidad, su inmensa funcionalidad y su belleza indiscutible, pero 

también, y por, sobre todo, los estudiamos porque es necesario. Los datos fiables y 

precisos sobre la calidad del agua son un componente esencial de la información 

necesaria para la gestión de los recursos de agua dulce (Chapman y Sullivan 2022). Es 

necesario conocer la salud de un recurso que empleamos a diario, saber quiénes allí 

habitan, como se encuentra su funcionalidad, como atraviesa lo social a este recurso, 

como es el vínculo de las sociedades históricas con el agua, como se encuentran 

hidrológica y sedimentológicamente y como es su relación con los ecosistemas 

circundantes. No se cuida lo que no se conoce y no se conoce lo que no se estudia.  

Asimismo, los científicos no debemos solo estudiar los ríos, así como los políticos 

no deben solo tomar decisiones, ni los ciudadanos y vecinos solo mirar. Son necesarias 

interrelaciones transversales en un desafío de gestión. Diversos actores, con diferentes 

objetivos e inquietudes entrelazados por un fin común, conservar el agua. Esto también 

suena utópico. Pero esa utopía debe transformase en acción para tratar de avanzar a 

una gestión integrada del agua. No debemos permanecer en los tecnicismos de la 

ecología colonial, debemos romper esquemas y traspasar umbrales, debemos empezar 

a desenredar lo utópico para empezar a conectar los saberes y, sobre todo, las acciones. 

El río como puente, como corredor biológico, como elemento cultural, como fuente de 

biodiversidad, como factor político, el río que fluye en todas sus formas merece ser 

cuidado, monitoreado y conservado.  
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Anexo 1. Planilla para índice de Calidad del Bosque de Ribera (CBR) para cuenca alta por debajo 

de los 2000 m de altura. 
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ÍNDICE DE CALIDAD DEL BOSQUE DE RIBERA (CBR) 

Este índice debe ser aplicado en la zona de ribera de ríos y arroyos (zona inundada 
periódicamente por las crecidas periódicas y las máximas). 

 

Este índice no debe aplicarse para nacientes de arroyos en pastizales de altura de las 
sierras de Córdoba ya que allí no se desarrolla un bosque de ribera. 

Ubicación del tramo: Fecha: 

Operador: Hora inicio: 

Uso del suelo:   
Urbano Post-urbano 

 

Natural 
Hora final: 

Pre-urbano 
Rural (Agrícola-

Ganadero) 
Forestado 

COBERTURA VEGETAL PUNTUACION 

>90% cobertura 25 

90-70% cobertura 10 

70-50% cobertura 5 

<50% cobertura 0 

ESTRUCTURA DE LA COBERTURA  

75%  de arbustos y algunas leñosas  25 

50-75%  de arbustos y algunas leñosas  10 

<50% de arbustos  5 

Sin arbustos y leñosas por debajo del 10% 0 

COMPLEJIDAD DE LA COBERTURA  

> 50% especies autóctonas  25 

30-50% de especies autóctonas  10 

< 30% especies autóctonas  5 

Ninguna especie autóctona  0 

CARACTERÍSTICAS DEL CAUCE FLUVIAL  

No alterado 25 

Modificación de las terrazas adyacentes al lecho del rio 10 

Signos de alteración y estructuras rígidas que modifican el canal del 
río 

5 

Río canalizado en la totalidad del tramo 0 

PUNTUACIÓN TOTAL  

JUICIO DE CALIDAD  

Anexo 2. Planilla para índice de Calidad del Bosque de Ribera (CBR) para cuenca alta por encima 

de los 2000 m de altura. 
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Anexo 3. Planilla para índice de Calidad del Bosque de Ribera (CBR) para cuenca media baja. 

ÍNDICE DE CALIDAD DEL BOSQUE DE RIBERA (CBR) 

Este índice debe ser aplicado en la zona de ribera de ríos y arroyos (zona inundada 
periódicamente por las crecidas periódicas y las máximas). 

 

Este índice no debe aplicarse para nacientes de arroyos en pastizales de altura de las 
sierras de Córdoba ya que allí no se desarrolla un bosque de ribera. 

Ubicación del tramo: Fecha: 

Operador: Hora inicio: 

Uso del suelo:   
Urbano Post-urbano 

 

Natural 
Hora final: 

Pre-urbano 
Rural (Agrícola-

Ganadero) 
Forestado 

COBERTURA VEGETAL PUNTUACION 

>90% cobertura 25 

90-70% cobertura 10 

70-50% cobertura 5 

<50% cobertura 0 

ESTRUCTURA DE LA COBERTURA  

75%  de pastos naturales  25 

50-75%  de pastos naturales 10 

<50% de pastos naturales  5 

Sin pastos naturales por debajo del 10% 0 

COMPLEJIDAD DE LA COBERTURA  

> 50% especies autóctonas  25 

30-50% de especies autóctonas  10 

< 30% especies autóctonas  5 

Ninguna especie autóctona  0 

CARACTERÍSTICAS DEL CAUCE FLUVIAL  

No alterado 25 

Modificación de las terrazas adyacentes al lecho del rio 10 

Signos de alteración y estructuras rígidas que modifican el canal del 
río 

5 

Río canalizado en la totalidad del tramo 0 

PUNTUACIÓN TOTAL  

JUICIO DE CALIDAD  
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Anexo 4. Planilla para Índice de Integridad el Hábitat para cuenca alta por debajo de los 2000 m 

de altura. 

ÍNDICE DE CALIDAD DEL BOSQUE DE RIBERA (CBR) 

Este índice debe ser aplicado en la zona de ribera de ríos y arroyos (zona inundada 
periódicamente por las crecidas periódicas y las máximas). 

 

Este índice no debe aplicarse para nacientes de arroyos en pastizales de altura de las 
sierras de Córdoba ya que allí no se desarrolla un bosque de ribera. 

Ubicación del tramo: Fecha: 

Operador: Hora inicio: 

Uso del suelo:   

Urbano Post-urbano  

Natural 
Hora final: 

Pre-urbano 
Rural (Agrícola-

Ganadero) 

COBERTURA VEGETAL PUNTUACION 

> 80% cobertura 25 

50-80% cobertura 10 

10-50% cobertura 5 

< 10% cobertura 0 

ESTRUCTURA DE LA COBERTURA 
 

75%  de árboles 25 

50-75% árboles 10 

<50% arboles 5 

Sin árboles y arbustos por debajo del 10% 0 

COMPLEJIDAD DE LA COBERTURA 
 

> 50% especies de árboles autóctonos  25 

30-50% de especies de árboles autóctonos  10 

< 30% especies de árboles autóctonos  5 

Ninguna especie de árbol autóctona  0 

CARACTERÍSTICAS DEL CAUCE FLUVIAL 
 

No alterado 25 

Modificación de las terrazas adyacentes al lecho del rio 10 

Signos de alteración y estructuras rígidas que modifican el canal 
del río 

5 

Río canalizado en la totalidad del tramo 0 

PUNTUACIÓN TOTAL 
 

JUICIO DE CALIDAD 
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Sitio:  

Fecha: 

Características Condiciones Puntaje 

1 Acceso 

Camino pavimentado 0 

Camino no pavimentado 1 

Senda 2 

Sendero 3 

2 Ancho del área ribereña 

20% o menos de ancho suelo ribereño 0 

Entre 21% y 60% de ancho suelo ribereño 1 

Entre 61% y 90% de ancho suelo ribereño 2 

90% o más de ancho suelo ribereño 3 

3 Preservación de la zona ribereña 

Brechas frecuentes con algunos rebrotes 

 
 

Brechas a intervalos de 25m-50m 1 

Brechas a intervalos de más de 50m 2 

Zona ribereña intacta 3 

4 

 

Condición de la zona ribereña dentro 
de los 10 metros después del ancho 

seco del cuerpo de agua 

Mas del 90% de especies exóticas 0 

Predominan especies exóticas 1 

Especies exóticas y nativas en igual proporción  2 

Predominan especies autóctonas pero hay presencia de 
especies exóticas  

3 

Más del 90% de vegetación nativa  4 

5 Mecanismos de retención de agua 

Retención por cinco o más de lo siguiente: plástico, metal, 
vidrio, goma, materiales de construcción, materia orgánica 

0 

Retención por tres o más de lo siguiente: plástico, metal, 
vidrio, goma, materiales de construcción, materia orgánica 

1 

Retención por uno o más de lo siguiente: plástico, metal, 
vidrio, goma, materiales de construcción, materia orgánica 

2 

Retención por hojas y troncos sin residuos urbanos, residuos 
orgánicos solamente 

3 

 
6 

 

 
Grado de cobertura de la zona 
ribereña 

Menor a 50% 0 

Entre 51% y 80% 1 

Entre 81 y 90% 2 

Entre 91% y 100% 3 

7 Ausencia de ocupación humana 

Desarrollo urbano o industrial en la ribera 0 

Desarrollo urbano o industrial a una distancia mayor de 15 m 
desde la ribera 

1 

Desarrollo urbano o industrial a una distancia mayor de 25 m 
desde la ribera 

2 

Desarrollo urbano o industrial a una distancia mayor de 50 m 
desde la ribera 

3 

Sin desarrollo urbano o industrial 4 

8 

 

Ausencia de efluentes domésticos o 
industriales 

Descarga de efluentes domésticos o industriales directa en el 
cuerpo de agua 

0 

Desarrollo urbano sin el adecuado saneamiento público, con 
residuos siendo descargados cerca o dentro del cuerpo de 
agua 

1 

Desarrollo urbano o industrial conectado redes de 
saneamiento público y estaciones de tratamiento 

2 
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Sin edificios o descarga de efluentes 3 

9 

 

Ausencia de densidad de edificios 
(dentro de los 100 metros) 

Más de 50 edificios 0 

Entre 11 y 49 edificios 1 

Entre 1 y 10 edificios 2 

Sin edificios 3 

10 

 

Ausencia de basura tirada (dentro o 
fuera del cuerpo de agua) 

Cinco o más de lo siguiente: plástico, metal, vidrio, goma, 
materiales de construcción, materia orgánica 

0 

Al menos tres de lo siguiente: plástico, metal, vidrio, goma, 
materiales de construcción, materia orgánica 

1 

Al menos uno de lo siguiente: plástico, metal, vidrio, goma, 
materiales de construcción, materia orgánica 

2 

Residuos orgánicos solamente 3 

Sin evidencias 4 

11 

 

Uso de la tierra alrededor de la zona 
ribereña 

Ganadería intensiva o cultivo 0 

Urbano 1 

Ganadería extensiva  2 

Recreativo ocasional 3 

Natural 4 

12 Estructura del banco 

Banco inestable, fácilmente disturbable, con suelo o arena 
suelta 

0 

Banco de suelo suelto agarrado por capas dispersas de pasto y 
arbustos 

1 

Banco firme pero sueltamente agarrado por pasto y arbustos 2 

Banco estable, suelo agarrado firmemente por pasto, arbustos 
o raíces de árboles 

3 

13 Erosión del banco 

Erosión severa a lo largo del canal, banco cayendo dentro 0 

Erosiones frecuentes, erosión del banco y raíces 1 

Erosión solo en curvas y en constricciones 2 

Poca, sin evidencia o restringido a áreas con raíces de apoyo 
de árboles 

3 

14 
Vegetación acuática (% de cobertura 

en el margen del cuerpo de agua) 

0% a 10% 0 

11% a 40% 1 

41% a 60% 2 

61% a 90% 3 

 

 

 

 

 

Anexo 5. Planilla para Índice de Integridad el Hábitat para cuenca alta por encima de los 2000 m 

de altura. 

Sitio:  

Fecha: 

Características Condiciones Puntaje 
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1 Acceso 

Camino pavimentado 0 

Camino no pavimentado 1 

Senda 2 

Sendero 3 

2 Ancho del área ribereña 

20% o menos de ancho suelo ribereño 0 

Entre 21% y 40% de ancho suelo ribereño 1 

Entre 41% y 60% de ancho suelo ribereño 2 

Entre 61% y 80% de ancho suelo ribereño 3 

Entre 81% y 90% de ancho suelo ribereño 4 

90% o más de ancho suelo ribereño 5 

3 Preservación de la zona ribereña 

Brechas frecuentes con algunos rebrotes 0 

Brechas a intervalos de 25m-50m 1 

Brechas a intervalos de más de 50m 2 

Zona ribereña intacta 3 

4 

 

Condición de la zona ribereña dentro 
de los 10 metros después del ancho 

seco del cuerpo de agua 

Mas del 90% de especies exóticas 0 

Predominan especies exóticas 1 

Especies exóticas y nativas en igual proporción  2 

Predominan especies autóctonas pero hay presencia de 
especies exóticas  

3 

Más del 90% de vegetación nativa  4 

5 Altura de la vegetación ribereña 

Sin vegetación nativa 0 

Vegetación nativa con una altura < 10 cm 1 

Vegetación nativa con una altura entre 10 y 15 cm 2 

Vegetación nativa con una altura > 15 cm 3 

6 Mecanismos de retención de agua 

Retención por cinco o más de lo siguiente: plástico, metal, 
vidrio, goma, materiales de construcción, materia orgánica 

0 

Retención por tres o más de lo siguiente: plástico, metal, 
vidrio, goma, materiales de construcción, materia orgánica 

1 

Retención por uno o más de lo siguiente: plástico, metal, 
vidrio, goma, materiales de construcción, materia orgánica 

2 

Retención por hojas y troncos sin residuos urbanos, residuos 
orgánicos solamente 

3 

 
7 

 

 
Grado de cobertura de la zona 
ribereña 

Menor a 50% 0 

Entre 51% y 80% 1 

Entre 81 y 90% 2 

Entre 91% y 100% 3 

8 Ausencia de ocupación humana 

Desarrollo urbano o industrial en la ribera 0 

Desarrollo urbano o industrial a una distancia mayor de 15 m 
desde la ribera 

1 

Desarrollo urbano o industrial a una distancia mayor de 25 m 
desde la ribera 

2 

Desarrollo urbano o industrial a una distancia mayor de 50 m 
desde la ribera 

3 

Sin desarrollo urbano o industrial 4 

9 

 

Ausencia de efluentes domésticos o 
industriales 

Descarga de efluentes domésticos o industriales directa en el 
cuerpo de agua 

0 
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Desarrollo urbano sin el adecuado saneamiento público, con 
residuos siendo descargados cerca o dentro del cuerpo de 
agua 

1 

Desarrollo urbano o industrial conectado redes de 
saneamiento público y estaciones de tratamiento 

2 

Sin edificios o descarga de efluentes 3 

10 

 

Ausencia de densidad de edificios 
(dentro de los 100 metros) 

Más de 50 edificios 0 

Entre 11 y 49 edificios 1 

Entre 1 y 10 edificios 2 

Sin edificios 3 

11 

 

Ausencia de basura tirada (dentro o 
fuera del cuerpo de agua) 

Cinco o más de lo siguiente: plástico, metal, vidrio, goma, 
materiales de construcción, materia orgánica 

0 

Al menos tres de lo siguiente: plástico, metal, vidrio, goma, 
materiales de construcción, materia orgánica 

1 

Al menos uno de lo siguiente: plástico, metal, vidrio, goma, 
materiales de construcción, materia orgánica 

2 

Residuos orgánicos solamente 3 

Sin evidencias 4 

12 

 

Uso de la tierra alrededor de la zona 
ribereña 

Ganadería intensiva o cultivo 0 

Ganadería extensiva  1 

Urbano 2 

Recreativo ocasional 3 

Natural 4 

13 Estructura del banco 

Banco inestable, fácilmente disturbable, con suelo o arena 
suelta 

0 

Banco de suelo suelto agarrado por capas dispersas de pasto 
y arbustos 

1 

Banco firme pero sueltamente agarrado por pasto y arbustos 2 

Banco estable, suelo agarrado firmemente por pasto, 
arbustos o raíces de árboles 

3 

14 Erosión del banco 

Erosión severa a lo largo del canal, banco cayendo dentro 0 

Erosiones frecuentes, erosión del banco y raíces 1 

Erosión solo en curvas y en constricciones 2 

Poca, sin evidencia o restringido a áreas con raíces de apoyo 
de árboles 

3 

15 
Vegetación acuática (% de cobertura 

en el margen del cuerpo de agua) 

0% a 10% 0 

11% a 40% 1 

41% a 60% 2 

61% a 90% 3 

 

 

 

Anexo 6. Planilla para Índice de Integridad el Hábitat cuenca media baja. 

Sitio:  

Fecha: 

Características Condiciones Puntaje 
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1 Acceso 

Camino pavimentado 0 

Camino no pavimentado 1 

Senda 2 

Sendero 3 

2 Ancho del bosque ribereño 

Vegetación costera sin leñosas 0 

Sin bosque costero, pero con algunos arbustos 1 

Bosque costero de 1-5 m de anchura 2 

Bosque costero de 5-30 m de anchura 3 

Bosque costero de más de 50 m de anchura 4 

Bosque costero intacto 5 

3 Preservación del bosque ribereño 

Brechas frecuentes con algunos rebrotes 0 

Brechas a intervalos de 25m-50m 1 

Brechas a intervalos de más de 50m 2 

Bosque costero intacto 3 

4  
Condición del bosque ribereño dentro 
de los 10 metros del cuerpo de agua 

Pasto con algunos arbustos 0 

Pasto mezclado con algunos árboles y arbustos exóticos 1 

Pasto mezclado con algunos árboles y arbustos exóticos, y 
algunos árboles nativos 

2 

Árboles exóticos mezclados con árboles nativos 3 

Más del 80% de la vegetación constituida por árboles 
nativos 

4 

5 Mecanismos de retención de agua 

Retención por cinco o más de lo siguiente: plástico, metal, 
vidrio, goma, materiales de construcción, materia orgánica 

0 

Retención por tres o más de lo siguiente: plástico, metal, 
vidrio, goma, materiales de construcción, materia orgánica 

1 

Retención por uno o más de lo siguiente: plástico, metal, 
vidrio, goma, materiales de construcción, materia orgánica 

2 

Retención por hojas y troncos sin residuos urbanos, 
residuos orgánicos solamente 

3 

6  
Cobertura de la canopia en la zona 
ribereña 

Abierto - 0% a 10% 

Parcialmente abierto - 11% a 40% 

0 

1 

Intermedio - 41% a 60% 2 

Parcialmente cerrado - 61% a 90% 3 

Cerrado - 91% a 100% 4 

7 Ausencia de ocupación humana 

Desarrollo urbano o industrial en la ribera 0 

Desarrollo urbano o industrial a una distancia mayor de 15 
m desde la ribera 

1 

Desarrollo urbano o industrial a una distancia mayor de 25 
m desde la ribera 

2 

Desarrollo urbano o industrial a una distancia mayor de 50 
m desde la ribera 

3 

Sin desarrollo urbano o industrial 4 

8  
Ausencia de efluentes domésticos o 

industriales 

Descarga de efluentes domésticos o industriales directa en 
el cuerpo de agua 

0 
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Desarrollo urbano sin el adecuado saneamiento público, 
con residuos siendo descargados cerca o dentro del cuerpo 
de agua 

1 

Desarrollo urbano o industrial conectado redes de 
saneamiento público y estaciones de tratamiento 

2 

Sin edificios o descarga de efluentes 3 

9  
Ausencia de densidad de edificios 

(dentro de los 100 metros) 

Más de 50 edificios 0 

Entre 11 y 49 edificios 1 

Entre 1 y 10 edificios 2 

Sin edificios 3 

10  
Ausencia de basura tirada (dentro o 

fuera del cuerpo de agua) 

Cinco o más de lo siguiente: plástico, metal, vidrio, goma, 
materiales de construcción, materia orgánica 

0 

Al menos tres de lo siguiente: plástico, metal, vidrio, goma, 
materiales de construcción, materia orgánica 

1 

Al menos uno de lo siguiente: plástico, metal, vidrio, goma, 
materiales de construcción, materia orgánica 

2 

Residuos orgánicos solamente 3 

Sin evidencias 4 

11  
Uso de la tierra alrededor de la zona 

ribereña 

Urbano o cultivos 0 

Cultivos y pasturas 1 

Pasturas 2 

Natural 3 

12 Estructura del banco 

Banco inestable, fácilmente disturbable, con suelo o arena 
suelta 

0 

Banco de suelo suelto agarrado por capas dispersas de 
pasto y arbustos 

1 

Banco firme pero sueltamente agarrado por pasto y 
arbustos 

2 

Banco estable, suelo agarrado firmemente por pasto, 
arbustos o raíces de árboles 

3 

13 Erosión del banco 

Erosión severa a lo largo del canal, banco cayendo dentro 0 

Erosiones frecuentes, erosión del banco y raíces 1 

Erosión solo en curvas y en constricciones 2 

Poca, sin evidencia o restringido a áreas con raíces de 
apoyo de árboles 

3 

14 
Vegetación acuática (% de cobertura 

en el margen del cuerpo de agua) 

0% a 10% 0 

11% a 40% 1 

41% a 60% 2 

61% a 90% 3 

 

Anexo 7. Puntuación asignada a la familia de macroinvertebrados acuáticos para la obtención 

del índice BMWP en ríos de Córdoba. 

 FAMILIA PUNTUACIÓN 
REFERENCIA BIBLIOGRÁFICA 

DE LA PUNTUACIÓN 

Clitellata (Clase) 
Glossiphoniidae 3 (2)(3)(5) 

Hirudidae  3 (2)(3)(5) 
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Lumbricidae 1 (1) (2)(3)(5) 

Lumbriculidae 1 (1) (2)(3)(5) 

Naididae 1 (1) (2)(3)(5) 

Mollusca (Phylum) 

Ancylidae 4 (2) (3)(5) 

Cochliopidae 3 (4) 

Corbiiculidae 0 (1) 

Hydrobiidae 3 (2)(5) 

Mytilidae 0 (Ajustado) Por exótico 

Planorbidae 3 (5) 

Physidae 3 (2)(3) 

Unionidae 6 (3) 

Viviparidae 5 (Ajustado) 

Plathelminthes 
(Phylum) 

Dugesiidae 5 (4)(5) 

Nematoda Nematoda 1 (Ajustado) 

Nematomorpha Nematomorpha 6 (1) 

Acari (Subclase) Hydracarina 4 (1)(2)(3) 

Crustacea 
(Subphilum) 

Aeglidae 5 (4) 

Hyalellidae 4 (Ajustado) 

Palaemonidae 4 (1)(3) 

Ephemeroptera 
(Orden) 

Baetidae 4 (3) 

Caenidae 5 (1)(3) 

Leptohyphidae 8 (3) 

Leptophlebiidae 10 (3) 

Polymitarcyidae 9 (2) 

Oligoneuriidae 5 (3) 

Trichoptera (Orden) 

Calomoceratidae 8 (4) 

Helicopsychidae 8 (ajustado) 

Hydrobiosidae 7 (4) 

Hydropsychidae 5 (3)  

Hydroptilidae 6 (1)(3) 

Leptoceridae 8 (Ajustado) 

Odontoceridae 8 (3) 

Philopotamidae 8 (1)(5) 

Polycentropodidae 7 (1) 

Plecoptera (Orden) Perlidae 10 (3)(4) 

Hemiptera (Orden) 

Belostomatidae 2 (ajustado) 

Corixidae 2 (5) 

Gelastocoridae 6 (5) 

Hebridae 3 (1)(3)(5) 

Mesoveliidae 2 (ajustado) 

Naucoridae 2 (ajustado) 

Notonectidae 2  (ajustado) 

Pleidae 2 (ajustado) 

Saldidae 1 Ajustado 

Veliidae 3 (1)(2)(3)(4)(5) 

Odonata (Orden) 

Aeshnidae 8 (3) 

Calopterygidae 8 (3) 

Coenagrionidae 6 (Ajustado) 

Gomphidae 8 (3) 
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Anexo 8. Valores de las variables ambientales seleccionadas para el cálculo ICA en cada uno de 

los tramos de estudio durante los años 2021 y 2022. Unidades = Temperatura del agua (Tagua): 

ºC, Solidos Disueltos Totales (SDT): mg/L, Oxígeno Disuelto (OD): mg/L, Fosfatos: mg/L, y 

Nitratos: mg/L. 

Tramos/Variables Tagua pH SDT OD Fosfatos Nitratos 

CT-1 17,86 8,12 47,7 8,86 1,00 1,00 

CT-2 21,46 8,33 44,6 8,26 1,00 1,00 

Lestidae 8 (3) 

Libellulidae 6 (3) 

Lepidoptera (Orden) Crambidae 9 (3) 

Coleoptera (Orden) 

Dytiscidae 3 (2)(3)(4) 

Dryopidae 5 (2) 

Elmidae 5 (1) (2)(3)(4) 

Gyinidae 3 (1) 

Haliplidae 4 (2)(3)(4) 

Heteroceridae 5 (1) 

Hydrophilidae 3 (2)(3)(4) 

Noteridae 4 (ajustado) 

Scirtidae 5 (ajustado) 

Diptera (Orden) 

Ceratopogonidae 4 (1)(2)(3)(4) 

Chironominae 3 (5) 

Culicidae 2 (1)(2)(3)(4) 

Diamesinae 6 (5) 

Dixidae 4 (1)(3) 

Empididae 4 (1)(3) 

Ephhydridae 2 (1)(2)(3)(4) 

Limmonidae 4 (2) 

Muscidae 2 (4) 

Ortocladiinae 4 (5) 

Podonominae 6 (5) 

Psychodidae  0 (1) 

Simuliidae 5 (2)(3)(4) 

Sarcophagidae 0 ajustado 

Stratiomydae 4 (3) 

Tabanidae 4 (1)(2)(3)(4) 

Tanypodinae 4 (5) 

Tipulidae 5 (1)(2)(3)(4) 
(1) Corigliano, M. del C. (2008).  Índices para evaluar la calidad ambiental en ríos serranos urbanos mediante 

indicadores. Revista Universidad Nacional de Rio Cuarto. 
(2) Giorgi, A., Domínguez, E., & Gómez, N. (2022).  PBMWP Región Pampa Técnicas de monitoreo para 

ecosistemas fluviales de la Argentina. Ministerio de Ambiente y Desarrollo Sostenible, Ciudad Autónoma de 
Buenos Aires. 

(3) Giorgi, A., Domínguez, E., & Gómez, N. (2022).  BMWP Región NOA en Técnicas de monitoreo para ecosistemas 
fluviales de la Argentina. Ministerio de Ambiente y Desarrollo Sostenible, Ciudad Autónoma de Buenos Aires.  

(4) Giorgi, A., Domínguez, E., & Gómez, N. (2022). BMWP Región Patagónica en Técnicas de monitoreo para 
ecosistemas fluviales de la Argentina. Ministerio de Ambiente y Desarrollo Sostenible, Ciudad Autónoma de 
Buenos Aires. BMWP Patagónico 

(5) Giorgi, A., Domínguez, E., & Gómez, N. (2022).  BMWP Región NEA en Técnicas de monitoreo para ecosistemas 
fluviales de la Argentina. Ministerio de Ambiente y Desarrollo Sostenible, Ciudad Autónoma de Buenos Aires. 

 
           Los (Ajustado) son promedios entre bibliografía o que no hay datos en el resto de los BMWP 
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CT-3 19,43 8,34 55,63 10,63 0,70 1,00 

CT-4 15,50 8,59 153,33 11,27 1,20 1,00 

CT-5 21,60 7,88 399,00 7,40 1,10 1,00 

CT-6 27,50 7,90 41,50 9,96 0,60 1,00 

CT-7 25,50 8,30 316,00 8,86 1,10 1,00 

CT-8 18,23 7,97 17,93 8,56 0,60 1,00 

CT-9 17,10 8,49 20,65 10,53 0,60 1,00 

CT-10 18,13 8,12 104,00 8,03 0,60 1,00 

CT-11 23,70 8,32 64,33 8,27 0,60 1,00 

CT-12 23,60 7,88 60,33 7,80 0,60 1,00 

CT-13 22,77 8,88 274,67 11,36 0,60 4,70 

CT-14 18,37 8,12 249,00 11,70 0,60 1,00 

CT-15 19,67 8,58 263,00 10,71 0,60 1,00 

CT-16 18,73 7,91 260,33 9,07 0,60 1,00 

CT-17 19,90 7,81 267,00 8,60 0,60 1,00 

CT-18 24,17 8,08 267,33 9,04 0,60 1,00 

CT-19 26,10 7,87 264,60 7,73 0,60 1,00 

CT-20 20,87 8,04 240,00 10,69 0,20 1,00 

CT-21 19,07 8,15 260,33 11,64 0,20 1,00 

CT-22 24,17 8,02 345,67 8,55 1,50 27,00 

CT-23 20,23 8,14 401,00 11,24 1,20 1,00 

CT-24 22,83 8,03 529,00 8,84 0,90 1,00 

CH-1 18,43 7,72 51,43 8,70 1,40 1,00 

CH-2 20,73 8,47 66,23 8,56 1,40 1,00 

CH-3 16,56 7,92 84,10 7,73 1,20 1,00 

CH-4 26,30 8,30 103,66 7,23 0,60 1,00 

CH-5 28,43 8,67 113,33 10,75 0,90 1,00 

CH-6 28,43 9,21 217,00 12,20 1,40 1,00 

CH-7 20,77 8,20 201,00 10,26 0,60 1,00 

CH-8 19,87 8,41 203,00 10,64 0,90 1,00 

CH-9 18,47 8,24 262,33 11,80 1,50 1,00 

CH-10 19,87 8,24 235,67 11,69 1,50 1,00 

CH-11 28,47 8,50 255,00 10,19 2,40 1,00 

CH-12 22,90 8,28 244,00 12,06 1,80 1,00 

CH-13 26,67 8,28 362,33 9,52 2,10 1,00 

CH-14 27,10 8,45 357,67 8,83 0,60 1,00 

CH-15 22,43 8,42 360,25 10,48 1,50 1,00 

CH-16 22,50 8,48 483,00 12,24 3,60 1,00 

CH-17 21,10 8,55 513,67 10,74 2,10 1,00 
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CH-18 19,33 8,64 527,33 11,66 2,10 1,00 

CA-1 25,63 8,47 3576,67 10,99 1,50 1,00 

CA-2 23,40 8,46 3513,33 7,81 0,60 1,00 

CA-3 25,10 8,52 3930,00 0,00 0,20 2,40 

CA-4 24,60 8,46 3910,00 0,00 0,20 1,80 
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Anexo 9. Abundancia total de taxones observada para cada tramo de cuenca alta. 

 Ctalamochita Chocancharava 

  1 2 3 4 5 6 7  8  9 10 11 12  1 2 3 4 5 6 

Cnidaria                                    

Hydra 0 0 0 174 9 0 0 0 0 0 0 0 0 6 3 0 12 0 

Platyhelminthes                    

Dugesiidae 140 72 15 21 69 180 222 30 148 51 0 15 264 6 1026 87 30 393 

Nematoda 0 0 0 3 0 9 0 0 6 0 0 0 3 0 3 0 0 0 

Nematomorpha 0 12 0 0 0 6 0 0 0 0 3 0 3 0 0 6 3 0 

Nemertea 0 0 0 0 303 0 0 0 0 0 0 0 0 0 81 0 3 0 

Annelida                    

Naidinae 70 36 516 2811 1056 0 0 141 120 0 0 126 156 75 1122 0 378 0 

Tubificinae 0 0 114 105 0 0 0 0 0 0 0 0 54 0 0 0 0 0 

Pristinae                   

Pristina 0 0 300 33 3 0 0 0 0 0 0 0 87 0 15 0 0 0 

Lumbriculidae 128 216 84 87 21 0 66 0 160 33 0 0 306 49 15 6 0 0 

Lumbricidae 4 0 30 102 0 3 24 24 8 0 3 0 0 3 0 95 0 0 

Hirudinea 0 0 18 18 114 0 96 6 0 42 18 0 0 0 0 69 66 66 

Mollusca                    

Heleobia 0 0 96 0 0 0 0 0 2 0 0 6 0 0 0 0 0 0 

Limnoperna fortunei 
Dunker, 1857 

0 0 0 12 813 0 69 0 0 39 0 0 0 0 0 0 342 0 

Physa acuta 
Draparnaud, 1805 

0 120 0 2052 315 0 1497 0 0 195 57 0 0 0 111 165 198 1134 

Anodontites 0 3 0 3 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Corbicula 0 0 54 3 24 0 24 0 0 0 3 0 0 0 0 6 0 0 
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Biomphalaria 
tenagophila 
d´Orbigny, 1835 

0 3 0 0 0 0 0 3 16 0 0 3 0 0 0 6 6 0 

Arthropoda                    

Acari 36 84 27 18 12 9 66 62 56 11 54 96 96 6 66 18 0 3 

Hyalella curvispina 
Shoemaker, 1942 

8 3 0 69 771 0 672 447 32 687 316 42 186 44 36 3 0 6 

Aegla 0 0 0 0 9 0 6 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Isotomidae 0 0 3 78 6 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 12 0 0 

Entomobryidae 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Americabaetis  84 159 5043 3961 1836 364 2847 0 166 5022 1266 237 2178 641 5097 883 4809 1665 

Nanomis 0 0 51 51 0 4 81 237 106 0 27 0 21 77 0 0 123 0 

Paraclodes 0 0 30 0 0 4 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Cloeodes 0 0 0 3 0 5 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Callibaetis 0 0 0 0 0 0 0 0 0 15 0 0 0 0 0 135 0 0 

Baetodes 16 36 9 0 0 39 0 0 4 0 0 6 18 4 18 0 0 0 

Varipes 0 0 0 0 0 29 0 0 0 0 0 0 30 0 0 0 0 0 

Camelobaetidius 332 1017 0 54 6 523 63 231 436 54 198 609 1338 187 4497 81 249 930 

Caenis 2 3 201 528 2766 11 3354 99 72 285 36 120 9 46 171 1218 1134 246 

Leptohyphes  398 489 90 2448 1377 614 2073 72 68 237 2967 648 609 49 1641 139698 1065 1341 

Tricorithodes 90 120 336 192 228 25 585 42 22 15 60 21 1161 1129 0 48 117 42 

Farrodes 0 0 0 0 111 57 138 0 0 3 18 18 0 0 48 87 117 285 

Anacroneuria 0 0 0 0 0 13 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Crambidae 0 0 0 0 0 0 3 0 0 0 0 21 6 3 0 0 0 0 

Macrothemis 
imitans Karsch, 1890 

0 0 0 0 0 0 0 0 0 3 9 0 0 0 0 0 0 0 

Argia 50 18 117 18 6 3 21 57 56 81 102 45 84 14 90 36 30 18 

Coenagrionidae 0 0 6 27 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 45 0 

Oxyagrium rubidum 
Rambur, 1842 

0 0 0 0 12 0 96 0 2 57 0 0 0 0 0 0 216 0 
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Gomphidae 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 6 0 0 0 0 0 

Smicridea 0 0 0 0 0 6 0 18 6 3 24 153 3 0 24 45 84 0 

Helicopsyche 0 0 3 0 0 0 216 6 6 3 6 0 0 0 0 0 6 0 

Nectopsyche 0 0 3 3 57 0 51 0 28 6 9 0 0 0 0 0 0 0 

Banyallarga 0 0 0 0 0 0 3 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Hydroptila 16 81 0 480 87 0 270 39 12 120 9 24 51 25 27 9 15 183 

Metrichia 0 0 0 141 27 0 0 0 0 0 0 9 0 0 0 0 0 89 

Marilia 4 0 0 12 9 11 0 0 0 24 24 0 30 9 9 6 30 177 

Polycentropus 10 18 18 0 0 0 0 6 46 0 0 9 180 42 9 0 0 0 

Chimarra 4 39 0 27 3 62 6 117 56 3 138 207 138 6 1422 12 465 150 

Oxyetira 8 15 18 6 0 0 3 30 64 9 15 0 3 8 36 9 0 0 

Cailloma 6 3 0 0 0 0 0 3 0 0 0 0 15 0 0 0 0 0 

Microvelia 0 0 0 27 21 0 0 0 0 9 9 0 0 0 0 0 9 42 

Sigara 0 0 0 15 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Mesovelia 0 0 0 0 15 0 21 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 9 

Trichocorixa 0 0 0 9 12 0 0 6 0 3 0 0 0 0 219 0 0 0 

Buenoa antigone 
(Kirkaldi, 1899) 

0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Lethocerus 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Belostoma 0 0 0 0 6 0 0 0 0 9 0 0 0 0 0 0 3 0 

Neoplea gauchita 
Bachmann 1968 

0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Ambrysus 6 15 0 0 0 0 9 93 26 0 0 27 9 0 3 3 0 27 

Berosus 0 0 0 0 6 0 3 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Pelonomus 0 0 3 0 0 0 9 0 0 0 0 0 0 0 0 3 0 0 

Austrelmis 254 117 18 9 24 101 168 27 62 39 270 3 117 6 12 45 9 114 

Heterelmis 34 33 18 12 24 67 36 3 10 60 75 108 6 0 27 141 25 177 

Cylloepus 36 33 0 0 0 0 0 9 20 9 72 15 51 0 57 75 21 0 

Microcylloepus 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 66 39 3 0 3 0 0 9 
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Macrelmis 22 120 0 60 51 79 96 30 186 93 375 126 15 0 123 114 228 453 

Neolmis 2 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Dytiscidae 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 18 0 0 0 0 0 

Helichus 0 0 0 0 0 0 0 0 2 9 12 0 12 0 6 0 12 3 

Suphis 0 0 0 0 0 0 0 36 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Hemiosus 0 0 0 0 0 0 15 0 0 3 0 0 0 0 0 3 0 0 

Hydrophilidae 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 39 

Liodessus 0 0 0 0 3 1 3 0 0 0 0 0 0 46 0 3 0 0 

Muscidae 0 0 0 0 0 0 0 0 0 3 3 0 0 0 9 0 0 24 

Emphydridae 0 3 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 42 0 0 0 0 0 

Limonia 16 0 0 0 3 0 6 3 4 0 0 0 6 0 6 6 0 0 

Tipulidae 0 3 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 9 3 3 345 0 0 

Tabanidae 0 0 0 0 0 0 0 3 0 21 6 0 0 0 0 6 0 0 

Psychodidae 0 0 0 0 6 0 0 3 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Maruina 0 0 0 0 0 67 39 0 0 0 0 120 0 16 0 60 0 0 

Sarcophagidae 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Stratiomydae 0 0 0 0 3 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Ceratopogonidae 
sp1 

0 0 0 21 6 0 21 0 0 0 0 0 0 0 219 0 12 0 

Ceratopogonidae 
sp2 

6 9 288 24 6 6 36 3 26 123 6 6 147 19 0 99 0 3 

Simulium 1858 16135 57 2265 135 638 129 1578 398 51 687 1305 264 22 1059 672 264 0 

Podonominae sp2 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Chironominae 480 420 4884 1311 366 42 231 240 464 846 378 429 1872 109 1962 1068 459 864 

Orthocladiinae 172 390 69 786 63 228 48 348 72 36 60 411 918 34 1740 88440 33 411 

Tanypodinae 18 60 2046 915 156 96 963 324 270 1053 660 411 1143 656 2079 861 522 1203 
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Anexo 10. Abundancia total de taxones observada para cada tramo de cuenca media-baja. 

 Ctalamochita Chocancharava Carcarañá 
 13 14 15 16 17 18 19 20 21 22 23 24 7 8 9 10 11 12 13 14 15 16 17 18 1 2 3 4 

Platyhelminthes             
            

     

Dugesiidae 147 73 0 11 56 95 0 0 2 0 0 0 459 38 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Nematoda 77 3 0 5 2 3 0 0 0 0 0 0 3 0 8 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Nematomorpha 25 0 9 0 0 0 0 0 2 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Annelida                             
Naidinae 236 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 738 1191 354 40 99 108 255 192 201 201 9 15 89 57 

Lumbriculidae 767 161 39 93 306 137 142 37 142 30 154 164 180 48 68 135 30 10 21 66 159 27 12 84 3 0 15 54 

Lumbricidae 30 0 1 36 0 4 0 8 0 0 0 0 12 0 5 0 0 0 0 0 3 0 0 0 0 0 0 0 

Hirudinea  18 21 16 0 6 0 0 0 0 0 0 0 0 0 8 12 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Mollusca                             
Heleobia 222 190 6 41 16 2 114 78 2 0 13 8 15 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 3 0 3 3 
Limnoperna fortunei 
Dunker, 1857 150 27 1 0 6 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Corbicula 3 95 9 5 0 33 11 0 0 0 2 4 3 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Biomphalaria 
tenagophila 
d´Orbigny, 1835 24 3 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 3 0 

Arthropoda                             
Acari 19 0 0 0 0 0 0 2 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 21 6 3 3 6 0 0 0 0 
Hyalella curvispina 
Shoemaker, 1942 674 573 16 101 1534 565 373 87 0 0 0 0 180 0 19 12 3 0 6 3 0 0 0 3 0 0 0 0 
Palaemonetes 
argentinus Nobili, 
1901 92 0 9 66 149 23 108 18 18 0 0 0 0 2 0 0 0 0 9 3 0 0 0 0 38 30 84 21 
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Macrobranchium 
borellii (Nobili, 1896) 0 0 2 44 105 16 49 11 28 2 14 0 0 0 0 0 0 0 3 6 0 0 0 6 0 0 0 0 

Aegla  0 0 7 0 0 0 0 0 8 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Isotomidae 36 113 22 11 218 58 82 104 28 84 4 1 171 22 65 45 129 3 9 162 84 280 75 75 6 6 9 3 

Entomobryidae 12 36 0 3 12 0 0 0 0 0 0 0 63 7 27 0 30 0 12 78 15 24 0 33 30 6 0 0 

Leptohyphes  4701 1862 1477 1001 3875 1165 30 416 438 69 0 0 603 0 384 1744 771 93 774 363 273 417 420 573 0 0 0 0 

Paraclodes 0 343 85 2262 1305 900 943 83 0 0 0 0 3627 695 433 126 0 15 0 30 0 0 0 0 0 0 0 0 

Apobaetis 0 0 0 0 0 0 0 0 0 3 0 4 0 0 0 0 0 0 0 0 99 9 0 6 0 0 0 0 

Varipes 0 0 39 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 18 0 0 0 0 0 0 0 

Camelobaetidius 26 3 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 3 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Caenis  9 12 2 0 2 74 68 18 12 1 0 0 18 6 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Leptohyphes  107 0 1 5 3 3 0 0 0 1 0 0 144 36 119 204 141 0 81 192 78 117 30 81 0 0 0 0 

Tricorithodes 0 6 11 3 0 0 0 0 16 0 0 0 0 0 0 0 0 0 63 0 15 0 0 0 0 0 0 0 

Farrodes 0 0 0 0 0 0 3 0 0 0 0 0 9 0 0 0 0 0 0 0 0 0 3 0 0 0 0 0 

Lachlania 0 0 0 0 0 0 18 4 0 0 0 0 0 0 0 33 21 0 3 6 9 0 0 3 0 0 0 0 

Homoeoneuria 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 162 6 0 0 0 0 0 0 

Tortopus 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 12 3 0 0 0 0 0 0 

Coenagrionidae 20 3 0 12 11 6 0 0 0 0 0 0 0 0 0 9 9 0 6 6 0 9 0 12 0 0 0 0 
Phyllosycla 
argentina (Hagen In 
Selys, 1878) 0 0 2 19 0 16 28 5 0 0 2 0 0 6 0 0 0 0 0 0 0 0 0 3 0 0 0 0 
Progomphus 
aberrans Belle, 1973 0 0 0 2 3 1 5 11 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 3 0 0 0 0 0 0 0 2 

Crambidae 9 0 0 0 0 0 0 12 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 6 0 0 0 0 3 0 0 0 0 

Lestidae 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 3 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Heterina rosea Selys, 
1853 0 0 0 3 9 2 0 14 23 1 1 0 0 2 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Smicridea 19 6 2 3 4 37 68 61 4 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 3 3 9 0 3 0 0 0 0 

Helicopsyche 3 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Nectopsyche 18 9 7 33 64 38 0 4 14 2 12 0 333 134 3 0 6 0 24 0 0 6 0 6 0 0 0 0 
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Hydroptila 145 95 19 42 77 88 0 4 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Metrichia 12 0 0 0 0 0 24 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Marilia 6 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Saldidae 3 3 0 0 3 0 0 0 0 0 0 0 6 1 0 0 0 0 0 0 3 0 3 12 0 0 0 0 

Microvelia 9 0 3 0 3 0 0 6 0 0 0 0 33 0 0 3 54 0 0 60 0 0 0 0 0 0 0 0 

Mesovelia 0 6 0 0 0 0 9 0 0 0 0 0 18 0 3 0 0 0 0 0 9 0 0 0 0 0 0 0 

Trichocorixa 0 21 0 12 6 0 0 3 0 0 90 408 0 0 0 0 0 16 0 0 3 0 0 0 24 21 14 15 

Corixidae (ninfas) 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 31 26 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Buenoa antigone 
(Kirkaldi, 1899) 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 6 0 

Lethocerus 0 0 2 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Belostoma 0 15 18 15 0 2 66 2 2 0 0 0 123 16 6 3 9 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Neoplea gauchita 
Bachmann 1968 0 0 0 0 3 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Nerthra 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 3 0 0 0 0 0 0 0 

Berosus 3 15 0 0 3 0 0 2 0 0 0 2 0 0 0 0 0 0 3 0 0 0 0 3 3 9 12 3 

Austrelmis 3 3 0 0 0 0 3 0 14 0 0 0 15 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Heterelmis 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 21 8 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Enochrus 0 0 0 0 3 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Heterocerus 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Gyrinidae 0 0 0 0 0 0 0 2 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Tropisternus 0 0 0 0 0 0 0 0 2 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Suphis 0 0 0 0 6 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 3 3 0 0 0 0 0 0 0 

Haliplus 0 0 0 0 3 0 0 4 2 4 0 8 87 27 0 0 0 0 9 0 3 6 15 6 12 0 9 18 

Hydrophilidae 0 0 0 0 0 3 0 0 2 0 0 0 0 0 3 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Liodessus 0 9 0 0 13 9 53 2 0 0 1 0 87 0 2 0 3 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Muscidae 0 0 0 11 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Emphydridae 3 0 0 2 0 0 0 2 0 0 0 0 0 1 0 0 0 4 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Limonia 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 2 0 0 0 3 0 33 0 0 12 6 3 0 0 
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Tipulidae 0 0 2 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 3 48 0 19 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Tabanidae 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 4 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Psychodidae 0 0 0 0 0 6 0 145 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 6 0 0 0 0 0 0 

Sarcophagidae 0 0 0 0 0 0 0 4 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Ceratopogonidae 
sp2 27 12 0 12 0 26 25 20 6 1 2 2 0 0 0 3 0 6 0 0 3 0 0 0 0 0 0 0 

Simulium 714 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Podonominae sp2 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 12 0 0 6 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Chironominae 4642 2694 355 1661 1652 563 485 223 168 13 10 450 18 10 61 24 6 8 33 108 144 78 42 60 7 0 0 3 

Orthocladiinae 1893 216 72 203 397 69 34 36 18 2 2 0 9 1 61 87 57 7 6 12 42 165 75 186 0 0 0 0 

Tanypodinae 299 344 66 84 224 104 78 32 18 0 0 0 75 13 18 6 0 8 3 3 9 6 0 0 0 0 0 0 
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Anexo 11. Puntación obtenida de cada índice biótico en cada uno de los tramos evaluados 

durante los años 2021 y 2022. 

Tramos Puntaje IBC Juicio de calidad 
Puntaje 
BMWP 

Juicio de calidad 
Puntaje 

ASPT 
Juicio de calidad 

CT-1 11,00 
Aguas muy 

limpias 
107,00 

Aguas muy 
limpias 

4,65 
Aguas muy 

limpias 

CT-2 12,00 
Aguas muy 

limpias 
115,00 

Aguas muy 
limpias 

4,42 
Aguas con poca 
contaminacion 

CT-3 12,00 
Aguas muy 

limpias 
100,00 

Aguas con poca 
contaminacion 

4,55 
Aguas muy 

limpias 

CT-4 13,00 
Aguas muy 

limpias 
112,00 

Aguas muy 
limpias 

4,15 
Aguas con poca 
contaminacion 

CT-5 13,00 
Aguas muy 

limpias 
128,00 

Aguas muy 
limpias 

4,27 
Aguas con poca 
contaminacion 

CT-6 12,00 
Aguas muy 

limpias 
99,00 

Aguas con poca 
contaminacion 

4,95 
Aguas muy 

limpias 

CT-7 13,00 
Aguas muy 

limpias 
141,00 

Aguas muy 
limpias 

4,70 
Aguas muy 

limpias 

CT-8 12,00 
Aguas muy 

limpias 
127,00 

Aguas muy 
limpias 

4,54 
Aguas muy 

limpias 

CT-9 13,00 
Aguas muy 

limpias 
125,00 

Aguas muy 
limpias 

4,46 
Aguas con poca 
contaminacion 

CT-10 13,00 
Aguas muy 

limpias 
138,00 

Aguas muy 
limpias 

4,60 
Aguas muy 

limpias 

CT-11 12,00 
Aguas muy 

limpias 
132,00 

Aguas muy 
limpias 

4,89 
Aguas muy 

limpias 

CT-12 11,00 
Aguas muy 

limpias 
105,00 

Aguas muy 
limpias 

4,77 
Aguas muy 

limpias 

CT-13 13,00 
Aguas muy 

limpias 
137,00 

Aguas muy 
limpias 

4,28 
Aguas con poca 
contaminacion 

CT-14 13,00 
Aguas muy 

limpias 
95,00 

Aguas con poca 
contaminacion  

3,80 
Aguas con poca 
contaminacion 

CT-15 13,00 
Aguas muy 

limpias 
106,00 

Aguas muy 
limpias 

4,61 
Aguas muy 

limpias 

CT-16 12,00 
Aguas muy 

limpias 
94,50 

Aguas con poca 
contaminacion  

4,11 
Aguas con poca 
contaminacion 

CT-17 13,00 
Aguas muy 

limpias 
111,67 

Aguas muy 
limpias 

4,14 
Aguas con poca 
contaminacion 

CT-18 12,00 
Aguas muy 

limpias 
100,00 

Aguas muy 
limpias 

4,35 
Aguas con poca 
contaminacion 

CT-19 11,00 
Aguas muy 

limpias 
82,00 

Aguas con poca 
contaminacion  

4,32 
Aguas con poca 
contaminacion 

CT-20 13,00 
Aguas muy 

limpias 
112,00 

Aguas muy 
limpias 

4,15 
Aguas con poca 
contaminacion 
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CT-21 11,00 
Aguas muy 

limpias 
91,00 

Aguas con poca 
contaminacion  

4,55 
Aguas muy 

limpias 

CT-22 10,00 
Aguas muy 

limpias 
55,00 

Aguas 
contaminadas 

4,58 
Aguas muy 

limpias 

CT-23 8,00 
Aguas con poca 
contaminacion  

54,00 
Aguas 

contaminadas 
4,15 

Aguas con poca 
contaminacion 

CT-24 9,00 
Aguas con poca 
contaminacion  

33,00 
Aguas muy 

contaminadas 
3,30 

Aguas 
contaminadas 

CH-1 13,00 
Aguas muy 

limpias 
145,00 

Aguas muy 
limpias 

4,83 
Aguas muy 

limpias 

CH-2 11,00 
Aguas muy 

limpias 
110,00 

Aguas muy 
limpias 

4,78 
Aguas muy 

limpias 

CH-3 12,00 
Aguas muy 

limpias 
117,00 

Aguas muy 
limpias 

4,33 
Aguas con poca 
contaminacion 

CH-4 13,00 
Aguas muy 

limpias 
127,00 

Aguas muy 
limpias 

4,38 
Aguas con poca 
contaminacion 

CH-5 12,00 
Aguas muy 

limpias 
114,00 

Aguas muy 
limpias 

4,75 
Aguas muy 

limpias 

CH-6 11,00 
Aguas muy 

limpias 
101,00 

Aguas muy 
limpias 

4,39 
Aguas con poca 
contaminacion 

CH-7 12,00 
Aguas muy 

limpias 
87,00 

Aguas con poca 
contaminacion  

3,95 
Aguas con poca 
contaminacion 

CH-8 11,00 
Aguas muy 

limpias 
81,00 

Aguas con poca 
contaminacion  

4,50 
Aguas con poca 
contaminacion 

CH-9 11,00 
Aguas muy 

limpias 
61,00 

Aguas con poca 
contaminacion  

3,39 
Aguas 

contaminadas 

CH-10 10,00 
Aguas muy 

limpias 
63,00 

Aguas con poca 
contaminacion  

3,94 
Aguas con poca 
contaminacion 

CH-11 10,00 
Aguas muy 

limpias 
52,00 

Aguas 
contaminadas 

4,00 
Aguas con poca 
contaminacion 

CH-12 9,00 
Aguas con poca 
contaminacion  

30,00 
Aguas muy 

contaminadas 
3,00 

Aguas 
contaminadas 

CH-13 12,00 
Aguas muy 

limpias 
93,00 

Aguas con poca 
contaminacion  

4,43 
Aguas con poca 
contaminacion 

CH-14 10,00 
Aguas muy 

limpias 
68,00 

Aguas con poca 
contaminacion  

4,25 
Aguas con poca 
contaminacion 

CH-15 12,00 
Aguas muy 

limpias 
74,00 

Aguas con poca 
contaminacion  

3,70 
Aguas con poca 
contaminacion 

CH-16 10,00 
Aguas muy 

limpias 
64,00 

Aguas con poca 
contaminacion  

4,57 
Aguas muy 

limpias 

CH-17 9,00 
Aguas con poca 
contaminacion  

40,00 
Aguas 

contaminadas 
4,00 

Aguas con poca 
contaminacion 

CH-18 11,00 
Aguas muy 

limpias 
86,00 

Aguas con poca 
contaminacion  

4,53 
Aguas muy 

limpias 
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CA-1 6,00 
Aguas 

contaminadas 
25,00 

Aguas muy 
contaminadas 

2,78 
Aguas 

contaminadas 

CA-2 4,00 
Aguas muy 

contaminadas 
14,00 

Aguas 
extremadamente 

contaminadas 
2,80 

Aguas 
contaminadas 

CA-3 6,00 
Aguas 

contaminadas 
23,00 

Aguas muy 
contaminadas 

2,56 
Aguas muy 

contaminadas 

CA-4 6,00 
Aguas 

contaminadas 
29,00 

Aguas muy 
contaminadas 

3,22 
Aguas 

contaminadas 
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Anexo 12. Valoración de los métricos con sus respectivas clases de calidad para los distintos 

tramos analizados durante los años 2021 y 2022. 

Métricos

/ Tramos 

N° total 

de taxa 

% de 

Diptera 

% de Caenis/ 

Ephemeroptera 

Abundancia 

de colectores 

de depósito 

% de 

depredadores 

Puntaje 

total 

Porcentaje 

de cambio 

Clase 

de 

calidad 

CT-1 31 59 0 1776 -    

Puntaje 4 4 4 4  16 100 4 

CT-2 33 86 0 2139 -    

Puntaje 3 4 4 3  14 87,5 4 

CT-3 32 50 3 11832 -    

Puntaje 3 3 3 1  10 62,5 3 

CT-4 43 28 7 12553 -    

Puntaje 1 2 2 1  6 37,5 2 

CT-5 45 7 44 7959 -    

Puntaje 1 1 1 2  5 31,25 2 

CT-6 31 33 1 1667 -    

Puntaje 4 3 3 4  14 87,5 4 

CT-7 43 10 37 9708 -    

Puntaje 1 1 1 2  5 31,25 2 

CT-8 35 57 15 1044 -    

Puntaje 3 4 1 4  12 75 3 

CT-9 37 38 8 1434 -    

Puntaje 2 3 2 4  11 68,75 3 

CT-10 40 23 5 6705 -    

Puntaje 2 2 2 2  8 50 2 

CT-11 37 22 1 5658 -    

Puntaje 2 1 3 3  9 56,25 3 

CT-12 32 50 7 2427 -    

Puntaje 3 3 2 3  11 68,75 3 

CT-13 - - - - 4    

Puntaje      2 50 2 

CT-14 - - - - 3    

Puntaje      2 50 2 

CT-15 - - - - 3    

Puntaje      2 50 2 
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CT-16 - - - - 5    

Puntaje      3 75 3 

CT-17 - - - - 7    

Puntaje      4 100 4 

CT-18 - - - - 6    

Puntaje      3 75 3 

CT-19 - - - - 5    

Puntaje      3 75 3 

CT-20 - - - - 9    

Puntaje      4 100 4 

CT-21 - - - - 7    

Puntaje      4 100 4 

CT-22 - - - - 11    

Puntaje      4 100 4 

CT-23 - - - - 1    

Puntaje      1 25 1 

CT-24 - - - - 3    

Puntaje      2 50 2 

CH-1 43 38 0 7563 -    

Puntaje 1 3 4 2  10 62.5 3 

CH-2 30 26 2 2160 -    

Puntaje 3 2 3 3  11 68.75 3 

CH-3 39 31 1 12261 -    

Puntaje 2 2 3 1  8 50 2 

CH-4 41 39 1 232470 -    

Puntaje 2 3 3 1  9 56,25 3 

CH-5 36 12 15 8407 -    

Puntaje 3 1 1 2  7 43,75 2 

CH-6 30 25 5 5610 -    

Puntaje 4 2 2 3  11 68,75 3 

CH-7 - - - - 7    

Puntaje      4 100 4 

CH-8 - - - - 2    

Puntaje      2 50 2 

CH-9 - - - - 13    
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Puntaje      4 100 4 

CH-10 - - - - 6    

Puntaje      3 75 3 

CH-11 - - - - 5    

Puntaje      3 75 3 

CH-12 - - - - 1    

Puntaje      1 25 1 

CH-13 - - - - 8    

Puntaje      4 100 4 

CH-14 - - - - 2    

Puntaje      2 50 2 

CH-15 - - - - 2    

Puntaje      2 50 2 

CH-16 - - - - 2    

Puntaje      2 50 2 

CH-17 - - - - 0    

Puntaje      1 25 1 

CH-18 - - - - 1    

Puntaje      1 25 1 

CA-1 - - - - 0    

Puntaje      1 25 1 

CA-2 - - - - 0    

Puntaje      1 25 1 

CA-3 - - - - 2    

Puntaje      2 50 2 

CA-4 - - - - 6    

Puntaje      3 75 3 
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Anexo 13. Juicios de calidad de cada componente del ECOINTRI para obtener su valoración 

final. 

Tramos ICA BMWP ICA + BMWP CBR ECOINTRI 

CT-1 Muy buena Aguas muy limpias Muy buena Degradación extrema Moderada 

CT-2 Muy buena Aguas muy limpias Muy buena 
Inicio de alteraciones 
importantes, calidad 

intermedia 
Buena 

CT-3 Muy buena 
Aguas con poca 
contaminación 

Buena 
Inicio de alteraciones 
importantes, calidad 

intermedia 
Buena 

CT-4 Muy buena Aguas muy limpias Muy buena Degradación extrema Moderada 

CT-5 Muy buena Aguas muy limpias Muy buena Alteración intensa Moderada 

CT-6 Muy buena 
Aguas con poca 
contaminación 

Buena 
Inicio de alteraciones 
importantes, calidad 

intermedia 
Buena 

CT-7 Muy buena Aguas muy limpias Muy buena 
Inicio de alteraciones 
importantes, calidad 

intermedia 
Buena 

CT-8 Muy buena Aguas muy limpias Muy buena 
Sin alteraciones, estado 

natural 
Muy buena 

CT-9 Muy buena Aguas muy limpias Muy buena Degradación extrema Moderada 

CT-10 Muy buena Aguas muy limpias Muy buena Degradación extrema Moderada 

CT-11 Muy buena Aguas muy limpias Muy buena 
Sin alteraciones, estado 

natural 
Muy buena 

CT-12 Muy buena Aguas muy limpias Muy buena 
Inicio de alteraciones 
importantes, calidad 

intermedia 
Buena 

CT-13 Buena Aguas muy limpias Buena Alteración intensa Moderada 

CT-14 Buena 
Aguas con poca 
contaminación  

Buena Alteración intensa Moderada 

CT-15 Muy buena Aguas muy limpias Muy buena Alteración intensa Moderada 

CT-16 Muy buena 
Aguas con poca 
contaminación  

Buena 
Inicio de alteraciones 
importantes, calidad 

intermedia 
Buena 

CT-17 Muy buena Aguas muy limpias Muy buena Degradación extrema Moderada 

CT-18 Muy buena Aguas muy limpias Muy buena Ligeras perturbaciones Muy buena 

CT-19 Muy buena 
Aguas con poca 
contaminación  

Buena Alteración intensa Moderada 

CT-20 Muy buena Aguas muy limpias Muy buena 
Inicio de alteraciones 
importantes, calidad 

intermedia 
Buena 

CT-21 Muy buena 
Aguas con poca 
contaminación  

Buena Degradación extrema Moderada 

CT-22 Buena Aguas contaminadas Moderada Alteración intensa Mala 
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CT-23 Muy buena Aguas contaminadas Moderada Alteración intensa Mala 

CT-24 Muy buena Aguas muy contaminadas Moderada Ligeras perturbaciones Moderada 

CH-1 Muy buena Aguas muy limpias Muy buena 
Sin alteraciones, estado 

natural 
Muy buena 

CH-2 Muy buena Aguas muy limpias Muy buena Degradación extrema Moderada 

CH-3 Muy buena Aguas muy limpias Muy buena Alteración intensa Moderada 

CH-4 Buena Aguas muy limpias Buena 
Sin alteraciones, estado 

natural 
Buena 

CH-5 Buena Aguas muy limpias Buena Degradación extrema Moderada 

CH-6 Buena Aguas muy limpias Buena Degradación extrema Moderada 

CH-7 Muy buena 
Aguas con poca 
contaminación  

Buena 
Inicio de alteraciones 
importantes, calidad 

intermedia 
Buena 

CH-8 Muy buena 
Aguas con poca 
contaminación  

Buena Degradación extrema Moderada 

CH-9 Muy buena 
Aguas con poca 
contaminación  

Buena Alteración intensa Moderada 

CH-10 Muy buena 
Aguas con poca 
contaminación  

Buena Alteración intensa Moderada 

CH-11 Buena Aguas contaminadas Moderada Alteración intensa Mala 

CH-12 Muy buena Aguas muy contaminadas Moderada Alteración intensa Mala 

CH-13 Buena 
Aguas con poca 
contaminación  

Buena Alteración intensa Moderada 

CH-14 Muy buena 
Aguas con poca 
contaminación  

Buena 
Inicio de alteraciones 
importantes, calidad 

intermedia 
Buena 

CH-15 Muy buena 
Aguas con poca 
contaminación  

Buena Alteración intensa Moderada 

CH-16 Muy buena 
Aguas con poca 
contaminación  

Buena 
Inicio de alteraciones 
importantes, calidad 

intermedia 
Buena 

CH-17 Muy buena Aguas contaminadas Moderada Degradación extrema Mala 

CH-18 Muy buena 
Aguas con poca 
contaminación  

Buena Alteración intensa Moderada 

CA-1 Buena Aguas muy contaminadas Mala Degradación extrema Pésima 

CA-2 Buena 
Aguas extremadamente 

contaminadas 
Pésima Alteración intensa Pésima 

CA-3 Buena Aguas muy contaminadas Mala 
Inicio de alteraciones 
importantes, calidad 

intermedia 
Mala 

CA-4 Buena Aguas muy contaminadas Mala 
Inicio de alteraciones 
importantes, calidad 

intermedia 
Mala 
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Anexo 14. Valores promedios de variables a escala de hábitat fluvial en cuenca alta.  

Sitios CT-1 CT-2 CT-3 CT-4 CT-5 CT-6 CT-7 CT-8 CT-9 CT-10 CT-11 CT-12 CH-1 CH-2 CH-3 CH-4 CH-5 CH-6 

T Aire (°C) 28,00 29,00 21,80 15,50 33,30 36,20 25,30 28,20 15,00 24,30 30,50 33,00 24,50 24,40 23,00 30,80 38,00 32,50 

T agua (°C) 17,86 21,46 19,43 15,50 21,60 27,50 25,50 18,23 17,10 18,13 23,70 23,60 18,43 20,73 16,56 26,30 28,43 28,43 

pH 8,12 8,33 8,34 8,59 7,88 7,90 8,30 7,97 8,49 8,12 8,32 7,88 7,72 8,47 7,92 8,30 8,67 9,21 

Conductividad 
(μS/cm) 

59,63 62,66 78,33 215,67 561,66 58,40 445,00 25,10 28,35 146,50 90,56 85,06 73,06 92,70 118,30 146,10 159,63 306,00 

SDT (ppm) 42,70 44,36 55,63 153,33 399,00 41,50 316,00 17,93 20,65 104,00 64,33 60,33 51,43 66,23 84,10 103,66 113,33 217,00 

Sales (ppm) 30,96 32,83 38,86 97,06 257,00 32,90 204,66 17,03 18,95 67,63 45,13 42,83 32,26 45,00 55,16 69,43 75,83 141,00 

OD (ppm) 8,86 8,26 10,63 11,27 7,40 9,96 8,86 8,56 10,53 8,03 8,27 7,80 8,70 8,56 7,73 7,23 10,75 12,20 

OD (%) 19,53 20,10 24,43 23,90 18,10 20,00 17,76 19,30 17,13 18,60 21,60 17,80 19,96 21,36 17,47 18,32 20,89 32,63 

Fosfatos (mg/L) 1,00 1,00 0,70 1,20 1,10 0,60 1,10 0,60 0,60 0,60 0,60 0,60 1,40 1,40 1,20 0,60 0,90 1,40 

Bicarbonatos 
(mg/L)  

31,30 31,30 46,30 82,50 177,50 22,50 137,50 11,30 11,30 70,00 32,50 35,00 30,00 43,80 63,80 85,00 0,00 110,00 

Sulfatos (mg/L) 6,00 5,50 4,90 32,50 115,40 2,30 98,10 2,40 2,80 4,70 4,90 2,40 1,90 2,10 2,10 3,40 4,30 31,50 

Cloruros (mg/L) 3,10 2,30 1,70 2,90 19,90 1,70 9,10 0,60 1,40 2,60 2,90 2,00 1,40 2,30 2,00 2,90 2,90 5,70 

Sodio (mg/L) 4,00 4,10 4,30 24,30 67,20 2,50 49,50 1,50 1,50 8,10 4,20 5,60 4,80 7,00 9,10 8,60 9,10 50,60 

Potasio (mg/L) 1,90 2,10 2,60 4,00 9,80 1,50 7,20 0,40 0,40 4,20 2,20 1,00 1,20 1,30 1,50 3,20 3,70 4,50 

Calcio (mg/L) 4,00 4,00 6,40 12,00 24,00 4,00 20,00 2,00 2,40 8,00 4,00 2,20 4,40 6,00 8,00 12,00 9,60 10,80 

Magnesio 
(mg/L) 

2,40 2,00 2,90 5,40 5,40 0,70 17,60 0,50 0,50 2,40 2,00 0,50 0,70 3,20 1,50 2,40 1,50 2,20 

Floruro (mg/L) 0,10 0,10 0,10 0,10 0,10 0,10 0,10 0,10 0,10 0,20 0,40 0,30 0,40 0,50 0,40 0,10 0,10 0,10 

Arsénico (mg/L) 0,10 0,10 0,20 0,20 0,30 0,10 0,30 1,00 0,30 0,10 0,10 0,20 0,10 0,10 0,10 0,10 0,20 0,20 

Dureza Total 
(mg/L) 

20,00 18,00 28,00 52,00 82,00 13,00 122,00 7,00 8,00 30,00 18,00 15,00 14,00 28,00 26,00 40,00 30,00 36,00 

Velocidad 
Promedio (m/s) 

0,09 0,05 0,03 0,10 0,22 0,08 0,11 0,11 0,11 0,06 0,06 0,16 0,25 0,03 0,07 0,06 0,15 0,03 
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Profundidad 
Promedio (m) 

0,12 0,10 0,33 0,23 0,33 0,51 0,14 0,14 0,43 0,51 0,25 2,91 0,10 0,14 0,05 0,51 0,06 0,03 

Ancho Húmedo 
(m) 

13,60 21,60 44,33 24,50 13,40 18,80 10,37 15,80 13,67 13,60 13,40 6,00 8,25 8,35 23,90 8,30 13,10 42,40 

Caudal (m3/s) 0,19 0,28 0,71 0,68 1,56 0,38 0,24 0,34 0,89 0,17 0,26 3,71 0,34 0,06 0,13 0,33 0,05 0,24 

Roca (%) 30,00 11,67 21,67 43,33 40,00 55,00 10,00 33,33 13,33 45,00 20,00 18,33 0,00 53,33 0,00 43,33 43,33 6,67 

Bloque (%) 43,33 83,33 18,33 41,67 0,00 13,33 0,00 28,33 20,00 10,00 28,33 33,33 23,33 10,00 13,33 5,00 28,33 46,67 

Guijarro (%) 0,00 0,00 15,00 11,67 0,00 23,33 0,00 0,00 15,00 35,00 23,33 31,67 41,67 3,33 71,67 25,00 8,33 30,00 

Grava (%) 13,33 2,50 24,00 20,00 8,33 3,33 45,00 20,00 23,33 5,00 14,17 10,00 16,67 16,67 8,33 13,33 0,00 10,00 

Arena (%) 13,33 2,50 21,00 16,67 51,67 5,00 45,00 18,33 26,67 5,00 14,17 6,67 18,33 16,67 8,33 13,33 20,00 6,67 
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Anexo 15. Valores promedios de variables a escala de hábitat fluvial en cuenca media-baja. 

Ctalamochita 

Sitios CT-13 CT-14 CT-15 CT-16 CT-17 CT-18 CT-19 CT-20 CT-21 CT-22 CT-23 CT-24 

T Aire (°C) 35,50 22,00 23,00 20,00 28,40 32,95 32,50 29,00 20,00 27,00 20,00 27,00 

T agua (°C) 22,77 18,37 19,67 18,73 19,90 24,17 26,10 20,87 19,07 24,17 20,23 22,83 

pH 8,88 8,12 8,58 7,91 7,81 8,08 7,87 8,04 8,15 8,02 8,14 8,03 
Conductividad 
(μS/cm) 386,67 350,67 370,00 366,33 378,33 376,67 372,60 338,67 367,33 487,00 564,33 743,00 

SDT (ppm) 274,67 249,00 263,00 260,33 267,00 267,33 264,60 240,00 260,33 345,67 401,00 529,00 

Sales (ppm) 177,00 158,67 168,67 166,67 171,67 170,33 171,00 154,67 166,33 223,67 259,00 345,33 

OD (ppm) 11,36 11,70 10,71 9,07 8,60 9,04 7,73 10,69 11,64 8,55 11,24 8,84 

OD (%) 135,47 126,60 119,60 98,27 95,37 106,67 96,60 121,10 124,65 103,50 125,50 104,07 
Solidos Sedimentales 
(ml/L) 0,60 0,05 0,10 0,50 0,05 0,20 0,10 0,50 0,05 0,80 0,50 0,05 

Nitratos  (mg/L NO3
-) 4,70 1,00 1,00 1,00 1,00 1,00 1,00 1,50 1,00 27,00 1,00 1,00 

Fosfatos (mg/L) 0,60 0,60 0,60 0,60 0,60 0,60 0,60 0,20 0,20 1,50 1,20 0,90 

Carbonatos (mg/L) 6,60 0,00 1,10 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 

Bicarbonatos (mg/L) 75,10 102,20 92,10 97,80 93,30 101,50 99,00 150,50 154,00 117,60 122,40 145,20 

Sulfatos (mg/L) 19,70 19,30 24,80 21,60 16,10 23,20 25,20 29,60 30,20 27,10 27,90 40,10 

Cloruros  (mg/L) 32,90 28,60 42,90 40,00 51,40 40,00 41,40 3,50 3,50 47,10 51,40 54,30 

Sodio (mg/L) 46,50 47,00 44,50 39,40 37,40 48,50 42,50 28,00 30,00 66,70 75,80 89,00 

Potasio (mg/L) 3,80 4,00 0,40 3,10 4,10 5,00 5,30 4,00 4,00 6,30 6,00 8,60 

Calcio (mg/L) 13,60 16,80 11,20 12,00 17,60 14,40 13,60 25,80 25,80 18,00 21,20 23,20 

Magnesio (mg/L) 7,60 4,40 3,20 3,40 2,00 4,40 2,90 1,00 1,00 4,60 3,20 3,90 

Floruro (mg/L) 0,10 0,10 0,10 0,10 0,10 0,10 0,10 0,00 0,00 0,10 0,10 0,10 

Arsénico (mg/L) 1,00 1,00 1,00 1,00 1,00 1,00 1,00 10,00 10,00 5,00 20,00 35,00 

Dureza Total (mg/L) 65,00 60,00 41,00 44,00 52,00 54,00 60,00 68,40 68,40 64,00 66,00 74,00 

Velocidad Promedio 
(m/s) 

0,61 0,51 0,64 0,67 0,56 0,41 0,64 0,69 0,76 0,49 0,65 0,54 

Profundidad 
Promedio (m) 

0,62 0,34 0,53 0,54 0,54 0,39 0,43 0,48 0,79 0,74 0,80 0,67 

Ancho Húmedo (m) 27,00 28,80 33,00 32,40 37,80 52,80 33,80 47,00 32,00 26,40 24,60 33,60 

Caudal (m3/s) 9,83 6,46 10,03 11,48 8,34 12,65 9,56 15,63 32,40 10,84 9,99 9,99 

Arena Gruesa (%) 16,72 95,24 90,57 86,58 89,09 93,62 88,33 86,13 26,87 0,30 0,09 0,28 

Arena Media (%) 39,08 3,35 8,53 7,55 8,05 4,70 9,00 9,98 24,34 2,61 8,33 8,72 

Arena Fina (%) 36,69 1,23 0,88 3,94 1,66 1,67 2,64 3,12 32,84 59,26 29,47 39,90 

Limo y Arcilla (%) 7,51 0,18 0,02 1,93 1,20 0,01 0,03 0,77 15,95 37,82 62,10 51,10 

Cr (µg/L) 2,44 0,69 2,14 2,98 1,31 0,68 1,81 0,58 1,17 1,74 0,54 1,06 

Mn (µg/L) 5,21 5,53 3,66 4,97 2,34 1,00 0,83 0,11 0,83 2,49 5,60 3,96 

Fe (µg/L) 11,72 13,89 20,63 78,66 10,27 9,51 14,50 0,54 11,34 29,28 11,32 57,11 

Co (µg/L) 0,30 0,00 0,00 0,00 0,00 0,10 0,05 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 

Ni (µg/L) 0,88 0,66 1,32 1,93 0,85 0,76 0,74 0,49 0,83 0,89 0,54 0,96 

Cu (µg/L) 1,56 3,53 1,37 1,49 1,49 2,30 1,61 0,94 1,30 0,91 0,35 1,12 

Zn (µg/L) 8,63 24,08 10,57 15,51 7,14 10,29 10,14 6,64 9,80 16,31 11,80 21,04 

As (µg/L) 0,83 0,74 0,69 0,94 0,81 0,78 0,89 0,57 1,11 2,51 2,60 11,12 

Cd (µg/L) 0,18 0,00 0,05 0,04 0,00 0,13 0,07 0,01 0,00 0,04 0,00 0,01 

Pb (µg/L) 2,53 0,53 1,40 1,75 0,71 1,60 0,88 0,81 0,07 0,60 0,00 0,21 
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Cr (mg/kg) 2,07 5,43 4,62 4,57 3,59 4,77 5,11 3,67 2,31 0,00 0,00 0,00 

Mn (mg/kg) 109,58 283,66 124,96 174,71 86,01 121,36 168,83 103,11 65,33 68,42 168,19 144,79 

Fe (g/kg) 2,84 3,62 4,40 2,10 3,66 4,41 4,76 4,54 3,28 2,55 3,02 3,42 

Ni (mg/kg) 3,63 4,47 4,30 3,31 3,82 4,96 4,73 4,29 3,25 3,21 4,03 3,77 

Cu (mg/kg) 2,48 4,78 3,19 3,30 1,59 2,34 3,62 2,16 2,43 1,92 2,06 3,37 

Zn (mg/kg) 40,51 44,66 30,78 24,37 33,55 22,23 22,65 29,90 15,49 16,20 24,57 33,08 

Cd (mg/kg) 0,18 0,29 0,22 0,23 0,16 0,23 0,28 0,31 0,23 0,20 0,22 0,29 

Pb (mg/kg) 26,97 14,52 11,07 6,80 5,64 8,99 9,48 8,89 6,83 5,81 6,25 8,59 

Chocancharava 

Sitios CH-7 CH-8 CH-9 CH-10 CH-11 CH-12 CH-13 CH-14 CH-15 CH-16 CH-17 CH-18 

T Aire (°C) 23,00 23,00 20,00 23,00 28,00 24,00 31,00 31,00 27,00 30,00 30,00 19,00 

T agua (°C) 20,77 19,87 18,47 19,87 28,47 22,90 26,67 27,10 22,43 22,50 21,10 19,33 

pH 8,20 8,41 8,24 8,24 8,50 8,28 8,28 8,45 8,42 8,48 8,55 8,64 
Conductividad 
(μS/cm) 282,67 386,00 469,67 331,67 359,33 343,00 501,00 503,33 507,25 684,33 723,33 743,33 

SDT (ppm) 201,00 203,00 262,33 235,67 255,00 244,00 362,33 357,67 360,25 483,00 513,67 527,33 

Sales (ppm) 129,00 130,00 177,33 151,00 165,67 157,33 234,67 231,67 232,75 317,67 333,67 342,00 

OD (ppm) 10,26 10,64 11,80 11,69 10,19 12,06 9,52 8,83 10,48 12,24 10,74 11,66 

OD (%) 116,13 119,13 127,93 130,77 134,43 142,20 120,40 112,87 121,70 138,40 122,90 128,57 
Solidos Sedimentales 
(ml/L) 0,10 0,60 1,50 1,60 1,50 2,60 1,30 1,50 1,50 0,50 0,80 0,70 

Nitratos  (mg/L NO3
-) 1,00 1,00 1,00 1,00 1,00 1,00 1,00 1,00 1,00 1,00 1,00 1,00 

Fosfatos (mg/L) 0,60 0,90 1,50 1,50 2,40 1,80 2,10 0,60 1,50 3,60 2,10 2,10 

Carbonatos (mg/L) 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 3,50 4,70 4,70 

Bicarbonatos (mg/L) 111,00 101,30 152,00 108,60 115,80 111,00 195,60 201,60 204,00 243,60 247,20 249,60 

Sulfatos (mg/L) 26,00 30,70 25,20 18,90 16,10 18,50 33,00 24,80 25,60 32,67 38,20 44,10 

Cloruros  (mg/L) 11,40 11,40 12,90 17,10 12,90 14,30 22,90 25,70 34,30 48,60 54,30 57,10 

Sodio (mg/L) 25,80 23,80 32,40 26,30 26,30 24,80 64,70 64,20 68,30 128,40 121,30 126,40 

Potasio (mg/L) 5,70 6,20 8,60 7,60 8,80 7,90 10,30 10,50 10,80 8,90 7,60 9,10 

Calcio (mg/L) 13,20 13,60 17,20 13,60 15,60 15,20 22,40 20,00 20,80 22,40 24,40 25,60 

Magnesio (mg/L) 3,70 3,40 3,70 3,20 3,70 2,90 3,20 2,90 2,90 3,40 3,70 3,40 

Floruro (mg/L) 0,20 0,20 0,20 0,20 0,10 0,20 0,50 0,40 0,50 0,70 0,60 0,70 

Arsénico (mg/L) 5,00 3,00 5,00 10,00 20,00 15,00 20,00 35,00 30,00 45,00 60,00 40,00 

Dureza Total (mg/L) 48,00 48,00 58,00 47,00 54,00 50,00 69,00 62,00 64,00 70,00 76,00 78,00 

Velocidad Promedio 
(m/s) 

0,61 0,49 0,60 0,64 0,43 0,58 0,38 0,40 0,44 0,43 0,43 0,36 

Profundidad 
Promedio (m) 

0,15 0,15 0,25 0,38 0,27 0,35 0,25 0,20 0,30 0,37 0,48 0,16 

Ancho Húmedo (m) 60,00 55,20 35,20 33,60 45,50 76,80 48,00 60,00 55,20 41,80 28,80 33,00 

Caudal (m3/s) 6,95 5,82 5,71 8,30 7,00 12,04 6,31 4,92 7,75 6,04 6,05 1,82 

Arena Gruesa (%) 97,56 86,60 85,61 81,73 51,48 31,25 43,04 53,65 18,21 33,64 13,05 12,70 

Arena Media (%) 2,25 11,58 12,90 16,02 37,55 53,62 36,81 41,27 57,67 39,47 55,04 63,81 

Arena Fina (%) 0,15 1,65 1,46 2,23 7,84 14,90 19,80 5,05 23,29 25,84 30,92 23,17 

Limo y Arcilla (%) 0,03 0,17 0,03 0,03 0,02 0,24 0,36 0,03 0,82 1,04 0,99 0,32 

Cr (µg/L) 0,41 0,88 1,68 0,70 0,34 0,90 0,67 0,52 0,67 1,43 1,43 0,65 

Mn (µg/L) 0,61 1,44 10,38 3,74 5,45 1,95 4,08 1,32 4,08 1,90 1,90 4,05 

Fe (µg/L) 23,26 19,48 48,45 41,93 140,52 186,03 150,08 21,46 150,08 19,24 19,24 10,15 
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Co (µg/L) 0,00 0,00 0,13 0,07 0,01 0,00 0,01 0,00 0,01 0,00 0,00 0,16 

Ni (µg/L) 0,47 0,69 3,53 0,00 0,00 0,36 0,62 0,57 0,62 0,87 0,87 0,86 

Cu (µg/L) 1,78 0,30 3,38 1,82 1,63 3,97 0,70 2,47 0,70 2,25 2,25 0,82 

Zn (µg/L) 11,75 21,32 52,29 10,25 11,49 19,81 6,05 6,14 6,05 7,05 7,05 10,94 

As (µg/L) 0,69 1,06 2,52 2,03 5,03 2,97 3,01 4,53 3,01 9,88 9,88 6,69 

Cd (µg/L) 0,01 0,02 0,25 0,10 0,05 0,00 0,05 0,01 0,05 0,00 0,00 0,13 

Pb (µg/L) 0,16 0,00 2,52 1,59 1,77 0,00 1,48 0,32 1,48 0,30 0,30 1,35 

Cr (mg/kg) 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 

Mn (mg/kg) 130,50 140,42 99,86 162,25 113,40 104,04 123,11 96,17 74,00 67,46 74,33 54,86 

Fe (g/kg) 3,03 2,62 2,88 2,94 2,40 2,12 2,95 2,58 2,85 1,92 2,62 2,26 

Ni (mg/kg) 3,10 3,22 3,26 3,53 3,89 2,40 4,30 2,93 3,62 2,05 2,65 2,36 

Cu (mg/kg) 3,80 3,53 3,16 2,78 3,22 2,96 3,03 3,33 2,24 2,90 2,25 2,21 

Zn (mg/kg) 26,33 26,64 30,49 37,75 36,33 29,79 30,42 36,18 35,42 29,58 37,10 27,42 

Cd (mg/kg) 0,14 0,16 0,16 0,16 0,17 0,12 0,19 0,20 0,16 0,16 0,16 0,16 

Pb (mg/kg) 7,09 8,08 8,72 7,23 7,62 6,45 7,31 7,05 6,41 5,48 5,43 4,74 

Carcarañá                 

Sitios CA-1 CA-2 CA-3 CA-4         

T Aire (°C) 30,00 31,00 26,00 25,50         
T agua (°C) 25,63 23,40 25,10 24,60         
pH 8,47 8,46 8,52 8,46         
Conductividad 
(μS/cm) 5020,00 4976,00 5550,00 5530,00         
SDT (ppm) 3576,67 3513,33 3930,00 3910,00         
Sales (ppm) 2550,00 2513,33 2830,00 2810,00         
OD (ppm) 10,99 7,81 12,25 12,00         
OD (%) 136,70 94,13 149,97 147,63         
Solidos Sedimentales 
(ml/L) 0,70 2,25 0,60 1,40         
Nitratos  (mg/L NO3

-) 1,00 1,00 2,40 1,80         
Fosfatos (mg/L) 1,50 0,60 0,20 0,20         
Carbonatos (mg/L) 7,00 9,40 35,00 35,00         
Bicarbonatos (mg/L) 306,40 299,20 437,50 427,00         
Sulfatos (mg/L) 1378,30 1259,10 741,30 793,30         
Cloruros  (mg/L) 785,70 821,40 882,80 882,80         
Sodio (mg/L) 1083,90 1116,30 217,00 219,00         
Potasio (mg/L) 44,00 46,90 28,00 28,00         
Calcio (mg/L) 35,20 38,40 109,70 103,20         
Magnesio (mg/L) 23,40 22,90 14,70 16,60         
Floruro (mg/L) 0,78 0,80 0,48 0,28         
Arsénico (mg/L) 80,00 75,00 100,00 100,00         
Dureza Total (mg/L) 184,00 190,00 334,10 326,00         
Velocidad Promedio 
(m/s) 

0,26 0,40 0,62 0,82 
        

Profundidad 
Promedio (m) 

0,14 0,17 0,26 0,27 
        

Ancho Húmedo (m) 64,80 57,90 50,60 63,10         
Caudal (m3/s) 32,23 32,23 32,23 32,23         
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Arena Gruesa (%) 22,79 0,95 11,66 7,65         
Arena Media (%) 13,06 2,44 5,04 4,35         
Arena Fina (%) 31,54 38,16 38,07 42,70         
Limo y Arcilla (%) 32,62 58,45 45,23 45,30         

Cr (µg/L) 2,92 2,43 2,03 7,39         

Mn (µg/L) 74,06 9,81 1,44 5,77         

Fe (µg/L) 974,43 108,64 22,91 64,46         

Co (µg/L) 0,44 2,43 0,00 0,11         

Ni (µg/L) 1,88 5,74 0,85 1,40         

Cu (µg/L) 6,32 4,09 1,27 4,56         

Zn (µg/L) 15,13 11,60 6,82 24,17         

As (µg/L) 45,11 20,17 18,36 31,69         

Cd (µg/L) 0,13 0,66 0,03 0,20         

Pb (µg/L) 1,12 1,93 0,00 2,06         
Cr (mg/kg) 0,00 0,00 0,00 0,00         
Mn (mg/kg) 101,58 71,40 141,50 82,14         
Fe (g/kg) 3,41 1,69 2,77 2,67         
Ni (mg/kg) 3,82 2,84 3,37 3,26         
Cu (mg/kg) 2,62 2,09 3,08 1,99         
Zn (mg/kg) 51,78 33,22 27,80 33,90         
Cd (mg/kg) 0,20 0,14 0,14 0,09         
Pb (mg/kg) 8,45 5,17 5,58 5,25         
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Anexo 16. Correlaciones y niveles de significancia de las variables con mayor contribución a los 

dos primeros ejes del Análisis de Componentes Principales (PCA) para la cuenca alta, a escala 

de hábitat fluvial. Se muestran únicamente las variables con |p-valor| < 0,05 en al menos uno 

de los dos primeros ejes. El símbolo “—” indica ausencia de asociación significativa con la 

dimensión correspondiente. 

Variable PCA 1 (r) p-valor PCA 2 (r) p-valor 

Sales 0,99 <0,001 — — 

SDT 0,98 <0,001 — — 

Conductividad 0,98 <0,001 — — 

Sulfatos 0,98 <0,001 — — 

Calcio 0,96 <0,001 — — 

Potasio 0,95 <0,001 — — 

Sodio 0,94 <0,001 — — 

DurezaTotal 0,93 <0,001 — — 

Bicarbonatos 0,91 <0,001 — — 

Cloruros 0,91 <0,001 — — 

Arena 0,79 <0,001 — — 

Magnesio 0,77 0,001 — — 

%OD — — 0,88 <0,001 

pH — — 0,84 <0,001 

AnchoHúm — — 0,78 <0,001 

OD — — 0,77 <0,001 

Caudal — — -0,52 0,003 

ProfProm — — -0,53 0,002 

VelProm — — -0,57 0,001 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



 

            237 
                                                                                                                                                                      

Anexo 17. Matriz gráfica de correlaciones entre variables de hábitat fluvial de cuenca alta (coeficiente de Spearman). 
En la diagonal se muestran las distribuciones (curvas de densidad) de cada variable. En el triángulo inferior se presentan 
los diagramas de dispersión para cada par de variables, con una línea de tendencia (ajuste lineal) y su banda de 
confianza. En el triángulo superior se indican los coeficientes de correlación (ρ) entre pares de variables; el color de 
fondo representa el signo y la magnitud de la asociación (rojos = correlaciones positivas; azules = correlaciones 
negativas; mayor intensidad = mayor |ρ|). La significancia estadística se señala mediante asteriscos (* p < 0,05; ** p < 
0,01; *** p < 0,001). 
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Anexo 18. Comparación de modelos de GLM para BMWP a escala de hábitat en cuenca alta 

utilizando el criterio de Akaike (AIC). La tabla muestra el número de parámetros estimados (K), 

el valor de AICc para cada modelo, la diferencia entre el AICc del modelo y el mejor modelo 

(ΔAICc), el peso AICc asociado a cada modelo, el peso acumulado, y la verosimilitud logarítmica 

de cada modelo. 

Modelo Tipo K AIC AICc ΔAICc Peso AICc 
Peso 

acumulado 
log-

verosimilitud 

OD, Arena Aditivo 4 145,74 147,48 0,00 0,15 0,15 -68,87 

OD Aditivo 3 147,30 148,30 0,82 0,10 0,25 -70,65 

OD * Arena Interactivo 5 145,84 148,56 1,08 0,09 0,34 -67,92 

Arena Aditivo 3 148,55 149,55 2,07 0,05 0,40 -71,27 

OD, Sulfatos Aditivo 4 147,90 149,64 2,16 0,05 0,45 -69,95 

Conductividad, OD Aditivo 4 148,21 149,95 2,47 0,04 0,49 -70,10 

OD, Sulfatos, Arena Aditivo 5 147,24 149,97 2,49 0,04 0,54 -68,62 

Conductividad, OD, 
Arena 

Aditivo 5 147,50 150,23 2,75 0,04 0,58 -68,75 

pH, Arena Aditivo 4 148,53 150,27 2,79 0,04 0,61 -70,27 

NULL Nulo 2 149,89 150,37 2,89 0,04 0,65 -72,94 

pH, OD, Arena Aditivo 5 147,73 150,46 2,98 0,03 0,68 -68,87 

pH Aditivo 3 149,77 150,77 3,29 0,03 0,71 -71,88 

pH, OD Aditivo 4 149,30 151,04 3,56 0,03 0,74 -70,65 

Sulfatos Aditivo 3 150,44 151,44 3,96 0,02 0,76 -72,22 

pH, Sulfatos Aditivo 4 150,12 151,86 4,38 0,02 0,78 -71,06 

pH, Conductividad Aditivo 4 150,13 151,87 4,39 0,02 0,79 -71,07 

Conductividad Aditivo 3 150,90 151,90 4,42 0,02 0,81 -72,45 

Sulfatos, Arena Aditivo 4 150,27 152,01 4,53 0,02 0,83 -71,13 

Conductividad, Arena Aditivo 4 150,35 152,09 4,61 0,02 0,84 -71,18 

OD * Sulfatos Interactivo 5 149,46 152,19 4,71 0,01 0,86 -69,73 

Conductividad, OD, 
Sulfatos 

Aditivo 5 149,82 152,55 5,07 0,01 0,87 -69,91 

pH, OD, Sulfatos Aditivo 5 149,89 152,62 5,14 0,01 0,88 -69,95 

pH, Conductividad, OD Aditivo 5 150,15 152,88 5,40 0,01 0,89 -70,08 

Conductividad * OD Interactivo 5 150,21 152,94 5,46 0,01 0,90 -70,10 

Conductividad, OD, 
Sulfatos, Arena 

Aditivo 6 149,06 153,06 5,59 0,01 0,91 -68,53 

pH, Sulfatos, Arena Aditivo 5 150,39 153,12 5,64 0,01 0,92 -70,20 

pH * Arena Interactivo 5 150,45 153,17 5,70 0,01 0,93 -70,22 

pH, OD, Sulfatos, Arena Aditivo 6 149,18 153,18 5,70 0,01 0,94 -68,59 

pH, Conductividad, 
Arena 

Aditivo 5 150,53 153,26 5,78 0,01 0,94 -70,26 

pH, Conductividad, OD, 
Arena 

Aditivo 6 149,42 153,42 5,94 0,01 0,95 -68,71 

Conductividad, Sulfatos Aditivo 4 152,18 153,92 6,44 0,01 0,96 -72,09 

pH * OD Interactivo 5 151,28 154,00 6,53 0,01 0,96 -70,64 

Sulfatos * Arena Interactivo 5 151,73 154,46 6,98 0,01 0,97 -70,87 
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pH * Sulfatos Interactivo 5 151,99 154,72 7,24 0,00 0,97 -71,00 

pH, Conductividad, 
Sulfatos 

Aditivo 5 152,09 154,82 7,34 0,00 0,98 -71,05 

pH * Conductividad Interactivo 5 152,10 154,83 7,35 0,00 0,98 -71,05 

Conductividad, 
Sulfatos, Arena 

Aditivo 5 152,25 154,98 7,50 0,00 0,98 -71,13 

Conductividad * Arena Interactivo 5 152,34 155,07 7,59 0,00 0,99 -71,17 

pH, Conductividad, 
Sulfatos, Arena 

Aditivo 6 151,81 155,81 8,33 0,00 0,99 -69,90 

pH, Conductividad, OD, 
Sulfatos 

Aditivo 6 151,82 155,82 8,34 0,00 0,99 -69,91 

Conductividad * OD * 
Arena 

Interactivo 8 148,75 156,33 8,85 0,00 0,99 -66,38 

Conductividad * 
Sulfatos 

Interactivo 5 153,84 156,56 9,09 0,00 1,00 -71,92 

pH, Conductividad, OD, 
Sulfatos, Arena 

Aditivo 7 151,06 156,66 9,18 0,00 1,00 -68,53 

OD * Sulfatos * Arena Interactivo 8 149,36 156,94 9,46 0,00 1,00 -66,68 

pH * OD * Arena Interactivo 8 150,26 157,84 10,36 0,00 1,00 -67,13 

Conductividad * 
Sulfatos * Arena 

Interactivo 8 153,33 160,91 13,43 0,00 1,00 -68,67 

pH * Conductividad * 
Arena 

Interactivo 8 153,83 161,41 13,93 0,00 1,00 -68,92 

pH * OD * Sulfatos Interactivo 8 154,62 162,20 14,72 0,00 1,00 -69,31 

Conductividad * OD * 
Sulfatos 

Interactivo 8 154,65 162,23 14,75 0,00 1,00 -69,32 

pH * Sulfatos * Arena Interactivo 8 154,83 162,41 14,93 0,00 1,00 -69,41 

pH * Conductividad * 
OD 

Interactivo 8 155,17 162,75 15,28 0,00 1,00 -69,59 

pH * Conductividad * 
Sulfatos 

Interactivo 8 155,36 162,94 15,46 0,00 1,00 -69,68 

pH * Conductividad * 
OD * Arena 

Interactivo 12 152,91 173,71 26,23 0,00 1,00 -64,45 

pH * Conductividad * 
Sulfatos * Arena 

Interactivo 12 152,92 173,72 26,25 0,00 1,00 -64,46 

pH * OD * Sulfatos * 
Arena 

Interactivo 12 154,06 174,86 27,39 0,00 1,00 -65,03 

Conductividad * OD * 
Sulfatos * Arena 

Interactivo 12 154,65 175,45 27,97 0,00 1,00 -65,32 

pH * Conductividad * 
OD * Sulfatos 

Interactivo 12 161,33 182,13 34,65 0,00 1,00 -68,67 

pH * Conductividad * 
OD * Sulfatos * Arena 

Interactivo 17 156,83 218,03 70,55 0,00 1,00 -61,41 
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Anexo 19. Comparación de modelos de GLM para la abundancia de colectores de depósito a 

escala de hábitat en cuenca alta utilizando el criterio de Akaike (AIC). La tabla muestra el número 

de parámetros estimados (K), el valor de AICc para cada modelo, la diferencia entre el AICc del 

modelo y el mejor modelo (ΔAICc), el peso AICc asociado a cada modelo, el peso acumulado, y 

la verosimilitud logarítmica de cada modelo. 

Modelos Tipo K AIC AICc ΔAICc Peso AICc 
Peso 

acumulado 

log-

verosimilitud 

Conductividad, 
Sulfatos 

Aditivo 4 55,29 58,37 0,00 0,30 0,30 -23,64 

Conductividad, 
Sulfatos, Arena 

Aditivo 5 55,51 60,51 2,14 0,10 0,40 -22,75 

Conductividad, 
OD, Sulfatos 

Aditivo 5 55,92 60,92 2,55 0,08 0,49 -22,96 

NULL Nulo 2 60,20 61,00 2,64 0,08 0,57 -28,10 

Conductividad Aditivo 3 59,84 61,56 3,19 0,06 0,63 -26,92 

pH, 
Conductividad, 
Sulfatos 

Aditivo 5 56,58 61,58 3,22 0,06 0,69 -23,29 

Conductividad * 
Sulfatos 

Interactivo 5 57,14 62,14 3,78 0,05 0,74 -23,57 

Sulfatos Aditivo 3 61,65 63,36 5,00 0,03 0,76 -27,82 

OD Aditivo 3 61,72 63,43 5,07 0,02 0,79 -27,86 

Conductividad, 
OD, Sulfatos, 
Arena 

Aditivo 6 55,89 63,52 5,16 0,02 0,81 -21,94 

Arena Aditivo 3 61,88 63,60 5,23 0,02 0,83 -27,94 

pH Aditivo 3 61,93 63,65 5,28 0,02 0,85 -27,97 

pH, 
Conductividad, 
Sulfatos, Arena 

Aditivo 6 56,69 64,32 5,96 0,02 0,87 -22,34 

Conductividad, 
Arena 

Aditivo 4 61,25 64,33 5,96 0,02 0,88 -26,63 

Conductividad, 
OD 

Aditivo 4 61,31 64,39 6,03 0,02 0,90 -26,66 

pH, OD Aditivo 4 61,53 64,61 6,24 0,01 0,91 -26,77 

pH, 
Conductividad 

Aditivo 4 61,74 64,81 6,45 0,01 0,92 -26,87 

pH, 
Conductividad, 
OD, Sulfatos 

Aditivo 6 57,92 65,55 7,19 0,01 0,93 -22,96 

Conductividad * 
OD * Sulfatos 

Interactivo 8 49,59 65,59 7,22 0,01 0,94 -16,79 

OD, Sulfatos Aditivo 4 63,20 66,28 7,91 0,01 0,94 -27,60 

Conductividad * 
Arena 

Interactivo 5 61,36 66,36 7,99 0,01 0,95 -25,68 

pH, Sulfatos Aditivo 4 63,37 66,45 8,08 0,01 0,96 -27,69 

OD, Arena Aditivo 4 63,44 66,52 8,16 0,01 0,96 -27,72 

pH, Arena Aditivo 4 63,54 66,61 8,25 0,01 0,97 -27,77 

Sulfatos, Arena Aditivo 4 63,64 66,72 8,35 0,01 0,97 -27,82 

pH, 
Conductividad, 
OD 

Aditivo 5 61,83 66,83 8,47 0,00 0,97 -25,92 

Conductividad * 
OD 

Interactivo 5 62,42 67,42 9,05 0,00 0,98 -26,21 
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Conductividad, 
OD, Arena 

Aditivo 5 62,64 67,64 9,27 0,00 0,98 -26,32 

pH, OD, Arena Aditivo 5 63,10 68,10 9,73 0,00 0,98 -26,55 

pH, OD, 
Sulfatos 

Aditivo 5 63,10 68,10 9,74 0,00 0,98 -26,55 

pH, 
Conductividad, 
Arena 

Aditivo 5 63,24 68,24 9,87 0,00 0,99 -26,62 

pH * OD Interactivo 5 63,46 68,46 10,09 0,00 0,99 -26,73 

pH * 
Conductividad 

Interactivo 5 63,74 68,74 10,37 0,00 0,99 -26,87 

OD * Sulfatos Interactivo 5 63,76 68,76 10,39 0,00 0,99 -26,88 

pH, 
Conductividad, 
OD, Sulfatos, 
Arena 

Aditivo 7 57,89 69,09 10,72 0,00 0,99 -21,94 

OD, Sulfatos, 
Arena 

Aditivo 5 65,19 70,19 11,82 0,00 0,99 -27,59 

pH * Sulfatos Interactivo 5 65,37 70,37 12,00 0,00 1,00 -27,68 

pH, Sulfatos, 
Arena 

Aditivo 5 65,37 70,37 12,01 0,00 1,00 -27,69 

OD * Arena Interactivo 5 65,43 70,43 12,07 0,00 1,00 -27,72 

Sulfatos * 
Arena 

Interactivo 5 65,45 70,45 12,09 0,00 1,00 -27,73 

pH * Arena Interactivo 5 65,50 70,50 12,14 0,00 1,00 -27,75 

pH * 
Conductividad * 
Sulfatos 

Interactivo 8 55,14 71,14 12,77 0,00 1,00 -19,57 

Conductividad * 
Sulfatos * 
Arena 

Interactivo 8 55,20 71,20 12,83 0,00 1,00 -19,60 

Conductividad * 
OD * Arena 

Interactivo 8 55,20 71,20 12,83 0,00 1,00 -19,60 

pH, 
Conductividad, 
OD, Arena 

Aditivo 6 63,61 71,25 12,89 0,00 1,00 -25,81 

pH, OD, 
Sulfatos, Arena 

Aditivo 6 65,06 72,70 14,33 0,00 1,00 -26,53 

pH * 
Conductividad * 
Arena 

Interactivo 8 58,81 74,81 16,44 0,00 1,00 -21,41 

pH * 
Conductividad * 
OD 

Interactivo 8 67,28 83,28 24,91 0,00 1,00 -25,64 

pH * OD * 
Sulfatos 

Interactivo 8 67,47 83,47 25,11 0,00 1,00 -25,74 

OD * Sulfatos * 
Arena 

Interactivo 8 68,11 84,11 25,75 0,00 1,00 -26,06 

pH * OD * 
Arena 

Interactivo 8 68,76 84,76 26,39 0,00 1,00 -26,38 

pH * Sulfatos * 
Arena 

Interactivo 8 71,35 87,35 28,98 0,00 1,00 -27,67 

Conductividad * 
OD * Sulfatos * 
Arena 

Interactivo 12 51,36 113,76 55,40 0,00 1,00 -13,68 

pH * 
Conductividad * 
Sulfatos * 
Arena 

Interactivo 12 53,35 115,75 57,39 0,00 1,00 -14,68 

pH * 
Conductividad * 
OD * Sulfatos 

Interactivo 12 55,18 117,58 59,22 0,00 1,00 -15,59 
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pH * 
Conductividad * 
OD * Arena 

Interactivo 12 56,01 118,41 60,04 0,00 1,00 -16,00 

pH * OD * 
Sulfatos * 
Arena 

Interactivo 12 74,14 136,54 78,17 0,00 1,00 -25,07 

pH * 
Conductividad * 
OD * Sulfatos * 
Arena 

Interactivo 17 25,77 / / 0,00 1,00 4,12 
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Anexo 20. Comparación de modelos de GLM para el % de Diptera a escala de hábitat en cuenca 

alta utilizando el criterio de Akaike (AIC). La tabla muestra el número de parámetros estimados 

(K), el valor de AICc para cada modelo, la diferencia entre el AICc del modelo y el mejor modelo 

(ΔAICc), el peso AICc asociado a cada modelo, el peso acumulado, y la verosimilitud logarítmica 

de cada modelo. 

Modelos Tipo K AIC AICc ΔAICc Peso AICc 
Peso 

acumulado 

log-

verosimilitud 

Conductividad, 
Sulfatos, Arena 

Aditivo 5 138,93 143,93 0,00 0,30 0,30 -64,46 

Conductividad Aditivo 3 142,69 144,41 0,48 0,24 0,53 -68,35 

Conductividad, 
Arena 

Aditivo 4 142,96 146,04 2,11 0,10 0,64 -67,48 

Conductividad, 
Sulfatos 

Aditivo 4 144,24 147,31 3,39 0,06 0,69 -68,12 

pH, 
Conductividad 

Aditivo 4 144,60 147,68 3,75 0,05 0,74 -68,30 

Conductividad, 
OD 

Aditivo 4 144,67 147,75 3,83 0,04 0,78 -68,34 

pH, 
Conductividad, 
Sulfatos, Arena 

Aditivo 6 140,71 148,34 4,42 0,03 0,82 -64,35 

Conductividad, 
OD, Sulfatos, 
Arena 

Aditivo 6 140,92 148,56 4,63 0,03 0,85 -64,46 

Conductividad * 
Arena 

Interactivo 5 144,14 149,14 5,21 0,02 0,87 -67,07 

Sulfatos Aditivo 3 148,06 149,78 5,85 0,02 0,88 -71,03 

Conductividad, 
OD, Arena 

Aditivo 5 144,84 149,84 5,91 0,02 0,90 -67,42 

pH, 
Conductividad, 
Arena 

Aditivo 5 144,90 149,90 5,97 0,02 0,91 -67,45 

Conductividad * 
OD 

Interactivo 5 145,20 150,20 6,28 0,01 0,93 -67,60 

Conductividad * 
Sulfatos 

Interactivo 5 145,23 150,23 6,30 0,01 0,94 -67,62 

pH, 
Conductividad, 
Sulfatos 

Aditivo 5 145,71 150,71 6,79 0,01 0,95 -67,86 

pH * 
Conductividad 

Interactivo 5 146,10 151,10 7,18 0,01 0,96 -68,05 

Conductividad, 
OD, Sulfatos 

Aditivo 5 146,24 151,24 7,31 0,01 0,97 -68,12 

pH, 
Conductividad, 
OD 

Aditivo 5 146,30 151,30 7,37 0,01 0,97 -68,15 

Sulfatos, Arena Aditivo 4 149,15 152,23 8,30 0,01 0,98 -70,58 

pH, Sulfatos Aditivo 4 149,77 152,85 8,92 0,00 0,98 -70,89 

OD, Sulfatos Aditivo 4 149,85 152,93 9,00 0,00 0,99 -70,93 

Arena Aditivo 3 151,55 153,26 9,34 0,00 0,99 -72,77 

pH, 
Conductividad, 
OD, Sulfatos, 
Arena 

Aditivo 7 142,25 153,45 9,53 0,00 0,99 -64,13 

pH, 
Conductividad, 
OD, Arena 

Aditivo 6 146,84 154,47 10,55 0,00 0,99 -67,42 
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pH, 
Conductividad, 
OD, Sulfatos 

Aditivo 6 147,06 154,70 10,77 0,00 0,99 -67,53 

pH, Sulfatos, 
Arena 

Aditivo 5 150,46 155,46 11,54 0,00 0,99 -70,23 

pH, Arena Aditivo 4 152,45 155,53 11,60 0,00 1,00 -72,23 

OD, Sulfatos, 
Arena 

Aditivo 5 150,94 155,94 12,01 0,00 1,00 -70,47 

Sulfatos * 
Arena 

Interactivo 5 151,11 156,11 12,19 0,00 1,00 -70,56 

pH * Sulfatos Interactivo 5 151,34 156,34 12,42 0,00 1,00 -70,67 

OD * Sulfatos Interactivo 5 151,49 156,49 12,56 0,00 1,00 -70,74 

OD, Arena Aditivo 4 153,52 156,60 12,67 0,00 1,00 -72,76 

pH, OD, 
Sulfatos 

Aditivo 5 151,76 156,76 12,83 0,00 1,00 -70,88 

OD * Arena Interactivo 5 152,24 157,24 13,31 0,00 1,00 -71,12 

pH, OD, Arena Aditivo 5 153,91 158,91 14,99 0,00 1,00 -71,96 

pH * Arena Interactivo 5 154,03 159,03 15,10 0,00 1,00 -72,01 

Conductividad * 
Sulfatos * 
Arena 

Interactivo 8 143,04 159,04 15,11 0,00 1,00 -63,52 

NULL Nulo 2 158,83 159,63 15,71 0,00 1,00 -77,42 

pH, OD, 
Sulfatos, Arena 

Aditivo 6 152,42 160,06 16,13 0,00 1,00 -70,21 

pH Aditivo 3 160,19 161,90 17,98 0,00 1,00 -77,09 

pH * 
Conductividad * 
Arena 

Interactivo 8 146,22 162,22 18,29 0,00 1,00 -65,11 

OD Aditivo 3 160,54 162,26 18,33 0,00 1,00 -77,27 

Conductividad * 
OD * Sulfatos 

Interactivo 8 148,03 164,03 20,10 0,00 1,00 -66,02 

Conductividad * 
OD * Arena 

Interactivo 8 148,21 164,21 20,29 0,00 1,00 -66,11 

pH * OD * 
Arena 

Interactivo 8 148,82 164,82 20,89 0,00 1,00 -66,41 

pH, OD Aditivo 4 162,19 165,26 21,34 0,00 1,00 -77,09 

pH * 
Conductividad * 
Sulfatos 

Interactivo 8 149,81 165,81 21,88 0,00 1,00 -66,90 

pH * 
Conductividad * 
OD 

Interactivo 8 150,70 166,70 22,78 0,00 1,00 -67,35 

pH * OD Interactivo 5 163,60 168,60 24,68 0,00 1,00 -76,80 

pH * Sulfatos * 
Arena 

Interactivo 8 155,65 171,65 27,72 0,00 1,00 -69,83 

OD * Sulfatos * 
Arena 

Interactivo 8 155,76 171,76 27,83 0,00 1,00 -69,88 

pH * OD * 
Sulfatos 

Interactivo 8 156,99 172,99 29,07 0,00 1,00 -70,50 

Conductividad * 
OD * Sulfatos * 
Arena 

Interactivo 12 144,36 206,76 62,83 0,00 1,00 -60,18 

pH * 
Conductividad * 
Sulfatos * 
Arena 

Interactivo 12 145,28 207,68 63,76 0,00 1,00 -60,64 

pH * 
Conductividad * 
OD * Arena 

Interactivo 12 147,34 209,74 65,81 0,00 1,00 -61,67 
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pH * 
Conductividad * 
OD * Sulfatos 

Interactivo 12 148,68 211,08 67,15 0,00 1,00 -62,34 

pH * OD * 
Sulfatos * 
Arena 

Interactivo 12 154,08 216,48 72,55 0,00 1,00 -65,04 

pH * 
Conductividad * 
OD * Sulfatos * 
Arena 

Interactivo 17 119,88 / / 0,00 1,00 -42,94 
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Anexo 21. Correlaciones y niveles de significancia de las variables con mayor contribución a los 

dos primeros ejes del Análisis de Componentes Principales (PCA) para la cuenca media-baja, a 

escala de hábitat fluvial. Se muestran únicamente las variables con |p-valor| < 0,05 en al 

menos uno de los dos primeros ejes. El símbolo “—” indica ausencia de asociación significativa 

con la dimensión correspondiente. 

Variable PCA 1 (r) p-value PCA 2 (r) p-value 

Cond 0,96 <0,001 — — 

SDT 0,96 <0,001 — — 

Sales 0,96 <0,001 — — 

Potasio 0,96 <0,001 — — 

Cloruros 0,95 <0,001 — — 

Sulfatos 0,94 <0,001 — — 

Magnesio 0,94 <0,001 — — 

As..µg.L. 0,91 <0,001 — — 

Arsenico 0,91 <0,001 — — 

DurezaTotal 0,87 <0,001 — — 

Bicarbonatos 0,87 <0,001 — — 

Sodio 0,81 <0,001 — — 

Caudal 0,75 <0,001 — — 

Carbonatos 0,75 <0,001 — — 

Calcio 0,75 <0,001 — — 

Floruro 0,67 <0,001 — — 

Cu..µg.L. 0,63 <0,001 — — 

Cr..µg.L. 0,62 <0,001 — — 

LimoYArcilla 0,62 <0,001 — — 

Cd..µg.L. 0,59 0,001 — — 

Co..µg.L. 0,58 0,001 — — 

ArenaFina 0,57 0,002 — — 

Mn..µg.L. 0,54 0,003 — — 

Ni..µg.L. 0,53 0,004 — — 

Fe..µg.L. 0,53 0,004 — — 

AnchoHum 0,49 0,009 — — 

pH 0,44 0,019 −0,52 0,004 

SolSed 0,40 0,034 −0,50 0,006 

Tagua 0,38 0,043 — — 

Fe..g.kg. −0,37 0,049 — — 

ProfProm −0,42 0,024 — — 

Cr..mg.kg. −0,46 0,014 — — 

Cd..mg.kg. −0,49 0,008 — — 

ArenaGruesa −0,57 0,002 — — 

Ni..mg.kg. — — 0,69 <0,001 

Cr..mg.kg. — — 0,67 <0,001 

Fe..g.kg. — — 0,65 <0,001 

Cd..mg.kg. — — 0,54 0,003 

Mn..mg.kg. — — 0,49 0,008 
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VelProm — — 0,48 0,011 

Caudal — — 0,42 0,025 

X.OD — — −0,38 0,048 

SolSed — — −0,50 0,006 

Floruro — — −0,50 0,006 

pH — — −0,52 0,004 

Fosfatos — — −0,79 <0,001 

ArenaMedia — — −0,85 <0,001 
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Anexo 22. Correlaciones y niveles de significancia de las variables con mayor contribución a los 

dos primeros ejes del Análisis de Componentes Principales (PCA) para la subcuenca media-baja 

Ctalamochita, a escala de hábitat fluvial. Se muestran únicamente las variables con |p-valor| < 

0,05 en al menos uno de los dos primeros ejes. El símbolo “—” indica ausencia de asociación 

significativa con la dimensión correspondiente. 

Variable PCA 1 (r) p-value PCA 2 (r) p-value 

LimoYArcilla 0,93 <0,001 — — 

Cond 0,89 <0,001 — — 

SDT 0,88 <0,001 — — 

Sales 0,88 <0,001 — — 

Arsenico 0,87 <0,001 — — 

Potasio 0,79 0,002 — — 

As..µg.L. 0,79 0,002 — — 

Sodio 0,77 0,003 — — 

Sulfatos 0,77 0,004 — — 

ArenaFina 0,74 0,006 — — 

ProfProm 0,74 0,006 — — 

DurezaTotal 0,66 0,021 — — 

Carbonatos 0,65 0,023 0,70 0,011 

Calcio 0,63 0,029 −0,59 0,042 

Fosfatos 0,59 0,043 — — 

Cu..µg.L. −0,57 0,045 — — 

Pb..µg.L. −0,68 0,016 — — 

Trans −0,76 0,005 — — 

ArenaGruesa −0,82 0,001 — — 

Cr..mg.kg. −0,89 <0,001 — — 

Magnesio — — 0,93 <0,001 

Floruro — — 0,73 0,007 

Mn..µg.L. — — 0,68 0,015 

Co..µg.L. — — 0,65 0,023 

Cd..µg.L. — — 0,63 0,030 

Pb..mg.kg. — — 0,61 0,034 

Bicarbonatos — — −0,66 0,019 
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Anexo 23. Matriz gráfica de correlaciones entre variables de hábitat fluvial de la subcuenca media-baja Ctalamochita 
(coeficiente de Spearman). En la diagonal se muestran las distribuciones (curvas de densidad) de cada variable. En el 
triángulo inferior se presentan los diagramas de dispersión para cada par de variables, con una línea de tendencia (ajuste 
lineal) y su banda de confianza. En el triángulo superior se indican los coeficientes de correlación (ρ) entre pares de 
variables; el color de fondo representa el signo y la magnitud de la asociación (rojos = correlaciones positivas; azules = 
correlaciones negativas; mayor intensidad = mayor |ρ|). La significancia estadística se señala mediante asteriscos (* p 
< 0,05; ** p < 0,01; *** p < 0,001). 
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Anexo 24. Comparación de modelos de GLM para BMWP a escala de hábitat en la subcuenca 

media-baja Ctalamochita utilizando el criterio de Akaike (AIC). La tabla muestra el número de 

parámetros estimados (K), el valor de AICc para cada modelo, la diferencia entre el AICc del 

modelo y el mejor modelo (ΔAICc), el peso AICc asociado a cada modelo, el peso acumulado, y 

la verosimilitud logarítmica de cada modelo. 

Modelos Tipo K AIC AICc ΔAICc Peso AICc 
Peso 

acumulado 
log-

verosimilitud 

Conductividad, Carbonatos Aditivo 4 96,36 102,07 0,00 0,75 0,75 -44,18 

Conductividad, Carbonatos, 
Magnesio 

Aditivo 5 96,28 106,28 4,21 0,09 0,84 -43,14 

Conductividad, Carbonatos, 
As 

Aditivo 5 96,68 106,68 4,61 0,08 0,92 -43,34 

Conductividad * Carbonatos Interactivo 5 98,24 108,24 6,17 0,03 0,95 -44,12 

Conductividad Aditivo 3 106,16 109,16 7,09 0,02 0,97 -50,08 

Carbonatos, As Aditivo 4 105,41 111,13 9,06 0,01 0,98 -48,71 

Conductividad, Magnesio Aditivo 4 105,58 111,29 9,22 0,01 0,99 -48,79 

As Aditivo 3 110,35 113,35 11,28 0,00 0,99 -52,17 

Conductividad, As Aditivo 4 107,84 113,55 11,48 0,00 0,99 -49,92 

Conductividad, Carbonatos, 
Magnesio, As 

Aditivo 6 96,83 113,63 11,56 0,00 1,00 -42,41 

Conductividad * As Interactivo 5 104,29 114,29 12,22 0,00 1,00 -47,14 

Carbonatos, Magnesio, As Aditivo 5 104,93 114,93 12,86 0,00 1,00 -47,46 

Conductividad, Magnesio, As Aditivo 5 106,77 116,77 14,70 0,00 1,00 -48,39 

Magnesio, As Aditivo 4 111,37 117,08 15,01 0,00 1,00 -51,68 

Carbonatos * As Interactivo 5 107,27 117,27 15,20 0,00 1,00 -48,63 

Conductividad * Magnesio Interactivo 5 107,40 117,40 15,33 0,00 1,00 -48,70 

Carbonatos Aditivo 3 115,77 118,77 16,70 0,00 1,00 -54,89 

NULL Nulo 2 118,01 119,34 17,27 0,00 1,00 -57,00 

Conductividad * Carbonatos 
* As 

Interactivo 7 91,64 119,64 17,57 0,00 1,00 -38,82 

Carbonatos, Magnesio Aditivo 4 114,58 120,29 18,22 0,00 1,00 -53,29 

Magnesio Aditivo 3 119,85 122,85 20,78 0,00 1,00 -56,93 

Magnesio * As Interactivo 5 113,25 123,25 21,18 0,00 1,00 -51,62 

Carbonatos * Magnesio Interactivo 5 116,44 126,44 24,36 0,00 1,00 -53,22 

Conductividad * Carbonatos 
* Magnesio 

Interactivo 7 100,22 128,22 26,15 0,00 1,00 -43,11 

Carbonatos * Magnesio * As Interactivo 7 107,86 135,86 33,79 0,00 1,00 -46,93 

Conductividad * Magnesio * 
As 

Interactivo 8 98,02 146,02 43,95 0,00 1,00 -41,01 

Conductividad * Carbonatos 
* Magnesio * As 

Interactivo 10 94,12 314,12 212,05 0,00 1,00 -37,06 
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Anexo 25. Comparación de modelos de GLM para el % de Depredadores a escala de hábitat en 

la subcuenca media-baja Ctalamochita utilizando el criterio de Akaike (AIC). La tabla muestra el 

número de parámetros estimados (K), el valor de AICc para cada modelo, la diferencia entre el 

AICc del modelo y el mejor modelo (ΔAICc), el peso AICc asociado a cada modelo, el peso 

acumulado, y la verosimilitud logarítmica de cada modelo. 

Modelos Tipo K AIC AICc ΔAICc 
Peso 
AICc 

Peso 
acumulado 

log-
verosimilitud 

Conductividad * 
Magnesio 

Interactivo 5 52,043 62,043 0,000 0,327 0,327 -21,022 

NULL Nulo 2 61,279 62,613 0,570 0,246 0,573 -28,640 

Conductividad Aditivo 3 61,862 64,862 2,818 0,080 0,653 -27,931 

Magnesio Aditivo 3 62,240 65,240 3,197 0,066 0,719 -28,120 

As Aditivo 3 62,293 65,293 3,249 0,064 0,783 -28,146 

Magnesio * As Interactivo 5 55,384 65,384 3,341 0,062 0,845 -22,692 

Carbonatos Aditivo 3 62,388 65,388 3,344 0,061 0,906 -28,194 

Conductividad * As Interactivo 5 56,898 66,898 4,855 0,029 0,935 -23,449 
Conductividad, 
Carbonatos 

Aditivo 4 62,612 68,327 6,284 0,014 0,949 -27,306 

Carbonatos, As Aditivo 4 63,070 68,784 6,741 0,011 0,960 -27,535 
Conductividad, 
Magnesio 

Aditivo 4 63,319 69,033 6,990 0,010 0,970 -27,659 

Magnesio, As Aditivo 4 63,488 69,202 7,159 0,009 0,979 -27,744 

Conductividad, As Aditivo 4 63,687 69,401 7,358 0,008 0,988 -27,843 
Carbonatos, 
Magnesio 

Aditivo 4 64,102 69,816 7,773 0,007 0,994 -28,051 

Conductividad * 
Carbonatos 

Interactivo 5 62,777 72,777 10,734 0,002 0,996 -26,388 

Carbonatos * As Interactivo 5 63,387 73,387 11,344 0,001 0,997 -26,694 
Conductividad, 
Carbonatos, As 

Aditivo 5 64,487 74,487 12,443 0,001 0,998 -27,243 

Conductividad, 
Carbonatos, 
Magnesio 

Aditivo 5 64,607 74,607 12,564 0,001 0,998 -27,304 

Carbonatos * 
Magnesio 

Interactivo 5 64,703 74,703 12,660 0,001 0,999 -27,351 

Carbonatos, 
Magnesio, As 

Aditivo 5 65,028 75,028 12,985 0,000 0,999 -27,514 

Conductividad, 
Magnesio, As 

Aditivo 5 65,293 75,293 13,250 0,000 1,000 -27,646 

Conductividad * 
Carbonatos * 
Magnesio 

Interactivo 7 48,574 76,574 14,531 0,000 1,000 -17,287 

Carbonatos * 
Magnesio * As 

Interactivo 7 54,144 82,144 20,101 0,000 1,000 -20,072 

Conductividad, 
Carbonatos, 
Magnesio, As 

Aditivo 6 66,419 83,219 21,176 0,000 1,000 -27,210 

Conductividad * 
Carbonatos * As 

Interactivo 7 59,093 87,093 25,050 0,000 1,000 -22,546 

Conductividad * 
Magnesio * As 

Interactivo 8 52,873 100,873 38,830 0,000 1,000 -18,437 

Conductividad * 
Carbonatos * 
Magnesio * As 

Interactivo 10 51,646 271,646 209,602 0,000 1,000 -15,823 
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Anexo 26. Correlaciones y niveles de significancia de las variables con mayor contribución a los 

dos primeros ejes del Análisis de Componentes Principales (PCA) para la subcuenca media-baja 

Chocancharava, a escala de hábitat fluvial. Se muestran únicamente las variables con |p-valor| 

< 0,05 en al menos uno de los dos primeros ejes. El símbolo “—” indica ausencia de asociación 

significativa con la dimensión correspondiente. 

Variable PCA 1 (r) p-value PCA 2 (r) p-value 

SDT 0,99 <0,001 — — 

Sales 0,99 <0,001 — — 

Sodio 0,98 <0,001 — — 

Cloruros 0,97 <0,001 — — 

Cond 0,96 <0,001 — — 

Bicarbonatos 0,95 <0,001 — — 

Arsenico 0,94 <0,001 — — 

DurezaTotal 0,94 <0,001 — — 

Calcio 0,94 <0,001 — — 

Floruro 0,94 <0,001 — — 

ArenaFina 0,90 <0,001 — — 

As..µg.L. 0,89 <0,001 — — 

Carbonatos 0,88 <0,001 — — 

pH 0,79 0,002 — — 

LimoYArcilla 0,78 0,003 — — 

ArenaMedia 0,77 0,003 — — 

Sulfatos 0,73 0,006 — — 

Fosfatos 0,62 0,032 — — 

VelProm −0,73 0,007 — — 

Cu..mg.kg. −0,75 0,005 — — 

Pb..mg.kg. −0,84 <0,001 — — 

Mn..mg.kg. −0,85 <0,001 — — 

ArenaGruesa −0,85 <0,001 — — 

Co..µg.L. — — 0,78 0,002 

Cd..µg.L. — — 0,78 0,003 

Ni..µg.L. — — 0,76 0,004 

Zn..µg.L. — — 0,71 0,009 

Magnesio — — 0,59 0,045 

AnchoHum — — −0,58 0,049 

TAire — — −0,72 0,008 

Tagua — — −0,78 0,003 
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Anexo 27. Matriz gráfica de correlaciones entre variables de hábitat fluvial de la subcuenca media-baja 
Chocancharava (coeficiente de Spearman). En la diagonal se muestran las distribuciones (curvas de densidad) de 
cada variable. En el triángulo inferior se presentan los diagramas de dispersión para cada par de variables, con una 
línea de tendencia (ajuste lineal) y su banda de confianza. En el triángulo superior se indican los coeficientes de 
correlación (ρ) entre pares de variables; el color de fondo representa el signo y la magnitud de la asociación (rojos 
= correlaciones positivas; azules = correlaciones negativas; mayor intensidad = mayor |ρ|). La significancia 
estadística se señala mediante asteriscos (* p < 0,05; ** p < 0,01; *** p < 0,001). 

 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



 

            254 
                                                                                                                                                                      

Anexo 28. Comparación de modelos de GLM para BMWP a escala de hábitat en la subcuenca 

media-baja Chocancharava utilizando el criterio de Akaike (AIC). La tabla muestra el número de 

parámetros estimados (K), el valor de AICc para cada modelo, la diferencia entre el AICc del 

modelo y el mejor modelo (ΔAICc), el peso AICc asociado a cada modelo, el peso acumulado, y 

la verosimilitud logarítmica de cada modelo. 

Modelos Tipo K AIC AICc ΔAICc Peso AICc 
Peso 

acumulado 
log-

verosimilitud 

NULL Nulo 2 107,96 109,29 0,00 0,40 0,40 -51,98 

Cu Aditivo 3 109,43 112,43 3,14 0,08 0,48 -51,71 

Zn Aditivo 3 109,63 112,63 3,34 0,08 0,55 -51,81 

Cd Aditivo 3 109,71 112,71 3,42 0,07 0,61 -51,85 

Pb Aditivo 3 109,84 112,84 3,55 0,07 0,69 -51,92 

Tagua Aditivo 3 109,89 112,89 3,60 0,07 0,76 -51,95 

Conductividad Aditivo 3 109,95 112,95 3,66 0,06 0,82 -51,98 

Zn, Cd Aditivo 4 109,59 115,30 6,01 0,02 0,84 -50,80 

Conductividad, 
Cu 

Aditivo 4 110,71 116,42 7,13 0,01 0,85 -51,35 

Zn, Cu Aditivo 4 110,75 116,46 7,17 0,01 0,86 -51,37 

Zn, Cd, Cu Aditivo 5 106,47 116,47 7,18 0,01 0,87 -48,23 

Zn, Pb Aditivo 4 110,89 116,60 7,31 0,01 0,88 -51,44 

Cd, Cu Aditivo 4 111,05 116,76 7,47 0,01 0,89 -51,52 

Tagua, Cu Aditivo 4 111,25 116,97 7,68 0,01 0,90 -51,63 

Tagua, Zn Aditivo 4 111,27 116,98 7,69 0,01 0,91 -51,63 

Cu, Pb Aditivo 4 111,37 117,09 7,80 0,01 0,92 -51,69 

Conductividad, 
Pb 

Aditivo 4 111,61 117,32 8,03 0,01 0,93 -51,80 

Conductividad, 
Zn 

Aditivo 4 111,63 117,34 8,05 0,01 0,93 -51,81 

Cd * Cu Interactivo 5 107,39 117,39 8,10 0,01 0,94 -48,69 

Cd, Pb Aditivo 4 111,68 117,39 8,10 0,01 0,95 -51,84 

Conductividad, 
Cd 

Aditivo 4 111,70 117,42 8,13 0,01 0,95 -51,85 

Tagua, Cd Aditivo 4 111,71 117,42 8,13 0,01 0,96 -51,85 

Tagua, Pb Aditivo 4 111,76 117,48 8,19 0,01 0,97 -51,88 

Tagua, 
Conductividad 

Aditivo 4 111,89 117,60 8,31 0,01 0,97 -51,94 

Cd * Pb Interactivo 5 108,93 118,93 9,64 0,00 0,98 -49,46 

Conductividad 
* Zn 

Interactivo 5 109,38 119,38 10,09 0,00 0,98 -49,69 

Tagua * Zn Interactivo 5 109,43 119,43 10,14 0,00 0,98 -49,71 

Zn, Cd, Pb Aditivo 5 110,15 120,15 10,86 0,00 0,98 -50,07 

Tagua, Zn, Pb Aditivo 5 111,20 121,20 11,91 0,00 0,98 -50,60 

Conductividad, 
Zn, Cd 

Aditivo 5 111,30 121,30 12,01 0,00 0,98 -50,65 

Tagua, Zn, Cd Aditivo 5 111,41 121,41 12,12 0,00 0,98 -50,70 

Zn * Cd Interactivo 5 111,49 121,49 12,20 0,00 0,99 -50,74 

Tagua, Zn, Cu Aditivo 5 111,56 121,56 12,27 0,00 0,99 -50,78 
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Conductividad 
* Cd 

Interactivo 5 111,78 121,78 12,49 0,00 0,99 -50,89 

Zn * Cu Interactivo 5 111,88 121,88 12,59 0,00 0,99 -50,94 

Tagua * Cd Interactivo 5 111,94 121,94 12,65 0,00 0,99 -50,97 

Conductividad, 
Zn, Pb 

Aditivo 5 111,97 121,97 12,68 0,00 0,99 -50,99 

Conductividad, 
Zn, Cu 

Aditivo 5 112,06 122,06 12,77 0,00 0,99 -51,03 

Zn * Pb Interactivo 5 112,16 122,16 12,87 0,00 0,99 -51,08 

Conductividad, 
Cd, Cu 

Aditivo 5 112,22 122,22 12,93 0,00 0,99 -51,11 

Tagua * Pb Interactivo 5 112,25 122,25 12,96 0,00 0,99 -51,12 

Cu * Pb Interactivo 5 112,26 122,26 12,96 0,00 0,99 -51,13 

Conductividad 
* Cu 

Interactivo 5 112,34 122,34 13,05 0,00 0,99 -51,17 

Cd, Cu, Pb Aditivo 5 112,42 122,42 13,13 0,00 0,99 -51,21 

Tagua, 
Conductividad, 
Cu 

Aditivo 5 112,51 122,51 13,22 0,00 0,99 -51,26 

Zn, Cu, Pb Aditivo 5 112,65 122,65 13,36 0,00 1,00 -51,33 

Conductividad, 
Cu, Pb 

Aditivo 5 112,67 122,67 13,38 0,00 1,00 -51,33 

Tagua, Zn, Cd, 
Cu 

Aditivo 6 105,90 122,70 13,41 0,00 1,00 -46,95 

Tagua, Cd, Cu Aditivo 5 113,02 123,02 13,73 0,00 1,00 -51,51 

Conductividad 
* Pb 

Interactivo 5 113,10 123,10 13,81 0,00 1,00 -51,55 

Tagua * 
Conductividad 

Interactivo 5 113,14 123,14 13,85 0,00 1,00 -51,57 

Tagua, Cu, Pb Aditivo 5 113,19 123,19 13,90 0,00 1,00 -51,59 

Tagua, 
Conductividad, 
Zn 

Aditivo 5 113,22 123,22 13,93 0,00 1,00 -51,61 

Tagua * Cu Interactivo 5 113,24 123,24 13,95 0,00 1,00 -51,62 

Tagua, 
Conductividad, 
Pb 

Aditivo 5 113,55 123,55 14,26 0,00 1,00 -51,77 

Conductividad, 
Cd, Pb 

Aditivo 5 113,56 123,56 14,27 0,00 1,00 -51,78 

Tagua, Cd, Pb Aditivo 5 113,67 123,67 14,38 0,00 1,00 -51,84 

Tagua, 
Conductividad, 
Cd 

Aditivo 5 113,70 123,70 14,41 0,00 1,00 -51,85 
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Anexo 29. Comparación de modelos de GLM para el % de Depredadores a escala de hábitat en 

la subcuenca media-baja Chocancharava utilizando el criterio de Akaike (AIC). La tabla muestra 

el número de parámetros estimados (K), el valor de AICc para cada modelo, la diferencia entre 

el AICc del modelo y el mejor modelo (ΔAICc), el peso AICc asociado a cada modelo, el peso 

acumulado, y la verosimilitud logarítmica de cada modelo. 

Variables Tipo K AIC AICc ΔAICc Peso AICc 
Peso 

acumulado 
log-

verosimilitud 

Zn, Cd, Cu Aditivo 5 48,008 58,008 0,000 0,583 0,583 -19,004 

Cu * Pb Interactivo 5 52,080 62,080 4,072 0,076 0,659 -21,040 

Cd, Cu Aditivo 4 57,073 62,788 4,779 0,053 0,712 -24,537 

Conductividad, 
Cd 

Aditivo 4 57,324 63,038 5,030 0,047 0,760 -24,662 

Pb Aditivo 3 60,370 63,370 5,362 0,040 0,800 -27,185 

Cd, Pb Aditivo 4 58,460 64,174 6,166 0,027 0,826 -25,230 

Zn, Cd, Cu, Pb Aditivo 6 47,431 64,231 6,223 0,026 0,852 -17,715 

Cd Aditivo 3 61,650 64,650 6,642 0,021 0,873 -27,825 

Conductividad * 
Zn 

Interactivo 5 54,693 64,693 6,685 0,021 0,894 -22,347 

Zn Aditivo 3 62,983 65,983 7,975 0,011 0,905 -28,492 

Tagua, Zn, Cd, 
Cu 

Aditivo 6 49,192 65,992 7,984 0,011 0,915 -18,596 

Zn, Cd, Pb Aditivo 5 56,485 66,485 8,477 0,008 0,924 -23,243 

Conductividad, 
Zn, Cd, Cu 

Aditivo 6 49,982 66,782 8,774 0,007 0,931 -18,991 

Cu, Pb Aditivo 4 61,408 67,122 9,114 0,006 0,937 -26,704 

Conductividad, 
Cd, Cu 

Aditivo 5 57,220 67,220 9,212 0,006 0,943 -23,610 

Tagua, Cd Aditivo 4 61,649 67,363 9,355 0,005 0,948 -26,825 

Zn, Pb Aditivo 4 61,699 67,413 9,405 0,005 0,954 -26,849 

Conductividad, 
Pb 

Aditivo 4 62,274 67,988 9,980 0,004 0,958 -27,137 

Tagua, Pb Aditivo 4 62,354 68,069 10,060 0,004 0,962 -27,177 

Tagua, Cd, Cu Aditivo 5 58,135 68,135 10,127 0,004 0,965 -24,068 

Tagua, 
Conductividad, 
Cd 

Aditivo 5 58,382 68,382 10,373 0,003 0,968 -24,191 

Conductividad, 
Cd, Pb 

Aditivo 5 58,704 68,704 10,696 0,003 0,971 -24,352 

Zn, Cd Aditivo 4 63,296 69,011 11,002 0,002 0,974 -27,648 

Cd, Cu, Pb Aditivo 5 59,049 69,049 11,041 0,002 0,976 -24,525 

Cd * Cu Interactivo 5 59,073 69,073 11,065 0,002 0,978 -24,536 

Conductividad, 
Zn, Cd 

Aditivo 5 59,169 69,169 11,161 0,002 0,980 -24,584 

Conductividad, 
Zn 

Aditivo 4 63,561 69,275 11,267 0,002 0,983 -27,780 

Conductividad * 
Cd 

Interactivo 5 59,320 69,320 11,312 0,002 0,985 -24,660 

Zn, Cu Aditivo 4 63,638 69,353 11,344 0,002 0,987 -27,819 

NULL Nulo 2 68,236 69,570 11,562 0,002 0,988 -32,118 

Tagua, Cd, Pb Aditivo 5 59,750 69,750 11,741 0,002 0,990 -24,875 

Tagua, Zn Aditivo 4 64,323 70,037 12,029 0,001 0,991 -28,161 
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Cd * Pb Interactivo 5 60,407 70,407 12,399 0,001 0,993 -25,204 

Zn * Pb Interactivo 5 60,844 70,844 12,835 0,001 0,994 -25,422 

Conductividad * 
Pb 

Interactivo 5 61,173 71,173 13,165 0,001 0,994 -25,586 

Cu Aditivo 3 68,361 71,361 13,353 0,001 0,995 -31,180 

Conductividad Aditivo 3 68,499 71,499 13,490 0,001 0,996 -31,249 

Tagua Aditivo 3 69,933 72,933 14,925 0,000 0,996 -31,966 

Tagua, Cu, Pb Aditivo 5 63,322 73,322 15,313 0,000 0,996 -26,661 

Zn, Cu, Pb Aditivo 5 63,372 73,372 15,364 0,000 0,997 -26,686 

Conductividad, 
Cu, Pb 

Aditivo 5 63,388 73,388 15,380 0,000 0,997 -26,694 

Tagua, Zn, Cd Aditivo 5 63,458 73,458 15,450 0,000 0,997 -26,729 

Tagua * Cd Interactivo 5 63,501 73,501 15,493 0,000 0,997 -26,751 

Tagua, Zn, Pb Aditivo 5 63,553 73,553 15,545 0,000 0,998 -26,776 

Conductividad, 
Zn, Pb 

Aditivo 5 63,649 73,649 15,641 0,000 0,998 -26,825 

Tagua * Pb Interactivo 5 64,135 74,135 16,126 0,000 0,998 -27,067 

Tagua * Zn Interactivo 5 64,151 74,151 16,143 0,000 0,998 -27,076 

Tagua, 
Conductividad, 
Pb 

Aditivo 5 64,272 74,272 16,264 0,000 0,998 -27,136 

Zn * Cd Interactivo 5 64,544 74,544 16,536 0,000 0,999 -27,272 

Zn * Cu Interactivo 5 64,903 74,903 16,894 0,000 0,999 -27,451 
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Anexo 30. Valores de variables a escala de ribera en cuenca alta. Las variables incluidas son: Cobertura vegetal (CoberVeg), estructura de la cobertura 

(EstrucCober), complejidad de la cobertura (CompleCober), características del cauce fluvial (CaractCauce), acceso al sitio (Acceso), ancho del bosque ribereño 

(AnchoBosque), preservación del bosque ribereño (PreservBosque), condición del bosque ribereño dentro de los 10 m del cuerpo de agua (CondiciónBosque), 

mecanismos de retención de agua (MecRetencion), Grado de cobertura de la zona ribereña  (GradoCobertura), ausencia de ocupación humana (AusenciaHum), 

ausencia de densidad de edificios dentro de los 100 m (AusenciaEdif), ausencia de basura tirada dentro o fuera del cuerpo de agua (AusenciaBasura), uso de 

la tierra alrededor de la zona ribereña (UsodelaTierra), estructura del banco (EstrucBanco), erosión del banco (ErosionBanco), vegetación acuática, expresada 

como porcentaje de cobertura en el margen del cuerpo de agua (VegeAcuática), porcentaje de urbanización en buffer de 30 m (Urb30m), porcentaje de uso 

del suelo forestado en buffer de 30 m (Forestado30m), porcentaje de pastura en buffer de 30 m (Pastura 30m), porcentaje de vegetación nativa en buffer de 

30 m (VegNat30m), porcentaje de vegetación exótica en buffer de 30 m (VegExo30m), porcentaje de vegetación mixta en buffer de 30 m (VegMix30m), 

porcentaje de urbanización en buffer de 60 m (Urb60m), porcentaje de uso del suelo forestado en buffer de 60 m (Forestado60m), porcentaje de pastura en 

buffer de 60 m (Pastura60m), porcentaje de vegetación nativa en buffer de 60 m (VegNat60m), porcentaje de vegetación exótica en buffer de 60 m 

(VegExo60m) y porcentaje de vegetación mixta en buffer de 60 m (VegMix600m). 

Tramo/Variable CT-1 CT-2 CT-3 CT-4 CT-5 CT-6 CT-7 CT-8 CT-9 CT-10 CT-11 CT-12 CH-1 CH-2 CH-3 CH-4 CH-5 CH-6 

CoberVeg 10,00 10,00 10,00 0,00 10,00 10,00 10,00 25,00 5,00 5,00 25,00 25,00 25,00 10,00 5,00 25,00 5,00 0,00 

EstrucCober 5,00 10,00 10,00 0,00 10,00 25,00 10,00 25,00 0,00 10,00 25,00 5,00 25,00 5,00 10,00 25,00 10,00 5,00 

CompleCober 5,00 10,00 10,00 5,00 5,00 10,00 10,00 25,00 5,00 5,00 25,00 5,00 25,00 5,00 10,00 25,00 5,00 5,00 

CaractCauce 5,00 25,00 25,00 5,00 10,00 25,00 25,00 25,00 10,00 5,00 25,00 24,00 25,00 5,00 5,00 25,00 5,00 5,00 

Acceso 0,66 1,00 0,66 0,00 0,33 0,33 0,33 0,66 1,00 0,33 1,00 1,00 0,66 0,66 0,00 1,00 0,33 0,33 

AnchoBosque 0,80 0,80 0,66 0,00 0,33 0,66 0,66 1,00 0,80 0,33 1,00 1,00 1,00 1,00 0,00 1,00 0,33 0,33 

PreservBosque 0,66 0,66 0,66 0,33 0,33 0,33 0,33 0,66 0,33 0,33 0,66 0,66 1,00 0,66 0,33 1,00 0,00 0,33 

CondiciónBosque 0,25 0,50 0,50 0,25 0,25 0,50 0,50 0,75 0,25 0,25 0,75 0,33 0,75 0,25 0,25 1,00 0,33 0,25 

MecRetencion 1,00 1,00 1,00 0,33 0,66 1,00 1,00 1,00 1,00 0,66 1,00 1,00 1,00 1,00 0,66 1,00 0,66 0,66 

GradoCobertura 1,00 0,66 0,66 0,00 0,60 0,66 0,66 1,00 0,66 0,33 0,66 0,66 1,00 0,66 0,33 1,00 0,33 0,33 

AusenciaHum 0,75 1,00 1,00 0,00 0,00 0,25 0,50 1,00 1,00 0,00 1,00 1,00 0,75 1,00 0,00 1,00 0,25 0,75 

AusenciaEdif 1,00 1,00 0,66 0,33 0,35 0,66 0,66 1,00 1,00 0,33 1,00 1,00 1,00 1,00 0,33 1,00 0,66 1,00 

AusenciaBasura 0,75 1,00 1,00 0,00 0,50 1,00 0,75 1,00 0,75 0,50 1,00 1,00 1,00 0,50 0,00 1,00 0,50 0,50 

UsodelaTierra 0,75 0,75 0,75 0,25 0,25 0,75 0,75 0,25 0,25 0,25 0,50 0,50 0,75 0,75 0,25 0,75 0,25 0,00 

EstrucBanco 1,00 1,00 0,66 0,66 0,33 0,66 0,66 1,00 0,00 0,33 1,00 0,66 1,00 0,66 0,66 1,00 0,66 0,66 

ErosionBanco 1,00 1,00 1,00 0,66 0,33 1,00 0,66 1,00 0,33 0,33 1,00 0,60 1,00 0,66 0,66 1,00 0,66 0,66 
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VegeAcuática 0,00 0,33 0,66 0,66 0,00 0,00 0,66 0,33 0,00 0,33 0,66 0,00 1,00 0,00 0,00 1,00 0,66 0,33 

Urb30m 0,00 0,00 0,00 19,18 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 32,98 0,00 5,24 0,00 

Forestado30m 51,22 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 100,00 0,00 0,00 0,00 0,00 50,00 0,00 0,00 0,00 0,00 

Pastura30m 0,00 18,75 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 13,19 

VegNat30m 48,78 18,45 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 100,00 0,00 0,00 100,00 50,00 100,00 50,00 0,00 100,00 35,35 0,00 

VegExo30m 0,00 0,00 0,00 80,82 100,00 0,00 0,00 0,00 0,00 100,00 0,00 50,00 0,00 0,00 0,00 0,00 59,41 59,78 

VegMix30m 0,00 62,80 100,00 0,00 0,00 100,00 100,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 67,02 0,00 0,00 0,00 

Urb60m 0,00 0,00 0,00 53,11 0,00 0,00 26,70 0,00 0,00 25,75 0,00 0,00 0,00 0,00 57,72 0,00 35,23 0,00 

Forestado60m 50,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 100,00 0,00 0,00 50,00 0,00 50,00 0,00 0,00 0,00 0,00 

Pastura60m 0,00 20,06 0,00 0,00 0,00 0,00 3,93 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 39,49 

VegNat60m 50,00 37,95 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 100,00 0,00 0,00 100,00 50,00 100,00 50,00 0,00 100,00 36,34 0,00 

VegExo60m 0,00 0,00 0,00 46,89 100,00 0,00 0,00 0,00 0,00 74,25 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 28,43 46,42 

VegMix60m 0,00 41,99 100,00 0,00 0,00 100,00 69,37 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 42,38 0,00 0,00 0,00 
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Anexo 31. Valores de variables a escala de ribera en cuenca media-baja. Las variables incluidas 

son: Cobertura vegetal (CoberVeg), estructura de la cobertura (EstrucCober), complejidad de la 

cobertura (CompleCober), características del cauce fluvial (CaractCauce), acceso al sitio 

(Acceso), ancho del bosque ribereño (AnchoBosque), preservación del bosque ribereño 

(PreservBosque), condición del bosque ribereño dentro de los 10 m del cuerpo de agua 

(CondiciónBosque), mecanismos de retención de agua (MecRetencion), cobertura de la canopia 

en la zona ribereña (CoberCanopia), ausencia de ocupación humana (AusenciaHum), ausencia 

de efluentes domésticos o industriales (AusenciaEfluen), ausencia de densidad de edificios 

dentro de los 100 m (AusenciaEdif), ausencia de basura tirada dentro o fuera del cuerpo de agua 

(AusenciaBasura), uso de la tierra alrededor de la zona ribereña (UsodelaTierra), estructura del 

banco (EstrucBanco), erosión del banco (ErosionBanco), vegetación acuática, expresada como 

porcentaje de cobertura en el margen del cuerpo de agua (VegeAcuática), porcentaje de 

urbanización en buffer de 50 m (Urb50m), porcentaje de cultivo en buffer de 50 m (Cultivo50m), 

porcentaje de pastura en buffer de 50 m (Pastura50m), porcentaje de suelo desnudo en buffer 

de 50 m (SueloDesn50m), porcentaje de vegetación nativa en buffer de 50 m (VegNat50m), 

porcentaje de vegetación exótica en buffer de 50 m (VegExo50m), porcentaje de vegetación 

mixta en buffer de 50 m (VegMix50m), porcentaje de urbanización en buffer de 100 m 

(Urb100m), porcentaje de cultivo en buffer de 100 m (Cultivo100m), porcentaje de pastura en 

buffer de 100 m (Pastura100m), porcentaje de suelo desnudo en buffer de 100 m 

(SueloDesn100m), porcentaje de vegetación nativa en buffer de 100 m (VegNat100m), 

porcentaje de vegetación exótica en buffer de 100 m (VegExo100m) y porcentaje de vegetación 

mixta en buffer de 100 m (VegMix100m). 

Ctalamochita 

Tramos/Variables CT-13 CT-14 CT-15 CT-16 CT-17 CT-18 CT-19 CT-20 CT-21 CT-22 CT-23 CT-24 

CoberVeg 10,00 5,00 10,00 10,00 5,00 25,00 5,00 10,00 10,00 5,00 5,00 25,00 

EstrucCober 10,00 5,00 10,00 10,00 5,00 25,00 5,00 10,00 5,00 10,00 10,00 10,00 

CompleCober 0,00 5,00 10,00 25,00 5,00 5,00 5,00 25,00 0,00 5,00 5,00 25,00 

CaractCauce 10,00 25,00 10,00 25,00 10,00 25,00 25,00 25,00 10,00 25,00 10,00 25,00 

Acceso 0,66 0,66 0,33 1,00 0,66 0,66 0,66 0,33 0,33 0,33 1,00 1,00 

AnchoBosque 0,40 0,40 0,40 0,40 0,66 0,80 0,60 0,40 0,60 0,40 0,40 0,40 

PreservBosque 0,33 0,00 0,00 0,60 0,00 0,33 0,33 0,66 0,33 0,00 0,33 0,66 

CondiciónBosque 0,25 0,50 0,50 1,00 0,50 0,75 0,50 1,00 0,25 0,25 0,25 1,00 

MecRetencion 0,33 1,00 1,00 1,00 1,00 1,00 1,00 1,00 0,00 1,00 0,33 1,00 

CoberCanopia 0,50 0,25 0,25 0,50 0,00 0,75 0,25 0,50 0,25 0,50 0,25 0,00 

AusenciaHum 0,25 0,25 0,75 1,00 1,00 0,25 0,75 1,00 0,25 0,25 0,00 1,00 

AusenciaEfluen 0,66 0,66 1,00 1,00 1,00 1,00 1,00 1,00 1,00 11,00 0,33 1,00 

AusenciaEdif 1,00 1,00 0,66 1,00 1,00 1,00 1,00 1,00 0,66 1,00 0,33 1,00 

AusenciaBasura 0,25 0,50 0,75 1,00 1,00 1,00 1,00 1,00 0,00 0,50 0,25 0,50 

UsodelaTierra 0,00 0,33 0,00 1,00 0,33 0,00 0,33 1,00 0,00 0,33 0,00 0,00 

EstrucBanco 0,33 0,33 0,33 0,66 0,66 0,66 0,66 0,66 0,66 1,00 0,66 0,33 

ErosionBanco 0,33 0,33 0,33 1,00 1,00 1,00 0,33 0,66 0,60 1,00 0,33 0,33 

VegeAcuática 0,33 0,33 1,00 0,66 0,33 0,33 0,33 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 

Urb50m 47,81 3,40 17,78 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 29,05 0,00 26,87 0,00 

Cultivo50m 0,00 0,00 0,00 22,86 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 59,30 0,00 21,79 

Pastura50m 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 14,55 0,00 0,00 0,00 0,00 
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SueloDesn50m 0,00 33,39 0,00 0,00 80,00 0,00 33,08 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 

VegNat50m 0,00 0,00 0,00 77,14 0,00 0,00 0,00 85,44 0,00 0,00 0,00 0,00 

VegExo50m 52,19 63,20 0,00 0,00 20,00 100,00 62,92 0,00 71,05 40,07 73,13 0,00 

VegMix50m 0,00 0,00 82,22 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 78,21 

Urb100m 69,20 17,66 25,22 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 54,09 0,00 52,65 0,00 

Cultivo100m 0,00 5,08 26,24 36,03 18,00 36,22 0,00 0,00 0,00 76,36 0,00 50,83 

Pastura100m 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 51,16 0,00 0,00 0,00 0,00 

SueloDesn100m 0,00 8,81 0,00 0,00 49,77 0,00 17,72 2,62 0,00 0,00 0,00 0,00 

VegNat100m 0,00 0,00 0,00 63,97 0,00 0,00 0,00 41,22 0,00 0,00 0,00 0,00 

VegExo100m 30,80 69,46 0,00 0,00 35,23 63,78 82,28 0,00 45,01 23,64 47,35 0,00 

VegMix100m 0,00 0,00 48,56 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 49,17 

Chocancharava 

Tramos/Variables CH-7 CH-8 CH-9 CH-10 CH-11 CH-12 CH-13 CH-14 CH-15 CH-16 CH-17 CH-18 

CoberVeg 10,00 5,00 10,00 25,00 10,00 5,00 25,00 10,00 5,00 10,00 5,00 10,00 

EstrucCober 25,00 10,00 10,00 10,00 10,00 10,00 10,00 10,00 10,00 10,00 5,00 10,00 

CompleCober 10,00 5,00 5,00 10,00 10,00 10,00 10,00 110,00 5,00 10,00 5,00 5,00 

CaractCauce 25,00 5,00 25,00 5,00 5,00 5,00 5,00 25,00 25,00 25,00 10,00 5,00 

Acceso 0,66 0,66 0,66 0,66 0,66 0,66 1,00 0,33 0,66 0,66 0,33 0,33 

AnchoBosque 0,60 0,40 0,40 0,80 0,80 0,40 0,60 0,40 0,40 0,60 0,40 0,40 

PreservBosque 0,33 0,33 0,33 0,33 0,33 0,33 0,66 0,66 0,00 0,33 0,33 0,33 

CondiciónBosque 0,75 0,50 0,50 0,50 0,50 0,50 0,75 0,75 0,50 0,75 0,50 0,50 

MecRetencion 1,00 0,33 0,66 0,33 0,66 0,33 0,66 0,00 0,66 1,00 1,00 0,66 

CoberCanopia 0,50 0,25 0,50 0,25 0,25 0,25 0,50 0,25 0,25 0,50 0,25 0,25 

AusenciaHum 0,75 0,00 0,75 0,75 0,75 0,00 0,75 0,25 0,25 0,75 0,75 0,25 

AusenciaEfluen 1,00 0,33 1,00 1,00 1,00 1,00 1,00 1,00 0,75 1,00 1,00 1,00 

AusenciaEdif 1,00 1,00 1,00 1,00 1,00 1,00 1,00 1,00 1,00 1,00 1,00 1,00 

AusenciaBasura 1,00 0,25 0,50 0,25 0,25 0,25 0,50 0,25 1,00 1,00 0,50 0,25 

UsodelaTierra 0,66 0,00 0,00 0,33 0,00 0,00 0,33 0,00 0,25 0,33 0,33 0,00 

EstrucBanco 1,00 0,66 0,66 0,66 0,66 0,66 0,66 0,66 0,33 0,66 0,33 0,33 

ErosionBanco 0,66 1,00 0,66 0,66 0,66 0,66 0,66 0,66 0,33 0,33 0,33 0,66 

VegeAcuática 0,33 0,00 0,00 0,33 0,00 0,33 0,33 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 

Urb50m 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 7,22 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 69,54 

Cultivo50m 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 49,62 32,73 43,49 41,79 58,34 0,00 

Pastura50m 56,87 0,00 62,08 0,00 37,69 30,46 0,00 0,00 22,71 0,00 0,00 0,00 

SueloDesn50m 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 

VegNat50m 38,69 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 

VegExo50m 0,00 100,00 37,92 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 33,38 0,00 41,16 30,46 

VegMix50m 4,44 0,00 0,00 100,00 62,31 62,32 50,38 67,27 0,00 58,21 0,00 0,00 

Urb100m 0,00 44,78 0,00 0,00 0,00 8,60 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 85,80 

Cultivo100m 0,00 0,00 0,00 0,00 26,82 0,00 50,38 51,44 48,55 55,97 80,66 0,00 

Pastura100m 83,36 0,00 58,07 0,00 23,92 38,62 13,87 0,00 41,67 0,00 0,00 0,00 

SueloDesn100m 0,00 0,00 0,00 0,00 3,38 0,00 0,00 22,77 0,00 0,00 0,00 0,00 

VegNat100m 10,14 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 

VegExo100m 0,00 55,22 41,93 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 9,79 0,00 19,34 14,20 
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VegMix100m 6,50 0,00 0,00 100,00 45,88 52,78 35,76 25,79 0,00 44,93 0,00 0,00 

Carcarañá         
Tramos/Variables CA-1 CA-2 CA-3 CA-4         

CoberVeg 0,00 5,00 25,00 25,00         

EstrucCober 0,00 10,00 25,00 25,00         
CompleCober 0,00 10,00 10,00 10,00         
CaractCauce 10,00 5,00 5,00 5,00         

Acceso 0,66 0,66 0,66 0,66         

AnchoBosque 0,00 0,40 0,60 0,60         
PreservBosque 0,00 0,33 0,66 0,66         
CondiciónBosque 0,00 0,75 0,75 0,75         

MecRetencion 0,00 0,33 0,33 0,66         

CoberCanopia 0,00 0,25 0,25 0,25         
AusenciaHum 0,00 0,25 1,00 1,00         
AusenciaEfluen 0,00 1,00 1,00 1,00         

AusenciaEdif 1,00 1,00 1,00 1,00         

AusenciaBasura 0,00 0,25 0,25 0,25         
UsodelaTierra 0,00 0,33 0,33 0,33         
EstrucBanco 0,66 0,33 0,66 0,66         

ErosionBanco 0,33 0,33 0,33 0,33         

VegeAcuática 0,00 0,00 0,00 0,00         
Urb50m 2,85 0,00 0,00 0,00         
Cultivo50m 33,78 72,21 10,08 20,18         

Pastura50m 63,37 0,00 0,00 0,00         

SueloDesn50m 0,00 0,00 0,00 0,00         
VegNat50m 0,00 0,00 0,00 0,00         

VegExo50m 0,00 0,00 0,00 0,00         
VegMix50m 0,00 24,79 89,92 79,82         
Urb100m 2,57 10,56 0,00 0,00         
Cultivo100m 45,01 80,63 56,39 44,41         
Pastura100m 50,20 0,00 0,00 0,00         

SueloDesn100m 0,00 0,00 0,00 0,00 
        

VegNat100m 0,00 0,00 0,00 0,00 
        

VegExo100m 0,35 0,00 0,00 0,00 
        

VegMix100m 0,00 8,81 43,61 55,59         
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Anexo 32. Correlaciones y niveles de significancia de las variables con mayor contribución a los 

dos primeros ejes del Análisis de Componentes Principales (PCA) para la cuenca alta, a escala 

de ribera. Se muestran únicamente las variables con |p-valor| < 0,05 en al menos uno de los 

dos primeros ejes. El símbolo “—” indica ausencia de asociación significativa con la dimensión 

correspondiente. 

Variable PCA 1 (r) p-value PCA 2 (r) p-value 

AnchoRibera 0,92 <0,001 — — 

GradoCobertura 0,87 <0,001 — — 

AusenciaBasura 0,87 <0,001 — — 

CoberVeg 0,86 <0,001 — — 

MecRetencion 0,85 <0,001 — — 

PreservRibera 0,83 <0,001 — — 

CondiciónBosque 0,83 <0,001 — — 

VegNat60m 0,82 <0,001 — — 

VegNat30m 0,80 <0,001 — — 

AusenciaHum 0,79 <0,001 — — 

AusenciaEdif 0,78 <0,001 — — 

CaractCauce 0,78 <0,001 — — 

Acceso 0,78 <0,001 — — 

CompleCober 0,77 <0,001 — — 

ErosionBanco 0,73 <0,001 — — 

EstrucCober 0,67 0,002 0,56 0,016 

EstrucBanco 0,66 0,003 — — 

UsoDeLaTierra 0,64 0,004 — — 

Urb30m −0,54 0,021 — — 

VegExo60m −0,67 0,002 — — 

Urb60m −0,68 0,002 — — 

VegExo30m −0,70 0,001 — — 

VegeAcuática — — 0,58 0,011 

Forestado30m — — −0,86 <0,001 

Forestado60m — — −0,93 <0,001 
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Anexo 33. Matriz gráfica de correlaciones entre variables de ribera de la cuenca alta (coeficiente de Spearman). En 
la diagonal se muestran las distribuciones (curvas de densidad) de cada variable. En el triángulo inferior se 
presentan los diagramas de dispersión para cada par de variables, con una línea de tendencia (ajuste lineal) y su 
banda de confianza. En el triángulo superior se indican los coeficientes de correlación (ρ) entre pares de variables; 
el color de fondo representa el signo y la magnitud de la asociación (rojos = correlaciones positivas; azules = 
correlaciones negativas; mayor intensidad = mayor |ρ|). La significancia estadística se señala mediante asteriscos 
(* p < 0,05; ** p < 0,01; *** p < 0,001). Se incluyen las siguientes variables: cobertura vegetal (CobV), complejidad 
de la cobertura (ComCob), características del cauce (CarCau), acceso (Acc), ancho del área ribereña (Ancho), 
preservación de la zona ribereña (Preser), condición de la zona ribereña dentro de los 10 metros después del ancho 
seco del cuerpo de agua (Condi), mecanismos de retención del agua (MecRet), grado de cobertura de la zona 
ribereña (GraCob), ausencia de ocupación humana (AusHum), ausencia de densidad de edificios, dentro de los 100 
metros (AusEdi), Ausencia de basura tirada, dentro o fuera del cuerpo de agua (AusBas), erosión del banco 
(Erosión), porcentaje de uso del suelo forestado en buffer de 30 m (For30m), porcentaje de vegetación nativa en 
buffer de 30 m (VNat30m), porcentaje de uso del suelo forestado en buffer de 60 m (For60m) y porcentaje de 
vegetación nativa en buffer de 60 m (VNat60m). 
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Anexo 34. Comparación de modelos de GLM para BMWP a escala de ribera en cuenca alta 

utilizando el criterio de Akaike (AIC). La tabla muestra el número de parámetros estimados (K), 

el valor de AICc para cada modelo, la diferencia entre el AICc del modelo y el mejor modelo 

(ΔAICc), el peso AICc asociado a cada modelo, el peso acumulado, y la verosimilitud logarítmica 

de cada modelo. 

Modelos Tipo K AIC AICc ΔAICc Peso AICc 
Peso 

acumulado 
log-

verosimilitud 

ErosionBanco * VegNat30m Interactivo 5 138,77 143,77 0,00 0,83 0,83 -64,39 

ErosionBanco, VegNat30m Aditivo 4 147,44 150,52 6,75 0,03 0,86 -69,72 

NULL Nulo 2 150,12 150,92 7,15 0,02 0,88 -73,06 

VegNat30m Aditivo 3 149,84 151,56 7,78 0,02 0,90 -71,92 

AusenciaEdif, VegNat30m Aditivo 4 148,86 151,94 8,16 0,01 0,91 -70,43 

AusenciaEdif, ErosionBanco, 
VegNat30m 

Aditivo 5 147,15 152,15 8,37 0,01 0,92 -68,57 

ErosionBanco Aditivo 3 151,61 153,32 9,55 0,01 0,93 -72,80 

ErosionBanco, Forestado30m, 
VegNat30m 

Aditivo 5 148,65 153,65 9,88 0,01 0,93 -69,32 

AusenciaBasura Aditivo 3 151,98 153,70 9,92 0,01 0,94 -72,99 

AusenciaEdif Aditivo 3 152,03 153,75 9,98 0,01 0,95 -73,02 

Forestado30m Aditivo 3 152,03 153,75 9,98 0,01 0,95 -73,02 

AusenciaEdif * ErosionBanco Interactivo 5 148,87 153,87 10,09 0,01 0,96 -69,43 

AusenciaBasura, ErosionBanco, 
VegNat30m 

Aditivo 5 149,32 154,32 10,54 0,00 0,96 -69,66 

AusenciaBasura, VegNat30m Aditivo 4 151,62 154,70 10,92 0,00 0,96 -71,81 

AusenciaEdif, AusenciaBasura, 
ErosionBanco, VegNat30m 

Aditivo 6 147,21 154,84 11,07 0,00 0,97 -67,60 

Forestado30m, VegNat30m Aditivo 4 151,81 154,89 11,12 0,00 0,97 -71,91 

AusenciaEdif, Forestado30m, 
VegNat30m 

Aditivo 5 150,12 155,12 11,34 0,00 0,97 -70,06 

AusenciaEdif * VegNat30m Interactivo 5 150,34 155,34 11,57 0,00 0,98 -70,17 

AusenciaEdif, AusenciaBasura, 
VegNat30m 

Aditivo 5 150,57 155,57 11,80 0,00 0,98 -70,29 

AusenciaBasura, ErosionBanco Aditivo 4 152,67 155,75 11,98 0,00 0,98 -72,34 

AusenciaBasura * VegNat30m Interactivo 5 150,87 155,87 12,10 0,00 0,98 -70,44 

Forestado30m * VegNat30m Interactivo 5 151,06 156,06 12,29 0,00 0,98 -70,53 

ErosionBanco, Forestado30m Aditivo 4 153,32 156,40 12,63 0,00 0,99 -72,66 

AusenciaEdif, AusenciaBasura Aditivo 4 153,40 156,47 12,70 0,00 0,99 -72,70 

AusenciaEdif, ErosionBanco Aditivo 4 153,61 156,68 12,91 0,00 0,99 -72,80 

AusenciaBasura * ErosionBanco Interactivo 5 151,75 156,75 12,98 0,00 0,99 -70,88 

AusenciaEdif, ErosionBanco, 
Forestado30m, VegNat30m 

Aditivo 6 149,15 156,78 13,01 0,00 0,99 -68,57 

AusenciaBasura, Forestado30m Aditivo 4 153,90 156,97 13,20 0,00 0,99 -72,95 

AusenciaEdif, Forestado30m Aditivo 4 153,99 157,07 13,29 0,00 0,99 -73,00 

AusenciaEdif * Forestado30m Interactivo 4 153,99 157,07 13,29 0,00 0,99 -73,00 

AusenciaEdif * ErosionBanco * 
Forestado30m 

Interactivo 7 146,34 157,54 13,76 0,00 1,00 -66,17 

AusenciaBasura, ErosionBanco, 
Forestado30m, VegNat30m 

Aditivo 6 150,39 158,03 14,25 0,00 1,00 -69,20 

AusenciaBasura, Forestado30m, 
VegNat30m 

Aditivo 5 153,59 158,59 14,82 0,00 1,00 -71,80 
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ErosionBanco * Forestado30m * 
VegNat30m 

Interactivo 8 142,65 158,65 14,88 0,00 1,00 -63,33 

AusenciaEdif, AusenciaBasura, 
Forestado30m, VegNat30m 

Aditivo 6 151,29 158,93 15,16 0,00 1,00 -69,65 

AusenciaEdif * AusenciaBasura Interactivo 5 154,10 159,10 15,33 0,00 1,00 -72,05 

AusenciaBasura, ErosionBanco, 
Forestado30m 

Aditivo 5 154,14 159,14 15,37 0,00 1,00 -72,07 

AusenciaEdif, AusenciaBasura, 
ErosionBanco 

Aditivo 5 154,29 159,29 15,52 0,00 1,00 -72,15 

ErosionBanco * Forestado30m Interactivo 5 154,55 159,55 15,78 0,00 1,00 -72,27 

AusenciaEdif * ErosionBanco * 
VegNat30m 

Interactivo 8 143,56 159,56 15,79 0,00 1,00 -63,78 

AusenciaBasura * ErosionBanco 
* VegNat30m 

Interactivo 8 144,11 160,11 16,34 0,00 1,00 -64,05 

AusenciaEdif, ErosionBanco, 
Forestado30m 

Aditivo 5 155,13 160,13 16,36 0,00 1,00 -72,57 

AusenciaEdif, AusenciaBasura, 
ErosionBanco, Forestado30m, 
VegNat30m 

Aditivo 7 149,09 160,29 16,51 0,00 1,00 -67,54 

AusenciaEdif, AusenciaBasura, 
Forestado30m 

Aditivo 5 155,39 160,39 16,61 0,00 1,00 -72,69 

AusenciaBasura * 
Forestado30m 

Interactivo 5 155,59 160,59 16,82 0,00 1,00 -72,80 

AusenciaEdif * Forestado30m * 
VegNat30m 

Interactivo 7 149,72 160,92 17,14 0,00 1,00 -67,86 

AusenciaEdif, AusenciaBasura, 
ErosionBanco, Forestado30m 

Aditivo 6 156,08 163,72 19,95 0,00 1,00 -72,04 

AusenciaEdif * AusenciaBasura 
* ErosionBanco 

Interactivo 8 152,19 168,19 24,41 0,00 1,00 -68,09 

AusenciaEdif * AusenciaBasura 
* Forestado30m 

Interactivo 7 157,89 169,09 25,31 0,00 1,00 -71,94 

AusenciaEdif * AusenciaBasura 
* VegNat30m 

Interactivo 8 153,94 169,94 26,17 0,00 1,00 -68,97 

AusenciaBasura * 
Forestado30m * VegNat30m 

Interactivo 8 155,53 171,53 27,76 0,00 1,00 -69,77 

AusenciaBasura * ErosionBanco 
* Forestado30m 

Interactivo 8 157,56 173,56 29,78 0,00 1,00 -70,78 

AusenciaEdif * AusenciaBasura 
* ErosionBanco * Forestado30m 

Interactivo 11 137,05 181,05 37,28 0,00 1,00 -57,53 

AusenciaEdif * AusenciaBasura 
* Forestado30m * VegNat30m 

Interactivo 10 153,80 185,23 41,46 0,00 1,00 -66,90 

AusenciaBasura * ErosionBanco 
* Forestado30m * VegNat30m 

Interactivo 11 145,26 189,26 45,49 0,00 1,00 -61,63 

AusenciaEdif * ErosionBanco * 
Forestado30m * VegNat30m 

Interactivo 11 147,78 191,78 48,00 0,00 1,00 -62,89 

AusenciaEdif * AusenciaBasura 
* ErosionBanco * VegNat30m 

Interactivo 12 147,81 210,21 66,44 0,00 1,00 -61,91 

AusenciaEdif * AusenciaBasura 
* ErosionBanco * Forestado30m 
* VegNat30m 

Interactivo 14 124,92 264,92 121,15 0,00 1,00 -48,46 
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Anexo 35. Comparación de modelos de GLM para la abundancia de colectores de depósito a 

escala de ribera en cuenca alta utilizando el criterio de Akaike (AIC). La tabla muestra el número 

de parámetros estimados (K), el valor de AICc para cada modelo, la diferencia entre el AICc del 

modelo y el mejor modelo (ΔAICc), el peso AICc asociado a cada modelo, el peso acumulado, y 

la verosimilitud logarítmica de cada modelo. 

Modelos Tipo K AIC AICc ΔAICc 
Peso 
AICc 

Peso 
acumulado 

log-
verosimilitud 

Forestado30m Aditivo 3 58,197 59,912 0,000 0,215 0,215 -26,099 

NULL Nulo 2 60,203 61,003 1,092 0,125 0,339 -28,102 

AusenciaEdif Aditivo 3 60,653 62,368 2,456 0,063 0,402 -27,327 

AusenciaEdif, VegNat30m Aditivo 4 59,465 62,542 2,630 0,058 0,460 -25,732 

AusenciaBasura, Forestado30m Aditivo 4 59,467 62,544 2,632 0,058 0,518 -25,734 

AusenciaEdif, Forestado30m Aditivo 4 59,700 62,777 2,865 0,051 0,569 -25,850 

AusenciaEdif * Forestado30m Interactivo 4 59,700 62,777 2,865 0,051 0,620 -25,850 

Forestado30m, VegNat30m Aditivo 4 60,075 63,152 3,240 0,043 0,663 -26,037 

ErosionBanco, Forestado30m Aditivo 4 60,077 63,154 3,242 0,042 0,705 -26,038 

AusenciaBasura Aditivo 3 61,677 63,392 3,480 0,038 0,743 -27,839 

VegNat30m Aditivo 3 61,971 63,685 3,773 0,033 0,776 -27,985 

ErosionBanco Aditivo 3 62,151 63,865 3,953 0,030 0,805 -28,075 

AusenciaEdif, ErosionBanco Aditivo 4 61,576 64,653 4,741 0,020 0,826 -26,788 

AusenciaEdif, Forestado30m, VegNat30m Aditivo 5 60,142 65,142 5,231 0,016 0,841 -25,071 

AusenciaBasura, Forestado30m, VegNat30m Aditivo 5 60,519 65,519 5,607 0,013 0,854 -25,259 

AusenciaBasura, VegNat30m Aditivo 4 62,563 65,640 5,728 0,012 0,867 -27,282 

AusenciaEdif, AusenciaBasura Aditivo 4 62,619 65,696 5,784 0,012 0,878 -27,309 

AusenciaBasura, ErosionBanco Aditivo 4 63,026 66,103 6,191 0,010 0,888 -27,513 

AusenciaEdif, ErosionBanco, VegNat30m Aditivo 5 61,299 66,299 6,387 0,009 0,897 -25,650 

AusenciaBasura * Forestado30m Interactivo 5 61,336 66,336 6,424 0,009 0,906 -25,668 

AusenciaBasura, ErosionBanco, Forestado30m Aditivo 5 61,432 66,432 6,520 0,008 0,914 -25,716 

AusenciaEdif, AusenciaBasura, VegNat30m Aditivo 5 61,449 66,449 6,537 0,008 0,922 -25,724 

AusenciaEdif * VegNat30m Interactivo 5 61,453 66,453 6,542 0,008 0,930 -25,727 

AusenciaEdif, AusenciaBasura, Forestado30m Aditivo 5 61,455 66,455 6,543 0,008 0,938 -25,727 

ErosionBanco, Forestado30m, VegNat30m Aditivo 5 61,610 66,610 6,699 0,008 0,946 -25,805 

AusenciaEdif, ErosionBanco, Forestado30m Aditivo 5 61,678 66,678 6,766 0,007 0,953 -25,839 

Forestado30m * VegNat30m Interactivo 5 61,701 66,701 6,790 0,007 0,960 -25,851 

ErosionBanco * Forestado30m Interactivo 5 61,893 66,893 6,981 0,007 0,967 -25,946 

ErosionBanco, VegNat30m Aditivo 4 63,967 67,044 7,132 0,006 0,973 -27,983 

AusenciaBasura * VegNat30m Interactivo 5 62,540 67,540 7,629 0,005 0,978 -26,270 

AusenciaEdif * ErosionBanco Interactivo 5 63,142 68,142 8,231 0,004 0,981 -26,571 

AusenciaBasura * ErosionBanco Interactivo 5 63,440 68,440 8,528 0,003 0,984 -26,720 

AusenciaEdif, AusenciaBasura, ErosionBanco Aditivo 5 63,533 68,533 8,622 0,003 0,987 -26,767 

AusenciaEdif * AusenciaBasura Interactivo 5 63,810 68,810 8,898 0,003 0,990 -26,905 

AusenciaBasura, ErosionBanco, VegNat30m Aditivo 5 64,364 69,364 9,453 0,002 0,992 -27,182 
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AusenciaEdif, AusenciaBasura, Forestado30m, 
VegNat30m Aditivo 6 61,852 69,488 9,576 0,002 0,993 -24,926 
AusenciaEdif, ErosionBanco, Forestado30m, 
VegNat30m Aditivo 6 62,124 69,760 9,848 0,002 0,995 -25,062 

ErosionBanco * VegNat30m Interactivo 5 64,780 69,780 9,869 0,002 0,997 -27,390 
AusenciaBasura, ErosionBanco, Forestado30m, 
VegNat30m Aditivo 6 62,477 70,113 10,202 0,001 0,998 -25,239 
AusenciaEdif, AusenciaBasura, ErosionBanco, 
VegNat30m Aditivo 6 63,218 70,855 10,943 0,001 0,999 -25,609 
AusenciaEdif, AusenciaBasura, ErosionBanco, 
Forestado30m Aditivo 6 63,389 71,026 11,114 0,001 1,000 -25,695 

AusenciaEdif * Forestado30m * VegNat30m Interactivo 7 63,684 74,884 14,973 0,000 1,000 -24,842 
AusenciaEdif, AusenciaBasura, ErosionBanco, 
Forestado30m, VegNat30m Aditivo 7 63,852 75,052 15,140 0,000 1,000 -24,926 

AusenciaEdif * ErosionBanco * Forestado30m Interactivo 7 65,114 76,314 16,403 0,000 1,000 -25,557 

AusenciaEdif * AusenciaBasura * Forestado30m Interactivo 7 65,202 76,402 16,491 0,000 1,000 -25,601 

AusenciaEdif * AusenciaBasura * VegNat30m Interactivo 8 65,070 81,070 21,158 0,000 1,000 -24,535 

AusenciaBasura * Forestado30m * VegNat30m Interactivo 8 65,529 81,529 21,617 0,000 1,000 -24,765 

ErosionBanco * Forestado30m * VegNat30m Interactivo 8 66,050 82,050 22,138 0,000 1,000 -25,025 

AusenciaEdif * ErosionBanco * VegNat30m Interactivo 8 66,444 82,444 22,532 0,000 1,000 -25,222 

AusenciaBasura * ErosionBanco * Forestado30m Interactivo 8 66,591 82,591 22,679 0,000 1,000 -25,295 

AusenciaBasura * ErosionBanco * VegNat30m Interactivo 8 67,643 83,643 23,732 0,000 1,000 -25,822 

AusenciaEdif * AusenciaBasura * ErosionBanco Interactivo 8 68,781 84,781 24,869 0,000 1,000 -26,390 
AusenciaEdif * AusenciaBasura * Forestado30m * 
VegNat30m Interactivo 10 68,304 99,733 39,821 0,000 1,000 -24,152 
AusenciaEdif * ErosionBanco * Forestado30m * 
VegNat30m Interactivo 11 69,393 113,393 53,481 0,000 1,000 -23,697 
AusenciaBasura * ErosionBanco * Forestado30m * 
VegNat30m Interactivo 11 70,371 114,371 54,460 0,000 1,000 -24,186 
AusenciaEdif * AusenciaBasura * ErosionBanco * 
Forestado30m Interactivo 11 71,607 115,607 55,695 0,000 1,000 -24,803 
AusenciaEdif * AusenciaBasura * ErosionBanco * 
VegNat30m Interactivo 12 72,167 134,567 74,655 0,000 1,000 -24,083 
AusenciaEdif * AusenciaBasura * ErosionBanco * 
Forestado30m * VegNat30m Interactivo 14 75,317 215,317 155,406 0,000 1,000 -23,659 
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Anexo 36. Comparación de modelos de GLM para el % de Diptera a escala de ribera en cuenca 

alta utilizando el criterio de Akaike (AIC). La tabla muestra el número de parámetros estimados 

(K), el valor de AICc para cada modelo, la diferencia entre el AICc del modelo y el mejor modelo 

(ΔAICc), el peso AICc asociado a cada modelo, el peso acumulado, y la verosimilitud logarítmica 

de cada modelo. 

Modelos Tipo K AIC AICc ΔAICc 
Peso 
AICc 

Peso 
acumulado 

log-
verosimilitud 

ErosionBanco Aditivo 3 155,03 156,74 0,00 0,15 0,15 -74,51 

ErosionBanco, Forestado30m Aditivo 4 154,22 157,30 0,56 0,11 0,25 -73,11 

AusenciaEdif, ErosionBanco Aditivo 4 154,27 157,35 0,61 0,11 0,36 -73,13 

AusenciaEdif Aditivo 3 155,69 157,41 0,67 0,10 0,47 -74,85 

AusenciaBasura Aditivo 3 156,92 158,64 1,90 0,06 0,52 -75,46 

AusenciaBasura, ErosionBanco Aditivo 4 155,92 159,00 2,26 0,05 0,57 -73,96 

AusenciaEdif * AusenciaBasura Interactivo 5 154,57 159,57 2,83 0,04 0,60 -72,28 

NULL Nulo 2 158,83 159,63 2,89 0,03 0,64 -77,42 

AusenciaEdif, ErosionBanco, VegNat30m Aditivo 5 154,82 159,82 3,08 0,03 0,67 -72,41 

ErosionBanco, VegNat30m Aditivo 4 156,99 160,07 3,33 0,03 0,70 -74,49 

AusenciaEdif, ErosionBanco, Forestado30m Aditivo 5 155,36 160,36 3,62 0,02 0,72 -72,68 

AusenciaEdif, AusenciaBasura Aditivo 4 157,38 160,45 3,71 0,02 0,74 -74,69 

AusenciaEdif, VegNat30m Aditivo 4 157,44 160,52 3,78 0,02 0,76 -74,72 

AusenciaBasura, ErosionBanco, Forestado30m Aditivo 5 155,61 160,61 3,87 0,02 0,78 -72,80 

AusenciaEdif, Forestado30m Aditivo 4 157,64 160,72 3,98 0,02 0,80 -74,82 

AusenciaEdif * Forestado30m Interactivo 4 157,64 160,72 3,98 0,02 0,82 -74,82 

ErosionBanco * Forestado30m Interactivo 5 155,91 160,91 4,17 0,02 0,84 -72,96 

AusenciaEdif * ErosionBanco Interactivo 5 156,07 161,07 4,33 0,02 0,86 -73,04 

ErosionBanco, Forestado30m, VegNat30m Aditivo 5 156,14 161,14 4,40 0,02 0,87 -73,07 

AusenciaEdif, AusenciaBasura, ErosionBanco Aditivo 5 156,27 161,27 4,53 0,02 0,89 -73,13 

AusenciaBasura, Forestado30m Aditivo 4 158,54 161,61 4,87 0,01 0,90 -75,27 

VegNat30m Aditivo 3 159,97 161,69 4,95 0,01 0,91 -76,99 

AusenciaEdif * VegNat30m Interactivo 5 156,73 161,73 4,99 0,01 0,93 -73,36 

AusenciaBasura, VegNat30m Aditivo 4 158,92 162,00 5,26 0,01 0,94 -75,46 

AusenciaBasura * ErosionBanco Interactivo 5 157,06 162,06 5,32 0,01 0,95 -73,53 

Forestado30m Aditivo 3 160,64 162,35 5,61 0,01 0,96 -77,32 

AusenciaBasura, ErosionBanco, VegNat30m Aditivo 5 157,58 162,58 5,84 0,01 0,96 -73,79 

ErosionBanco * VegNat30m Interactivo 5 158,69 163,69 6,95 0,00 0,97 -74,34 

AusenciaEdif, ErosionBanco, Forestado30m, 
VegNat30m 

Aditivo 6 156,42 164,06 7,32 0,00 0,97 -72,21 

AusenciaEdif, AusenciaBasura, VegNat30m Aditivo 5 159,11 164,11 7,37 0,00 0,98 -74,56 

AusenciaEdif, Forestado30m, VegNat30m Aditivo 5 159,24 164,24 7,50 0,00 0,98 -74,62 

AusenciaEdif, AusenciaBasura, Forestado30m Aditivo 5 159,38 164,38 7,64 0,00 0,98 -74,69 

AusenciaEdif, AusenciaBasura, ErosionBanco, 
VegNat30m 

Aditivo 6 156,81 164,45 7,71 0,00 0,99 -72,41 

Forestado30m, VegNat30m Aditivo 4 161,65 164,73 7,99 0,00 0,99 -76,83 

AusenciaBasura, ErosionBanco, Forestado30m, 
VegNat30m 

Aditivo 6 157,24 164,88 8,14 0,00 0,99 -72,62 
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AusenciaEdif, AusenciaBasura, ErosionBanco, 
Forestado30m 

Aditivo 6 157,32 164,95 8,21 0,00 0,99 -72,66 

AusenciaBasura * Forestado30m Interactivo 5 160,32 165,32 8,58 0,00 0,99 -75,16 

AusenciaBasura, Forestado30m, VegNat30m Aditivo 5 160,52 165,52 8,78 0,00 1,00 -75,26 

AusenciaBasura * VegNat30m Interactivo 5 160,78 165,78 9,04 0,00 1,00 -75,39 

AusenciaEdif * AusenciaBasura * VegNat30m Interactivo 8 151,96 167,96 11,22 0,00 1,00 -67,98 

Forestado30m * VegNat30m Interactivo 5 163,63 168,63 11,90 0,00 1,00 -76,82 

AusenciaEdif, AusenciaBasura, Forestado30m, 
VegNat30m 

Aditivo 6 161,06 168,70 11,96 0,00 1,00 -74,53 

AusenciaEdif * AusenciaBasura * Forestado30m Interactivo 7 157,75 168,95 12,21 0,00 1,00 -71,87 

AusenciaEdif, AusenciaBasura, ErosionBanco, 
Forestado30m, VegNat30m 

Aditivo 7 158,40 169,60 12,86 0,00 1,00 -72,20 

AusenciaEdif * ErosionBanco * Forestado30m Interactivo 7 159,18 170,38 13,64 0,00 1,00 -72,59 

AusenciaEdif * Forestado30m * VegNat30m Interactivo 7 160,42 171,62 14,88 0,00 1,00 -73,21 

AusenciaEdif * ErosionBanco * VegNat30m Interactivo 8 157,70 173,70 16,96 0,00 1,00 -70,85 

AusenciaEdif * AusenciaBasura * ErosionBanco Interactivo 8 158,05 174,05 17,31 0,00 1,00 -71,02 

ErosionBanco * Forestado30m * VegNat30m Interactivo 8 159,17 175,17 18,43 0,00 1,00 -71,58 

AusenciaBasura * ErosionBanco * Forestado30m Interactivo 8 160,86 176,86 20,12 0,00 1,00 -72,43 

AusenciaBasura * ErosionBanco * VegNat30m Interactivo 8 161,74 177,74 21,00 0,00 1,00 -72,87 

AusenciaBasura * Forestado30m * VegNat30m Interactivo 8 162,91 178,91 22,17 0,00 1,00 -73,45 

AusenciaEdif * AusenciaBasura * Forestado30m * 
VegNat30m 

Interactivo 10 154,61 186,04 29,30 0,00 1,00 -67,31 

AusenciaBasura * ErosionBanco * Forestado30m * 
VegNat30m 

Interactivo 11 154,66 198,66 41,92 0,00 1,00 -66,33 

AusenciaEdif * AusenciaBasura * ErosionBanco * 
Forestado30m 

Interactivo 11 155,23 199,23 42,50 0,00 1,00 -66,62 

AusenciaEdif * ErosionBanco * Forestado30m * 
VegNat30m 

Interactivo 11 155,36 199,36 42,62 0,00 1,00 -66,68 

AusenciaEdif * AusenciaBasura * ErosionBanco * 
VegNat30m 

Interactivo 12 156,14 218,54 61,80 0,00 1,00 -66,07 

AusenciaEdif * AusenciaBasura * ErosionBanco * 
Forestado30m * VegNat30m 

Interactivo 14 137,75 277,75 121,01 0,00 1,00 -54,88 
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Anexo 37. Correlaciones y niveles de significancia de las variables con mayor contribución a los 

dos primeros ejes del Análisis de Componentes Principales (PCA) para la cuenca media-baja, a 

escala de ribera. Se muestran únicamente las variables con |p-valor| < 0,05 en al menos uno 

de los dos primeros ejes. El símbolo “—” indica ausencia de asociación significativa con la 

dimensión correspondiente. 

Variable PCA 1 (r) p-value PCA 2 (r) p-value 

CondiciónBosque 0,8452183 <0,001 — — 

AusenciaHum 0,7554995 <0,001 — — 

UsodelaTierra 0,7250012 <0,001 0,3992320 0,035 

BosqNat50m 0,6097626 <0,001 0,4592907 0,014 

BosqNat10m 0,5776750 0,001 — — 

AusenciaBasura 0,5650157 0,002 0,6225328 <0,001 

PreservBosque 0,5410932 0,003 −0,3956734 0,037 

MecRetencion 0,5001632 0,007 0,4918098 0,008 

CoberVeg 0,4851495 0,009 −0,5299926 0,004 

EstrucCober 0,4603888 0,014 — — 

AusenciaEdif 0,4332531 0,021 — — 

CaractCauce 0,3771070 0,048 0,5774431 0,001 

BosqExo100m −0,4842681 0,009 0,5547649 0,002 

BosqExo50m −0,5725883 0,002 0,4536194 0,015 

Urb50m −0,5944595 <0,001 — — 

Urb100m −0,7161830 <0,001 — — 

SueloDesn50m — — 0,4337425 0,021 

ErosionBanco — — 0,4266508 0,024 

BosqNat100m — — 0,4215800 0,026 

BosqMix100m — — −0,7645970 <0,001 

BosqMix50m — — −0,8349681 <0,001 
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Anexo 38. Matriz gráfica de correlaciones entre variables de ribera de la cuenca media-baja (coeficiente de 
Spearman). En la diagonal se muestran las distribuciones (curvas de densidad) de cada variable. En el triángulo 
inferior se presentan los diagramas de dispersión para cada par de variables, con una línea de tendencia (ajuste 
lineal) y su banda de confianza. En el triángulo superior se indican los coeficientes de correlación (ρ) entre pares 
de variables; el color de fondo representa el signo y la magnitud de la asociación (rojos = correlaciones positivas; 
azules = correlaciones negativas; mayor intensidad = mayor |ρ|). La significancia estadística se señala mediante 
asteriscos (* p < 0,05; ** p < 0,01; *** p < 0,001). Se incluyen las siguientes variables: condición del bosque 
ribereño dentro de los 10 metros después del ancho seco del cuerpo de agua (CondiB), ausencia de ocupación 
humana (AusHum), Uso de la Tierra alrededor de la zona ribereña (Uso), porcentaje de vegetación mixta en 
buffer de 50 m (VMix30m), porcentaje de uso del suelo urbano en buffer de 100 m (Urb100m) y porcentaje de 
vegetación mixta en buffer de 100 m (VMix100m). 
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Anexo 39. Comparación de modelos de GLM para BMWP a escala de ribera en cuenca media-

baja utilizando el criterio de Akaike (AIC). La tabla muestra el número de parámetros estimados 

(K), el valor de AICc para cada modelo, la diferencia entre el AICc del modelo y el mejor modelo 

(ΔAICc), el peso AICc asociado a cada modelo, el peso acumulado, y la verosimilitud logarítmica 

de cada modelo. 

Modelos Tipo K AIC AICc ΔAICc 
Peso 
AICc 

Peso 
acumulado 

log-
verosimilitud 

VegMix50m Aditivo 3 273,08 274,08 0,00 0,20 0,20 -133,54 

VegMix50m, Urb100m Aditivo 4 273,27 275,01 0,93 0,13 0,33 -132,64 

CondiciónBosque * VegMix50m Interactivo 5 272,47 275,20 1,11 0,12 0,45 -131,24 

Urb100m Aditivo 3 274,54 275,54 1,46 0,10 0,55 -134,27 

CondiciónBosque, VegMix50m, 
Urb100m 

Aditivo 5 272,89 275,62 1,53 0,10 0,64 -131,45 

CondiciónBosque, VegMix50m Aditivo 4 274,31 276,05 1,97 0,08 0,72 -133,16 

CondiciónBosque * VegMix50m * 
Urb100m 

Interactivo 8 268,58 276,15 2,07 0,07 0,79 -126,29 

BosqMix50m * Urb100m Interactivo 5 273,51 276,24 2,15 0,07 0,86 -131,75 

NULL Nulo 2 275,97 276,45 2,36 0,06 0,92 -135,98 

CondiciónBosque, Urb100m Aditivo 4 275,56 277,30 3,22 0,04 0,96 -133,78 

CondiciónBosque * Urb100m Interactivo 5 276,16 278,89 4,80 0,02 0,98 -133,08 

CondiciónBosque Aditivo 3 277,96 278,96 4,88 0,02 1,00 -135,98 
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Anexo 40. Comparación de modelos de GLM para % de Depredadores a escala de ribera en 

cuenca media-baja utilizando el criterio de Akaike (AIC). La tabla muestra el número de 

parámetros estimados (K), el valor de AICc para cada modelo, la diferencia entre el AICc del 

modelo y el mejor modelo (ΔAICc), el peso AICc asociado a cada modelo, el peso acumulado, y 

la verosimilitud logarítmica de cada modelo. 

Modelos Tipo K AIC AICc ΔAICc 
Peso 
AICc 

Peso 
acumulado 

log-
verosimilitud 

NULL Nulo 2 63,12 63,60 0,00 0,33 0,33 -29,56 

Urb100m Aditivo 3 63,94 64,94 1,34 0,17 0,50 -28,97 

CondiciónBosque Aditivo 3 64,00 65,00 1,40 0,16 0,66 -29,00 

BosqMix50m Aditivo 3 65,06 66,06 2,46 0,10 0,75 -29,53 

CondiciónBosque, 
Urb100m 

Aditivo 4 65,49 67,23 3,63 0,05 0,81 -28,75 

BosqMix50m, 
Urb100m 

Aditivo 4 65,56 67,30 3,70 0,05 0,86 -28,78 

CondiciónBosque, 
BosqMix50m 

Aditivo 4 65,58 67,32 3,72 0,05 0,91 -28,79 

CondiciónBosque * 
Urb100m 

Interactivo 5 64,94 67,66 4,06 0,04 0,95 -27,47 

CondiciónBosque * 
BosqMix50m 

Interactivo 5 66,82 69,55 5,95 0,02 0,97 -28,41 

CondiciónBosque, 
BosqMix50m, 
Urb100m 

Aditivo 5 66,85 69,58 5,98 0,02 0,99 -28,43 

BosqMix50m * 
Urb100m 

Interactivo 5 67,36 70,09 6,48 0,01 1,00 -28,68 

CondiciónBosque * 
BosqMix50m * 
Urb100m 

Interactivo 8 68,37 75,95 12,35 0,00 1,00 -26,19 
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Anexo 41. Valores de variables a escala de paisaje en cuenca alta. Las variables incluidas son: porcentaje de urbanización en buffer de 200 m (Urb200m), 

porcentaje de suelo desnudo en buffer de 200 m (SueloDes200m), porcentaje de uso del suelo forestado en buffer de 200 m (Forestado200m), porcentaje de 

cultivo en buffer de 200 m (Cultivo200m), porcentaje de pastura en buffer de 200 m (Pastura200m), porcentaje de vegetación nativa en buffer de 200 m 

(VegNat200m), porcentaje de vegetación exótica en buffer de 200 m (VegExo200m), porcentaje de vegetación mixta en buffer de 200 m (VegMix200m), 

porcentaje de urbanización en buffer de 600 m (Urb600m), porcentaje de suelo desnudo en buffer de 200 m(SueloDes600m), porcentaje de uso del suelo 

forestado en buffer de 600 m (Forestado600m), porcentaje de cultivo en buffer de 600 m (Cultivo600m), porcentaje de pastura en buffer de 600 m 

(Pastura600m), porcentaje de vegetación nativa en buffer de 600 m (VegNat600m), porcentaje de vegetación exótica en buffer de 600 m (VegExo600m) y 

porcentaje de vegetación mixta en buffer de 600 m (VegMix600m). 

Tramos/Variables 
CT-1 CT-2 CT-3 CT-4 CT-5 CT-6 CT-7 CT-8 CT-9 CT-10 CT-11 CT-12 CH-1 CH-2 CH-3 CH-4 CH-5 CH-6 

Urb200m 0,00 0,00 0,00 85,79 35,03 0,00 40,65 0,00 0,00 52,41 0,00 0,00 3,98 0,00 69,15 0,00 42,29 0,00 

SueloDes200m 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 4,21 

Forestado200m 50,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 100,00 0,00 0,00 46,19 0,00 50,00 0,00 0,00 0,00 0,00 

Cultivo200m 0,00 0,00 0,00 0,00 15,75 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 

Pastura200m 0,00 26,46 0,00 0,00 0,00 0,00 33,95 0,93 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 75,98 

VegNat200m 50,00 41,55 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 99,06 0,00 0,00 100,00 60,30 96,02 50,00 5,07 100,00 26,40 0,00 

VegExo200m 0,00 0,00 0,00 14,21 49,22 0,00 0,00 0,00 0,00 47,59 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 32,33 19,81 

VegMix200m 0,00 31,99 100,00 0,00 0,00 100,00 25,40 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 25,82 0,00 0,00 0,00 

Urb600m 0,00 0,00 4,90 78,94 17,87 0,00 9,59 0,00 0,00 25,83 0,00 0,00 2,32 1,50 48,57 0,00 5,18 0,00 

SueloDes600m 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,46 

Forestado600m 24,87 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 46,10 0,00 0,00 36,13 0,00 43,54 0,00 0,00 0,00 0,00 

Cultivo600m 0,00 0,00 0,00 0,00 69,76 0,00 26,12 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 65,99 

Pastura600m 0,00 12,79 0,00 0,00 0,00 0,00 49,24 0,66 1,97 15,72 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 29,26 

VegNat600m 75,13 38,52 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 99,34 51,92 0,00 100,00 68,87 87,94 54,96 28,56 100,00 90,89 0,00 

VegExo600m 0,00 0,00 0,00 15,98 12,37 0,00 0,00 0,00 0,00 58,45 0,00 0,00 9,75 0,00 0,00 0,00 3,93 4,29 

VegMix600m 0,00 48,69 95,10 5,08 0,00 100,00 15,05 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 22,87 0,00 0,00 0,00 



Anexo 41. Valores de variables a escala de paisaje en cuenca media-baja. Las variables incluidas 

son: porcentaje de urbanización en buffer de 600 m (Urb600m), porcentaje de suelo desnudo 

en buffer de 600 m (SueloDes600m), porcentaje de cultivo en buffer de 600 m (Cultivo600m), 

porcentaje de pastura en buffer de 600 m (Pastura600m), porcentaje de vegetación nativa en 

buffer de 600 m (VegNat600m), porcentaje de vegetación exótica en buffer de 600 m 

(VegExo600m), porcentaje de vegetación mixta en buffer de 600 m (VegMix600m), porcentaje 

de urbanización en buffer de 1,2 km (Urb1.2km), porcentaje de suelo desnudo en buffer de 1,2 

km (SueloDes1,2km), porcentaje de cultivo en buffer de 1,2 km (Cultivo1.2km), porcentaje de 

pastura en buffer de 1,2 km (Pastura1.2km), porcentaje de vegetación nativa en buffer de 1,2 

km (VegNat1.2km), porcentaje de vegetación exótica en buffer de 1,2 km (VegExo1.2km) y 

porcentaje de vegetación mixta en buffer de 1,2 km (VegMix1.2km). 

Ctalamochita 

Variables/Sitios CT-13 CT-14 CT-15 CT-16 CT-17 CT-18 CT-19 CT-20 CT-21 CT-22 CT-23 CT-24 

Urb600m 60,56 11,64 14,72 0,00 0,00 0,00 8,56 0,00 81,66 0,00 33,46 0,00 

Cultivo600m 0,00 27,13 48,25 31,20 63,20 39,33 54,19 11,37 0,00 86,24 2,21 85,70 

Pastura600m 0,00 0,00 0,00 14,70 0,00 0,00 0,00 44,22 0,00 0,00 0,00 0,00 

SueloDesn600m 0,00 1,22 0,00 0,00 9,51 0,00 2,40 0,27 0,00 0,00 0,00 0,00 

BosqNat600m 0,00 0,00 0,00 45,90 0,00 0,00 0,00 44,14 0,00 0,00 0,00 0,00 

BosqMix600m 10,69 0,00 37,03 0,00 27,29 60,67 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 14,30 

BosqExo600m 28,74 60,01 0,00 0,00 0,00 0,00 32,56 0,00 18,34 13,76 64,33 0,00 

Urb1.2km 66,16 3,59 10,66 0,00 0,00 0,00 2,07 0,00 87,04 0,00 49,95 0,00 

Cultivo1.2km 7,94 60,91 57,12 43,64 77,37 84,48 83,12 32,86 0,00 93,86 25,93 93,71 

Pastura1.2km 0,00 0,00 8,00 3,27 0,00 0,00 0,00 13,22 0,00 0,00 0,00 0,00 

SueloDesn1.2km 0,00 0,42 0,00 0,00 1,05 0,00 0,61 0,07 0,00 0,00 0,00 0,00 

BosqNat1.2km 0,00 0,00 0,00 53,10 0,00 0,00 0,00 53,85 0,00 0,00 0,00 0,00 

BosqMix1.2m 6,22 0,00 24,22 0,00 21,58 15,52 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 6,29 

BosqExo1.2km 19,66 35,08 0,00 0,00 0,00 0,00 14,19 0,00 12,96 6,14 24,13 0,00 

Chocancharava 

Variables/Sitios CH-7 CH-8 CH-9 CH-10 CH-11 CH-12 CH-13 CH-14 CH-15 CH-16 CH-17 CH-18 

Urb600m 1,94 79,75 0,00 0,00 0,00 2,97 0,13 15,50 0,00 0,00 0,00 61,45 

Cultivo600m 21,96 0,00 48,05 16,62 50,08 20,86 49,38 10,50 75,15 82,50 89,11 27,62 

Pastura600m 40,71 0,00 13,97 0,00 20,99 22,43 5,12 0,00 17,08 0,00 0,00 0,00 

SueloDesn600m 0,00 0,00 0,00 0,00 2,98 2,02 0,00 23,44 0,00 0,00 0,00 0,00 

BosqNat600m 22,19 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 

BosqMix600m 13,19 0,00 0,00 83,38 25,95 51,73 45,38 39,48 0,00 17,50 0,00 0,00 

BosqExo600m 0,00 20,25 37,97 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 7,76 0,00 10,89 10,93 

Urb1.2km 0,46 90,89 0,00 0,00 0,00 30,95 0,19 28,60 0,00 0,00 0,00 43,83 

Cultivo1.2km 71,48 0,00 67,58 51,63 84,05 24,94 68,45 35,67 80,93 82,28 95,28 43,98 

Pastura1.2km 13,70 0,00 3,34 0,00 8,34 9,55 12,20 0,00 5,17 0,00 0,00 0,00 

SueloDesn1.2km 0,00 0,00 0,00 0,00 0,71 0,48 0,00 5,62 0,00 0,00 0,00 0,00 

BosqNat1.2km 15,51 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 
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BosqMix1.2m 4,41 0,00 4,50 48,37 6,91 34,09 19,15 30,07 0,00 17,72 0,00 0,00 

BosqExo1.2km 0,00 9,11 24,59 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 13,89 0,00 4,72 12,19 

Carcarañá       
  

Variables/Sitios CA-1 CA-2 CA-3 CA-4       
  

Urb600m 2,92 1,38 0,00 0,00       
  

Cultivo600m 88,05 94,91 78,82 58,93       
  

Pastura600m 8,59 0,00 0,00 0,00       
  

SueloDesn600m 0,00 0,00 0,00 0,00       
  

BosqNat600m 0,00 0,00 0,00 0,00       
  

BosqMix600m 0,00 3,71 21,18 41,07       
  

BosqExo600m 0,44 0,00 0,00 0,00       
  

Urb1.2km 2,39 0,31 0,00 0,00       
  

Cultivo1.2km 91,15 97,55 88,00 81,12       
  

Pastura1.2km 1,52 0,00 0,00 0,00       
  

SueloDesn1.2km 0,00 0,00 0,00 0,00       
  

BosqNat1.2km 0,00 0,00 0,00 0,00       
  

BosqMix1.2m 0,00 2,14 12,00 18,88       
  

BosqExo1.2km 4,94 0,00 0,00 0,00       
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Anexo 43. Correlaciones y niveles de significancia de las variables con mayor contribución a los 

dos primeros ejes del Análisis de Componentes Principales (PCA) para la cuenca alta, a escala de 

paisaje. Se muestran únicamente las variables con |p-valor| < 0,05 en al menos uno de los dos 

primeros ejes. El símbolo “—” indica ausencia de asociación significativa con la dimensión 

correspondiente. 

Variable PCA 1 (r) p-valor PCA 2 (r) p-valor 

Urb200m 0,75 3,54×10⁻⁴ — — 

Urb600m 0,65 3,50×10⁻³ — — 

VegExo200m 0,61 7,19×10⁻³ 0,49 3,84×10⁻² 

VegExo600m 0,58 1,19×10⁻² 0,49 3,68×10⁻² 

Forestado200m −0,56 1,50×10⁻² — — 

Forestado600m −0,59 9,73×10⁻³ — — 

VegNat200m −0,74 4,97×10⁻⁴ — — 

VegNat600m −0,82 3,01×10⁻⁵ — — 

VegMix600m — — −0,89 7,60×10⁻⁷ 

VegMix200m — — −0,89 5,44×10⁻⁷ 
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Anexo 44. Matriz gráfica de correlaciones entre variables de paisaje de la cuenca alta (coeficiente de 
Spearman). En la diagonal se muestran las distribuciones (curvas de densidad) de cada variable. En el triángulo 
inferior se presentan los diagramas de dispersión para cada par de variables, con una línea de tendencia 
(ajuste lineal) y su banda de confianza. En el triángulo superior se indican los coeficientes de correlación (ρ) 
entre pares de variables; el color de fondo representa el signo y la magnitud de la asociación (rojos = 
correlaciones positivas; azules = correlaciones negativas; mayor intensidad = mayor |ρ|). La significancia 
estadística se señala mediante asteriscos (* p < 0,05; ** p < 0,01; *** p < 0,001). Se incluyen las siguientes 
variables: porcentaje de urbanización en buffer de 200 m (Urb200m), porcentaje de vegetación nativa en 
buffer de 200 m (VegNat200m), porcentaje de vegetación mixta en buffer de 200 m (VegMix200m), 
porcentaje de vegetación nativa en buffer de 600 m (VegNat600m) y porcentaje de vegetación mixta en buffer 
de 600 m (VegMix600m). 
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Anexo 45. Comparación de modelos de GLM para BMWP a escala de paisaje en cuenca alta 

utilizando el criterio de Akaike (AIC). La tabla muestra el número de parámetros estimados (K), 

el valor de AICc para cada modelo, la diferencia entre el AICc del modelo y el mejor modelo 

(ΔAICc), el peso AICc asociado a cada modelo, el peso acumulado, y la verosimilitud logarítmica 

de cada modelo. 

Modelos Tipo K AIC AICc ΔAICc 
Peso 
AICc 

Peso 
acumulado 

log-
verosimilitud 

VegMix200m Aditivo 3 148,15 149,15 0,00 0,33 0,33 -71,08 

NULL Nulo 2 150,12 150,60 1,45 0,16 0,48 -73,06 

Urb200m, 
VegMix200m 

Aditivo 4 149,79 151,52 2,37 0,10 0,58 -70,89 

VegMix200m, 
VegNat600m 

Aditivo 4 150,12 151,86 2,71 0,08 0,67 -71,06 

VegNat600m Aditivo 3 151,06 152,06 2,91 0,08 0,74 -72,53 

Urb200m Aditivo 3 151,44 152,44 3,28 0,06 0,81 -72,72 

Urb200m * 
VegNat600m 

Interactivo 5 149,81 152,54 3,39 0,06 0,87 -69,91 

Urb200m, 
VegNat600m 

Aditivo 4 150,92 152,66 3,51 0,06 0,92 -71,46 

Urb200m * 
VegMix200m 

Interactivo 5 151,10 153,83 4,68 0,03 0,95 -70,55 

Urb200m, 
VegMix200m, 
VegNat600m 

Aditivo 5 151,38 154,11 4,95 0,03 0,98 -70,69 

VegMix200m * 
VegNat600m 

Interactivo 5 152,12 154,85 5,69 0,02 1,00 -71,06 

Urb200m * 
VegMix200m * 
VegNat600m 

Interactivo 8 154,23 161,81 12,66 0,00 1,00 -69,12 
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Anexo 46. Comparación de modelos de GLM para abundancia de colectores de depósito a escala 

de paisaje en cuenca alta utilizando el criterio de Akaike (AIC). La tabla muestra el número de 

parámetros estimados (K), el valor de AICc para cada modelo, la diferencia entre el AICc del 

modelo y el mejor modelo (ΔAICc), el peso AICc asociado a cada modelo, el peso acumulado, y 

la verosimilitud logarítmica de cada modelo. 

Modelos Tipo K AIC AICc ΔAICc 
Peso 

AICc 

Peso 

acumulado 

log-

verosimilitud 

NULL Nulo 2 60,20 61,00 0,00 0,40 0,40 -28,10 

Urb200m Aditivo 3 60,14 61,86 0,85 0,26 0,66 -27,07 

VegMix200m Aditivo 3 62,14 63,86 2,85 0,10 0,75 -28,07 

VegNat600m Aditivo 3 62,20 63,92 2,91 0,09 0,84 -28,10 

Urb200m, 
VegNat600m 

Aditivo 4 61,63 64,70 3,70 0,06 0,91 -26,81 

Urb200m, 
VegMix200m 

Aditivo 4 62,14 65,22 4,21 0,05 0,95 -27,07 

VegMix200m, 
VegNat600m 

Aditivo 4 64,13 67,20 6,20 0,02 0,97 -28,06 

Urb200m, 
VegMix200m, 
VegNat600m 

Aditivo 5 63,40 68,40 7,40 0,01 0,98 -26,70 

Urb200m * 
VegNat600m 

Interactivo 5 63,59 68,59 7,58 0,01 0,99 -26,79 

Urb200m * 
VegMix200m 

Interactivo 5 64,09 69,09 8,09 0,01 1,00 -27,05 

VegMix200m * 
VegNat600m 

Interactivo 5 66,01 71,01 10,01 0,00 1,00 -28,00 

Urb200m * 
VegMix200m * 
VegNat600m 

Interactivo 8 68,71 84,71 23,71 0,00 1,00 -26,36 
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Anexo 47. Comparación de modelos de GLM para % de Diptera a escala de paisaje en cuenca 

alta utilizando el criterio de Akaike (AIC). La tabla muestra el número de parámetros estimados 

(K), el valor de AICc para cada modelo, la diferencia entre el AICc del modelo y el mejor modelo 

(ΔAICc), el peso AICc asociado a cada modelo, el peso acumulado, y la verosimilitud logarítmica 

de cada modelo. 

Modelos Tipo K AIC AICc ΔAICc Peso AICc 
Peso 

acumulado 
log-

verosimilitud 

Urb200m Aditivo 3 156,38 158,09 0,00 0,36 0,36 -75,19 

NULL Nulo 2 158,83 159,63 1,55 0,17 0,53 -77,42 

Urb200m, 
VegMix200m 

Aditivo 4 158,05 161,12 3,03 0,08 0,61 -75,02 

VegNat600m Aditivo 3 159,49 161,20 3,12 0,08 0,68 -76,75 

VegMix200m * 
VegNat600m 

Interactivo 5 156,23 161,23 3,14 0,08 0,76 -73,12 

VegMix200m, 
VegNat600m 

Aditivo 4 158,22 161,30 3,21 0,07 0,83 -75,11 

Urb200m, 
VegNat600m 

Aditivo 4 158,25 161,33 3,24 0,07 0,90 -75,12 

VegMix200m Aditivo 3 160,23 161,95 3,86 0,05 0,95 -77,12 

Urb200m, 
VegMix200m, 
VegNat600m 

Aditivo 5 159,05 164,05 5,96 0,02 0,97 -74,53 

Urb200m * 
VegNat600m 

Interactivo 5 159,26 164,26 6,17 0,02 0,99 -74,63 

Urb200m * 
VegMix200m 

Interactivo 5 160,04 165,04 6,95 0,01 1,00 -75,02 

Urb200m * 
VegMix200m * 
VegNat600m 

Interactivo 8 154,31 170,31 12,23 0,00 1,00 -69,16 
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Anexo 48. Correlaciones y niveles de significancia de las variables con mayor contribución a los 

dos primeros ejes del Análisis de Componentes Principales (PCA) para la cuenca media-baja, a 

escala de paisaje. Se muestran únicamente las variables con |p-valor| < 0,05 en al menos uno 

de los dos primeros ejes. El símbolo “—” indica ausencia de asociación significativa con la 

dimensión correspondiente. 

Variable PCA 1 (r) p-valor PCA 2 (r) p-valor 

Urb600m 0,88 <0,001 — — 

Urb1.2km 0,86 <0,001 — — 

VegExo1.2km 0,74 <0,001 −0,41 0,029 

VegExo600m 0,73 <0,001 −0,38 0,047 

VegMix1.2m −0,42 0,026 0,67 <0,001 

VegMix600m −0,47 0,011 0,67 <0,001 

Cultivo600m −0,65 <0,001 −0,66 <0,001 

Cultivo1.2km −0,76 <0,001 −0,61 <0,001 

Pastural1.2km — — 0,44 0,020 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



 

            284 
                                                                                                                                                                      

Anexo 49. Matriz gráfica de correlaciones entre variables de paisaje de la cuenca media-baja (coeficiente 
de Spearman). En la diagonal se muestran las distribuciones (curvas de densidad) de cada variable. En el 
triángulo inferior se presentan los diagramas de dispersión para cada par de variables, con una línea de 
tendencia (ajuste lineal) y su banda de confianza. En el triángulo superior se indican los coeficientes de 
correlación (ρ) entre pares de variables; el color de fondo representa el signo y la magnitud de la asociación 
(rojos = correlaciones positivas; azules = correlaciones negativas; mayor intensidad = mayor |ρ|). La 
significancia estadística se señala mediante asteriscos (* p < 0,05; ** p < 0,01; *** p < 0,001). Se incluyen 
las siguientes variables: porcentaje de urbanización en buffer de 600 m (Urb600m), porcentaje de 
vegetación exótica en buffer de 200 m (VegExo600m), porcentaje de urbanización en buffer de 1,2 km 
(Urb1.2km), porcentaje de cultivo en buffer de 1,2 km (Cultivo1.2km) y porcentaje de vegetación exótica 
en buffer de 1,2 km (VegExo1.2km). 

 
 

 

 

 

 

 

 

 

 



 

            285 
                                                                                                                                                                      

Anexo 50. Comparación de modelos de GLM para BMWP a escala de paisaje en cuenca media-

baja utilizando el criterio de Akaike (AIC). La tabla muestra el número de parámetros estimados 

(K), el valor de AICc para cada modelo, la diferencia entre el AICc del modelo y el mejor modelo 

(ΔAICc), el peso AICc asociado a cada modelo, el peso acumulado, y la verosimilitud logarítmica 

de cada modelo. 

Modelos Tipo K AIC AICc ΔAICc 
Peso 
AICc 

Peso 
acumulado 

log-
verosimilitud 

Cultivo1.2km Aditivo 3 270,91 271,91 0,00 0,34 0,34 -132,46 

Urb1.2km, 
Cultivo1.2km 

Aditivo 4 270,59 272,33 0,42 0,27 0,61 -131,30 

Cultivo1.2km, 
VegExo1.2km 

Aditivo 4 272,56 274,30 2,38 0,10 0,71 -132,28 

Urb1.2km, 
Cultivo1.2km, 
VegExo1.2km 

Aditivo 5 271,71 274,43 2,52 0,10 0,81 -130,85 

Urb1.2km * 
Cultivo1.2km 

Interactivo 5 272,29 275,02 3,10 0,07 0,88 -131,14 

NULL Nulo 2 275,97 276,45 4,53 0,04 0,91 -135,98 

Urb1.2km Aditivo 3 275,92 276,92 5,00 0,03 0,94 -134,96 

Cultivo1.2km * 
VegExo1.2km 

Interactivo 5 274,44 277,16 5,25 0,02 0,96 -132,22 

VegExo1.2km Aditivo 3 276,41 277,41 5,49 0,02 0,99 -135,20 

Urb1.2km, 
VegExo1.2km 

Aditivo 4 277,23 278,97 7,05 0,01 1,00 -134,61 

Urb1.2km * 
VegExo1.2km 

Interactivo 5 278,69 281,42 9,51 0,00 1,00 -134,35 

Urb1.2km * 
Cultivo1.2km * 
VegExo1.2km 

Interactivo 8 275,64 283,22 11,31 0,00 1,00 -129,82 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



 

            286 
                                                                                                                                                                      

Anexo 51. Comparación de modelos de GLM para % de depredadores a escala de paisaje en 

cuenca media-baja utilizando el criterio de Akaike (AIC). La tabla muestra el número de 

parámetros estimados (K), el valor de AICc para cada modelo, la diferencia entre el AICc del 

modelo y el mejor modelo (ΔAICc), el peso AICc asociado a cada modelo, el peso acumulado, y 

la verosimilitud logarítmica de cada modelo. 

Modelos Tipo K AIC AICc ΔAICc 
Peso 
AICc 

Peso 
acumulado 

log-
verosimilitud 

Urb1.2km * Cultivo1.2km Interactivo 5 59,51 62,24 0,00 0,38 0,38 -24,75 

NULL Nulo 2 63,12 63,60 1,37 0,19 0,58 -29,56 

Urb1.2km, Cultivo1.2km Aditivo 4 62,36 64,10 1,87 0,15 0,73 -27,18 

Urb1.2km Aditivo 3 64,58 65,58 3,34 0,07 0,80 -29,29 

Cultivo1.2km Aditivo 3 64,94 65,94 3,70 0,06 0,86 -29,47 

VegExo1.2km Aditivo 3 65,09 66,09 3,86 0,06 0,91 -29,55 

Urb1.2km, Cultivo1.2km, VegExo1.2km Aditivo 5 64,13 66,85 4,62 0,04 0,95 -27,06 

Urb1.2km, VegExo1.2km Aditivo 4 66,37 68,11 5,87 0,02 0,97 -29,18 

Cultivo1.2km, VegExo1.2km Aditivo 4 66,94 68,68 6,44 0,02 0,99 -29,47 

Cultivo1.2km * VegExo1.2km Interactivo 5 68,01 70,74 8,50 0,01 0,99 -29,01 

Urb1.2km * VegExo1.2km Interactivo 5 68,26 70,99 8,75 0,01 1,00 -29,13 

Urb1.2km * Cultivo1.2km * VegExo1.2km Interactivo 8 63,87 71,45 9,21 0,00 1,00 -23,93 
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