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RESUMEN 

La forestación es una actividad humana que se ha incrementado en el tiempo y se ha 

extendido espacialmente a partir del aumento en la demanda de productos forestales. 

En particular, la forestación de pastizales ha significado cambios en la fenología de la 

vegetación constituyendo mayormente bosques monoespecíficos que se extienden 

sobre las riberas de ríos y arroyos. Esos cambios pueden alterar la hidrología de los 

arroyos, reduciendo caudales y modificando la cantidad y calidad de la materia 

orgánica y de la luz solar incidente sobre el lecho. En la provincia de Córdoba las 

nacientes de los ríos de las Sierras de los Comechingones se ubican en pastizales de 

altura los cuales fueron extensamente forestados con pinos alcanzando unas 36.000 

ha de bosques implantados entre los 900 y 1600 m s.n.m. El objetivo de esta tesis fue 

evaluar los efectos de la forestación con pináceas sobre los ensambles de 

macroinvertebrados en arroyos serranos de pastizal analizando su estructura 

taxonómica y trófica y el uso del hábitat. Se analizó la variación espacial y la dinámica 

temporal de los ensambles de invertebrados a escala de hábitat (macrófitas, pozones 

y rabiones) en arroyos de pastizales naturales y arroyos forestados con pináceas en 

dos periodos hidrológicos (aguas bajas y aguas altas). Adicionalmente, en ambos tipos 

de arroyo se evaluó el uso de hábitats noveles analizando la sucesión del ensamble de 

invertebrados en sustratos colocados experimentalmente (paquetes de acículas y 

paquetes de hilo plástico). El área de estudio comprendió arroyos de la cuenca alta del 

río Ctalamochita (Tercero) que drenan la falda oriental de las Sierras de los 

Comechingones (Córdoba, Argentina). Se seleccionaron seis arroyos de primer orden 

(sup. de cuenca promedio: 77 ha; ancho húmedo promedio: 1,3 m), tres de los cuales 

discurren a través de bosques implantados de Pinus elliottii (situación problema) y tres 

en pastizales serranos (situación de referencia). Se obtuvieron muestras de 

invertebrados, de materia orgánica y se registraron variables fisicoquímicas en tres 

hábitats fluviales (macrófitas, pozones y rabiones) durante dos periodos hidrológicos 

(aguas altas y aguas bajas). Adicionalmente, se realizó un experimento de campo 

donde se colocaron bolsas con acículas de pino y con hilos plásticos en un arroyo de 

pastizal y en uno forestado con pinos las cuales fueron retiradas de los arroyos en tres 

momentos distintos (46, 89 y 158 días). Tanto los invertebrados colectados en los tres 

hábitats fluviales como los del análisis experimental, fueron identificados, cuantificados 

y asignados a un Grupo Funcional Alimentario. En los arroyos forestados, se registró 

una reducción en la intensidad lumínica que recibieron los arroyos, menor temperatura 

y un incremento considerable de la materia orgánica alóctona (hojarasca y material 
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leñoso). Se registraron cambios en la composición taxonómica de los ensambles de 

macroinvertebrados en los tres hábitats fluviales. Se observó una tendencia hacia la 

reducción del número de taxa indicadores de los arroyos forestados, lo cual indica una 

menor especificidad y fidelidad de los invertebrados acuáticos por las nuevas 

condiciones que generan los bosques de pinos De los atributos estructurales, 

solamente la riqueza de taxa EPT disminuyó en los arroyos forestados. Además, todos 

los atributos taxonómicos y tróficos mostraron diferencias más consistentes a escala 

de hábitat dentro de los arroyos que entre arroyos con diferente vegetación ribereña, 

siendo los pozones los que más se distinguieron del resto de los hábitats El análisis 

de la estructura trófica de los ensambles presentes en los tres hábitats fluviales no 

mostró mayores variaciones entre los tipos de arroyo. En particular, los invertebrados 

desmenuzadores incrementaron su abundancia en los arroyos forestados durante el 

periodo de aguas bajas. Sin embargo, debido a la baja riqueza y abundancia en la que 

se manifestaron estos invertebrados en los arroyos estudiados, no existiría un 

procesamiento eficiente de la materia orgánica alóctona que ingresa a esos cuerpos 

de agua. Mediante el experimento con bolsas de hojarasca e hilos plásticos, se 

determinó que los ensambles colonizadores de los sustratos colocados en el arroyo 

forestado presentaron menor riqueza, diversidad y equitatividad que los del arroyo de 

pastizal. Adicionalmente, los invertebrados raspadores, colectores de depósito y 

depredadores fueron menos abundantes en el arroyo forestado, mientras que los 

desmenuzadores no difirieron entre arroyos. Asimismo, la identidad del sustrato 

(orgánico vs. artificial) no determinó diferencias en los ensambles lo que sugiere que el 

sustrato orgánico (las acículas de pino) aún después de haber permanecido cinco 

meses en los arroyos, no fue colonizado para su explotación como recurso alimenticio. 

Sobre la base de los resultados se corroboró que la forestación con pináceas de 

cuencas en pastizales de altura determina un conjunto de cambios ecológicos que 

afectan principalmente la composición taxonómica de las comunidades de 

invertebrados. La información proporcionada constituye una valiosa herramienta para 

la elaboración de planes de monitoreo, conservación y manejo de las cuencas 

afectadas por las forestaciones, que permitan conciliar el uso de los recursos con el 

mantenimiento de la integridad ecológica de los sistemas fluviales implicados. 
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ABSTRACT 

Commercial afforestation is a human activity that has increased through time and 

spread spatially due to an increased demand of forestry products. In particular, 

grassland afforestation produces important changes in vegetation phenology by the 

settlement of monospecific woodlands that extend towards riparian zones of rivers and 

streams. These changes may alter stream hydrology reducing discharge and may 

modify the quantity and quality of organic matter as well as the solar radiation on the 

stream bed. Headwater streams of Córdoba province, are iocated in mountain 

grasslands which were extensively afforested with pines reaching nearly 36.000 ha of 

implanted forests between 900 y 1600 m a.s.l. The aim of this thesis was to evaluate 

the effects of pine afforestation on macroinvertebrate assemblages in mountain 

grassland streams analyzing both their taxonomic and trophic structure and habitat 

use. Spatial variation and temporal dynamics of invertebrate assemblages were 

assessed at habitat scale (macrophytes, pools and riffles) in natural grassland streams 

and pine afforested ones during two hydrological periods (low water and high water). 

Additionally, the use of novel habitats was evaluated in both stream types by studying 

the succession of invertebrate assemblages on experimental substrates (needles and 

plastic packs). The study was carried out in streams of the Ctalamochita river upper 

basin that drain the eastern slope of the Comechingones Mountains (Córdoba, 

Argentina). Three paired first-order streams were selected (mean watershed size: 77 

ha; mean wet width: 1,3 m). Three of these streams drain grasslands (reference 

situation) and the other three drain plantations of Pinus elliottii (problem situation). 

Invertebrate and organic matter samples were taken and physicochemical variables 

were measured in three habitats (macrophytes, pools and riffles) during two 

hydrological periods (low water and high water). Additionally, a field experiment was 

performed placing pine needle and plastic thread packs in grassland and afforested 

streams and removing them at three different times (46, 89 y 158 days). The aquatic 

invertebrates collected at the three fluvial habitats and in the experimental analysis 

were both identified, quantified and assigned to the Functional Feeding Groups. In 

afforested streams light intensity reduced, temperature was lower and allochthonous 

organic matter (leaves and woody debris) significantly increased. In addition, changes 

in taxonomic composition of the invertebrate assemblages were observed in the three 

fluvial habitats. A trend to the reduction of the number of indicator taxa was observed in 

afforested streams, which may indicate less specificity and fidelity of aquatic 

invertebrates to the new conditions generated by the plantations. Only EPT richness 
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decreased at afforested streams. Moreover, ah l the taxonomic and trophic attributes 

showed more consistent differences at habitat scale within streams than between 

streams with different riparian vegetation, being pools the habitat that more 

distinguished from the others. The analysis of the trophic structure did not show 

important variations between stream types. In particular, abundance of shredders 

increased in afforested streams during the low water period. However, due to their low 

richness and abundance in the study area processing of allochthonous organic matter 

into the streams would not be efficient The experiment with needle and plastic threads 

packs showed that assemblages colonizing substrates in the afforested stream had 

lower richness, diversity and evenness than the assemblages in the grassland stream. 

In addition, scrapers, gathering collectors and predators showed lower densities in the 

afforested stream, while shredders abundance did not differ between stream types. 

Moreover, substrate identity (organic vs. artificial) did not produce differences in 

invertebrate assemblages. This suggests that the organic substrate (pine needles) 

even after remaining five months into the streams, was not colonized for exploitation as 

a food resource. The results demonstrate that pine afforestation of mountain grassland 

catchments determines a set of ecological changes that mainly affect the taxonomic 

composition of the invertebrate communities. The obtained information constitute a 

valuable tool for the development of monitoring, conservation and management 

strategies in catchments affected by afforestation, with the aim to bring together the 

use of resources with the maintaining of the ecological integrity of river systems. 
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CAPITULO 1 

Antecedentes, Fundamentos, Objetivos y Área de 

estudio 

Introducción 

El uso de la tierra es uno de los principales factores antrópicos de 

alteración de la biodiversidad y de los procesos y servicios de los ecosistemas, 

cuyos efectos se extienden desde una escala local a una global (Chapin III et 

al., 2000; Foley etal., 2005; Fischer etal., 2010). Los ecosistemas fluviales son 

particularmente sensibles a las modificaciones producidas a escala de paisaje 

dado que drenan las precipitaciones de toda una cuenca. 

Por su ubicación en la red fluvial, las nacientes son naturalmente el área 

donde se origina el agua transportada a extensiones inferiores de esa red 

(McGlyn et al., 2004). Debido a su pequeño tamaño, estos sistemas fluviales se 

caracterizan por la fuerte interacción que mantienen con el ecosistema terrestre 

circundante (Allan & Castillo, 2007; Richardson & Daheny, 2007). De este 

modo, alteraciones en la vegetación ribereña y en el uso del suelo se pueden 

traducir en cambios en la cantidad y calidad del agua, en el contenido de 

nutrientes y sedimentos y en la materia orgánica transportada por la red fluvial. 

Estos ecosistemas además, se distinguen de los sistemas fluviales mayores, 

por la mayor variación temporal y por la fuerte interacción entre fenómenos 

hidrológicos, geomorfológicos y biológicos (Kennen et al., 2008; Liu et al., 

2008). Los ecosistemas de nacientes constituyen aéreas críticas para la 

dinámica de los nutrientes y proveen hábitat para invertebrados, peces y 

anfibios que debido a su aislamiento geográfico pueden contener poblaciones 

genéticamente aisladas, representando así un componente importante de la 

biodiversidad de una red fluvial (Meyer & Wallace, 2001; Finn etal., 2011). A 

escala de cuenca, mantienen una fuerte conexión con los sistemas fluviales 

receptores (aguas abajo) regulando el aporte de agua, nutrientes, sedimentos, 

materia orgánica y organismos (Gomi et al., 2002). 
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Por su parte, las zonas ribereñas constituyen un elemento clave en la 

integridad funcional de los sistemas !áticos proveyendo fundamentalmente una 

zona de amortiguación entre el ecosistema terrestre y el fluvial (Naiman et al., 

2005). De hecho, muchas intervenciones humanas sobre las cuencas mitigan 

los impactos sobre los ambientes acuáticos manteniendo o restaurando las 

franjas ribereñas (Marczak et al., 2010). Sin embargo, esta práctica no es 

estrictamente atendida y tanto países desarrollados de Europa y Nueva 

Zelanda como países subdesarrollados de África, Asia o Sudamérica, forestan 

o deforestan las riberas, dependiendo de las legislaciones locales, nacionales y 

regionales, como parte del uso de la tierra (Death et al., 2003; Estades & 

Escobar, 2005; Farley et al., 2005; Carnus et al., 2006; Rolon et al., 2011; 

Wilgen & Richardson, 2012; Martínez etal., 2013). 

La forestación con especies arbóreas es una actividad humana que se 

ha incrementando en el tiempo y se ha extendido espacialmente a partir del 

aumento en la demanda de productos forestales para construcción, producción 

de papel, leña, y otros usos (van Dijk & Keenan, 2007). Históricamente la 

actividad de implantación de bosques se inició reforestando áreas que habían 

sido deforestadas por la extracción de madera de bosques naturales (Aide et 

al., 2012). Más recientemente la actividad forestal se ha extendido a áreas 

desérticas o semidesérticas, en muchos casos con fines de remediación 

ambiental con el fin de evitar la erosión de los suelos (Marden et al., 2012) o 

bien con fines productivos. En países de zonas templadas como Argentina, 

Brasil, Chile, China, España, Nueva Zelanda, Portugal y Uruguay, entre otros, 

diferentes especies de eucaliptos y de coníferas, mayormente Eucalyptus spp. 

y Pinus spp., han sido extensivamente plantadas dada la rapidez de su 

crecimiento y la calidad de su madera (GraQa et al., 2002; 2005; Thompson & 

Townsend, 2003; Estades & Escobar, 2005, Farley et al, 2005; Lara et 

2009; Rolon et al., 2011; Martínez et al., 2013). La forestación con estas 

especies ha significado cambios en la fenología de la vegetación del 

ecosistema terrestre, constituyendo mayormente bosques monoespecíficos que 

se extienden sobre las riberas de ríos y arroyos. Esos cambios han alterado la 

hidrología de estos sistemas fluviales reduciendo los caudales y modificando la 

cantidad y calidad de materia orgánica y de luz solar que ingresa al lecho, 
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repercutiendo negativamente sobre la estructura y composición de las 

comunidades dulceacuícolas (Thompson & Townsend, 2005; Miserendino et 

al., 2011), y sobre el funcionamiento de estos ecosistemas y de los servicios 

que brindan (Jobbagy et al., 2006; Little et al., 2009, Oyarzún et al., 2011; 

Berthrong etal., 2012; Hawtree et al., 2015). 

El reemplazo de pasturas por bosques implantados produce alteraciones 

en los regímenes de caudal de los sistemas fluviales reduciendo la cantidad de 

agua drenada desde la cuenca (Farley et al., 2005; Jobbágy et al., 2013; 

IUFRO, 2014). Además, la fenología de las pináceas en particular puede 

producir cambios notables en los sistemas lóticos de pastizal debido a que, por 

su naturaleza perenne, sombrean el sistema durante todo el año, y aportan 

grandes cantidades de materia orgánica (Giller & O'Halloran, 2004). Las 

ramas y troncos caídos constituyen un elemento estructural nuevo muy 

importante en el lecho de los arroyos forestados. Algunas especies de 

invertebrados semisésiles prefieren estos hábitats por su mayor estabilidad y 

además este material leñoso puede ser utilizado como fuente de alimento (Hax 

& Golladay, 1993; Hoffmann, 2000). Alternativamente, se ha observado que la 

productividad algal es menor en arroyos forestados (Hill et al., 1995; Thompson 

& Townsend, 2005) por una reducción de la irradiación, afectando así también 

el desarrollo de macrófitas (Loo et aL, 2009; Wood et al., 2012) las cuales 

cumplen un papel importante como hábitat de invertebrados y peces (Thomaz 

& da Cunha, 2010) De esta forma, el sombreado del lecho por implantación de 

bosques en pastizales reduciría el desarrollo de macrófitas, y en consecuencia. 

un hábitat fluvial particular. La cuantificación del uso de hábitat provee la base 

para predecir las respuestas bióticas frente a cualquier perturbación (Hawkins 

et al., 1993) y proporciona herramientas importantes para el manejo de ríos, el 

monitoreo de su integridad ecológica y la elaboración de estrategias de 

restauración (Thompson etal., 2001, Thompson & Lake, 2010). 

El uso de los invertebrados acuáticos como indicadores del efecto del 

uso de la tierra sobre las cuencas y de la perturbación directa sobre el 

ecosistema acuático está extendido en numerosas regiones del planeta (Roy et 

al., 2003a; Gabriels et al., 2010; Dos Santos et al., 2011; Ansah et 

2012). Los invertebrados acuáticos, además de ser universalmente 
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abundantes, fácilmente colectables y presentar ciclos de vida compatibles con 

muestreos estacionales o anuales, representan una fracción clave de las 

tramas tróficas debido a que convierten los compuestos reducidos de carbono 

provenientes de los productores primanos y del detrito vegetal en acumulación 

temporaria en sus propios tejidos y en CO2 (Cummins, 1973). Además, son un 

recurso alimenticio fuertemente explotado por peces, anfibios y aves 

insectívoras (Wesner, 2010, Woodward et al. 2010) Así, los 

macroinvertebrados bentónicos constituyen el nexo entre la base y los niveles 

superiores de las tramas tróficas (Marshall et al., 2012). Varios estudios han 

demostrado que la forestación con pináceas influye sobre la composición de los 

ensambles de invertebrados acuáticos y sobre la degradación de la materia 

orgánica (Whiles & Wallace, 1997; Valdovinos, 2001; Albariño & Balseiro, 2002; 

Miserendino et al., 2011) Las acículas de pino poseen una de las tasas de 

decaimiento más bajas (Webster & Benfield, 1986) debido en parte a su gruesa 

cutícula y a la presencia de resinas (Bárlocher & Oertli, 1978a; 1978b). De esta 

manera, se producirían cambios importantes en la abundancia y calidad de los 

recursos disponibles para la biota acuática. En este sentido, la clasificación 

funcional de los hábitos alimentarios de las especies de invertebrados es 

esencial ya que permite la comprensión de los procesos ecológicos 

involucrados en las interacciones tróficas de los ecosistemas lóticos (Albariño, 

2001; Ramírez & Gutiérrez Fonseca, 2014). 

Las nacientes de los ríos de la provincia de Córdoba se ubican en 

pastizales de altura del faldeo oriental de las Sierras de los Comechingones 

(Cabido et al., 2003). Con el fin de garantizar la conservación y uso sustentable 

de los recursos naturales, en el año 1999 se creó la Reserva Hídrica Provincial 

Achala (RHPA) la cual consta de 146.000 ha y abarca gran parte de las 

cuencas altas de los Ríos Primero, Segundo y Tercero. Si bien las leyes 

Provinciales N° 7343/85 (Ley del Ambiente) y N° 6964/83 (Ley de Áreas 

Naturales) se aplican en esta reserva, aún existen carencias de reglamentación 

operativa y limitaciones de recursos para velar por el cumplimiento de la 

reglamentación. Además, desde finales de la década del 70, gran parte de la 

región ya presentaba una importante actividad forestal establecida como 

resultado de un plan nacional de desgravación impositiva impulsor de la 
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industria forestal (Decreto N° 465, 1974). A finales de los años 70, los 

pastizales serranos de la provincia de Córdoba fueron extensamente 

forestados por la actividad privada y alcanzaron aproximadamente 36.000 ha 

de bosques de pinos implantados entre los 900 y 1600 m s.n.m. (Plevich et al., 

2002). En la actualidad se estima que quedarían en pie unas 13.000 ha 

aproximadamente (J. Pollice 2015, com. pers.), debido a los incendios 

recurrentes durante la estación seca y a la cosecha de varias plantaciones. 

En la provincia de Córdoba, el Valle de Calamuchita concentra las 

forestaciones más importantes de Pinus elliottii Engelm y Pinus taeda L., 

ambos originarios del sudeste de Estados Unidos (Luque, 2009) Si bien la 

principal utilidad de estos árboles es la producción de madera para la 

construcción (machimbres, tirantes, etc.), también le proporcionan a la región 

un alto valor escénico, el cual ha fomentado el desarrollo de las villas turísticas 

de la zona, como Villa General Belgrano y la Cumbrecita (Secretaria Turismo 

Provincia de Córdoba, 2015). Sin embargo, esas especies forestales poseen 

una capacidad invasora con alto potencial de extenderse y establecerse en las 

áreas naturales contiguas reemplazando a los pastizales los cuales son a su 

vez, altamente susceptibles a este proceso invasivo (Sarasola et al., 2006; 

Giorgis etal., 2011). Debido a que el reemplazo de pastizales por bosques de 

pino tiene efectos potenciales sobre los cursos de agua. es importante evaluar 

el impacto de esta actividad forestal sobre los ecosistemas lóticos para la 

orientación del desarrollo de adecuadas estrategias de manejo, restauración y 

conservación del recurso acuático. 

Fundamentos del estudio 

En el área de estudio se ha comprobado que los bosques de pinos 

implantados en cuencas de pastizal afectan la riqueza y la composición 

comunitaria de los macroinvertebrados bentónicos (Márquez et al. 2015); y 

experimentos in situ han demostrado que la tasa de descomposición de materia 

orgánica es mayor en arroyos forestados (Principe et al. 2015). Por otro lado, 

muestreos de abundancia de los productores primarios han registrado una 

menor biomasa de penfiton (Cibils Martina et al., 2012) lo que demuestra que 

las forestaciones producen un cambio en la abundancia y calidad de los 
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recursos disponibles para los invertebrados. Sin embargo, aun no se ha 

estudiado de qué manera las forestaciones de pinos alteran la partición del 

hábitat en los sistemas fluviales de la región. Adicionalmente, las grandes 

acumulaciones de acículas en los arroyos proporcionarían un hábitat novel 

para la fauna de invertebrados pero no se han evaluado las características de 

los ensambles que utilizan estos parches ni la dinámica de su colonización. 

Como hipótesis general se propone que. 

La forestación con pináceas de cuencas en pastizales de altura determina 

un conjunto de cambios ecológicos que afectan la composición y la 

estructura taxonómica y trófica de las comunidades de invertebrados. 

El fuerte cambio en la fenología de la vegetación ribereña debida a la 

forestación determina una significativa reducción en el ingreso de la luz solar. 

En este sentido, se espera que la abundancia y riqueza de taxa raspadores 

(herbívoros) sea negativamente afectada. Por otra parte, si bien las acículas 

de pino poseen una de las tasas de decaimiento de hojarasca más bajas entre 

las plantas terrestres, son circunstancialmente atacadas por microorganismos 

acuáticos y pueden ser consumidas por organismos detritívoros 

(desmenuzadores y colectores). El gran aporte y acumulación de hojarasca de 

pino en el lecho de esos arroyos determinaría un incremento en la abundancia 

y riqueza de taxa detritívoros (colectores y desmenuzadores). Estos cambios 

serán modulados por los efectos de las forestaciones en los diferentes hábitats 

fluviales y por su interacción con el período hidrológico. El estudio presenta la 

particularidad de comparar dos situaciones ecológicas contrastantes para los 

arroyos de cabecera de Córdoba en la cual una condición de referencia 

(arroyos de pastizal) es comparada con una condición particular determinada 

por la existencia de plantaciones de pinos coetañas y de casi 40 años de edad 

que serán gradualmente cosechadas. 
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Objetivo General 

Evaluar los efectos de la forestación con pináceas sobre los ensambles de 

macroinvertebrados en arroyos serranos de pastizal analizando su estructura 

taxonómica y trófica y el uso del hábitat. 

Objetivos específicos 

» Establecer la composición comunitaria de los invertebrados bentónicos a 

escala de hábitat en arroyos de pastizales para generar información de base 

sobre la condición de referencia de la biodiversidad de las nacientes fluviales 

de la Sierra de los Comechingones. 

» Analizar la variación espacial de los ensambles de invertebrados a escala 

de arroyo (arroyos de pastizales naturales y arroyos forestados con pináceas) y 

a escala de hábitat (macrófitas, pozones y rabiones) evaluando la abundancia y 

la composición de especies y de los grupos funcionales de alimentación 

(GFAs). 

» Estudiar la dinámica temporal de los ensambles de invertebrados en dos 

periodos hidrológicos (aguas bajas y aguas altas) a escala de arroyo (arroyos 

de pastizales naturales y arroyos forestados con pináceas) y a escala de 

hábitat (macrófitas, pozones y rabiones) evaluando la abundancia y la 

composición de especies y de los GFAs. 

» Analizar la variación espacial y la sucesión del ensamble de invertebrados a 

escala de arroyo (en arroyos de pastizales naturales y en arroyos forestados 

con pináceas) y a escala de hábitat en sustratos colocados experimentalmente 

(paquetes de acículas y paquetes de hilo plástico) evaluando la abundancia y la 

composición de especies y de los GFAs 
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Área de estudio 

El área de estudio comprende arroyos de la cuenca imbrífera superior 

del río Ctalamochita (Tercero) perteneciente a la subcuenca Carcarañá (Fig. 

1.1). Esta subcuenca está formada por arroyos que nacen entre los 800 y los 

1500 m s.n.m. en la falda oriental de las Sierras de los Comechingones en la 

provincia de Córdoba (Argentina). Los ríos y arroyos serranos de esta región 

presentan lechos rocosos, erosivos, con abundantes saltos ápidos y ollas. Los 

cursos de agua se caracterizan por un régimen de tipo torrencial, donde en 

épocas de caudal pico se suma g(an canidad de sedimentos de granuiornetría 

variada (Cabido et al., 2003). 

Rio Tercero 

Arroyo Chucui 

Rio Cuarto Rio Chocancharava 
lCuarto} 

0 10 20 30 
Argentina 

Córdoba 

Rio Ctalamochita 
XTercero) 

Fig. 1.1 Subcuenca Carcarariá. El recuadro señala el área donde se localizan los arroyos 

de estudio pertenecientes a la subcuenca del arroyo Santa Rosa, tributario del río 

Ctalamochita. La iínea discontinua a la lzquierda representa la divisoria de aguas de la 

sierra de los Cornechingones. 

La región se caracteriza por un Clima de altura, con bajas temperaturas, 

precipitaciones irregulares concentradas en una sola estación y nevadas 
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ocasionales en el período invernal. La temperatura media anual es de 16°C, 

disminuyendo a 10°C a partir de los 2 000 m s.n.m., con mínimas medias de 

9°C y 5°C respectivamente (Capitanelli, 1979). Las precipitaciones medias 

anuales son cercanas a 1.000 mm disminuyendo hacia el este a 750 mm. A 

partir de datos pluviométricos (DIPAS) de dos estaciones ubicadas en Villa 

Alpina (1.330 m s.n.m., período 1978-2001) y en Villa los Reartes (780 m 

s.n.m., período 1941-2001) se determinó que el 80% de las precipitaciones se 

produce entre los meses de octubre y abril inclusive, con registros que superan 

los 50 mm mensuales. Existe una gran amplitud de las medias mensuales, que 

van desde 10 mm en época seca, a 240 mm en la lluviosa. Por otra parte, se 

produce una disminución marcada de las precipitaciones con el descenso de 

altura. En Villa Alpina, localidad más cercana a los sitios de muestreo, los 

mayores registros superan los 230 mm mensuales en el mes de enero 

(Pasquini et al., 2004). 

Las Sierras de los Comechingones, donde se ubican los arroyos de este 

estudio, son el cordón de mayor extensión transversal, humedad y altura de las 

sierras de Córdoba Su litología es compleja, dominada en las partes bajas por 

rocas metamórficas y en las partes altas por rocas ígneas. En esta región la 

alteración del complejo metamórfico es marcada debido a una mayor humedad 

y a la existencia de planos de esquistosidad subverticales que favorecen la 

elevada meteorización lo que ha originado suelos favorables para la 

implantación de coníferas (Cabido et al., 2003). 

Estas Sierras, según su vegetación, se sitúan en el Distrito Chaqueño 

Serrano (Cabrera, 1976). La distribución de las especies vegetales evidencia 

una secuencia de estratos altitudinales. Las principales unidades de vegetación 

que pueden observarse son Bosque, Estepa arbustiva ("romerillal"), Estepa 

herbácea ("pastizal") y Pradera (Suárez & Vischi, 1997). En la unidad Bosque, 

que se extiende desde los 700 hasta los 1.100 m s.n.m., se han delimitado 

cuatro comunidades (Vischi et al., 1999a; Oggero & Arana, 2012): Bosque de 

molles (Lithrea molleoides (Vell.) Engl.), Bosque de cocos (Zanthoxylum coco 

Gillies ex Hook. f. & Am.), Bosque de espinillos con carquejilla (Vachellia caven 

(Molina) Seigler & Ebinger var. dehiscens Burkartex Ciaid - Baccharis articulata 

(Lam.) Pers) y Bosque de espinillos con tala (Vachellia caven-Celtis 
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ehrembergiana (Klotzsch) Liebm.) A esta unidad le sigue la Estepa arbustiva 

que se ubica en zonas rocosas de manera dispersa desde los 800 hasta los 

950 m s.n.m.; florísticamente es muy heterogénea, pero expresa su identidad a 

través de un grupo de especies de alta constancia, entre las cuales 

encontramos Heterothalamus alienus (Spreng ) Kuntze (romerillo), 

Acanthostyles buniifolius (Hook. & Am.) R.M. King & H. Rob., Baccharis 

articulata (Lam.) Pers (carquejilla) y Schizachyrium condensatum (Kunth) Nees 

(Vischi et al., 1999b). Los arroyos estudiados se sitúan en la Estepa herbácea, 

que está presente por encima de los 800 m s.n.m. y está caracterizada por la 

presencia conspicua de Festuca hieronymi Hack., Nassella filiculmis (Delile) 

Barkwoth, Schizachyrium condensatum y Era grostis airoides Nees (Vischi et 

al., 1999b). La pradera se ubica en relación a lugares con suelo incipiente y 

humedad elevada, sin límite altitudinal estricto. Estas unidades de vegetación 

se intercalan en su distribución, constituyendo una matriz heterogénea del 

paisaje serrano (Suarez & Vischi, 1997; Vischi et al, 1999b). Algunos autores 

sugieren que estos ambientes poseen en parte un origen antrópico (Cingolani 

et al., 2008). Los prolongados periodos de pastoreo por animales domésticos, 

la utilización del fuego como estrategia de manejo y el incremento de procesos 

erosivos habría llevado al retroceso de los bosques y a la modificación de los 

pastizales naturales (Pucheta etal., 1997; Cingolani etal., 2003; Renison etal., 

2006). 

Desde la década del 70 y a consecuencia de un plan nacional para 

fomentar la industria forestal, el área serrana de pastizales fue extensamente 

forestada, alcanzando aproximadamente a 36.000 ha de bosques implantados 

con pinos (Plevich et al., 2002) Actualmente este número habría disminuido a 

la mitad por la cosecha de las plantaciones y los incendios forestales (J. Pollice 

2015, com. pers.). El árbol dominante en las plantaciones es el pino ellioti 

(Pinus elliottii Engelm), nativo del sudeste de Estados Unidos. En la zona se 

encuentran además plantaciones de menor extensión de Pinus radiata D. Don 

y Pinus taeda L. Una característica de la actividad forestal en el área fue la 

implantación de ejemplares de pino en casi la totalidad de las cuencas o 

subcuencas cubriendo particularmente las riberas de los arroyos serranos 
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Para este estudio se seleccionaron tres pares de arroyos de orden 

similar en sitios de semejante altitud, pendiente, exposición y superficie de 

drenaje (Tabla 1.1, Fig. 1.2), pertenecientes a la subcuenca del arroyo Santa 

Rosa. Tres de los arroyos seleccionados discurren a través de bosques 

implantados de Pinus elliottii (situación problema) y tres en pastizales serranos 

(situación de referencia) (Fig. 1.3). 

Tabla 1.1 Ubicación geográfica y características de los sitios de muestreo 

PAR 1 PAR 2 PAR 3 
PASTIZAL BOSQUE PASTIZAL BOSQUE PASTIZAL BOSQUE 

Coordenadas 
31°58'56" 

64°43'25" 

S 31° 

0 64° 

5812" 

4349" 

S 

0 

31°58'52" 

64°46'29" 

S 31° 

0 640
58'24" 

4515" 

S 

0 

31°58'47" S 31°59'22" S 

64°48'41" O 64°48'44" O 

Altitud (m snm) 1130 1159 1157 1121 1175 1144 

Sup. de la cuenca (ha) 31 27 88 142 87 89 

0, 64°5430" 64°51'0' 64°47'30"W 64°47 

nt 

°40'30"W 64°37'0"W 

Pi 

Arroyo Santa Ro 

(.1) 
c,̂ ) 
F,„
o 
7.0 

5.0 
loc"  S Km 1.%.1—.1%... 

64°5-' '30"W 6441'0'W 64°47'30"W 64°147'0"W 64°410'30"W 64°3 4 7'0"W 
1.1 

Fig. 1.2. Arroyos seleccionados para el estudio, pertenecientes a las nacientes de la 
subcuenca del arroyo Santa Rosa (subcuenca Carcarañá, Córdoba, Argentina). Con 
números se indican los pares de arroyos muestreados 1, 2 y 3; con letras la 
vegetación en cada cuenca P: pastizal y F: Forestación de pinos. 
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Fig. 1.3. Arroyos muestreados en la subcuenca del 
arroyo Santa Rosa. A) par 1, B) par 2 y C) par 3 Las 
imágenes de la izquierda corresponden a arroyos en 
pastizales y las de la derecha a arroyos en bosques de 
pino. 
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CAPITULO II 
Ensambles de invertebrados asociados a diferentes 

hábitats fluviales 

Introducción 

Los sistemas lóticos están estructurados por variables bióticas y 

abióticas que interactúan a múltiples escalas temporales y espaciales y que 

operan de modo jerárquico desde los niveles mayores a los menores (Poff, 

1997; Allan, 2004; Parsons & Thoms, 2007; Johnson & Hering, 2010). De esta 

manera, el estudio del impacto de los diferentes usos de la tierra en ambientes 

lóticos puede ser abordado desde múltiples escalas (Allan et al., 1997; Fausch 

et al., 2002; Townsend et al., 2003). En arroyos de cabecera, la escala de 

tramo (-10m) se encuentra caracterizada por unidades de menor escala, 

macrohábitat (-1m), dominadas por rabiones y pozones (Frissell et al., 1986; 

Poff, 1997). Estas unidades funcionales de hábitat difieren en velocidad de 

corriente, profundidad, tipo de sustrato y en la importancia relativa del 

transporte, la retención y la producción de los recursos basales, tales como la 

materia orgánica particulada o el perifiton (Rosenfeld & Hudson, 1997; 

Whitledge & Rabeni, 2000; Masi & Miserendino, 2009; Hoover etal., 2010). 

Los hábitats de rabión se caracterizan por ser áreas de erosión, 

turbulentas, oxigenadas y heterogéneas mientras que los pozones son hábitats 

donde el agua fluye de forma lenta, de deposición de materiales y tienen una 

mayor profundidad. De acuerdo con el concepto del hábitat modelador (habitat 

templet", Southwood, 1977, 1988; Townsend & Hildrew, 1994), el cual propone 

que el hábitat es el principal escenario donde la evolución forja las estrategias 

de historia de vida de los organismos, la heterogeneidad espacial y temporal de 

los hábitats actúan como dos componentes muy importantes en la organización 

de las comunidades acuáticas. Las características hidráulicas y morfológicas 

de los ríos tales como profundidad, velocidad de corriente, turbulencia y tipo de 

flujo, son cruciales para la estructuración de los hábitats y determinan en 
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consecuencia la distribución de los organismos acuáticos (Statzner & Higler, 

1986; Brooks etal., 2005; Urbanie etal., 2005; Buffagni etal., 2010). 

En sistemas de cabecera, los rabiones y pozones ofrecen una gran 

heterogeneidad espacio-temporal en relación al tipo de sustrato, a la velocidad 

de corriente y a los recursos disponibles, generando grandes contrastes en la 

composición y estructura de las comunidades acuáticas (Brooks et al., 2005; 

Kobayashi et al., 2012). Numerosos estudios han reportado diferencias en los 

ensambles de invertebrados y su organización funcional entre estos hábitats 

fluviales. En general se ha encontrado que los rabiones sustentan 

comunidades más ricas y diversas (Brown & Brussock, 1991; Velásquez & 

Miserendino, 2003; Townsend et al., 2004; Chesire et al., 2005; Halwas et al., 

2005; Bonada et al. 2006; Principe et al., 2010a). Además, el número de taxa 

exclusivos para cada hábitat es variable, algunos autores reportan un mayor 

número de taxa exclusivos en rabiones (Bonada et al., 2006) mientras que 

otros han documentado números más elevados en pozones (Silveira et al., 

2006). 

Dentro de los componentes bióticos de los ecosistemas acuáticos, las 

macrófitas actúan como estructuras físicas incrementando la complejidad y 

heterogeneidad de los hábitats acuáticos (Thomaz & da Cunha, 2010). Estas 

plantas colonizan generalmente áreas poco profundas y su metabolismo 

modifica las propiedades fisicoquímicas de la columna de agua alterando el 

reciclado de nutrientes, el oxígeno disuelto, el carbono inorgánico, el pH y la 

alcalinidad (Mack et al., 2000; Caraco & Cole, 2002; Camargo et al., 2003). 

Además modifican las características hidráulicas del cauce, reduciendo la 

velocidad de la corriente y favoreciendo la retención del sedimento y de la 

materia orgánica (Sand-Jensen & Mebus, 1996; Argentina etal., 2010). De este 

modo las macrófitas alteran la química del agua, la estructura del hábitat y los 

recursos alimentarios disponibles influyendo sobre la estructura de los 

ensambles de invertebrados fitófilos (Humphries, 1996; Thomaz & da Cunha, 

2010). Se ha reportado que la diversidad de macroinvertebrados fitófilos es 

mayor en macrófitas de arquitectura más compleja (Taniguchi et al., 2003; 

MacAbendroth et al., 2005; Warfe & Barmuta, 2006; Thomaz et al., 2008). 

Asimismo, muchas especies de macroinvertebrados viven exclusivamente 
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asociadas a determinadas macrófitas porque alguna etapa de su ciclo vital (ej: 

oviposición) depende exclusivamente de la planta (Gopal & Goel, 1993; Feijoó 

& Menéndez, 2009). De esta forma las macrófitas aportan un componente 

estructural a los arroyos que incrementa la diversidad de especies, no sólo de 

invertebrados sino también de peces y anfibios (Grenouillet et al., 2000; 

Argentina etal., 2010). 

La adecuada comprensión acerca del funcionamiento individual de cada 

hábitat fluvial y de su contribución a la heterogeneidad de un sistema lótico, y 

en particular el conocimiento acerca de cómo los procesos ecológicos que en 

ellos ocurren resultan alterados por diferentes usos de la tierra resulta de suma 

importancia para la elaboración de adecuadas estrategias de manejo (Bonada 

et al., 2006). Algunos autores han reportado poca variación en los resultados 

obtenidos del monitoreo de un sitio en relación a la cantidad de hábitats 

fluviales considerados (Ostermiller & Hawkins, 2004; Gerth & Herlihy, 2006), 

mientras que otros hallaron que algunos impactos antropogénicos son 

sustancialmente más evidentes en hábitats particulares (Roy etal., 2003b). Así, 

se podrían simplificar los programas de monitoreo a un solo hábitat fluvial y de 

esta manera optimizar las estrategias reduciendo costos (Chessman et al., 

2007). Para efectuar estas simplificaciones se debe conocer de qué manera la 

biodiversidad de un hábitat particular refleja lo que ocurre en otros hábitats y 

en el ecosistema fluvial como un todo (Curry et al., 2012). 

Los cambios en el uso de la tierra tales como la implantación de bosques 

de pino producen alteraciones notables en los ecosistemas láticos modificando 

los hábitats fluviales. Las pináceas debido a su naturaleza perenne moderan el 

ingreso de luz al cuerpo de agua durante todo el año, y aportan grandes 

cantidades de materia orgánica. Las ramas y troncos caídos constituyen un 

elemento estructural importante en el lecho de los arroyos forestados y 

disminuyen el flujo de agua generando ambientes estables y profundos 

(Richardson, 2008). Adicionalmente, se ha documentado que la alteración en la 

irradiación que llega al cuerpo de agua, provoca una disminución en la 

productividad algal (Hill et al., 1995; Thompson & Townsend, 2005) y es el 

principal factor determinante de la distribución y abundancia de macrófitas (Loo 

et al., 2009; Wood et al., 2012). En el área de estudio se ha reportado que la 
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forestación de pastizales con pinos exóticos afecta negativamente a la fauna de 

invertebrados acuáticos en ambientes de rabión (Márquez et al., 2015), pero 

aun no se ha explorado la estructura taxonómica y funcional de los ensambles 

asociados a pozones y macrófitas 

Debido a la alteración de los recursos que ingresan al cuerpo de agua en 

los arroyos forestados (luz y material alóctono) (Thompson & Townsend, 2005), 

se espera que la composición y estructura los ensambles de invertebrados 

resulte alterada en los tres hábitats fluviales, con una dominancia de pocas 

especies capaces de explotar el nuevo recurso y la desaparición de las 

especies más sensibles. El impacto de las forestaciones sobre la fauna de 

invertebrados de los arroyos podría ser más notorio en los rabiones debido a la 

disminución de caudal y velocidad de corriente dada por las plantaciones 

(Jobbagy et al., 2013) Asimismo, los troncos caídos disminuyen el flujo de 

agua generando ambientes más estables y profundos. En consecuencia, tales 

modificaciones afectarían de manera más marcada los hábitats de rabión, los 

cuales albergan una mayor diversidad de organismos. Adicionalmente, el 

sombreado producto del dosel de los pinares podría ocasionar tanto una 

reducción en la abundancia de las macrófitas como un cambio en la identidad 

de las mismas, afectando la estructura de este hábitat (Loo et al., 2009; Wood 

et al., 2012). Estas alteraciones repercutirían negativamente en el ensamble de 

macroinvertebrados fitófilos típicos de los arroyos serranos de pastizal. 

La forestación con pináceas de pastizales serranos puede producir 

variadas respuestas en la estructura trófica de los ensambles asociados a los 

diferentes hábitats fluviales. La abundancia de invertebrados desmenuzadores 

en arroyos forestados puede aumentar debido al incremento de materia 

orgánica gruesa de origen terrestre, sin embargo, se ha observado que los 

desmenuzadores no son abundantes en los arroyos serranos (Principe et al., 

2010b). Alternativamente, si los invertebrados en los arroyos de pastizales 

fueran generalistas, pudiendo utilizar como recurso alimenticio tanto al perifiton 

como a la materia vegetal alóctona, la diversidad podría no ser afectada 

manteniéndose una comunidad con similar composición taxonómica. Se 

conoce que las poblaciones de invertebrados acuáticos de arroyos 

pedemontanos de Córdoba están adaptadas a gradientes ambientales 
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temporales y espaciales de amplio espectro (Corigliano, 1998; Principe et al., 

2007) lo que sugiere que el cambio en la estructura trófica de la comunidad 

podría ser de baja magnitud. 

Los rabiones, pozones y los parches de macrófitas, debido a su 

complejidad física y estructural, constituyen tres hábitats contrastantes para las 

comunidades de invertebrados y su estudio es fundamental para el 

entendimiento integral del impacto de las forestaciones sobre la biodiversidad 

de esta fracción biótica en arroyos que drenan pastizales de altura. 

Obietiyos específicos 

» Establecer la composición comunitaria de los invertebrados bentónicos a 

escala de hábitat en arroyos de pastizales para generar información de base 

sobre la condición de referencia de la biodiversidad de las nacientes fluviales 

de la Sierra de los Comechingones. 

» Analizar la variación espacial de los ensambles de invertebrados a escala 

de arroyo (arroyos de pastizales naturales y arroyos forestados con pináceas) y 

a escala de hábitat (macrófitas, pozones y rabiones) evaluando la abundancia y 

la composición de especies y de los grupos funcionales de alimentación 

(GFAs). 

» Estudiar la dinámica temporal de los ensambles de invertebrados en dos 

periodos hidrológicos (aguas bajas y aguas altas) a escala de arroyo (arroyos 

de pastizales naturales y arroyos forestados con pináceas) y a escala de 

hábitat (macrófitas, pozones y rabiones) evaluando la abundancia y la 

composición de especies y de los GFAs. 

Materiales y métodos 

En cada uno de los seis arroyos en estudio (3 forestados con pinos y 3 

en pastizales) se seleccionó un tramo representativo de 50 m en el que se 

cuantificó la superficie cubierta por rabiones y pozones. Para el cálculo de esta 

superficie, se midió el ancho del canal y la distancia ocupada por rabiones y 
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pozones en una transecta longitudinal de 50 m paralela al lecho del arroyo, 

obteniéndose el porcentaje de su cobertura para cada arroyo. Paralelamente, 

en cada tramo de 50 m se analizó la abundancia y composición de especies de 

macrófitas en el cauce de los arroyos y se identificó la macrófita dominante en 

el tramo para la toma de muestras de invertebrados sobre esos parches 

(espacio físico del arroyo colonizado por plantas acuáticas). Además, 

visualmente se determinó: 

» Cobertura: % de cobertura de macrófitas. 

» Compleiidad especifica: cantidad de especies de macrófitas por 

parche (1- una especie, 2- dos especies, 3- más de dos 

especies). 

» Arreglo espacial de los parches: número y tamaño de los parches 

(1- pocos y pequeños, 2- muchos y pequeños, 3- grandes). 

» Densidad por parche: 1- poca, 2-media, 3- alta. 

En cada arroyo se obtuvieron muestras de invertebrados acuáticos en 

tres hábitats fluviales: rabiones, pozones y macrófitas (Fig. 2.1); y en dos 

periodos hidrológicos contrastantes en la región: aguas altas (febrero/marzo 

2012) y aguas bajas (agosto 2012). En rabiones se obtuvieron dos muestras de 

bentos utilizando una red Surber (superficie: 0,09 m2, malla: 300 pm) mientras 

que en los pozones se colectaron cuatro muestras mediante un muestreador 

Hess (superficie: 0,07m2, malla: 300 pm). Para el estudio de los invertebrados 

fitófilos, se obtuvieron 4 muestras de invertebrados en cada arroyo sobre 

diferentes parches de la macrófita más abundante. Para el muestreo de 

invertebrados fitófilos se utilizó un copo entomológico de volumen conocido 

(diámetro: 32 cm, malla: 300 pm). Las muestras fueron conservadas en formol 

al 4%. 

En cada arroyo se midió temperatura del agua, pH y conductividad con 

un sensor portátil (Multiparameter PCSTestr 35, Eutech - Oakton), además se 

extrajeron muestras de agua para el análisis químico en laboratorio que fue 

llevado a cabo por el Departamento de Geología de la UNRC. En noviembre de 

2011 se tomaron medidas de la intensidad lumínica sobre el cuerpo de agua 

(radiación activa fotosintética, PAR, por sus siglas en inglés) en un tramo de 
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50 metros en cada arroyo, con un sensor de irradiancia escalar cuántico QSL-

2100 (Biospherical Instruments, Inc., San Diego, California). La intensidad 

obtenida corresponde a la incidencia de la totalidad de fotones en la banda de 

400 a 700 nm. Para cada hábitat fluvial se registró la profundidad y la velocidad 

de corriente en cada sitio de toma de muestras utilizando una varilla graduada 

y un velocímetro digital Global Flow Probe FP101. 

Las muestras fueron procesadas por métodos de centrifugación manual, 

lavado, decantación, filtración y separación a mano y con pinzas entomológicas 

de los invertebrados en el laboratorio Los invertebrados presentes en cada 

muestra fueron identificados hasta la menor categoría taxonómica posible 

utilizando claves especializadas de la fauna de agua dulce de Sudamérica 

(Domínguez & Fernández, 2009). Adicionalmente, los invertebrados fueron 

asignados a los Grupos Funcionales Alimentarios (GFA) correspondientes 

utilizando bibliografía específica: colectores de depósito (CD), colectores 

filtradores (CF), raspadores (R), desmenuzadores (D) y depredadores (P) 

(Merritt & Cummins, 1996; 2006; Tomanova et al., 2006; Príncipe et al., 2010; 

Reynaga & Dos Santos, 2012). La abundancia de los macroinvertebrados se 

expresó como número de individuos por m2. Para el cálculo de la densidad por 

unidad de superficie de las muestras de invertebrados fitófilos se extendieron 

los ejemplares de macrófita muestreados de manera de ocupar completamente 

un rectángulo, estimando así la superficie ocupada. 

Adicionalmente, se realizó el procesamiento de la materia orgánica 

presente en las muestras extraídas de rabiones durante el periodo de aguas 

altas. Una vez separados los invertebrados de la muestra, se clasificó la 

materia orgánica en hojarasca y material leñoso y se la colocó en la estufa 

durante 48 hs a 60° C para conocer el peso seco de materia orgánica gruesa 

en cada muestra (modificado de Pozo et al., 2009). Este valor se usó como 

medida de la acumulación de MOPG en el lecho de cada arroyo. 
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Fig. 2.1. Hábitats muestreados en los tres pares de arroyos de la subcuenca del 
arroyo Santa Rosa. A) rabión, B) pozón, C) parche de macrófitas. 

Análisis de datos 

Para comparar las variables fisicoquímicas registradas en los arroyos se 

realizaron ANOVAs de dos vías tomando como factores la "vegetación 

ribereña" (pastizal y forestación de pinos) y el "periodo hidrológico" (aguas altas 

y aguas bajas), además se consideró la interacción entre estos factores. Los 

datos de conductividad, sólidos disueltos totales (SDT) y concentración de 

sulfatos fueron transformados por la función Loglo Y para cumplir con los 

supuestos requeridos para el análisis. Los valores de peso seco de hojarasca 

cuantificados en los rabiones de aguas altas se compararon entre arroyos 

forestados y en pastizales mediante ANOVA de una vía (factor vegetación 

ribereña). La comparación de la irradiancia PAR y de la composición porcentual 
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de los diferentes hábitats entre arroyos con diferente vegetación ribereña 

también se realizó mediante ANOVAs de una vía. 

Para la comparación de los datos de velocidad de corriente en rabiones 

se utilizó un ANOVA de dos vías usando como factores "vegetación ribereña" y 

"periodo hidrológico". El factor "hábitat" se excluyó de la comparación debido a 

que no se registraron valores de velocidad de corriente en pozones y parches 

de macrófitas por el escaso flujo en estos hábitats. Para la comparación de los 

valores de profundidad se utilizó ANOVA de tres vías: factor vegetación 

ribereña (pastizal y forestación de pinos), periodo hidrológico (aguas bajas y 

aguas bajas) y hábitat fluvial (rabión, pozón y parches de macrófitas). Para 

todos los ANOVAs realizados la validación de los supuestos se efectuó 

analizando el gráfico de residuos vs predichos y la prueba de normalidad de 

Shapiro-Wilk. En todos los casos, las comparaciones múltiples a posteriori 

fueron realizadas mediante la prueba de DGC (Di Rienzo- Guzman-

Casanoves). 

El estudio de la composición de los ensambles se llevó a cabo 

analizando la abundancia de los diferentes taxa y su identidad taxonómica 

mediante análisis multivariados, curvas de rango abundancia y el método del 

valor indicador. Para comparar los ensambles de invertebrados presentes en 

los tres hábitats fluviales (rabión, pozón y parches de macrófitas) de arroyos 

forestados con pinos y en pastizales durante los dos periodos hidrológicos se 

aplicó un Análisis de Correspondencias (AC) utilizando el programa estadístico 

CANOCO versión 4.02 (ter Braak & Smilauer, 1998). Este análisis se realizó 

con el promedio de las muestras por hábitat, vegetación y período hidrológico 

para simplificar su interpretación, ya que se verificó que el análisis realizado 

con la totalidad de las muestras mostraba el mismo patrón. Se utilizó el 

Procedimiento de Permutación de Respuestas Múltiples (PPRM) para evaluar 

la significancia estadística de los grupos obtenidos por el AC. Se corrieron 1000 

permutaciones. Este procedimiento se realizó en el programa estadístico PC-

Ord para Windows 4.25 (McCune & Mefford, 1999). 

Para el análisis de la composición de los ensambles de invertebrados en 

cada uno de hábitats fluviales, se realizaron tres AC adicionales, cada uno de 

ellos incluyendo exclusivamente las muestras de rabion, pozón o macrófitas 
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con el objeto de diferenciar los efectos de la forestación y del periodo 

hidrológico. Estos análisis fueron realizados con el promedio de muestras por 

arroyo ya que simplificó la visualización y mostró el mismo resultado que el AC 

realizado con la totalidad de las muestras de cada hábitat. Se utilizó el mismo 

procedimiento de PPRM para evaluar la significancia estadística de los grupos 

obtenidos por los AC. 

Se confeccionaron curvas de rango-abundancia para comparar la 

composición taxonómica de los ensambles asociados a los tres hábitats 

teniendo en cuenta la vegetación ribereña de los arroyos y el periodo 

hidrológico. Dichas curvas se construyeron con el Logic) de la abundancia 

relativa de invertebrados y se excluyeron los taxa con abundancia relativa 

menor al 1%. Adicionalmente, se obtuvieron taxa indicadores de los arroyos 

con diferente vegetación ribereña (pastizal y forestación de pinos) en los 

ensambles de invertebrados presentes en cada hábitat fluvial (rabión, pozón y 

macrófitas). Para este análisis se utilizó el método del valor indicador (IndVal 

Method, Dufréne & Legendre, 1997) realizado en el programa estadístico PC-

Ord para Windows 4.25 (McCune & Mefford, 1999). Se consideraron como taxa 

indicadores aquellos que presentaron valores superiores al 50% y p<0,05 (Test 

de Montecarlo) (Dufréne & Legendre, 1997). 

Para el análisis de la estructura de los ensambles de invertebrados 

presentes en cada hábitat se calcularon atributos emergentes que se 

independizan de la identidad taxonómica y caracterizan los ensambles con un 

único valor. Se analizaron ocho atributos: abundancia total (inv.m-2), riqueza 

taxonómica, diversidad, equitatividad, riqueza de Ephemeroptera, Plecoptera y 

Trichoptera (EPT), abundancia EPT, % EPT (abundancia EPT/ abundancia 

total) y la riqueza EPT en relación a la riqueza EPT más la de Odonata, 

Coleoptera y Heteroptera (EPT/EPT+OCH). En todos los casos, los valores 

fueron obtenidos para cada unidad de muestreo (Surber, Hess, copo 

entomológico). Para el cálculo de la diversidad y equitatividad se utilizaron los 

índices de Shannon—Wiener (logio): 

Diversidad: 

S 
H'. pi logio

1=1 
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Equitatividad: 

•  Fl" J - 
logio S 

donde: 

pi= proporción de individuos de la especie respecto al total de individuos 
S= número de especies 

Para comparar estos atributos estructurales se utilizaron modelos 

lineales generales y mixtos (MLGM) de tres factores fijos (vegetación ribereña, 

periodo hidrológico y hábitat) utilizando el software InfoStat con el implemento 

de una interface con la plataforma R (Di Rienzo et al., 2012; R Core Team, 

2013). En la confección de los modelos se incluyeron los factores "pares", 

"arroyos" y "réplicas" como factores aleatorios (réplica anidada dentro de 

arroyos y arroyos anidados dentro de par). La validación de los supuestos se 

efectuó analizando los gráficos de residuos vs predichos estandarizados y el Q-

Q plot de residuos estandarizados. Los datos de abundancia total y de 

abundancia EPT fueron transformados por Logi° Y para cumplir con los 

supuestos requeridos para el análisis. La prueba DGC (Di Rienzo- Guzman-

Casanoves) fue utilizada para las comparaciones múltiples a posteriori. 

El análisis de la estructura trófica de los ensambles de invertebrados se 

realizó mediante índices unimétricos y análisis multivariado. Se aplicó un AC 

para el estudio de la abundancia absoluta de los GFAs. Este análisis se realizó 

con el promedio de las muestras por hábitat, vegetación y período hidrológico 

para simplificar su interpretación, ya que se verificó que el análisis realizado sin 

promediar mostró el mismo patrón. Se utilizó el Procedimiento de Permutación 

de Respuestas Múltiples (PPRM) para evaluar la significancia estadística de los 

grupos obtenidos por el AC. 

Adicionalmente, se analizó la abundancia absoluta y la riqueza de los 

cinco GFAs (colectores de depósito, colectores filtradores, raspadores, 

desmenuzadores y depredadores) utilizando el mismo diseño estadístico que 

para los atributos estructurales de los ensambles (MLGM de tres factores fijos y 

tres aleatorios). La validación de los supuestos se efectuó analizando los 

gráficos de residuos vs predichos estandarizados y el Q-Q plot de residuos 
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estandarizados. Los datos de abundancia absoluta de los GFAs fueron 

transformados en Logi° Y para cumplir con los supuestos requeridos para el 

análisis. El test DGC (Di Rienzo- Guzman- Casanoves) fue utilizado para las 

comparaciones múltiples a posteriori. 

Resultados 

Caracterización de los arroyos 

Los arroyos forestados con pinos exhibieron una fuerte reducción en la 

radiación lumínica, mostrando en promedio un cuarto del valor de los arroyos 

de pastizal (DGC pos hoc test, p<0,05) (Tabla 2 1 y 2.2). Por otra parte, no se 

encontraron diferencias estadísticamente significativas en el pH, la 

conductividad, los SDT y la dureza total del agua con respecto a la vegetación 

ribereña ni al periodo hidrológico. La temperatura del agua fue la única variable 

que presento una interacción significativa registrándose el menor valor 

(10,33°C) en los arroyos forestados durante aguas bajas (invierno). Respecto a 

los iones medidos, la concentración de nitratos varió en relación al periodo 

hidrológico, siendo más elevada durante aguas altas (DGC pos hoc test, 

p<0,05) (Tabla 2.1 y 2.2). Solamente se registraron carbonatos en los arroyos 

en pastizales durante el periodo de aguas altas y no se detectó la presencia de 

nitritos en ninguno de los arroyos en estudio (Tabla 2 1). 

En contraste con la irradiancia PAR, la MOPG en forma de hojarasca fue 

significativamente mayor en los arroyos forestados con pinos (rabiones de 

Forestación de pinos: 167,88 ±159,11 g PS; rabiones de Pastizal: 17,66 ±7,22 

g PS; ANOVA: Fvegetación(1,10)= 5,33; p= 0,0435). Mientras que el material leñoso 

estuvo presente exclusivamente en los arroyos forestados (abundancia = 15,66 

± 24,22 g PS). 
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Tabla 2.1. Resultados de las variables físico-químicas registradas en los arroyos estudiados, 
en los períodos hidrológicos de aguas altas (AA) y aguas bajas (AB). Se muestra el valor 
promedio y desvío estándar para cada variable. 

PASTIZAL FORESTACIÓN 

AB AA AB AA 

T°agua (°C) 

Radiación Lumínica PAR 
(pmol.rn-2.s-1) 

pH 

Conductividad (pS.cm-1) 

SDT(mg.I-1) 

15,2 

2028 

8,23 

150,33 

135,67 

(1,6) 

(169) 

(0,32) 

(65,23) 

(59,85) 

18,8 

8,00 

126,77 

122,67 

(1,1) 

(0,15) 

(66,23) 

(64,31) 

10,33 (1,1) 

533 (353) 

7,83 (0,17) 

169,00 (34,59) 

151,67 (31,52) 

19,70 

7,70 

151,53 

139,00 

(0,9) 

(0,1) 

(32,78) 

(27,78) 

Carbonato (mg.I-1) 2,83 (2,26) o O O 

Bicarbonato (mg.I-1) 82,10 (40,21) 76,67 (45,7) 97,50 (22,22) 85,00 (17,5) 

Sulfato (mg.I-1) 10,63 (3,35) 11,17 (3,47) 10,60 (0,23) 13,37 (2,59) 

Nitrato (mg.1-1) 0,33 (0,33) 1,33 (0,33) o 2,33 (0,88) 

Nitrito (mg.1-1) o o o o 
Dureza total (meq.1-1) 1,90 (0,67) 1,23 (0,78) 1,53 (0,41) 1,27 (0,32) 

SDT= Sólidos disueltos totales. 
- no se midio 

Tabla 2.2. Comparación de las variables físico químicas de los arroyos mediante 
ANOVAs de dos factores: vegetación ribereña (pastizal y forestación de pinos) y 
periodo hidrológico (aguas altas y aguas bajas). GI: vegetación (1; 8), periodo (1; 
8), vegetación x periodo (1; 8). 

Vegetación Periodo 
Vegetación x 

Periodo 

T° agua 2,61 0,145 28,52 0,001 5,55 0,046 

Radiación Lumínica PAR 204,44 <0,001 

pH 3,02 0,12 0,83 0,389 0,06 0,81 

Conductividad 0,79 0,401 0,26 0,625 0,04 0,848 

SDT 0,68 0,434 0,13 0,724 0,02 0,889 

Bicarbonato 0,13 0,733 0,07 0,796 0,01 0,919 

Sulfato 0,51 0,497 0,31 0,592 0,10 0,755 

Nitrato 0,44 0,524 11,11 0,010 1,78 0,219 

Dureza total 0,08 0,779 0,66 0,441 0,12 0,737 

SDT= Sólidos disueltos totales. 
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Caracterización de los hábitats fluviales 

En los sitios muestreados en los arroyos de pastizal, el 54% del tramo 

correspondió en promedio a rabiones y el 46% a pozones. Con respecto a los 

arroyos forestados con pinos, el porcentaje se invirtió (rabiones: 46%, pozones: 

54%), aunque esta diferencia en la composición porcentual en relación al tipo 

de vegetación ribereña no resultó significativa (ANOVA: Fvegetación(1;4)=0,97; 

p=0,379). 

Se identificaron 18 especies de macrófitas pertenecientes al tipo 

funcional emergente. Se observó una marcada diferencia en la riqueza 

específica de macrófitas en relación al tipo de vegetación ribereña, 

registrándose 16 especies en los arroyos de pastizal y 6 especies en los 

arroyos forestados con pinos (Tabla 2.3). El porcentaje de cobertura de 

macrófitas fue variable en los pares de arroyos con diferente vegetación 

ribereña (Tabla 2.4). En los arroyos en pastizales, se registró un alto porcentaje 

de cobertura en el arroyo del par 1 (70%), mientras que en los otros dos la 

cobertura fue escasa. Respecto a los arroyos forestados con pinos se registró 

una elevada cobertura de macrófitas en dos de ellos (arroyo forestado: par 1 y 

2), mientras que en el arroyo del par 3 solamente el 5% del cauce estuvo 

cubierto. La cobertura media fue mayor en los arroyos forestados (44%) que en 

ros de pastizal (26%) pero esta diferencia no presentó significancia estadística 

(ANOVA: F(1;10)= 0,84; p=0,382). Los parches de macrófitas estuvieron 

compuestos por al menos dos especies (Tabla 2.4). El arroyo de pastizal del 

par 1 y el forestado del par 2 fueron los que presentaron mayor riqueza 

específica en los parches. Los tres arroyos en los cuales se registró mayor 

cobertura de macrófitas estuvieron caracterizados por parches grandes con alta 

o media densidad de plantas, mientras que los arroyos con menor cobertura 

presentaron parches pequeños con densidades medias (Tabla 2.4). Las 

especies de macrófitas más frecuentes fueron Hydrocotile spp., Rorippa 

nasturtium-aquaticum (L.) Hayek y Ranunculus flagelliformis Sm. de las cuales 

se obtuvieron muestras de invertebrados según su dominancia en cada sitio 

(Tabla 2.5). 
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Tabla 2.3. Especies de macrófitas relevadas en arroyos con diferente vegetación 
de ribera (pastizales y forestaciones de pinos). Todas las macrófitas registradas 
pertenecen al tipo funcional emergente. 

PASTIZAL FORESTACIÓN 
Magnoliopsida 

Fabales 
Fabaceae 

Trifolium repens L X 

Apiales 
Apiaceae 
Hydrocotyle bonariensis Lam. X 
Hydrocotyle ranunculoides L.f. X 
Hydrocotyle modesta Cham. & Schltd1 X 

Capparales 
Brassicaceae 
Rorippa nasturtium-aquaticum (L.) Hayek 

X 
X 

Caryophyllales 
Polygonaceae 
Polygonum hydropiperoides Michx Var X X 
staceum (Baldwin ex Elliott) Gleason 

Rosales 
Crassulaceae 
Crassula peduncularis (Sm.) F. Meigen X 

Ranunculales 
Ranunculaceae 
Ranunculus flagelliformis Sm 

Asterales 
Asteraceae 

X 

Bidens pilosa L. X 
Conyza sumatrensis (Retz.) E. Walter. X 
Tagetes pusilla Kunth X 

Myrtales 
Onagraceae 

Oenothera rosea Aiton X 

Equisetopsida 
Equisetales 

Equisetaceae 
Equisetum bogotense Kunth X 

Liliopsida 
Commelinales 
Commelinaceae 

Commelina erecta Lvar. erecta 

Cypera les 
Cyperaceae 
Eleocharis parodii Barros 
Eleocharis bonariensis Nees. 

X 

X 
X 
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Pycreus megapotamicus (Kunth) Nees. X 

Juncales 
Juncaceae 
Juncus capillaceus Lam. X 

TOTAL 16 6 

Tabla 2.4. Características de los parches de macrófitas presentes en 
arroyos de pastizal y forestados con pinos. Los números 1, 2 y 3 
corresponden a los pares de cuencas (Ver Fig. 1.2). 

PASTIZAL FORESTACIÓN 

1 2 3 1 2 3 

Cobertura (%) 70 1 10 80 50 5 
Complejidad especifica 3 2 2 2 3 2 
Arreglo espacial 3 1 1 3 3 2 

Densidad de individuos 3 2 2 3 2 2 

Cobertura: % de cobertura de macrófitas; Complejidad especifica: Cantidad de 
especies de macrófitas por parche (1- una especie, 2- dos especies, 3- más de dos 
especies); Arreglo espacial de los parches en el tramo: número y tamaño de los 
parches (1- pocos y pequeños, 2- muchos y pequeños, 3- grandes); Densidad por 
parche: 1- poca, 2-media, 3- alta. 

Tabla 2.5. Especies de macrófitas en las cuales se obtuvieron muestras de 
invertebrados en arroyos con diferente vegetación ribereña durante aguas altas (AA) 
y aguas bajas (AB). 

PASTIZAL FORESTACIÓN 
AA AB AA AB 

1 2 3 1 2 3 1 2 3 1 2 3 

Hydrocotile sp. 

Rorippa nasturtium 

Ranunculus flagelliformis X* 

X X* X X X X X X 

X 
Los números 1, 2 y 3 indican los pares de arroyos. 
*arroyo en el que se obtuvieron muestras de invertebrados en parches de diferentes especies 
de macrófitas. 

En cuanto a las características físicas de los hábitats, sólo se obtuvieron 

valores de velocidad de corriente en rabiones (Tabla 2.6). El mínimo valor 

medio de esta variable fue registrado en arroyos forestados durante el periodo 
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de aguas altas (0,08 m.s-1), aunque no se encontraron diferencias significativas 

respecto al tipo vegetación ni entre periodos hidrológicos (ANOVA, 

Fvegetación(1,9)= 0,27, p= 0,616; Fperiodo(1,9)= 0,06, p= 0,811) (Tabla 2.6). La 

profundidad varió en función de los hábitats y del periodo hidrológico, los 

valores más altos de esta variable fueron registrados en pozones en ambos 

periodos y en parches de macrófitas durante aguas altas (ANOVA, F hábitat x 

periodo(1 ;24)= 5,87, p<0,01). 

Tabla 2.6. Velocidad de corriente y profundidad de los tres hábitats en estudio (rabiones, 
pozones y parches de macrófitas), 

PASTIZAL FORESTACIÓN 
AA AB AA AB 

Velocidad de corriente (m.s:1) 

Rabiones 
Pozones* 
Macrófitas* 

Profundidad (m) 

0,20(0,11) 0,27 (0,09) 0,08 (0,12) 0,28 (0,30) 

Rabiones (m) 
Pozones (m) 
Macrófitas (m) 

0,07 (0,06) 
0,28 (0,06) 
0,14 (0,05) 

0,04 (0,01) 
0,24 (0,04) 
0,05 (0,01) 

0,04 (0,03) 
0,27 (0,02) 
0,21 (0,05) 

0,04 (0,01) 
0,28 (0,04) 
0,07 (0,03) 

*no se registraron valores de velocidad de corriente por el escaso flujo en estos hábitats. 

Composición de los ensambles de macroinvertebrados 

Se cuantificaron 50.748 invertebrados pertenecientes a 8 phyla: 

Coelenterata, Platyhelminthes, Nemertea, Nematoda, Nematomorpha, 

Mollusca, Annelida y Arthropoda. El phylum mejor representado fue Arthropoda 

(76%) dentro del cual los insectos acuáticos fueron los más numerosos (81%). 

Se registraron 102 taxa en total de los cuales el 54% estuvieron presentes en 

los tres hábitats, 22% presentes en dos hábitats y 24% en uno solo (7 taxa 

exclusivos de rabiones, 7 taxa de pozones y 10 taxa en parches de macrófitas) 

(ANEXO 1) Del total de taxa colectados, 21 fueron exclusivos de los arroyos 

de pastizales, mientras que solamente 6 estuvieron presentes únicamente en 
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los pinares. Los dos periodos hidrológicos presentaron 11 taxa de 

invertebrados exclusivos cada uno. 

El AC de los ensambles colectados en diferentes hábitats fluviales en 

arroyos en pastizales y forestados explicó un 62,6% de la variabilidad 

taxonómica en sus primeros cuatro ejes y mostró una separación de los 

ensambles presentes en hábitats de pozón (Autovalores: Eje1: 0,160, Eje 2: 

0,097, Eje 3: 0,077, Eje 4: 0,065) (PPRM —hábitat: p= 0,001) (Fig. 2.2). Además, los 

ensambles se separaron en relación a la vegetación ribereña (PPRM —vegetación: 

p= 0,038) mientras que el periodo hidrológico no influyó en las diferencias de 

los ensambles (PPRMperiodo: p= 0,332). 

T . " 
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-1.0 EJE 1 

• 

o 
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1.0 

Fig. 2.2. AC de ensambles de invertebrados presentes en tres hábitats (R: rabión, P: 
pozón, M: macrófitas) de arroyos en pastizales (círculos) y forestados con pinos 
(triángulos) durante dos periodos hidrológicos (blanco: aguas bajas, negro: aguas 
altas). Los puntos representan valores medios por hábitat, vegetación y período 
hidrológico. 
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Ensambles en rabiones 

En hábitats de rabión se cuantificaron 22.534 invertebrados 

pertenecientes a 7 phyla: Coelenterata, Platyhelminthes, Nemertea, Nematoda, 

Mollusca, Annelida y Arthropoda. El phylum mejor representado fue Arthropoda 

(85%) dentro del cual los insectos acuáticos fueron los más numerosos (82%). 

En los arroyos en pastizales se registraron 73 taxa de invertebrados (Aguas 

altas: 60, Aguas bajas: 63), mientras que 60 taxa (Aguas altas: 51, Aguas 

bajas: 50) fueron registrados en los arroyos forestados con pinos (ANEXO 1). 

Las curvas de rango abundancia mostraron que los ensambles de 

arroyos forestados con pinos y en pastizal difirieron en la distribución de las 

abundancias relativas de los taxa, pero compartieron algunos dominantes (Fig. 

2.3). En el periodo de aguas bajas, se observó la predominancia del coleóptero 

Austrelmis spp. y de Hyallela curvispina en los arroyos en pastizales mientras 

que en los arroyos forestados Simu/ium spp., Hyallela curvispina y 

Parametriocnemus spp. fueron los taxa mas abundantes. En este periodo se 

destaca, además, la presencia de Ephemeroptera y Trichoptera con 

abundancia intermedia en las comunidades de pastizal. En el periodo de aguas 

altas, Camelobaetidius spp., Austrelmis spp., Naidinae y Cricotopus spp. 

resultaron los taxa mas abundantes en los arroyos en patizales mientras que 

en las forestaciones predominaron Cotynoneura spp. y Naidinae (Fig. 2.3). 

El AC de los ensambles de invertebrados en rabiones explicó el 64.4% 

de la variabilidad en la composición taxonómica en los primeros cuatro ejes y 

mostró una separación significativa según el periodo hidrológico (Autovalores: 

Eje1: 0,198, Eje 2: 0,130, Eje 3: 0,116, Eje 4: 0,079) (PPRMperiodo hidrológico: ID= 

0,0264) (Fig. 2.4). Sin embargo, la vegetación ribereña no influyó 

significativamente en la discriminación de los ensambles (PPRM —vegetación: ID= 

0,119). 
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Fig. 2.3. Curvas de rango-abundancia de los ensambles de invertebrados presentes 
en rabiones de arroyos en pastizales (círculos) y forestados con pinos (triángulos) 
durante dos periodos hidrológicos (aguas bajas y aguas altas). 
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-1.0 EJE 1 1.5 
Fig. 2.4. AC de ensambles de invertebrados en rabiones de 
arroyos en pastizales (círculos) y forestados con pinos 
(triángulos) durante dos periodos hidrológicos (blanco: aguas 
bajas, negro: aguas altas). Se indican con números los pares 
de arroyos en estudio. Los puntos representan valores medios 
por arroyo. 

En los hábitats de rabión, se detectaron 7 taxa indicadores de arroyos 

que drenan pastizales los cuales pertenecen a tres familias de insectos 

acuáticos (Diptera, Trichoptera y Coleoptera) y poseen diferentes hábitos 

alimentarios (Tabla 2.7). Para los arroyos forestados se obtuvieron dos taxa 

indicadores pertenecientes a la familia Chironomidae (Diptera). Los 

invertebrados que mostraron los valores indicadores más altos respecto a la 

vegetación ribereña fueron registrados en los pastizales (Pentaneura spp. 85%, 

Helycopsyche spp. 82% y Austrelmis spp. 79%). 
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Tabla 2.7. Taxa indicadores de arroyos forestados y en 
pastizales en los ensambles asociados a rabiones. Se indica el 
Grupo Funcional Alimentario correspondiente a cada taxa (P: 
depredador, R: raspador, CD: colector de depósito). Se indica 
con guion un taxa con hábito alimentario desconocido. 

Valor indicador Taxa (%) GFA 

PASTIZAL 

Pentaneura spp. 85 0,002 P 
Helicopsyche spp. 82 0,004 R 
Austrelmis spp. 79 0,005 CD 
Hydroptila spp. 66 0,004 CD 
Thiennemannimyia spp. 58 0,005 P 
Psychodidae 58 0,009 CD 
Lutrochidae 50 0.018 

FORESTACIÓN CON PINOS 
Pentaneuriini* 65 0,018 
Orthocladius spp. 54 0,046 CD 

* no incluye Pentaneura spp. y Labrundinia spp. 

Ensambles en t'ozones 

En hábitats de pozón se cuantificaron 15.400 invertebrados 

pertenecientes a 7 phyla: Coelenterata, Platyhelminthes, Nemertea, Nematoda, 

Mollusca, Annelida y Arthropoda. El phylum mejor representado fue Arthropoda 

(79%) dentro del cual los insectos acuáticos (93%) fueron los más numerosos. 

En los arroyos que discurren por pastizales se registraron 71 taxa de 

invertebrados (Aguas altas: 59, Aguas bajas: 58), mientras que 57 taxa fueron 

registrados en los arroyos forestados con pinos (Aguas altas: 53, Aguas bajas: 

39) (ANEXO 1). 

La vegetación ribereña de los arroyos influyó en la composición 

taxonómica de los ensambles (Fig. 2.5). Esta diferencia fue más marcada en el 

periodo de aguas bajas donde se observaron diferentes taxa dominantes. En 

los arroyos que drenan pastizales se observó un predominio de oligoquetos de 

la subfamilia Naidinae junto con los efemerópteros Caenis spp. y una elevada 

abundancia de Austrelmis spp. Mientras que en arroyos forestados los dípteros 
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Macropelopiini y Ceratopogonidae sp.3 fueron los taxa mas abundantes 

seguidos por Naididae y Pentaneuriini. En el periodo de aguas altas, si bien se 

observaron diferencias en los taxa con abundancia intermedia entre los tipos de 

arroyos, el efemeróptero Caenis spp. fue dominante en los pozones de ambos 

tipos de vegetación (Fig. 2.5). 

Los ensambles presentes en pozones de arroyos con diferente 

vegetación ribereña resultaron discriminados en el eje 1 del análisis de 

correspondencias, el cual explicó el 60,7% de la variabilidad en la composición 

taxonómica en los primeros cuatros ejes (Autovalores: Eje1: 0,201, Eje 2: 

0,129, Eje 3: 0,104, Eje 4: 0,099) (PPRM —vegetación p= 0,017) (Fig. 2.6). El 

periodo hidrológico no influyó significativamente en la separación de los 

ensambles en el ordenamiento (PPRMpeoodo: p= 0,079). 
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Fig. 2.5. Curvas de rango abundancia de los ensambles de invertebrados presentes 
en pozones de arroyos en pastizales (círculos) y forestados con pinos (triángulos) 
durante dos periodos hidrológicos (aguas bajas y aguas altas). 
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Fig. 2.6. AC de ensambles de invertebrados en pozones de arroyos en pastizales 
(círculos) y forestados con pinos (triángulos) durante dos periodos hidrológicos 
(blanco: aguas bajas, negro: aguas altas). Se indican con números los pares de 
arroyos en estudio. Los puntos representan valores medios por arroyo. 

Las larvas de Chironomidae y Ceratopogonidae (Diptera) resultaron 

indicadores de los tipos de vegetación ribereña, según mostró el resultado del 

análisis IndVal (Tabla 2.8). Se detectaron tres taxa indicadores para cada tipo 

de arroyo entre los cuales la tribu Macropelopiini (Chironomidae) obtuvo el 

mayor valor indicador en arroyos forestados y Cricotopus spp. en arroyos en 

pastizales. Se destaca el predominio del hábito alimentario depredador en los 

taxa indicadores. 
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Tabla 2.8. Taxa indicadores de arroyos forestados y en 
pastizales en los ensambles asociados a pozones. Se indica el 
Grupo Funcional Alimentario correspondiente a cada taxa (P: 
depredador, CD: colector de depósito). 

Taxa Valor indicador 
(%) 

p-test GFA 

PASTIZAL 
Cricotopus spp. 65 0,002 CD 
Thienemannimyia spo. 63 0,004 P 
Dugesiidae 50 0,036 P 

FORESTACIÓN CON PINOS 
Macropelopiini 69 0,004 P 
Ceratopogonidae sp. 2 59 0,023 P 
Ceratopogonidae sp. 3 52 0,003 P 

Ensambles en parches de macrófitas 

En los parches de macrófitas se cuantificaron 12.815 invertebrados 

pertenecientes a 8 phyla: Coelenterata, Platyhelminthes, Nemertea, Nematoda, 

Nematomorpha, Mollusca, Annelida y Arthropoda. El phylum mejor 

representado fue Arthropoda (74%) dentro del cual los insectos acuáticos 

fueron los más numerosos (79%). En los arroyos que discurren por pastizales 

se registraron 72 taxa (Aguas altas: 55, Aguas bajas: 63), mientras que 58 taxa 

fueron registrados en los arroyos forestados con pinos (Aguas altas: 46; Aguas 

bajas: 44) (ANEXO 1). 

La composición taxonómica de los ensambles asociados a las macrófitas 

varió en función de la vegetación ribereña (Fig. 2.7). Esta diferenciación 

taxonómica fue mayor en el periodo de aguas bajas donde los dípteros de la 

familia Ceratopogonidae predominaron en las forestaciones pero se registraron 

en muy baja abundancia en los arroyos en pastizales. Por otra parte, los 

oligoquetos Naidinae fueron el taxón dominante en los arroyos de pastizal, y 

fueron también abundantes en las forestaciones. El mismo patrón se observó 

en Parametriocnemus spp. y en Hyalella curvispina. En el periodo de aguas 

altas Hyalella curvispina resultó dominante en los arroyos forestados mientras 
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que Colynoneura spp. predominó en el pastizal (Fig. 2.7). En ambos tipos de 

arroyos, Naidinae y Americabaetis sp. presentaron elevada abundancia. 

Los ensambles de invertebrados fitófilos fueron segregados por el eje 1 

del AC según el tipo de vegetación de ribera. Este análisis explicó el 59,1% de 

la variabilidad taxonómica en los primeros cuatro ejes (Autovalores: Eje1: 

0,221, Eje 2: 0,122, Eje 3: 0,106, Eje 4: 0,097) (PPRm —vegetación: p=0,006) (Fig. 

2.8). El AC también evidenció un efecto del periodo hidrológico separando los 

ensambles en el eje 2 (PPRM —periodo: p=0,049) 
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Fig. 2.7. Curvas de rango abundancia de los ensambles de invertebrados asociados a 
macrófitas de arroyos en pastizales (círculos) y forestados con pinos (triángulos) 

durante dos periodos hidrológicos (aguas bajas y aguas altas). 
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Fig. 2.8. AC de ensambles de invertebrados asociados a macrófitas de arroyos en 
pastizales (círculos) y forestados con pinos (triángulos) durante dos periodos 
hidrológicos (blanco: aguas bajas, negro: aguas altas). Se indican con números los 
pares de arroyos en estudio. Los puntos representan valores medios por arroyo. 

El método Ind Val detectó 11 taxa indicadores en los parches de 

macrófitas (Tabla 2.9). En los arroyos en pastizales se obtuvieron 7 

indicadores, en su mayoría insectos pertenecientes a los órdenes Diptera, 

Coleoptera y Ephemeroptera y un taxa perteneciente al filo Plathyelminthes. 

Entre los indicadores de pastizal Rheotanytarsus spp. (84%) y Austrelmis spp. 

(81%) fueron los invertebrados que mostraron mayor valor indicador. Con 

respecto a los arroyos forestados se obtuvieron cuatro taxa indicadores, tres de 

ellos pertenecientes a la familia Chironomidae y uno a la clase Bivalvia. 

Tanytarsus spp. fue el taxón con mayor valor indicador. 
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Tabla 2.9. Taxa indicadores de arroyos forestados y en 
pastizales en los ensambles asociados a macrófitas. Se indica el 
Grupo Funcional Alimentario correspondiente a cada taxa (P: 
depredador, CD: colector de depósito, CF: colector filtrador). 

Valor indicador Taxa p-test GFA 
(%) 

PASTIZAL 
Rheotanytarsus spp. 84 0,001 CF 
Austrelmis spp. 81 0,001 CD 
Dugesiidae 73 0,002 P 
Americabaetis spp. 67 0,009 CF 
Pseudochironomus spp. 59 0,017 CD 
Heterelmis spp. 54 0,023 CD 
Thienemannimyia spp. 54 0,004 P 

FORESTACIÓN CON PINOS 

Tanytarsus spp. 63 0,014 CD 
Pentaneuriini 58 0,018 P 
Bivalvia 56 0,001 CF 
Macropelopiini 54 0,006 P 

Estructura de los ensambles 

Los MLGMs detectaron diferencias en la estructura de los ensambles de 

invertebrados en relación a los factores estudiados (vegetación ribereña, 

hábitat fluvial y periodo hidrológico) pero de manera diferencial para las 

distintas variables estructurales evaluadas (Tabla 2.10). En los arroyos 

forestados con pinos se observó una disminución en la riqueza de EPT, siendo 

la única variable estructural que manifestó un efecto simple del factor 

vegetación de ribera (DGC post hoc test, p<0,05) (Fig. 2.9). 

Todos los atributos estructurales analizados en este estudio variaron en 

función de los hábitats fluviales. En hábitats de pozón se registraron 

comunidades con menor diversidad, equitatividad e índice EPT/ EPT+OCH, 

mientras que el %EPT exhibió su mayor valor en este hábitat (DGC post hoc 

test, p<0,05), dado principalmente por una alta abundancia relativa de Caenis 

spp. (Fig. 2.10). Los valores más altos de riqueza total y de riqueza de taxa 
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EPT fueron registrados en rabiones (Fig. 2.9 y 2 10) mientras que los 

ensambles asociados a macrófitas mostraron mayor abundancia EPT (DGC 

post hoc test, p<0,05) (Fig. 2.10) 
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Tabla 2.10. Comparación de los atributos estructurales taxonómicos y tráficos de las comunidades de invertebrados por MLGMs de 
tres factores: vegetación ribereña (pastizal y forestación de pinos), periodo hidrológico (aguas bajas y aguas bajas) y hábitat fluvial 
(rabión, pozón y parches de macrófitas). GI: vegetación (1;67), periodo (1,67), hábitat (2;67), vegetación x periodo (1;67), vegetación x 
hábitat (2;67) y vegetación x periodo x hábitat (2;67). 

Vegetación Periodo Hábitat 
Vegetación x 

Periodo 
Vegetación x 

Hábitat 

Vegetación x 
Hábitat x 
Periodo 

F P F P F ID F p F p F ID 
Estructura de la comunidad 
Abundancia total (inv.m) 0,50 0,553 0,42 0,521 30,05 <0,001 0,39 0,537 0,36 0,696 2,53 0,048 
Riqueza total 6,70 0,122 0,59 0,444 18,10 <0,001 2,15 0,147 1,26 0,291 0,89 0,474 
Diversidad (H") 3,18 0,216 0,24 0,626 16,22 <0,001 0,16 0,694 0,49 0,617 1,76 0,147 
Equitatividad (J") 0,00 0,984 0,80 0,375 8,79 <0,001 0,07 0,797 0,98 0,381 1,07 0,379 
Riqueza EPT 36,82 0,026 27,27 <0,001 28,00 <0,001 0,00 0,960 0,94 0,397 0,36 0,839 
Abundancia EPT 4,90 0,157 8,63 0,004 12,94 <0,001 0,12 0,726 0,05 0,953 1,32 0,273 
% EPT 4,57 0,165 24 36 <0,001 5,73 0,005 0,59 0,444 0,90 0,411 1,09 0,369 
EPT/EPT+OCH 1,75 0,317 14,18 0,001 6,09 0,003 0,14 0,708 0,52 0,594 1,52 0,207 

ESTRUCTURA TRÓFICA DE LA COMUNIDAD 
Abundancia absoluta 
Depredadores 0,88 0,448 7,55 0,007 21,11 <0,001 2,35 0,130 0,50 0,611 1,94 0,114 
Col. depósito 1,97 0,296 0,07 0,790 25,82 <0,001 2,76 0,101 1,44 0,244 2,89 0,029 
Col filtradores 0,09 0,790 0,08 0,775 16,84 <0,001 1,69 0,198 0,32 0,725 4,49 0,003 
Desmenuzadores 0,43 0,579 1,26 0,268 33,37 <0,001 8,29 0,006 1,61 0,211 1,69 0,168 
Raspadores 0,003 0,966 0,84 0,363 55,31 <0,001 2,08 0,154 1,41 0,252 1,86 0,129 

Riqueza 
Depredadores 0,27 0,654 0,34 0,561 1,44 0,244 3,13 0,081 0,26 0,773 2,45 0,054 
Col. depósito 10,79 0,081 3,55 0,064 26,94 <0,001 0,67 0,416 3,08 0,052 1,89 0,123 
Col filtradores 0,10 0,780 2,04 0,158 15,83 <0,001 0,00 0,955 1,04 0,357 1,35 0,260 
Desmenuzadores 1,50 0,344 26,17 <0,001 6,66 0,002 3,98 0,050 0,48 0,623 0,99 0,417 
Raspadores 1,93 0,299 0,39 0,536 27,00 <0,001 2,33 0,131 2,10 0,130 0,91 0,465 
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Fig. 2.9. Riqueza de EPT de las comunidades de 
invertebrados presentes en tres hábitats fluviales (rabión: R, 
pozón: P y parches de macrófitas: M) en dos periodos 
hidrológicos (aguas altas: aa y aguas bajas: ab) en arroyos 
en pastizales (círculos) y forestados con pinos (triángulos). 
La letras minúsculas (a y b) indican diferencias significativas 
entre hábitats y la mayúsculas (A y B) señalan diferencias 
entre periodos hidrológicos. En cada situación la riqueza fue 
mayor en los arroyos de pastizal (DGC pos hoc test, 
p<0,05). 

La abundancia total de invertebrados varió en función de los tres 

factores analizados (vegetación ribereña, hábitat fluvial y periodo hidrológico). 

Los ensambles asociados a macrófitas en ambos periodos presentaron mayor 

abundancia de invertebrados (DGC post hoc test, p<0,05) (Fig. 2.11). En 

ningún caso la abundancia difirió entre arroyos con diferente vegetación 

ribereña. 

El periodo hidrológico influyó sobre cuatro variables estructurales 

(riqueza de EPT, abundancia absoluta de EPT, %EPT y EPT/ EPT+OCH), las 

cuales presentaron mayor valor durante el periodo de aguas altas. 
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Fig. 2.10. Atributos estructurales de las comunidades de invertebrados 
presentes en tres hábitats fluviales (rabión: R, pozón: P y parches de 
macrófitas: M). Las diferentes letras indican diferencias significativas (DGC pos 
hoc test, p<0,05). 
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Fig. 2.11. Abundancia total de las comunidades de 
invertebrados presentes en tres hábitats fluviales (rabión: 
R, pozón: P y parches de macrófitas: M) en dos periodos 
hidrológicos (aguas altas: aa y aguas bajas: ab) en arroyos 
en pastizales (círculos) y forestados con pinos (triángulos). 
Las diferentes letras indican diferencias significativas entre 
los tratamientos de la interacción (DGC pos hoc test, 
p<0,05). 
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Estructura trófica de los ensambles 

El AC realizado con la abundancia de los GFAs de los ensambles en los 

diferentes hábitats fluviales explicó el 100% de la variación en los ensambles 

en sus primeros cuatro ejes (Autovalores: Eje1: 0,061, Eje 2: 0,036, Eje 3: 

0,015, Eje 4: 0,001) (Fig. 2.12). Este análisis mostró una separación de las 

muestras en relación a los diferentes hábitats, siendo los pozones los que más 

se segregaron del resto (PPRM —hábitat-• p= 0,007). El periodo hidrológico y la 

vegetación ribereña no influyeron sobre la estructura trófica de las 

comunidades (PPRm —periodo: p= 0,407; PPRm —vegetación: p= 0,743). 
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Fig. 2.12. AC de GFA presentes en tres hábitats (R: rabión, P: 
pozón, M: macrófitas) de arroyos en pastizales (círculos) y 
forestados con pinos (triángulos) durante dos periodos 
hidrológicos (blanco: aguas bajas, negro: aguas altas). Los 
puntos representan valores medios por hábitat, vegetación y 
período hidrológico. 
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Los MLGMs confeccionados con la abundancia absoluta de los 

diferentes GFAs mostraron diferencias significativas respecto a los factores 

analizados (Tabla 2.10). La abundancia de los invertebrados colectores varió 

en función de los tres factores analizados (vegetación ribereña, hábitat fluvial y 

periodo hidrológico); su mayor valor se obtuvo en los parches de macrófitas 

durante el periodo de aguas altas (DGC post hoc test, p<0,05) (Fig. 2.13). La 

abundancia de desmenuzadores, raspadores y depredadores manifestó un 

efecto simple del factor hábitat. Los valores más altos de abundancia de estos 

grupos funcionales se registraron en los parches de macrófitas (DGC post hoc 

test, p<0,05) (Fig. 2.14). 

En el caso de los desmenuzadores los modelos lineales también 

mostraron una variación en su abundancia determinada por la interacción de 

los factores vegetación y periodo hidrológico, registrándose su menor valor en 

las cuencas de pastizal en el periodo de aguas bajas (DGC post hoc test, 

p<0,05). El periodo hidrológico influyó también en la abundancia de 

depredadores, siendo estos más abundantes en aguas bajas (DGC post hoc 

test, p<0,05). 
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Fig. 2.13. Abundancia absoluta de los ensambles de invertebrados colectores depósito 
y filtradores presentes en tres hábitats fluviales (rabión: R, pozón: P y parches de 
macrófitas: M) y en dos periodos hidrológicos (aguas altas: aa y aguas bajas: ab) en 
cuencas que drenan pastizales (círculos) y forestaciones de pinos (triángulos). Las 
diferentes letras indican diferencias significativas entre los tratamientos de la 
interacción (DGC pos hoc test, p<0,05). 
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Fig. 2.14. Abundancia de depredadores, desmenuzadores y raspadores presentes en 
tres hábitats fluviales (rabión: R, pozón: P y parches de macrófitas: M). Las diferentes 
letras indican diferencias significativas (DGC pos hoc test, p<0,05). 

La riqueza de los invertebrados colectores, desmenuzadores y 

raspadores varió en función del hábitat (Tabla 2.10, Fig. 2.15). La mayor 

riqueza de colectores y raspadores fue registrada en rabiones mientras que los 

desmenuzadores mostraron la mayor riqueza de taxa en rabiones y parches de 

macrófitas (DGC post hoc test, p<0,05). Por otra parte, la riqueza de 

desmenuzadores varió en función del periodo hidrológico siendo mayor durante 

aguas bajas (DGC post hoc test, p<0,05). 
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Fig. 2.15. Riqueza de colectores, desmenuzadores y 
raspadores presentes en tres hábitats fluviales (rabión: R, 
pozón: P y parches de macrófitas: M). Las diferentes letras 
indican diferencias significativas (DGC pos hoc test, p<0,05). 

En términos generales, se observó que el periodo hidrológico influyó 

sobre la composición taxonómica de los ensambles. Adicionalmente, cuatro 

atributos estructurales variaron en función del hidroperiodo (riqueza EPT, 

abundancia absoluta de EPT, %EPT y EPT/ EPT+OCH), presentando sus 

mayores valores en el periodo de aguas altas. Con respecto a la estructura 

trófica, el periodo hidrológico influyó sobre la abundancia de desmenuzadores y 

de colectores y no mostró efecto sobre la riqueza de los GFA. Los resultados 

mostraron además un cambio en la composición taxonómica de los ensambles 

en arroyos forestados respecto a los de pastizal. A su vez, se observó una 

tendencia hacia la disminución del número de taxa indicadores, obtenidos por 

el método IndVal. De los ocho atributos estructurales de los ensambles 

analizados por MLGMs, solamente la riqueza de taxa EPT mostró una 

reducción significativa como resultado de la forestación de los arroyos. Por su 

parte, la abundancia total de invertebrados varió en función de los tres factores 
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analizados (vegetación ribereña, hábitat fluvial y periodo hidrológico), pero no 

mostró un patrón claro en relación a la vegetación ribereña. Con respecto a la 

estructura trófica de los ensambles, la abundancia absoluta de taxa 

desmenuzadores varió en función de la vegetación ribereña y del periodo 

hidrológico, encontrándose los menores valores de esta variable en las 

cuencas de pastizal durante el periodo de aguas bajas. La riqueza de los GFA 

no resultó alterada como resultado de la forestación de las riberas. De esta 

forma, los resultados demuestran que la forestación con pináceas exóticas 

influyó más fuertemente sobre la composición de la comunidad que sobre los 

atributos estructurales y funcionales. 

Discusión 

El estudio de arroyos de cabecera en las Sierras de los Comechingones 

permitió establecer diferencias y similitudes entre arroyos con forestaciones de 

casi 40 años de antigüedad respecto de arroyos de referencia que discurren 

sobre pastizales de altura. Próximo al solsticio de verano del hemisferio sur, 

momento del año con mayor fotoperiodo (noviembre en este estudio), los 

arroyos forestados registraron un cuarto de la intensidad lumínica PAR que 

recibieron los arroyos de pastizal. En consonancia la temperatura del agua fue 

menor en los arroyos forestados pero con mayor amplitud térmica entre 

hidroperíodos. Las características químicas del agua no registraron mayores 

diferencias entre tipos de vegetación. Sin embargo, los nitratos y bicarbonatos 

fueron más variables en las forestaciones que en los pastizales entre 

hidroperíodos. Esta similitud en la concentración de nutrientes y oligoelementos 

fue previamente observada por Jobbagy (com. pers.). De esta forma, queda 

una hipótesis a explorar experimentalmente para comprobar si realmente no 

existen diferencias en la química del agua o si éstas están enmascaradas por 

acción de procesos ecosistémicos contrastantes y particulares de cada tipo de 

arroyo. 
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Por su parte la biota reflejó también contrastes en relación a los factores 

estudiados. En el caso de los índices multivariados, los ensambles de 

invertebrados mostraron diferencias a nivel taxonómico entre arroyos con 

diferente vegetación ribereña y entre hábitats muestreados. Sin embargo, a 

nivel trófico el análisis multivariado mostró similitud entre los ensambles de 

arroyos con diferente vegetación y en los dos hidroperiodos, mientras que los 

ensambles de los pozones difirieron respecto de los rabiones y las macrófitas. 

Respecto de los indicadores o métricos univariados, tanto en los taxonómicos 

como en los tráficos, la diferencia más consistente y generalizada fue a escala 

de hábitat dentro del mismo arroyo. Mayormente, los pozones fueron los que se 

distinguieron por los atributos estructurales de los invertebrados del resto de los 

hábitats. 

Hábitats fluviales 

Ha sido demostrado que la deforestación de bosques nativos en 

cuencas de cabecera, altera fuertemente las condiciones ecológicas de los 

arroyos principalmente a través de la reducción en el ingreso de hojarasca y 

material leñoso a los ríos (Johnson et al., 2003; Allan, 2004, Watson & 

Barmuta, 2010). En contraposición, la forestación de áreas con pastizales, 

incrementa estos aportes alóctonos y esto conlleva a un aumento de la 

presencia de obstáculos hidráulicos modificando el lecho de los arroyos. El 

incremento de material leñoso como troncos y ramas favorece el 

establecimiento de diques naturales que conforman hábitats deposicionales de 

pozón (Kaufmann & Faustini, 2012) y favorecen la retención de hojarasca 

(Hoover et al., 2006). En este estudio, si bien se observó un aumento en el 

porcentaje de cobertura de pozones en los arroyos forestados con pinos 

respecto de los pastizales, las diferencias no fueron significativas. 

La forestación con pináceas en las nacientes del rio Tercero redujo de 

forma notoria la riqueza de especies de macrófitas. Se registraron 16 especies 

para los arroyos que drenan pastizales de altura, mientras que solo 6 especies 

de macrófitas fueron relevadas en los arroyos forestados con pinos. La 

apertura de la vegetación ribereña actúa como un filtro moderando el nivel de 
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radiación lumínica que ingresa a un cuerpo de agua y es un factor determinante 

de la estructura de los ensambles de macrófitas (Loo et al., 2009; Wood et al., 

2012). Bando et al. (2015) encontró una relación positiva entre la riqueza de 

macrófitas y la apertura del dosel de la vegetación de ribera. Otros estudios 

realizados en ecosistemas lénticos han reportado la disminución de especies 

de macrófitas en sitios forestados con Pinus elliottii (Rolon etal., 2011). 

En contraste al efecto negativo de las forestaciones sobre la riqueza de 

macrófitas, este estudio registró una gran variabilidad de cobertura del lecho 

por parches de macrófitas entre arroyos forestados y de pastizal. Básicamente 

no se observó un patrón negativo sobre la abundancia de las macrófitas 

(porcentaje de cobertura del lecho, cantidad de especies y densidad de 

individuos por parche o número y tamaño de los parches) como resultado del 

sombreado producido por las plantaciones de coníferas. 

Abundancia y composición taxonómica de los ensambles de invertebrados 

Los resultados de este trabajo mostraron que la forestación con 

pináceas modifica la composición taxonómica de los ensambles de 

invertebrados presentes en hábitats de rabiones, pozones y en parches de 

macrófitas de los arroyos en la cuenca alta del río Tercero. El ordenamiento 

general de los ensambles presentes en los tres hábitats fluviales, además de 

poner en evidencia dicha diferenciación entre tipos de vegetación en la cuenca, 

mostró una influencia del tipo de hábitat separando los ensambles registrados 

en pozones de los presentes en rabiones y en parches de macrófitas. Sin 

embargo, es interesante notar que los ensambles no cambiaron 

significativamente entre periodos hidrológicos. Estudios realizados en Nueva 

Zelanda también han documentado cambios en la composición de las 

comunidades de invertebrados al comparar arroyos forestados con especies 

exóticas y arroyos "abiertos" con pasturas en sus márgenes (Quinn et al., 

1997). Además, muchos autores registraron modificaciones en las 

comunidades de invertebrados acuáticos producto de la tala de bosques 

nativos y la posterior forestación comercial de las cuencas (Death et al., 2003; 

Thompson & Townsend, 2005; Richardson, 2008; Miserendino & Masi, 2010). 
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Pero pocos trabajos han estudiado la respuesta de los macroinvertebrados 

acuáticos a la forestación con pinos de cuencas de pastizal (Thompson & 

Townsend, 2003; Márquez et al., 2015). El presente estudio, aporta 

información novedosa sobre la evaluación de cómo esta actividad repercute en 

los ensambles de invertebrados bentónicos en diferentes hábitats fluviales. 

Al analizar los hábitats fluviales por separado, el ordenamiento de los 

ensambles presentes en rabiones no mostró claras diferencias entre la fauna 

de los arroyos forestados con pinos y los de pastizales. En las curvas de rango 

abundancia puede apreciarse que, si bien los ensambles en arroyos con 

diferente vegetación ribereña difirieron en la distribución de las abundancias 

relativas de los invertebrados, compartieron algunos taxa dominantes, como es 

el caso de H. curvispina en el periodo de aguas bajas y Naidinae durante aguas 

altas. Esto podría explicar la ausencia de diferencias entre los ensambles de 

los arroyos con diferente vegetación ribereña en el ordenamiento. Sin embargo, 

se observó una clara distinción entre los ensambles de rabiones en cuanto al 

número de taxa indicadores y su identidad taxonómica en relación con la 

vegetación ribereña. En los arroyos que drenan pastizales se obtuvieron 7 taxa 

indicadores pertenecientes a tres familias de insectos acuáticos (Diptera, 

Trichoptera y Coleoptera) cuyos hábitos alimentarios fueron colectores de 

depósito, raspadores y depredadores, mientras que en los arroyos forestados 

con pinos solamente dos taxa de la familia Chironomidae (Diptera), uno 

colector de depósito y otro depredador, resultaron indicadores. Un estudio 

previo realizado en 2008 en la zona, también en rabiones, documentó diferente 

composición taxonómica y marcada disminución de taxa indicadores en los 

ensambles de invertebrados producto de la implantación de pinos (Márquez et 

al., 2015). La fuerte disminución en el número de taxa característicos de 

arroyos en pinares sugiere que los invertebrados no presentan patrones tan 

definidos de especificidad y fidelidad por ese hábitat fluvial (Mcgeoch et al.. 

2002), como ocurre en los arroyos de pastizal. 

A diferencia de lo observado en los rabiones, los ordenamientos 

realizados para hábitats de pozones y parches de macrófitas mostraron una 

separación de los ensambles colectados en arroyos forestados con pinos 

respecto de los de pastizal. Sin embargo, los ensambles no difirieron 
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taxonómicamente entre hidroperíodos tal vez debido a que los pozones 

representan el hábitat más estable del lecho. Aún en los sistemas fluviales 

permanentes, la disminución estacional del caudal conlleva el riesgo de que los 

rabiones queden expuestos y se sequen y que los parches de macrófitas 

colapsen estructuralmente. Así en aguas bajas, los pozones pueden actuar 

como un refugio espacial para los invertebrados (Robson et al., 2005; Bond et 

al., 2008). En los hábitats de pozón, las diferencias en los invertebrados de 

arroyos forestados con pinos y en pastizales resultaron más notorias durante el 

periodo de aguas bajas, mientras que en aguas altas los ensambles de arroyos 

con diferente vegetación ribereña compartieron como taxón dominante a 

Caenis spp. (Ephemeroptera). En este hábitat se registraron tres taxa 

indicadores de los arroyos forestados y tres para los de pastizales, 

pertenecientes a las familias Chironomidae y Ceratopogonidae y de hábito 

alimentario depredador. Probablemente esto se deba a la concentración de 

invertebrados de pequeño tamaño que representan presas potenciales de esos 

taxa. De modo contrario, el análisis del valor indicador en los ensambles de 

invertebrados fitófilos, mostró una disminución del número de taxa indicadores 

de los arroyos forestados. Se registraron cuatro taxa indicadores de las 

forestaciones pertenecientes a la familia Chironomidae, mientras que siete 

taxa, en su mayoría insectos pertenecientes a los órdenes Diptera, Coleoptera 

y Ephemeroptera, y un taxa perteneciente al filo Plathyelminthes, resultaron 

indicadores del pastizal. 

La implantación de pinos, a través del continuo aporte de hojarasca y de 

la reducción de la intensidad de la luz, altera tanto la cantidad y calidad de la 

materia orgánica como la dinámica de la producción primaria en los arroyos 

(Giller & O'Halloran, 2004; Naiman et al., 2005; Richardson, 2008). Como fuera 

documentado en otros estudios (Benfield, 1997; Delong & Brusven, 1998), la 

cantidad de materia orgánica en forma de hojarasca registrada en nuestro 

trabajo fue notoriamente mayor en los arroyos forestados con pinos y el 

material leñoso fue colectado solamente en estos arroyos. Adicionalmente, se 

registró una marcada disminución en la intensidad lumínica que ingresa a los 

arroyos forestados, lo que provoca cambios en la composición y biomasa de la 

comunidad algal (Cibils Martina et al., 2012). La alteración de los recursos que 
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ingresan y predominan en los arroyos podría explicar los cambios en la 

composición taxonómica de los ensambles de invertebrados característicos de 

los arroyos en pastizales. Además, la disminución del número de taxa 

indicadores en las forestaciones, registrado en rabiones y en parches de 

macrófitas, indica que una fracción importante de la comunidad de 

invertebrados podría no tolerar las condiciones de contraste ecológico que 

generan las plantaciones sobre los arroyos ni explotar eficientemente los 

recursos que ellas proveen. En los arroyos forestados, los indicadores 

resultaron ser principalmente dípteros, cuyas especies son más tolerantes a los 

impactos humanos y son comunes en ambientes degradados ecológicamente 

(Bonada et al., 2006; Moya et al., 2011), por lo que su predominio como 

indicadores de arroyos forestados podría indicar deterioro ambiental. 

Muchos de los taxa que habitan estos arroyos completan su ciclo de 

vida como adultos terrestres. El cambio en la fisonomía vegetal de las riberas 

produce también fuertes cambios en las características asociadas al tipo de 

vegetación. Las forestaciones de pinos presentan una menor insolación y un 

menor régimen térmico que :as riberas de pastizales (Harding et al., 2000) y 

además la estructura de la vegetación y del suelo son espacialmente más 

complejos y esto presentan gran cantidad de materia orgánica acumulada que 

favorece la retención de humedad. Finalmente, la dinámica de las interacciones 

tróficas ribereñas son complejas (Marczak & Richardson, 2008) y el aporte de 

polen de pino representa un recurso trófico estacionalmente mportante (Tierno 

de Figueroa et al., 2006). Estos factores con condiciones contrastantes 

respecto de los pastizales podrían repercutir positiva o negativamente sobre la 

capacidad reproductiva de los adultos de ciertas especies de insectos 

acuáticos sumándose a los cambios en la comunidad acuática. 

Atributos estructurales de los ensambles de invertebrados 

En nuestro estudio se evaluaron ocho atributos estructurales de los 

ensambles de invertebrados entre los cuales sólo uno mostró diferencias entre 

los arroyos con diferente vegetación ribereña. En los arroyos forestados con 

pinos se observó una disminución en la riqueza de invertebrados de los 
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órdenes Ephemeroptera, Plecoptera y Trichoptera. Estos órdenes de insectos 

se caracterizan por poseer especies intolerantes a las perturbaciones 

ecológicas consecuencia de la acción del hombre en los cuerpos de agua, por 

lo que su riqueza disminuye a mayor impacto (Prat et al., 2009). La aplicación 

de la riqueza EPT, como el de otros índices unimétricos para el estudio de 

perturbaciones, está bastante extendida en Sudamérica (Figueroa et al., 2003; 

Paye & Marchese, 2005; Miserendino etal., 2012). 

En relación a los atributos que no mostraron diferencias producto de las 

plantaciones de pinos, otros estudios realizados en Nueva Zelanda y Argentina 

tampoco encontraron cambios en ciertos atributos de las comunidades 

presentes en plantaciones de pinos, como por ejemplo la riqueza y diversidad 

taxonómica (Death et al., 2003; Thompson & Townsend, 2003, 2004; 

Miserendino & Masi, 2010). De modo contrario, se ha documentado que la 

implantación de pinos disminuye la riqueza y diversidad de los ensambles 

asociados a hábitats de rabión en los arroyos del área de estudio (Márquez et 

al., 2015). Es interesante notar que en este estudio esos atributos de los 

ensambles de rabión no difirieron entre pinares y pastizales. Es posible que las 

altas precipitaciones ocurridas en la zona en 2012, hayan provocado crecidas 

atípicas que podrían haber simplificado los ensambles de invertebrados (Fritz & 

Dodds, 2004) reduciendo las diferencias entre arroyos. 

Los resultados de los MLGMs mostraron diferencias en seis atributos de 

los ensambles de invertebrados en relación a los hábitats fluviales donde 

fueron colectados. En los pozones se registraron los ensambles con menor 

índice EPT/ EPT+OCH, lo cual refleja una mayor abundancia de taxa OCH en 

este hábitat, en concordancia con lo documentado en otros trabajos (Bonada et 

al., 2006). Además, los pozones manifestaron los ensambles con menor 

diversidad y equitatividad y mayor %EPT debido principalmente a la elevada 

abundancia de Caenis spp, taxón que ha sido reportado con marcada afinidad 

por estos ambientes (Domínguez et al., 2009). De manera similar a lo 

documentado en otros estudios, los ensambles registrados en rabiones fueron 

los de mayor riqueza, con predominancia de taxa EPT (Brown & Brussock, 

1991; Velásquez & Miserendino, 2003; Townsend et al., 2004; Chesire et al., 

2005; Halwas etal., 2005; Bonada, etal., 2006; Principe etal., 2010a). 
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Los ensambles asociados a los parches de macrófitas presentaron los 

mayores valores de abundancia total y de abundancia de EPT. Las macrófitas 

alteran la química del agua, la estructura del hábitat y los recursos alimentarios 

disponibles, influyendo sobre la presencia y abundancia de invertebrados 

fitófilos (Humpries, 1996; Thomaz & Cunha, 2010). Otros estudios han 

documentado, también, valores considerablemente más altos de abundancia 

de invertebrados acuáticos en sitios con plantas acuáticas comparados con 

sitios no vegetados (Orth et al., 1984; Hemminga & Duarte, 2000). Se ha 

sugerido que la mayor abundancia de taxa en hábitats más complejos como los 

parches de macrófitas se debe a un incremento en la cantidad de 

microhábitats, lo cual aumenta tanto el espacio del nicho como su partición en 

un espacio dado (McNett & Rypstra, 2000; Willis et al., 2005). Adicionalmente, 

los parches de macrófitas pueden disminuir la presión de depredación 

reduciendo la eficiencia en la alimentación de los depredadores, proveer 

protección para los disturbios hidrológicos e incrementar los recursos 

alimenticios para los invertebrados, mediante el filtrado de materia orgánica y 

algas derivantes (Taniguchi et al., 2003; Warfe & Barmuta, 2004). Además, 

muchas especies de macroinvertebrados viven exclusivamente asociadas a 

determinadas macrófitas porque alguna etapa de su ciclo vital (ej: oviposición) 

depende exclusivamente de la planta (Gopal & Goel, 1993; Feijoó & Menéndez, 

2009). Por otra parte, el periodo hidrológico también influyó sobre la estructura 

de los ensambles relevados. Durante el periodo de aguas altas se registraron 

los valores más elevados de cuatro de los atributos estructurales estudiados 

(riqueza EPT, abundancia absoluta de EPT, %EPT y EPT/ EPT+OCH). 

En el presente trabajo, si bien un solo atributo estructural (riqueza EPT) 

mostró diferencias entre los arroyos forestados y de pastizal, es importante 

considerar el ordenamiento total donde se observaron cambios en la 

composición de los ensambles en los tres hábitats por efecto de las 

plantaciones de pinos. Este análisis discriminó, además, los hábitats de 

pozones que tal como mostraron los MLGMs, fueron los sitios donde se 

registraron los ensambles con menor diversidad y equitatividad. 
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Estructura trófica de los ensambles de invertebrados 

En sistemas lóticos dominados por pasturas, el remplazo de la 

vegetación ribereña por forestaciones de especies arbóreas provocan un 

aumento de la materia orgánica particulada gruesa que ingresa al arroyo en 

forma de hojarasca, ramas y troncos (Guiller & O'Halloran, 2004). Las acículas 

de pino, debido a la presencia de resinas y una cutícula gruesa, retrasan la 

actividad de descomponedores y detritívoros (Bárlocher & Oertli, 1978a; 

1978b). En arroyos que atraviesan bosques naturales de coníferas, se ha 

demostrado que esta hojarasca es consumida tardíamente por los 

invertebrados acuáticos (Richardson et al., 2005). Sin embargo en cuencas 

donde se han instalado plantaciones de coníferas exóticas, la abundancia de 

los invertebrados desmenuzadores disminuye como resultado de la baja 

calidad de este nuevo recurso (Martínez et al., 2013). De modo contrario, los 

resultados de este trabajo mostraron un incremento en la abundancia de los 

invertebrados desmenuzadores durante el periodo de aguas bajas. Si bien 

Principe et al. (2015) reportaron una mayor tasa de descomposición de 

acículas de pino en arroyos forestados con pinos de la zona, hallando 

evidencia del consumo de las acículas de pinos por los invertebrados 

bentónicos, estos organismos explotaron ese recurso de manera poco 

eficiente. En el área de estudio, a pesar de que la vegetación herbácea puede 

representar un aporte alóctono de hojarasca a los arroyos de pastizales 

(Menninger & Palmer, 2007), la riqueza y abundancia de invertebrados 

desmenuzadores en esos arroyos es escasa (Principe et al., 2010b). En 

consecuencia, en la cuenca alta del Rio Tercero, no existiría una fauna de 

invertebrados capaz de procesar eficientemente la gran cantidad de MOPG que 

ingresa a los arroyos como resultado de las plantaciones de coníferas. 

Además, Jobbagy et al. (2013) documentaron para esta zona una reducción del 

50% en el caudal medio anual en arroyos que drenan las forestaciones y la 

capacidad de retención de materia orgánica está asociada inversamente al flujo 

de agua (Richardson et al., 2010). Esta evidencia indicaría que este recurso 

que proveen las plantaciones de coníferas estaría en exceso acumulándose en 

los arroyos sin una transformación sustancial en tejido animal (producción 
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secundaria). En consecuencia, es importante diseñar futuros trabajos que 

diluciden con mayor profundidad el rol de los invertebrados detritívoros que 

intervengan facultativamente en el procesamiento de la abundante hojarasca 

exótica. 

La estructura trófica de los ensambles mostró diferencias entre los 

distintos hábitats fluviales analizados en este trabajo. El ordenamiento de la 

composición de GFA en los tres hábitats, evidenció una separación de la 

composición trófica de los ensambles de pozones, donde se registró una baja 

abundancia de desmenuzadores y raspadores. Mientras que la complejidad 

estructural que ofrecen los parches de macrófitas, generando nuevos nichos y 

recursos alimentarios (Thomaz & Cunha, 2010) se vio reflejada en las variables 

tróficas de los ensambles analizadas por MLGMs. En este hábitat se 

registraron los ensambles con mayor abundancia y riqueza de invertebrados 

desmenuzadores y raspadores. Además, se obtuvo una elevada abundancia de 

invertebrados colectores y el mayor número de taxa depredadores. Se ha 

documentado que la presencia de macrófitas favorece el incremento en la 

abundancia de invertebrados herbívoros y detritívoros debido a la presencia de 

algas epifíticas y la retención de detrito, relación que aumenta con la 

complejidad estructural de las diferentes plantas (Taniguchi et al., 2003; 

Gosselain etal., 2005; Warfe & Barmuta, 2006). 

Nuestro estudio aporta novedosa información acerca de la composición, 

estructura taxonómica y trófica de los ensambles de invertebrados presentes 

en tres hábitats fluviales contrastantes en los arroyos de cabecera de la 

provincia de Córdoba y de cómo las forestaciones comerciales de pinos 

repercuten sobre los mismos. Las plantaciones de coníferas alteraron la 

composición faunística en los tres hábitats estudiados y en dos de ellos, 

rabiones y parches de macrófitas, se obtuvo una reducción en la cantidad de 

taxa indicadores, los cuales fueron principalmente dípteros comunes en 

ambientes degradados ecológicamente. Adicionalmente, se observó una 

reducción en la riqueza de taxa EPT en las cuencas forestadas y un incremento 

en la abundancia de invertebrados desmenuzadores durante el periodo de 

aguas bajas. Se desconoce aún la eficiencia de los invertebrados de la zona 
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para crecer explotando el abundante recurso trófico conformado por la 

hojarasca de pinos. Sin embargo, las evidencias de los estudios previos y los 

de esta tesis muestran que la actividad de consumo de las acículas por 

desmenuzadores es reducida en consonancia con una baja densidad de 

desmenuzadores que no refleja la cantidad de hojarasca disponible en las 

nacientes fluviales serranas forestadas. Esta situación lleva a que el detrito 

alóctono tienda a acumularse por largos períodos hasta su descomposición por 

parte de microorganismos. 

La adecuada comprensión acerca del funcionamiento individual de cada 

hábitat fluvial y de su contribución a la heterogeneidad de un sistema lótico es 

de suma importancia para la elaboración de adecuadas estrategias de manejo 

(Bonada et al., 2006). Nuestros resultados aportan valiosa información para 

futuras medidas de manejo y conservación de las cuencas de cabecera de la 

provincia de Córdoba tanto sometidas a la actividad forestal comercial de 

coníferas como a otros usos de la tierra. 
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CAPITULO III 
Estudio experimental sobre el uso de hábitats nóveles 

Introducción 

Los sistemas lóticos pueden ser vistos como un mosaico de parches 

caracterizados por diferentes condiciones ambientales que determinan la 

disponibilidad de recursos para las especies que conforman una comunidad 

(Pringle etal., 1988; Lake, 2000; Brooks etal., 2005, Buffagni et al., 2010). La 

colonización es uno de los procesos fundamentales que ocurren en un espacio 

dado del ecosistema. En condiciones ambientales de estabilidad, los procesos 

de inmigración, establecimiento y emigración de individuos ocurren 

naturalmente, mientras que luego de un disturbio permiten restablecer una 

comunidad (Begon et al., 2006). En este sentido, la generación de nuevos 

hábitats en un arroyo representa un recurso espacial que puede ser utilizado 

por aquellas especies que encuentren en ellos las condiciones adecuadas en 

base a sus requerimientos de alimentación, soporte físico y refugio contra la 

depredación o la corriente (Oliveira et al., 2014). En los ecosistemas fluviales 

los materiales alóctonos provenientes del ecosistema terrestre circundante, 

tales como hojarasca y troncos, proveen nuevos hábitats que incrementan la 

heterogeneidad del sistema y son utilizados por la biota (Allan & Castillo, 2007). 

Los ecosistemas fluviales están fuertemente influenciados por el balance 

entre los materiales autóctonos y la entrada de materiales alóctonos (Murphy & 

Giller, 2000). En este sentido, la vegetación ribereña tiene un rol fundamental 

ya que aporta materia orgánica y regula el ingreso de luz a los arroyos 

(Richardson et al., 2005; Richardson & Danehy, 2007). La materia orgánica 

particulada alóctona además de incrementar la heterogeneidad ambiental 

dentro del arroyo, cumple una función importante en las redes tróficas, siendo 

un recurso alimenticio para la fauna acuática. Este material se encuentra en 

forma de materia orgánica particulada gruesa (MOPG) o materia orgánica 
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particulada fina (MOPF). Los invertebrados desmenuzadores, de gran 

importancia en el proceso de descomposición, se alimentan de MOPG, 

promoviendo la producción de MOPF. El material fino es aprovechado a su vez 

por los invertebrados colectores y filtradores los cuales transforman este 

recurso en biomasa que luego es transferida a los niveles tráficos carnívoros 

(Wallace & Webster, 1996; Gessner et al., 1999; Graga, 2001). La fauna 

acuática responde rápidamente a la acumulación de recursos alimenticios 

tornando a los parches de materia orgánica "hotspots" de abundancia de 

organismos (Kobayashi & Kagasha, 2004; 2005). De esta manera, los recursos 

disponibles en los arroyos determinan fuertemente a las comunidades de 

invertebrados que en ellos habitan (Graga et al., 2002). 

Algunas clases de detrito son más atractivas para los invertebrados, lo 

que varía en función de su estructura física y química determinando así la 

palatabilidad del recurso. El tiempo de permanencia del detrito en el 

ecosistema fluvial es también un factor determinante de los invertebrados que 

lo colonizan y consumen (Abhelo, 2001; Graga, 2001, Ligeiro etal., 2010). Sin 

embargo, además de ser un ítem alimentario, las acumulaciones de hojarasca 

sirven como sustrato para la formación de biofilm (estructura biológica 

compuesta por algas, bacterias, hongos y microfauna embebidos en una matriz 

de sustancias poliméricas extracelulares) y como trampa de materia orgánica 

fina, actuando indirectamente como un recurso espacial que provee recurso 

alimentario a otros consumidores. A su vez, los invertebrados depredadores 

pueden utilizar estos parches para la búsqueda de presas. De esta forma, la 

comunidad de invertebrados que utiliza estos parches de detrito es mucho más 

amplia que la que hace uso directo de ellos por medio de la alimentación 

(Albariño & Balseiro, 2002; Richardson et al., 2004). 

La alteración antrópica de la vegetación ribereña, como la forestación 

comercial de cuencas, tiene implicancias en la calidad y cantidad de materia 

orgánica que ingresa a los arroyos (Piccolo & Wipfli, 2002; Snyder et al., 2002). 

En sistemas lóticos dominados por plantas herbáceas, como las pasturas, el 

reemplazo de la vegetación ribereña por forestaciones de especies arbóreas 

perennes, además de sombrear el cuerpo de agua durante todo el año, 

provoca un aumento del ingreso de materia orgánica particulada gruesa al 
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arroyo en forma de hojarasca, ramas y troncos (Giller & O'Halloran, 2004). En 

arroyos de bajo orden, al ser angostos y poco profundos, la hojarasca es 

fácilmente retenida en pozones y rabiones creando grandes acumulaciones de 

este detrito (GraQa et al., 2002). 

Numerosos estudios han reportado diferencias en la colonización por 

invertebrados y en la dinámica del procesamiento de la materia orgánica 

dependiendo del tipo de hojarasca que ingresa a los arroyos (Murphy & Giller, 

2000; Valdovinos, 2001; Albariño & Balseiro, 2002; Gra9a et al., 2002; 

Richarson et al., 2004; Gon9alves et al., 2012). Desde una visión trófica, 

Albariño y Balseiro (2002) registraron mayor abundancia y biomasa de 

invertebrados detritívoros en la hojarasca de árboles autóctonos que en 

acículas de pino. Resultados similares fueron obtenidos en Chile (Valdovinos, 

2001). Las acículas de pino poseen una tasa de decaimiento muy baja 

(Webster & Benfield, 1986) debido en parte a su gruesa cutícula y a la 

presencia de resinas que las hacen poco accesibles a los detritívoros 

(Bárlocher & Oertli, 1978). De esta manera, esta hojarasca de baja calidad se 

incorpora al sistema como un sustrato relativamente estable que en primera 

instancia proveería soporte o refugio a una amplia gama de invertebrados y 

eventual y lentamente sería usada como alimento luego de un apropiado 

tiempo de acondicionamiento (Gon9alves et al., 2006; Moretti et al., 2007; 

Ligeiro etal., 2010). 

En el área de estudio, donde se han instalado cultivos forestales de 

Pinus elliottii en las nacientes de arroyos vegetados naturalmente con 

pastizales (Cabido et al., 2003), se obtuvo una primera evidencia a campo del 

cambio en la composición de los ensambles de invertebrados bentónicos 

(Márquez et al., 2015). Los ensambles de invertebrados asociados a rabiones 

en arroyos de pastizal cambiaron su estructura taxónomica y trófica a causa de 

las forestaciones extendidas hasta el borde de los arroyos. Además, 

experiencias in situ han demostrado que la tasa de descomposición de acículas 

de pino es mayor en arroyos forestados (Principe et al., 2015) pero solamente 

cuando se excluye el efecto de la temperatura (es decir, cuando se excluye el 

efecto indirecto y positivo de la temperatura sobre la actividad de 

descomposición por parte de los microorganismos). Sin embargo, aún no se ha 
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comprobado cómo influyen los parches de hojarasca exótica en la 

determinación de las comunidades de invertebrados. Para evaluar el uso de 

estos hábitats nóveles se compararon experimentalmente los ensambles de 

invertebrados acuáticos en acumulaciones de dos materiales alóctonos 

(acículas de pino y material plástico símil acículas) introducidos en un arroyo 

forestado con pinos y uno de pastizal. 

Considerando que los organismos bentónicos de los arroyos de Córdoba 

están adaptados a gradientes ambientales, temporales y espaciales de amplio 

espectro (Corigliano, 1998; Principe et al., 2007), la acumulación de parches de 

detrito alóctono puede producir variadas respuestas en los ensambles de 

invertebrados colonizadores. En los arroyos forestados, la presencia de una 

comunidad de invertebrados de menor riqueza de taxa y de menor abundancia 

total, se reflejará en ensambles de estructura trófica y taxonómica más pobres 

que en los arroyos de pastizal. 

Con respecto a la composición trófica de los ensambles en el arroyo 

forestado, se prevé que las acículas de pinos serán dominadas por detritívoros 

(desmenuzadores y colectores) mientras que en pastizal se espera una 

composición más homogénea con igual importancia de raspadores y 

detritívoros. Por otra parte, las acículas de pino tendrán ensambles 

estructuralmente más abundantes y más complejos respecto del filamento 

plástico debido a su naturaleza orgánica que determina que pueda ser un 

recurso alimenticio en sí mismo. Por su parte, las unidades con filamentos 

plásticos presentarán mayor abundancia y riqueza de raspadores en el arroyo 

de pastizal respecto del arroyo forestado. 

La asignación trófica funcional de las comunidades acuáticas, es una 

herramienta muy útil para comprender los procesos ecológicos de un arroyo 

(Boyero et al., 2012, Ramírez & Gutiérrez Fonseca, 2014), sin embargo el 

comportamiento alimentario de muchos invertebrados acuáticos en Argentina 

es aún fragmentario (Albariño & Díaz Villanueva, 2006; Renyaga, 2009; Ornad 

et al., 2015). A su vez se ha sugerido que muchas especies de invertebrados 

manifiestan plasticidad alimentaria e incluso su dieta puede variar a lo largo de 

su ciclo vital (Friberg & Jacobsen, 1999; Ramírez & Gutiérrez Fonseca, 2014). 

De esta forma, ciertos invertebrados de los que no se conoce certeramente su 
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comportamiento trófico podrían incrementar su abundancia en las 

acumulaciones de acículas, como un indicio del aprovechamiento de este 

recurso novel (GraQa, 2001; Hladyz etal., 2010). 

Finalmente, cualquier sustrato temporalmente estable en el lecho (>2-4 

semanas), incluyendo a los parches de acículas y los sustratos plásticos, 

permite la formación de biofilm en su superficie. Se prevé un aumento en la 

abundancia y la complejidad del ensamble en función del tiempo debido al 

aumento en el acondicionamiento de ambos sustratos, si bien se espera sea 

mayor en las acículas respecto de los filamentos plásticos. 

Objetivo específico 

Analizar la variación espacial y la sucesión del ensamble de invertebrados a 

escala de arroyo (en arroyos de pastizales naturales y en arroyos forestados 

con pináceas) y a escala de hábitat en sustratos colocados experimentalmente 

(acumulaciones de acículas vs. acumulaciones de sustrato artificial) evaluando 

la abundancia y la composición de especies y de los Grupos Funcionales 

Alimentarios. 

Materiales y métodos 

El experimento fue llevado a cabo en dos arroyos de la subcuenca alta 

del río Ctalamochita entre junio y noviembre de 2012. Uno de los arroyos 

discurre por un pastizal de altura (31°58' S; 64°48' O) y el otro por una 

forestación de Pinus elliottii (31°59' S; 64°48' O). Estos arroyos corresponden a 

un par (Par 3) de los tres analizados en el capitulo anterior de esta tesis (Fig. 

1.2). 

Para analizar el proceso de colonización de los invertebrados en arroyos 

con diferente vegetación ribereña y el uso de hábitats nóveles se 

confeccionaron 48 bolsas de 23 x 21 x 3 cm de malla de plástico (1cm de 

abertura de malla) con dos tipos de sustratos: acículas de Pinus elliottii y 

filamentos plásticos símil acículas. El volumen de las bolsas representó 
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aproximadamente 1,5 I y una superficie aproximada de 005 m2 simulando una 

acumulación de acículas de tamaño grande, especialmente para el arroyo de 

pastizal, donde no se presentan acumulaciones abundantes de detrito vegetal 

en el lecho, debido a la poca abundancia y cobertura de vegetación ribereña. El 

tamaño de malla de 1 cm permite el ingreso de invertebrados, inclusive 

aquellos de gran tamaño como odonatos y hemípteros. 

Del total de bolsas, la mitad (24) fue llenada con 300g de acículas de 

pino. Las acículas se obtuvieron de un ejemplar de Pinnus elliottii y se las 

acondicionó durante 30 días en contenedores plásticos con agua y detrito 

colectados de los mismos arroyos donde se realizó el experimento. El agua de 

los contenedores se renovó periódicamente y se utilizaron aireadores para 

mantenerla oxigenada evitando el deterioro de la hojarasca. En las otras 24 

bolsas se colocaron filamentos plásticos símil acículas con el fin de evaluar si 

las hojas de pino son colonizadas por ser un recurso alimenticio debido a su 

naturaleza orgánica; o si solamente actúan como un sustrato brindando soporte 

y refugio a los invertebrados. Se utilizó filamento plástico de color negro para 

simular acículas de pino (que será referido en esta tesis como "hilo") y se 

colocó en las bolsas un volumen similar al ocupado por 300g de acículas. 

El 13 de junio de 2012 se colocaron aleatoriamente 12 bolsas de 

acículas y 12 bolsas de hilos plásticos en un tramo de 400 m en cada arroyo 

estudiado (pastizal vs bosque). Las bolsas fueron fijadas al lecho de los 

arroyos utilizando clavos de 20 cm de largo para asegurar su permanencia en 

el lecho y fueron examinadas semanalmente durante el transcurso del 

experimento. Se retiraron 4 bolsas (4 réplicas) de cada tipo (acícula e hilo) 

colectadas aleatoriamente en cada arroyo (pastizal y bosque) a los 46 (primera 

extracción), 89 (segunda extracción) y 158 días (tercera extracción) del 

comienzo del experimento, consistiendo en un máximo de exposición en los 

arroyos superior a los 5 meses. Cabe señalar que el 6 de octubre de 2012, 44 

días antes de la tercera extracción se produjo una fuerte tormenta con crecidas. 

Las bolsas fueron individualmente rotuladas y trasladadas en bolsas 

plásticas al laboratorio. En el laboratorio, el material vegetal o plástico de cada 

unidad experimental fue lavado cuidadosamente colectando la totalidad de los 

invertebrados. Las muestras de invertebrados fueron conservadas en formol al 
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4% y se identificaron hasta la menor categoría taxonómica posible utilizando 

claves especializadas de la fauna de Sudamérica (Domínguez & Fernández, 

2009). La abundancia de invertebrados se expresó como individuos por bolsa 

(id. b01sa-1) para las comparaciones entre sustratos (hilos plásticos y acículas) 

y como individuos por gramo de peso seco de hojarasca remanente (ind.g 

PSHR-1) para las comparaciones entre bolsas de acículas. Para obtener el 

peso seco de hojarasca remanente, las acículas se secaron en estufa a 60° C 

por 48 h y se pesaron (precisión = 0,01 g). Adicionalmente, los invertebrados 

se asignaron bibliográficamente a los Grupos Funcionales Alimentarios (GFA) 

correspondientes: colectores de depósito (CD), colectores filtradores (CF), 

raspadores (R), desmenuzadores (D) y depredadores (P) (Merritt & Cummins, 

1996; 2006; Tomanova et al., 2006; Merritt et al., 2008; Príncipe et al., 2010b; 

Reynaga & Dos Santos, 2012) con el fin de analizar la composición trófica de 

los ensambles. 

Análisis de los datos 

Se realizaron cuatro análisis de correspondencias (AC) para analizar: 

1) El efecto de la vegetación ribereña sobre la colonización de acículas: 

se consideraron los ensambles presentes en bolsas de acículas 

expuestas en los dos arroyos (pastizal y forestado con pinos) (incluyó 

24 muestras; abundancia expresada como ind.g PSHR-1). 

2) El efecto del sustrato en la colonización en el arroyo de pastizal: se 

consideraron los ensambles presentes en las bolsas con distintos 

sustratos (acículas vs. hilos) del arroyo de pastizal (incluyó 24 

muestras; abundancia expresada como ind.b015a-1). 

3) El efecto del sustrato en la colonización en el arroyo forestado: se 

consideraron los ensambles presentes en las bolsas con distintos 

sustratos (acículas vs hilos) del arroyo de pinar (incluyó 24 muestras; 

abundancia expresada como ind.b015a-1). 

4) El efecto conjunto del tipo de sustrato, el tiempo de exposición en el 

arroyo y la vegetación ribereña sobre la colonización (Incluyó la 
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totalidad de las muestras, n = 48; abundancia expresada como 

ind. bolsa-1). 

Los AC fueron realizados en el programa CANOCO versión 4.02 (ter 

Braak & Smilauer, 1998). Además, se utilizó el Procedimiento de Permutación 

de Respuestas Múltiples (PPRM) para evaluar la significación estadística de los 

grupos obtenidos por los AC. Este procedimiento se realizó en el programa 

estadístico PC-Ord para Windows 4.25 (McCune & Mefford, 1999). 

Se utilizó el método del valor indicador (IndVal Method, Dufréne & 

Legendre, 1997) para obtener taxa indicadores de: 

1) vegetación ribereña (pastizal y forestación de pinos) en los 

ensambles colonizadores de bolsas de acículas (n=24). 

2) sustrato (acículas de pino e hilos plásticos) en los ensambles 

colonizadores de bolsas en arroyos forestados y en pastizales 

(n=48). 

3) vegetación ribereña (pastizal y forestación de pinos) en los 

ensambles colonizadores de bolsas (n=48). 

El método IndVal fue realizado en el programa estadístico PC-Ord para 

Windows 4.25 (McCune & Mefford, 1999). Se consideraron como taxa 

indicadores aquellos que presentaron valores superiores al 50% y p<0,05 (Test 

de Montecarlo) (Dufréne & Legendre, 1997). 

Se confeccionaron curvas de rango-abundancia con el objeto de estudiar 

la composición taxonómica de los ensambles colonizadores de bolsas de 

acículas y de hilos plásticos teniendo en cuenta el tiempo de exposición en el 

campo y la vegetación ribereña de los arroyos. Dichas curvas se realizaron con 

el logia de la abundancia relativa de invertebrados y se excluyeron los taxa con 

abundancias relativas menores al 1%. 

Para el análisis de la estructura de los ensambles se calcularon 4 

atributos: abundancia total, riqueza taxonómica, diversidad y equitatividad. Para 

el cálculo de la diversidad y equitatividad se utilizaron los índices de Shannon—

Wiener (10g10) (ver métodos cap. 2). Con respecto a la estructura trófica de los 

ensambles se analizó la abundancia absoluta de los cinco GFAs (colectores de 

depósito, colectores filtradores, raspadores, desmenuzadores y depredadores). 

Se utilizaron Modelos Lineales Generalizados (MLG) para realizar diferentes 

82 



comparaciones de los atributos estructurales y de la estructura trófica de los 

ensambles: 

1) Comparación de los ensambles colonizadores de bolsas de acículas 

entre arroyos con diferente vegetación de ribera y entre tiempos de 

exposición. MLG de dos factores: vegetación ribereña (forestación de 

pinos y pastizal) y exposición en el campo (46, 89 y 158 días) 

(abundancia cuantificada como inv.g PSHR-1). 

2) Comparación de los ensambles colonizadores de bolsas de acículas 

vs hilos plásticos y entre tiempos de exposición. MLG de dos 

factores: sustrato (acículas de pino e hilos plásticos) y tiempo de 

extracción (46, 89 y 158 días) realizados para el arroyo forestado y el 

de pastizal por separado (abundancia cuantificada como inv.bolsa-1). 

3) Comparación total de los ensambles colonizadores de bolsas: MLG 

de tres factores: sustrato (acículas de pino e hilos plásticos), tiempo 

de extracción (46, 89 y 158 días) y vegetación ribereña (forestación 

de pinos y pastizal), considerando el total de bolsas del experimento 

(abundancia cuantificada como inv.bolsa-1). 

La validación de los supuestos se efectuó analizando los gráficos de 

residuos vs predichos estandarizados y el Q-Q plot de residuos estandarizados. 

El test DGC (Di Rienzo- Guzman- Casanoves) fue utilizado para las 

comparaciones múltiples a posteriori. Los análisis fueron realizados utilizando 

InfoStat con el implemento de una interface con la plataforma R para la 

estimación de los modelos lineales generalizados (Di Rienzo eta,'., 2012). 

Resultados 

Efecto de la vegetación ribereña sobre la colonización por invertebrados 
de bolsas con acículas 

Los ensambles colonizadores de las bolsas de acículas en el arroyo 

forestado con pinos difirieron de los presentes en las bolsas expuestas en el 

arroyo de pastizal. El AC realizado con la abundancia de invertebrados por 

gramo de peso seco de hojarasca remanente (PSHR), explicó el 70% de la 

variabilidad en los primeros cuatro ejes (Autovalores: Eje1: 0,464, Eje2: 0,388, 
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Eje 3: 0,260, Eje 4: 0,154). Este análisis separó sobre el eje 1 los ensambles 

presentes en las bolsas colocadas en el arroyo de pastizal, de los presentes en 

las bolsas del arroyo forestado (Fig. 3.1). Los ensambles difirieron 

significativamente en su composición taxonómica (PPRM, p<0,001). 

89 
• es 

• 

as 
• 

158 484846
• •• " 58 15:

946 
t2 

A
1582

168 46 
989 A 158 89
Ir 

' s . 158 111 1 Á 

46 
A 

y 

-1.5 EJE 1 2.0 

Fig. 3.1. AC de los ensambles de invertebrados presentes 
en 24 bolsas de acículas colocadas en un arroyo en 
pastizal (círculos) y uno forestado con pinos (triángulos). 
Los números (46, 89 y 158) corresponden a los días de 
exposición en el campo de las bolsas. Muestras 
cuantificadas en abundancia de invertebrados.g PSHR-1. 

Se detectaron seis invertebrados indicadores en el arroyo de pastizal y uno en 

el bosque (Tabla 3.1). Hydroptila sp. (97%) y Ceratopogonidae sp. 2 (91%) 

fueron los invertebrados que mejor representaron el pastizal y Naidinae (90%) 

fue el único indicador en la forestación. 
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Tabla 3.1. Taxa indicadores del arroyo 
forestado y en pastizal en los ensambles 
colonizadores de bolsas de acículas. 
Abundancia: invertebrados.g PSHIR-1. 

indVal (%) p-test 

Pastizal 

Hydroptila spp. 97 <0,001 
Ceratopogonidae sp. 2 91 0,001 
Helicopsyche sp. 80 <0,001 
Pentaneurini 79 0,001 

Ancylinae 75 <0,001 

Amblysus spp. 70 0,012 

Forestación de pinos 

Naidinae 90 0,005 

Los ensambles colonizadores de las bolsas de acículas en el arroyo 

forestado mostraron una reducción significativa en la diversidad y la 

equitatividad respecto a los presentes en el arroyo de pastizal (Tabla 3.2, DGC 

pos hoc test: p < 0,05). Por otro lado, estas variables no mostraron variaciones 

en relación al tiempo de exposición en el arroyo. El número de taxa presentes 

en las bolsas de acículas no manifestó diferencias significativas en relación a la 

vegetación ribereña de los arroyos ni al tiempo de exposición en el campo. 

Mientras que los ensambles presentes a los 46 días presentaron la menor 

abundancia de invertebrados por gramo de PSHR (DGC pos hoc test: p < 

0,05). 

Tabla 3.2. Comparación de los atributos estructurales de los ensambles de 
invertebrados colonizadores de bolsas de acículas mediante MLG de dos factores: 
vegetación ribereña (pastizal vs. forestación de pinos) y tiempo de exposición (46, 
89 y 158 días). Grados de libertad del análisis: vegetación (1; 18), extracción (2; 18) 
y vegetación x extracción (2; 18). 

Vegetación Tiempo de 
Exposición 

Vegetación x 
Tiempo de 
exposición 

Abundancia (inv.g PSHR-1) 0,08 0,785 6,51 0,007 2,43 0,116 
Riqueza 3,76 0,068 1,19 0,328 0,32 0,727 
Diversidad (11") 11,69 0,003 0,75 0,488 1,12 0,349 
Equitatividad (J") 7,43 0,013 2,38 0,121 0,73 0,495 
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Respecto a la estructura trófica de los ensambles colonizadores de 

bolsas de acículas, los MLG mostraron diferencias respecto a los dos factores 

analizados (vegetación ribereña y tiempo de exposición en el campo) (Tabla 

3.3). Los invertebrados depredadores, colectores filtradores y raspadores 

manifestaron una reducción significativa de su abundancia en el arroyo 

forestado (DGC pos hoc test, p<0,05). Respecto al tiempo de exposición de las 

bolsas, la abundancia de los depredadores, colectores de depósito y 

desmenuzadores resultó significativamente menor en los ensambles presentes 

a los 46 días mientras que los colectores filtradores fueron más abundantes en 

las bolsas extraídas a los 158 días (DGC pos hoc test: p<0,05). 

Tabla 3.3. Comparación de la estructura trófica de los ensambles de invertebrados 
colonizadores de bolsas de acículas por MLG de dos factores: vegetación ribereña 
(pastizal y forestación de pinos) y tiempo de exposición (46, 89 y 158 días). Grados 
de libertad del análisis: vegetación (1; 18), extracción (2; 18) y vegetación x 
extracción (2; 18). 

Vegetación Tiempo de 
exposición 

Vegetación x 
Tiempo de 
exposición 

Depredadores 15,67 <0,001 8,73 0,002 2,65 0,098 
Col. depósito 0,18 0,677 6,50 0,007 2,38 0,121 
Col. filtradores 4,56 0,048 10,45 0,001 0,36 0,704 
Desmenuzadores 0,09 0,770 4,35 0,034 <0,01 0,910 
Raspadores 2,10 <0,001 20,07 0,159 0,57 0,580 

Efecto del sustrato en la colonización por invertebrados 

El AC de las bolsas colocadas en el arroyo de pastizal explicó el 66% de 

la variabilidad taxonómica en los primeros cuatro ejes del ordenamiento y no 

mostró una separación significativa de los ensambles entre los distintos 

sustratos (acículas de pino e hilos plásticos) (Autovalores, Eje 1: 0,448, Eje 2: 

0,180, Eje 3: 0,140, Eje 4: 0,096) (PPRM, p = 0,188) (Fig. 3.2). Además, este 

análisis discriminó los ensambles según su dinámica temporal (PPRM, p< 

0,001). Los ensambles con 158 días de exposición en el arroyo fueron los que 

más se diferenciaron del resto. 
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Con respecto al arroyo forestado con pinos, los primeros cuatro ejes del 

ordenamiento explicaron el 68,8% de las diferencias taxonómicas (Autovalores: 

Eje1: 0,394, Eje 2: 0,197, Eje 3: 0,152, Eje 4: 0,111). Este análisis tampoco 

mostró diferencias en relación al tipo de sustrato (PPRM, p= 0,056). El tiempo 

de exposición de las bolsas influyó sobre la composición de los ensambles, 

siendo las bolsas colectadas a los 46 días las que más se diferenciaron del 

resto (PPRM, p< 0,001) (Fig. 3.2). 
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Fig. 3.2. Análisis de correspondencias de los ensambles de invertebrados presentes en bolsas 
colocadas en un arroyo de pastizal (izquierda) y en uno forestado con pinos (derecha). Se 
representan dos tipos sustratos: acículas (negro) y sustrato plástico (blanco). Los números (46, 
89 y 158) corresponden a los días de exposición de las bolsas en el campo. Las muestras 
fueron cuantificadas en abundancia de invertebrados.bo1sa-1. 

El método IndVal aplicado para detectar taxa indicadores del sustrato 

(acículas de pino e hilos plásticos) en el arroyo de pastizal y en el forestado, no 

detectó invertebrados indicadores del sustrato hilo plástico en ninguno de los 

dos arroyos. Por otro lado, se obtuvo un taxa indicador de las bolsas de 

acículas en el arroyo de pastizal (Polypedilum spp., IndVal: 76%; Test de 

Montecarlo: p= 0,007) y dos en el arroyo forestado (Corynoneura spp., IndVal: 

88%, Test de Montecarlo: p= 0,049; Parametriocnemus spp. IndVal: 86%, Test 

de Montecarlo: p= 0,013). 

Los MLG de los atributos estructurales de los ensambles presentes en el 

arroyo de pastizal detectaron que la diferencia en la abundancia de 
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invertebrados entre los tiempos de extracción varió en función del tipo de 

sustrato colocado en las bolsas (Tabla 3.4). Las bolsas de acículas expuestas 

158 días en el arroyo de pastizal presentaron mayor abundancia de 

invertebrados que el resto de las bolsas (DGC, pos hoc test, p<0,05). 

Adicionalmente, la equitatividad de los ensambles difirió entre los tiempos de 

extracción, siendo mayor en los ensambles colectados a los 46 días (DGC, pos 

hoc test, p<0,05). 

En el arroyo forestado, los MLG no detectaron diferencias en los 

atributos de los ensambles en función de ninguno de los factores analizados 

(sustrato y tiempo de extracción) (Tabla 3.4). 

Tabla 3.4. Comparación de los atributos estructurales de los ensambles de 
invertebrados colonizadores de bolsas experimentales colocadas en un arroyo de 
pastizal y en uno forestado con pinos por MLG de dos factores: sustrato (acículas 
de pino e hilos plásticos) y tiempo de exposición (46, 89 y 158 días). Grados de 
libertad del análisis: sustrato (1; 18), extracción (2; 18) y sustrato x extracción (2; 
18). 

Sustrato Tiempo de 
exposición 

Sustrato x 
Tiempo de 
exposición 

Pastizal 
Abundancia (inv.bolsal ) 3,61 0,073 8,71 0,002 4,74 0,022 
Riqueza 1,07 0,315 1,19 0,327 0,36 0,699 
Diversidad (H") 1,51 0,235 1,82 0,191 0,66 0,528 
Equitatividad (X) 0,34 0,569 6,33 0,008 1,87 0,183 

Forestación de pinos 
Abundancia (inv.bolsal ) 3,51 0,077 2,01 0,163 0,12 0,888 
Riqueza 1,24 0,281 2,94 0,078 2,48 0,112 
Diversidad (H") 0,73 0,406 1,47 0,257 0,84 0,446 
Equitatividad (X) 1,50 0,236 1,12 0,346 0,15 0,859 

Los MLG mostraron diferencias en la estructura trófica de los ensambles 

del arroyo de pastizal según el tiempo de exposición y el sustrato de las bolsas 

(Tabla 3.5). La abundancia de los colectores filtradores varió en relación a los 

dos factores analizados registrándose el mayor valor en las bolsas de acículas 

con 158 días de exposición (DGC pos hoc test, 

A:158>A:89=A:46=H:158=H:89=1-1:46, p<0,05; A y H se refieren a bolsas con 

acículas y bolsas con hilo, respectivamente). La abundancia de los 
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invertebrados depredadores y colectores de depósito varió en función del 

tiempo de exposición de las bolsas. Los depredadores manifestaron su menor 

abundancia a los 46 días (DGC pos hoc test, 158=89>46, p<0,05), mientras 

que la abundancia de los colectores de depósito difirió entre los tres tiempos de 

extracción incrementándose con el tiempo de exposición de las bolsas (DGC 

pos hoc test, 158>89>46, p<0,05). 

Respecto a la estructura trófica de los ensambles en las bolsas del 

arroyo forestado, solamente los invertebrados depredadores variaron en 

función del sustrato, siendo más abundantes en las bolsas de acículas (DGC 

pos hoc test, p<0,05). Además, los MLG mostraron diferencias en el número de 

invertebrados depredadores, colectores filtradores y desmenuzadores según el 

tiempo de extracción de las bolsas. Los invertebrados depredadores y 

desmenuzadores fueron más abundantes a los 89 días (DGC pos hoc test, 

p<0,05: Depredadores: 89>46=158; Desmenuzadores: 89>46=158), mientras 

que los colectores filtradores a los 158 días (DGC pos hoc test, p<0,05: Col. 

filtradores: 158>158=46). 

Tabla 3.5. Comparación de la estructura trófica de los ensambles de invertebrados 
colonizadores de bolsas experimentales colocadas en un arroyo de pastizal y en uno 
forestado con pinos por MLG de dos factores: sustrato (acículas de pino e hilos 
plásticos) y tiempo de exposición (46, 89 y 158 días). Grados de libertad del análisis: 
sustrato (1; 18), extracción (2; 18) y sustrato x extracción (2; 18). 

Sustrato 
Tiempo de 
exposición 

Sustrato x 
Tiempo de 
exposición 

F P F P F P 

Pastizal 
Depredadores 0,33 0,571 5,37 0,015 2,55 0,106 
Col. deposito 0,26 0,618 19,19 <0,001 2,49 0,111 
Col. filtradores 4,33 0,052 10,87 <0,001 5,75 0,012 
Desmenuzadores 2,29 0,148 3,59 0,051 0,01 0,986 
Raspadores 3,50 0,077 1,03 0,377 0,93 0,413 

Forestación de pinos 
Depredadores 7,18 0,015 5,95 0,010 0,86 0,440 
Col. deposito 3,21 0,090 2,94 0,078 0,10 0,904 
Col. filtradores 0,09 0,765 6,22 0,009 0,11 0,896 
Desmenuzadores 0,00 0,947 4,48 0,026 0,85 0,445 
Raspadores 3,89 0,064 0,75 0,488 0,45 0,643 
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Análisis general del efecto de la vegetación ribereña y de/tipo de sustrato 

en la colonización por invertebrados 

Las bolsas expuestas en el arroyo de pastizal fueron separadas de las 

del arroyo forestado a lo largo del eje 1 del AC, el cual explicó en sus primeros 

cuatro ejes el 60,8% de la variabilidad taxonómica de las bolsas (Autovalores, 

Eje 1: 0,421, Eje 2: 0,371, Eje 3: 0,256, Eje 4: 0,153) (PPRM: p< 0,001) (Fig. 

3.3). 
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Fig. 3.3 Análisis de correspondencias de los ensambles de invertebrados 
presentes en 48 bolsas de sustrato alóctono colocadas en un arroyo de 
pastizal (círculos) y en uno forestado con pinos (triángulos). Se representan 
dos tipos de sustrato: acículas (negro) e hilos (blanco) y los números (46, 89 
y 158) corresponden a los días de exposición en el campo. 

Los taxa Pentaneurini spp., Hydroptila spp. y Caenis spp. fueron 

dominantes en los ensambles de invertebrados de las bolsas de acículas 

expuestas 46 días en el arroyo de pastizal (Fig. 3.4). A los 89 días Caenis sp. 

fue el taxa dominante junto a Hydrachnidia el cual mostró un considerable 

incremento en la abundancia respecto de la primer extracción. Luego de 89 

días de exposición, se destaca el incremento en la abundancia de Austrelmis 

spp. y Naidinae y además la aparición de algunos taxa como Heterelmis spp. y 
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Dugesiidae ausentes a los 46 días. En contraste, Hydroptila spp. manifestó una 

importante disminución. Las bolsas que permanecieron en los arroyos hasta el 

final del experimento, resultaron caracterizadas principalmente por la 

abundancia de quironómidos siendo Pseudochironomus spp. el taxa 

dominante. 

Respecto a la composición taxonómica de los ensambles relevados en 

las bolsas de acículas en el arroyo forestado con pinos, se observó a los 46 

días de exposición el predominio de dípteros de la familia Chironomidae (Fig. 

3.4). El taxa dominante fue Corynoneura spp. La dominancia cambió hacia los 

89 y 158 días de exposición donde Naidinae spp. fue el taxa más abundante. 

Se destaca el progresivo incremento en la abundancia de Austrelmis spp. y la 

aparición de dos taxa (Dugesiidae y Heterelmis spp) luego de 89 días de 

exposición. Adicionalmente, fue notoria la desaparición de Simullum spp. de las 

bolsas luego de los 46 días de exposición en el arroyo forestado. 
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bolsas de acículas colocadas en un arroyo de pastizal y en uno forestado con 
pinos. Se diferencian los tiempos de exposición de las bolsas en el campo. 
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Al analizar los ensambles de invertebrados presentes en bolsas de hilo 

plástico, se observó que el efemeróptero Caenis spp. fue dominante durante 

los primeros 89 dias de exposicion en el arroyo de pastizal (Fig. 3.5). Además, 

los taxa Hydroptila spp., Hydrachnidia y Austrelmis spp., junto con los dípteros 

de la familia Chironomidae, se registraron en elevada abundancia. Se destaca 

el notorio incremento en la abundancia de Dugesidae y Naidinae a los 89 dias. 

A los 158 dias se observó un cambio en la dominancia del ensamble, los 

quironómidos Pseudochironomus spp. y Cricotopus spp. fueron los mas 

abundantes junto con Naidinae. Se registraron tambien los taxa Ambo/sus spp. 

(Naucoridae, Hemiptera) y Heterelmis spp. antes ausentes o en muy baja 

abundancia. 

Las composicion taxonómica y la sucesión de los ensambles registrados 

en las bolsas de hilos colocadas en el arroyo forestado difirió de la encontrada 

en el pastizal (Fig. 3.5). A los 46 dias Corynoneura spp. resultó dominante y los 

taxa Americabaetis spp. y Parametriocnemus spp. se registraron con elevada 

abundancia. Hacia los 89 dias se observó un marcado incremento de la 

abundancia de oligoquetos de la subfamilia Naidinae los cuales se convirtieron 

en los invertebrados dominantes en los 89 y 158 días de experimentación. 

Cabe señalar la similitud en la composicion taxonómica de los 

ensambles presentes en las bolsas con diferente sustrato (acículas de pino e 

hilos plásticos) colocadas en el arroyo de pastizal, exceptuando la primer 

extracción donde se registraron diferentes taxa dominantes. Esta similitud entre 

los sustratos fue aun mas evidente en el arroyo forestado. 
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hilos colocadas en un arroyo de pastizal y en uno forestado con pinos. Se diferencian 

los tiempos de exposición de las bolsas en el campo. 
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A través del método del Valor Indicador se obtuvieron diez taxa 

indicadores del arroyo de pastizal y uno para el arroyo forestado (Tabla 3.6). En 

las bolsas colocadas en el pastizal los taxa indicadores pertenecieron a cuatro 

GFAs, predominantemente colectores de depósito y depredadores mientras 

que en el arroyo forestado el único taxa indicador registrado fue un colector de 

depósito. 

Tabla 3.6. Taxa indicadores de arroyos forestados y de 
pastizales en los ensambles colonizadores de bolsas 
experimentales. Se indica el valor indicador junto con el 
resultado del test de Montecarlo. En paréntesis se indica 
el GFA (CD: colector de depósito; CF: filtrador; R: 
raspador; P: depredador; D: desmenuzador). 

Taxa 
Valor 

indicador 
p-test 

Pastizal 

Hydroptila spp. (CD) 96 0,0001 
Pseudochironomus spp. (CD) 88 0,0004 
Ceratopogonidae sp.2 (P) 86 0,0001 
Pentaneura spp. (P) 79 0,0003 
Caenis spp. (CD) 79 0,0012 
Pentaneurini spp. (P) 78 0,0005 
Helicopsyche spp. (R) 76 0,0001 
Amblysus spp. (P) 75 0,0001 
Rheotanytarsus spp. (CF) 72 0,0388 
Thienemannimyia spp. (P) 72 0,0001 

Forestación con pinos 

Naidinae (CD) 84 0,0004 

Los MLG de los atributos estructurales integrando a los tres factores 

estudiados (vegetación ribereña, sustrato y tiempo de extracción) mostraron 

que la riqueza, la diversidad y la equitatividad fueron menores en el arroyo 

forestado con pinos (Riqueza: Fvegetación (1;36) 23,14, p<0,001; Diversidad: 

Fvegetación (1;36)=  29,66, p< 0,001; Equitatividad: Fvegetación (1;36)=  12,52, p= 0,001; 

DGC pos hoc test, p<0,05). La abundancia total de invertebrados varió en 
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función de la vegetación ribereña y del tiempo de exposición de las bolsas 

(Abundancia total: Fvegetación x extracción (2;36)= 3,35, p= 0,046), pero no exhibió un 

patrón claro (P:158=F:89=P:89>F:158=F:46=P:46, DGC pos hoc test p<0,05. P 

y F se refieren a arroyos de pastizal y forestados con pinos, respectivamente). 

Es importante mencionar que ningún atributo estructural manifestó diferencias 

significativas en relación al tipo de sustrato presente en las bolsas (acículas de 

pino vs, hilos plásticos). 

Los resultados de los MLG mostraron que la estructura trófica de los 

ensambles presentes en las bolsas varió en función del tiempo de exposición y 

de la vegetación ribereña de los arroyos, pero no se registraron diferencias con 

respecto al sustrato (Fig. 3.6). La abundancia de los invertebrados filtradores, 

depredadores, desmenuzadores y raspadores se redujo significativamente en 

el arroyo que drena la forestación (Filtradores: Fvegetación (1;36) = 7,07, p= 0,011; 

Depredadores: Fvegetación (1;36) = 52,27, p< 0,001; Desmenuzadores: Fvegetación 

(1;36) = 6,30, p= 0,016; Raspadores: Fvegetación (1,36).= 39,28, p< 0,001; DGC, pos 

hoc test, p<0,05). Los GFAs exhibieron diferentes respuestas con respecto al 

tiempo de exposición (Fig. 3.6). Los filtradores fueron más abundantes en las 

bolsas extraídas a los 158 días (Filtradores: Fextracción (2;36)= 15,25, p= 0,001; 

DGC pos hoc test, p<0,05) mientras que los desmenuzadores presentaron su 

mayor abundancia a los 89 días de exposición (Desmenuzadores: Fextracción 

(2;36).= 7,35 p= 0,002; DGC pos hoc test, p<0,05). Los depredadores 

presentaron su menor abundancia en la primer extracción (Depredadores: 

Fextracción (2;36) 8,75, p< 0,001; DGC pos hoc test, p<0,05). La abundancia de 

los colectores de depósito varió en función del tiempo de extracción y de la 

vegetación ribereña. Los ensambles presentes en las bolsas expuestas 158 

días en el arroyo pastizal y los de 89 días en el arroyo forestado mostraron 

mayor abundancia de colectores de depósito que el resto de las bolsas 

(Colectores de depósito: F (2;36)= 4,74, p= 0,014; DGC pos hoc test, p<0,05). 

96 



1000 

800 

600 

400-

200-

O 
3000 

o 
ti 

"ro 
o 

Depredadores 

2500-

2000-

1500-

500-

o 
600 

500 

400 

300 

200 

100 

o 

Colectores de deposito 

Colectores filtradores 

ír Bolsa de acículas, pastizal 

Bolsa de acículas, forestación 

O Bolsa de hilo plástico, pastizal 

II Bolsa de hilo plástico, forestación 

Desmenuzadores 

Raspadores 

46 89 158 46 89 158 
Tiempo (días) Tiempo (días) 

Fig. 3.6. Abundancia de los GFA en las bolsas de acículas e hilos colocadas en un 
arroyo de pastizal y otro forestado con pináceas de la subcuenca del arroyo Santa 
Rosa (Abundancia media. bo1sa-1 ± E.E.). 

20 

16 

12 

8 

4 

O 
50 

40 

30 

20 

10 

(e
s
io

w
p
u
i)
 ie

lo
i e

p
u

e
p

u
n

q
v 

Discusión 

Los cambios en el uso de la tierra tales como la forestación con especies 

exóticas, provocan impactos ecológicos en los cuerpos de agua (Zhang et al., 

2009, Hawtree et al., 2015). Este fenómeno es particularmente marcado 

cuando la implantación de monocultivos de árboles con fines forestales se 

extiende a las riberas de los arroyos y cuando reemplazan comunidades 
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florísticas formadas por especies de fisonomía y fenología contrastante (Giller 

& O'Halloran, 2004, Martínez et al., 2013). La implantación de coníferas en la 

zona ribereña de arroyos en pastizales de altura provoca la disminución del 

ingreso de luz solar por la cobertura de los árboles sobre el lecho y el aumento 

de materia orgánica particulada gruesa en forma de hojarasca, ramas y troncos 

(Thompson & Townsend, 2005), los cuales son retenidos en rabiones y 

pozones creando grandes acumulaciones de este detrito (Graga et al., 2002). 

Los resultados de este capítulo, que explora la dinámica de la 

colonización de invertebrados en sustratos experimentales colocados en 

arroyos con diferente vegetación ribereña, mostraron que en las nacientes del 

Río Tercero habita una diversa fauna de invertebrados acuáticos capaz de 

colonizar sustratos nóveles. Sin embargo, los sustratos expuestos a la 

colonización en el arroyo forestado con pinos fueron caracterizados por 

ensambles más simples (menos riqueza, diversidad y equitatividad), lo que 

concuerda con nuestra predicción. En e mismo sentido, fueron menos 

abundantes los raspadores, colectores de depósito y depredadores, mientras 

que los desmenuzadores no difirieron Contrariamente a nuestra segunda 

predicción, la identidad del sustrato (orgánico vs. artificial) no determinó 

diferencias en los ensambles de invertebrados a nivel taxonómico y tráfico 

tanto en el arroyo de pastizal como en el de pinar. Esto último sugiere que el 

sustrato orgánico (las acícuias de pino) aún después de haber permanecido 

cinco meses depositado en el arroyo no fue colonizado para su explotación 

como recurso alimenticio per se. Finalmente, el tiempo de colonización 

determinó aumentos en la complejidad y abundancia del ensamble a nivel 

taxonómico y tráfico de acuerdo a lo esperado. 

Márquez et al. (2015) habían previamente demostrado que las 

comunidades de invertebrados que habitan los sustratos inorgánicos de 

rabiones en los arroyos que drenan forestaciones, presentan menor riqueza y 

equitatividad que las comunidades de arroyos en pasturas. De esta forma, los 

arroyos forestados podrían presentar un elenco reducido de especies de 

invertebrados capaces de colonizar los sustratos introducidos artificialmente. 

Numerosos trabajos se han enfocado particularmente en el estudio del 

ensamble de invertebrados detritívoros por estar directamente implicados en la 
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descomposición de la materia orgánica, un proceso clave de los ecosistemas 

(Boyero et al., 2011; 2012). Sin embargo, pocos estudios han abordado el 

análisis de la estructura de los ensambles colonizadores de hojarasca en 

arroyos con diferente vegetación ribereña. En la península ibérica, Martínez et 

al. (2013) reportaron que la forestación con pinos no altera los atributos 

estructurales de los ensambles colonizadores de acículas en comparación con 

arroyos donde la vegetación ribereña natural corresponde a bosques 

caducifolios. Estos hallazgos contrastan con los resultados obtenidos en este 

estudio, probablemente debido al mayor cambio provocado por la implantación 

de árboles en un paisaje de pastizales. Por su parte, Hladyz et al. (2011) 

estudiaron la descomposición de hojarasca y la colonización de invertebrados 

en arroyos de pastizales para ganadería, arroyos con riberas invadidas por 

Rhododendron ponticum L. y arroyos con bosques caducifolios naturales en las 

Islas Británicas. Su estudio mostró los efectos negativos del establecimiento de 

una planta exótica reduciendo la abundancia y colonización de los 

invertebrados y el consecuente efecto negativo en la descomposición de 

hojarasca a consecuencia del denso sombreado de los arroyos y de la baja 

calidad como recurso de la hojarasca. 

Los diferentes tipos de sustratos analizados en este trabajo (acículas de 

pino e hilos plásticos) no mostraron diferencias en relación a los atributos 

estructurales de los ensambles que los colonizaron, independientemente de la 

vegetación ribereña presente en los arroyos. En arroyos de bajo orden con 

cobertura boscosa, la principal fuente de energía es la hojarasca proveniente 

de la zona ribereña y en ellos habita una diversa y abundante fauna de 

invertebrados capaces de procesarla (Wallace etal., 1997; Graga etal., 2015). 

En este contexto, numerosos estudios han reportado diferencias en la 

colonización por invertebrados dependiendo del tipo de hojarasca que ingresa 

al arroyo, comprobando además, que la hojarasca exótica altera la composición 

de los ensambles colonizadores (Murphy & Giller, 2000; Valdovinos, 2001; 

Albariño & Balseiro, 2002; Graga et al., 2002; Richarson et al., 2004; Larrañaga 

etal., 2009; Riipinen etal., 2010; Gongalves etal., 2012). 

Las cuencas de cabecera de las Sierras de los Comechingones plantean 

un escenario novedoso para el estudio de la colonización de hojarasca por 
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macroinvertebrados, ya que se han implantado pinos en arroyos abiertos (sin 

cobertura boscosa) donde los invertebrados capaces de asimilar la MOPG son 

escasos (Principe et al. , 2010b). Sumado a esto, las acículas de pino son un 

recurso de baja calidad, debido a que poseen una cutícula gruesa y a la 

presencia de resinas y sustancias inhibitorias que determinan su baja tasa de 

descomposición (Bárlocher & Oertli, 1978; Webster & Benfield, 1986). Trabajos 

experimentales realizados en Chile no registraron diferencias entre los 

ensambles de invertebrados detritívoros que colonizan acículas de pino y 

sustratos plásticos introducidos experimentalmente en los arroyos, indicando 

que este es un recurso muy difícil de asimilar por los invertebrados (Valdovinos, 

2001). Por otro lado, Dangles et al. (2001) demostraron a través de un 

experimento con bolsas de hojarasca y de hilos plásticos que la materia 

orgánica particulada fina transportada por los arroyos queda atrapada en las 

bolsas e influye fuertemente en la abundancia y riqueza de los invertebrados 

que las colonizan. De esta manera las acículas de pino, por ser un recurso de 

baja calidad y presentar baja tasa de descomposición, podrían actuar de 

manera semejante a los hilos plásticos como filtro de materia orgánica y 

ofreciendo a la fauna de invertebrados refugio y sustrato (Gongalves et al., 

2006; Moretti etal., 2007; Ligeiro etal., 2010). 

El tiempo de exposición de la hojarasca en el ambiente acuático es otro 

factor determinante de los ensambles de invertebrados que colonizan 

acumulaciones de materia orgánica (Abelho, 2001; Graga, 2001; Foucreau et 

al., 2013). Los resultados de este trabajo mostraron que la abundancia total de 

invertebrados en las bolsas de acículas exhibió su mayor valor luego de los 89 

días de exposición en el campo para ambos tipos de vegetación ribereña, 

mientras que los demás atributos de la comunidad no exhibieron diferencias 

según el tiempo de exposición. Las características intrínsecas del detrito 

determina la forma en la cual este es colonizado en el tiempo (Gongalves et al., 

2004) La hojarasca poco palatable y difícil de descomponer, como las acículas 

de pino, constituyen un recurso temporalmente estable (Hisabae etal., 2011). 

De manera similar, el incremento de la abundancia de los invertebrados con el 

tiempo de exposición, fue registrado para hojarasca de baja calidad y gran 
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estabilidad en arroyos de altura del Cerrado Brasileño (Moretti et al., 2007; 

Ligeiro et al., 2010). 

En relación al tiempo de exposición, los resultados indicaron que en el 

arroyo de pastizal los ensambles presentes a los 158 días difirieron de las 

demás extracciones. Además, las curvas de rango abundancia mostraron un 

cambio notorio en la composición taxonómica de los ensambles en esta 

extracción, la cual resultó dominada principalmente por quironómidos. Es 

importante considerar que aproximadamente un mes antes de la última 

extracción de las bolsas se produjo una crecida extraordinaria asociada a 

fuertes tormentas que provocaron la caída de numerosos árboles en las 

plantaciones de pinos. Este evento probablemente provocó una deriva 

catastrófica de los invertebrados presentes en los arroyos. En consecuencia, es 

posible que en las bolsas experimentales haya ocurrido una interrupción en la 

sucesión y una nueva colonización por la biota alterada por el evento de 

crecida. En el caso del arroyo forestado es posible que la caída de gran 

cantidad de troncos haya ayudado a fijar las bolsas y mitigar los efectos de la 

crecida. 

La composición taxonómica de los ensambles presentes en el arroyo 

forestado mostró una gran similitud en las dos últimas extracciones. En las 

forestaciones las acumulaciones de acículas constituyen un elemento habitual 

en el lecho de los arroyos, por lo que la comunidad de invertebrados presente 

en ellas podría ser muy similar a los ensambles que colonizaron las bolsas. De 

modo contrario, las acumulaciones de acículas constituyen un elemento 

novedoso para la fauna en los arroyos de pastizal lo cual podría explicar la 

marcada diferencia entre los ensambles que colonizaron las bolsas en los tres 

tiempos de exposición en el campo. 

En las bolsas expuestas en el arroyo de pastizal se registró una elevada 

riqueza de taxa indicadores, entre los cuales se aprecian efemerópteros y 

tricópteros. Para el arroyo forestado Naidinae fue el único taxón indicador. En 

este trabajo los taxa indicadores de acumulaciones de acículas, las cuales 

constituyen materia alóctona de especies exóticas, presentaron mayor valor 

indicador que los obtenidos en estudios similares para invertebrados 

colonizadores de hojarasca de especies nativas (Ligeiro et al., 2010). 
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Los resultados de la manipulación de hábitat mediante el experimento de 

colonización de sustratos orgánicos (acículas) y sustratos artificiales (hilos) 

mostró taxa indicadores que fueron parcialmente compartidos con los 

indicadores de los otros hábitats funcionales estudiados en el capítulo 2. En el 

caso de las forestaciones, la única coincidencia entre los hábitats manipulados 

experimentalmente (bolsas con acículas o hilos) y los hábitats de rabión, pozón 

y macrófitas fue el bajo número de indicadores. Sólo los oligoquetos Naidinae, 

caracterizaron las bolsas mientras en los otros hábitats de arroyos forestados 

mayormente representantes de los quironómidos fueron los taxa indicadores. 

En contraste, en el pastizal, los taxa indicadores fueron numerosos y 

compartidos entre hábitats (ej. Austrelmis spp., Dugesiidae, Helicopsyche spp., 

Hydroptila spp., y algunos quironómidos). 

El análisis de la estructura trófica de los ensambles colonizadores de los 

sustratos experimentales mostró una reducción en la abundancia de los 

depredadores, filtradores, desmenuzadores y raspadores en el arroyo forestado 

con pinos. En los arroyos "abiertos" la principal fuente de energía proviene del 

perifiton (Delong & Brusven, 1994) y en el área de estudio se han reportado 

diferencias en la composición y biomasa de la comunidad algal entre arroyos 

en pastizal y forestados con pinos (Cibils Martina et al., 2012). La mayor 

abundancia de raspadores encontrada en bolsas colocadas en el arroyo de 

pastizal, sugiere que los parches de acículas actúan como sustrato para la 

formación de perifiton el cual presentaría mayor desarrollo en estos arroyos. 

Si bien el detrito alóctono no es considerado la principal fuente de 

energía de los arroyos abiertos, Meninger & Palmer (2007) demostraron que el 

ingreso de plantas herbáceas de la zona ribereña constituye un importante 

recurso en estos arroyos y promueve una importante conexión acuático-

terrestre. Incluso, han reportado que taxa similares a los encontrados en este 

estudio (Amphipoda y Tipulidae) son de gran importancia en el procesamiento 

de pasturas que ingresan a los arroyos. En nuestro trabajo, la menor 

abundancia de desmenuzadores en los ensambles en bolsas de acículas y de 

hilos en el arroyo forestado, indicaría que la fauna de invertebrados 

desmenuzadores de los arroyos estudiados no es eficiente para explotar como 
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recurso tráfico las acumulaciones de hojarasca producidas por las 

forestaciones de pinos. 

Los taxa colectores de depósito fueron los invertebrados más 

abundantes en este estudio y manifestaron su mayor abundancia en las bolsas 

expuestas 158 días en el pastizal. En ausencia de una rica fauna de 

invertebrados desmenuzadores, como ocurre en las nacientes de los arroyos 

de Córdoba (Príncipe et al., 2010b), el resto de los grupos tráficos puede jugar 

un rol fundamental en la descomposición y en la transferencia de la materia 

orgánica a otros compartimientos de la trama trófica (Gra9a, 2001; Woodward, 

2009). Es posible que varios de estos taxa presentes en el área de estudio 

expresen cierta plasticidad alimentaria (Friberg & Jacobsen, 1999; Albariño, 

2001) que les permita usar un recurso abundante en los arroyos. Con respecto 

a esto se debe resaltar el incremento en la abundancia de las larvas de 

Austrelmis spp. en la sucesión de las bolsas de acículas, las cuales en general 

se clasifican como colectores de depósito pero en la misma familia (Elmidae) 

existen especies capaces de desmenuzar la MOPG (Tomanova et al., 2006; 

Longo & Blanco, 2014). Futuros estudios de dieta permitirán analizar con 

detalle la preferencia alimentaria de los taxa y evaluar su participación en 

procesos ecosistémicos fundamentales tales como la degradación de la 

materia orgánica. Aún así, este estudio demuestra que la plasticidad 

alimentaria no sería muy común en estos invertebrados. 

El análisis experimental de la colonización de parches de acículas en 

cuencas forestadas con pinos en las Sierras de Córdoba demostró que estas 

acumulaciones de material alóctono serían muy lentamente incorporadas como 

una fuente de materia y energía de estos arroyos. La acumulación de grandes 

cantidades de acículas en los arroyos forestados y la ausencia de una fauna 

adaptada a consumirla y reciclarla, determina un cambio sustancial en el 

funcionamiento de las nacientes de los arroyos de Córdoba, con potenciales 

consecuencias sobre la cuenca en general. 
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CAPITULO IV 
Consideraciones Finales 

Consideraciones finales 

El presente trabajo constituye la primera descripción de la composición y 

estructura de la comunidad de invertebrados acuáticos de la cuenca alta 

del Rio Tercero. Se registraron 102 taxa, de los cuales el 54% 

estuvieron presentes en los tres hábitats analizados, 22% presentes en 

dos hábitats y 24% en uno solo (7 taxa exclusivos de rabiones, 7 taxa 

de pozones y 10 taxa en parches de macrófitas). 

La forestación comercial con especies de crecimiento rápido (pináceas) 

en las Sierras de los Comechingones, iniciada hace aproximadamente 

cuatro décadas, produjo una reducción en la intensidad lumínica que 

recibieron los arroyos. En consonancia, la temperatura fue menor en 

estos arroyos pero con una mayor amplitud térmica entre hidroperíodos. 

Por otro lado, los bosques implantados produjeron un incremento 

considerable de la materia orgánica alóctona que ingresa en forma de 

hojarasca y material leñoso a estos cuerpos de agua. 

De acuerdo a lo esperado, los macroinvertebrados bentónicos presentes 

en estos sistemas lóticos reflejaron los cambios ambientales asociados 

a la forestación con pinos en los tres hábitats fluviales estudiados 

(rabiones, pozones y parches de macrófitas), registrándose cambios en 

la composición taxonómica de los ensambles. Adicionalmente, se 

observó una tendencia hacia la reducción del número de taxa 

indicadores de los arroyos forestados, reflejando una menor 

especificidad y fidelidad de los invertebrados acuáticos por las 

condiciones contrastantes que generan los bosques de pinos. 
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Dentro de los atributos estructurales de los ensambles, solamente la 

riqueza de taxa EPT disminuyó en las plantaciones de coníferas. Estos 

órdenes de insectos se caracterizan por poseer especies sensibles o 

intolerantes a las perturbaciones ecológicas causadas por la acción del 

hombre sobre los cuerpos de agua, por lo que su riqueza disminuye a 

mayor impacto. Contrariamente a lo esperado, todos los atributos, tanto 

los taxonómicos como los tróficos, mostraron diferencias más 

consistentes a escala de hábitat dentro del mismo arroyo que entre 

arroyos con diferente vegetación ribereña. Mayormente, los pozones 

fueron los que se distinguieron del resto de los hábitats por los atributos 

del ensamble. 

El análisis de la estructura trófica de los ensambles presentes en tres 

hábitats fluviales no mostró mayores variaciones entre los arroyos 

forestados con pinos y en pastizales. En particular los invertebrados 

desmenuzadores incrementaron su abundancia en los arroyos 

forestados únicamente durante el periodo de aguas bajas, por lo que 

estos resultados coincidieron parcialmente con lo esperado. Sin 

embargo, debido a la baja riqueza y abundancia en la que se 

manifiestan estos invertebrados, en los arroyos de Córdoba no existiría 

un procesamiento eficiente de la materia orgánica alóctona que ingresa 

a los cuerpos de agua. Por lo que el nuevo recurso que las plantaciones 

proveen se encuentra en exceso y se acumula en el lecho de los 

arroyos sin una transformación sustancial en tejido animal (producción 

secundaria). 

El análisis de la dinámica temporal de los ensambles mostró que el 

periodo hidrológico influyó sobre la composición taxonómica de los 

ensambles principalmente en los hábitats de rabión. Adicionalmente, 

cuatro atributos estructurales variaron en función del hidroperiodo 

(riqueza EPT, abundancia absoluta de EPT, %EPT y EPT/ EPT+OCH), 

presentando sus mayores valores en el periodo de aguas altas. Con 

respecto a la estructura trófica, el periodo hidrológico influyó sobre la 
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abundancia de desmenuzadores y de colectores mientras que no 

mostró efecto sobre la riqueza de los GFA. 

» Adicionalmente, esta tesis puso en evidencia que en las nacientes del 

Río Tercero habita una diversa fauna de invertebrados acuáticos capaz 

de colonizar sustratos noveles, tales como acumulaciones de acículas 

en los arroyos. Sin embargo, y en concordancia con lo predicho, tanto 

los sustratos de origen orgánico (acículas de pino) como los artificiales 

(hilos plásticos) expuestos experimentalmente en un arroyo forestado 

con pinos fueron colonizados por ensambles de menor riqueza, 

diversidad y equitatividad que los colocados en el arroyo de pastizal. 

» Con respecto a la estructura trófica de los ensambles de los sustratos 

colocados experimentalmente en el arroyo forestado, los invertebrados 

raspadores, colectores de depósito y depredadores fueron menos 

abundantes que en el arroyo de pastizal, mientras que los 

desmenuzadores no difirieron. Asimismo, y de manera contraria a lo 

esperado, la identidad del sustrato (es decir, orgánico vs. artificial) no 

determinó diferencias en los ensambles de invertebrados a nivel 

taxonómico ni tráfico. Esto sugiere que el sustrato orgánico (las acículas 

de pino) aún después de haber permanecido cinco meses depositado 

en los arroyos no fue colonizado para su explotación como recurso 

alimenticio. 

Sobre la base de los principales resultados anteriormente expuestos, es 

posible corroborar que la forestación con pináceas de cuencas en pastizales de 

altura determina un conjunto de cambios ecológicos que afectan principalmente 

la composición taxonómica de las comunidades de invertebrados. Estas 

modificaciones observadas en la composición de los ensambles, sumado a la 

escasa variación en la estructura trófica demuestran que la fauna de 

invertebrados no respondió al recurso en exceso dado por la materia orgánica 

gruesa en forma de acículas y troncos. Sin embargo, muchas especies no 

están adaptadas a los cambios en las demás condiciones dadas por la 
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plantaciones (luz, temperatura, biomasa algal) evidenciándose así cambios 

importantes en la composición taxonómica. 

Esta tesis demuestra que los invertebrados acuáticos pueden ser 

eficazmente utilizados como indicadores de la integridad ecológica de los 

arroyos de cabecera de las Sierras de Córdoba. En este sentido, la información 

proporcionada por esta tesis constituye una valiosa herramienta para la 

elaboración de planes de monitoreo, conservación y manejo de las cuencas 

afectadas por las forestaciones, que permitan conciliar el uso de los recursos 

con el mantenimiento de la integridad ecológica de los sistemas fluviales 

implicados. 

Perspectivas de la Investigación 

» Determinar la dieta de los invertebrados detritívoros posiblemente 

implicados en el procesamiento de las acículas de pino. 

» 

» 

» 

Determinar mediante experimentos de campo, el rol de los invertebrados 

detritívoros en el procesamiento de la hojarasca exótica utilizando un 

diseño experimental con bolsas de diferente abertura de malla que 

permitan exponer o aislar la hojarasca de la acción de los detritívoros. 

Realizar un monitoreo de variables ambientales y de la comunidad de 

invertebrados acuáticos en arroyos en bosques de pinos que estén 

siendo cosechados, ya que la construcción de caminos para el traslado 

de maquinaria y la caída de los desechos de la tala sobre y dentro del 

lecho, representan nuevas amenazas para el ecosistema acuático. 

Realizar un monitoreo de variables ambientales y de la comunidad de 

invertebrados acuáticos en arroyos en bosques de pinos que hayan sido 

cosechados, evaluando si existe una recuperación de las comunidades 

de invertebrados acuáticos luego de la remoción de los árboles. 
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ANEXO- 1.1. Lista taxonómica de macroinvertebrados bentónicos colectados en la cuenca alta del Río 
Tercero. Se presentan los porcentajes de frecuencia considerando el número total de muestras 
colectadas en tres hábitats fluviales de arroyos con diferente vegetación de ribera; pastizal (n= 48) y 
forestaciones de pinos (n= 45). Se indica el hábitat fluvial donde fue registrado cada taxa (R: rabión, P: 
pozón y M: parches de macrófitas) y los GFA (CD: colector de depósito; CF: filtrador; R: raspador; P: 
depredador; D: desmenuzador; DESC: desconocido, hace referencia a la ausencia de estudios que 
reporten su dieta). 

PASTIZAL 
Frecuencia (%) 

FORESTACIÓN 
Frecuencia (%) 

HABITAT GFA

CNIDARIA 
HIDROZOA 

HYDROIDEA 
Hydridae 

Hydra spp. 10 24 R-P-M 

PLATYHELMINTHES 
TURBELLARIA 

TRICLADIDA 
Dugesiidae 83 49 R-P-M 

NEMERTEA 13 18 R-P-M 

NEMATODA 58 44 R-P-M 

NEMATOMORPHA 0 2 

MOLLUSCA 
BIVALVIA 2 47 R-P-M CF 

GASTROPODA 
BASOMMATOPHORA 

Ancylidae 27 9 R-P-M R 

Physidae 8 16 R-M R 

Planorbidae 0 7 P-M R 

ANN ELIDA 
OLIGOCHAETA 

TUBIFIC IDA 
Tubificidae 13 4 R-P CD 

Naididae 92 96 R-P-M CD 

LUMBRICIDA 
Lumbricidae 4 0 P CD 

LUMBRICULIDA 
Lumbriculidae 21 4 R-P-M CD 

HIRUDINEA 13 13 P-M 

ARTHROPODA 
ARACHNIDA 

ACARI (HIDRACHNIDIAE) 79 78 R-P-M 

MALACOSTRACA 
AMPHIPODA 

Hyalellidae 
Hyalella curvispina Shoemaker, 1942 60 82 R-P-M 

COLLEMBOLA 
Entomobryidae 8 4 R-P-M CD 

130 



lsotomidae 0 4 R-M CD 

Poduridae 13 0 R-M CD 

INSECTA 
EPHEMEROPTERA 

Baetidae 
Americabaetis spp. 65 51 R-P-M CD 

Baetodes spp. 15 4 R-M R 

Callibaetis spp. 21 4 P-M CD 

Camelobaetidus spp. 17 7 R-M R 

Cloeodes spp. 27 18 R-P-M CD 

Nanomis spp. 17 18 R-P-M R 

Paracleodes spp. 6 0 P-M CD 

Caenidae 
Caenis spp. 94 78 R-P-M CD 

Leptohyphidae 
Leptohyphes spp. 38 18 R-P-M CD 
Tricorythodes spp. 13 2 R-P CD 

ODONATA 
Aeshnidae 38 51 R-P-M P 

Coenagrionidae 44 51 R-P-M P 

Gomphidae 6 11 R-P P 

Libellulidae 29 29 R-P-M P 

PLECOPTERA 
Perlidae 

Anacroneuria spp. 2 7 R P 

HEMIPTERA 
Naucoridae 

Ambrysus sp. 27 11 R-P-M P 

Veliidae 
Microvellia sp. 0 2 P P 

TRICHOPTERA 
Calamoceratidae 

Banyallarga sp. 35 44 R-P-M R 

Helicopsychidae 
Helicopsyche spp. 60 18 R-P-M R 

Hydropsychidae 
Smicridea spp. 29 11 R-M CF 

Hydroptilidae 
Hydroptila spp. 46 18 R-P-M CD 

Metrichia sp. 38 20 R-P-M CD 

Oxyethira spp. 27 7 R-P-M CD 

Philopotamidae 
Chimarra spp 10 4 R-P-M CF 

Polycentropodidae 
Polycentropus spp. 27 20 R-P-M P 

LEPIDOPTERA 
Crambidae 

Petrophila spp. 13 4 R-P CD 

Synclita spp. 4 0 R-M CD 
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COLEOPTERA 
Dytiscidae 

Desmopachria spp. (L) 2 0 P P 
Laccophilus spp. (A) 6 0 P-M P 
Lancetes spp. (L) 2 0 R P 
Leuronectes spp. (A) 2 0 M P 
Thermonectus spp. (A) 4 0 R P 

Tribu Bidessini (A-L) 19 0 R-P-M P 

Dryopidae 
Helichus spp. (A) 2 2 R CD 

Elmidae 
Austrelmis spp. (A-L) 96 76 R-P-M CD 

Cylloepus spp. (A) 8 4 R CD 

Heterelmis spp. (A-L) 60 31 R-P-M CD 

Huleechius spp. (L) 6 0 R-M CD 

Macrelmis spp. (A-L) 13 2 R-M CD 
Neoelmis spp. (A) 2 0 R CD 

Gyrinidae 
Gyrinus spp. (A) 8 18 P P 

Hidrophilidae 
Berosus spp. (A-L) 19 4 R-P-M CD 

Enochrus spp. (L) 2 0 M CD 

Paracymus (A) 0 2 M DESC. 

Tropistemus setiger (A-L) 0 7 P CD 

Lutrochidae (L) 21 0 R-P DESC. 

Noteridae 
Hydrocanthus spp. (A) 2 0 M P 

Scirtidae (L) 2 0 M CD 

DIPTERA 

Ceratopogonidae sp. 1 19 2 R-P-M P 

Ceratopogonidae sp. 2 46 56 R-P-M P 

Ceratopogonidae sp. 3 13 53 R-P-M P 
Chironomidae 

Chironominae 
Dicrotendipes spp. 2 0 P CD 
Parachironomus spp. 2 0 M CD 

Polypedilum spp. 56 44 R-P-M CD 

Pseudochironomus spp. 75 47 R-P-M CD 

Rheotanytarsus spp. 65 27 R-P-M CF 

Tanytarsus spp. 54 71 R-P-M CF 
Ortociaiinae 

Corynoneura spp. 71 78 R-P-M CD 

Cricotopus spp. 77 47 R-P-M CD 

Nanocladius spp. 17 16 R-P-M CD 
Onconeura spp. 33 11 R-P-M CD 
Orthocladius spp. 25 40 R-P-M CD 
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Parametriocnemus spp. 56 67 R-P-M CD 
Thienemanniella spp. 35 9 R-P-M CD 

Podonominae sp. 1 0 2 M CD 
Podonominae sp. 2 15 13 R-M CD 
Tanypodinae 

Djalmabatista spp. 2 2 P P 
Labrundinia spp. 29 4 R-P-M P 
Pentaneura spp. 52 27 R-P-M P 
Thienemannimyia spp. 65 13 R-P-M P 

Tribu Macropelopini 21 64 R-P-M P 
Tribu Pentaneurini* 52 80 R-P-M P 

Dixidae 10 0 R-P CD 

Empididae 23 11 R-P-M P 

Ephhydridae 4 4 M CD 

Muscidae 10 0 P-M P 

Psychodidae 21 2 R-P-M CD 

Maruina spp. 4 7 R-P CD 
Simuliidae 

Simullum spp. 42 24 R-P-M CF 

Stratiomyidae 6 0 R D 

Tabanidae 2 0 M P 

Tipulidae 2 20 R-P-M D 

Limonia spp. 35 27 R-P-M D 

* no incluye Pentaneura spp. y Labrundinia spp. 
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