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RESUMEN 

Las actividades antrópicas afectan a los sistemas lóticos de diversas maneras, ya 

sea por el vertido de contaminantes o por el cambio de uso de suelo. La cuenca baja 

del arroyo Saladillo atraviesa el sur de la provincia de Santa Fe y está inmersa en 

dos matrices diferentes: agropecuaria y urbana. Con el fin de caracterizar el 

ensamble de macroinvertebrados bentónicos presentes, en 6 sitios se recolectaron 

muestras de bentos, se caracterizó el ambiente abiótico y se calcularon los índices 

de diversidad y de calidad de agua. Los organismos fueron clasificados dentro de los 

grupos funcionales alimenticios. Se recolectaron 43.608 individuos, distribuidos en 

11 clases, 17 órdenes y 33 morfoespecies. La morfoespecie Chydoridae fue la más 

abundante, seguida de Chironomidae, Nematoda, Naididae y Daphniidae, que 

estuvieron presentes en todos los sitios de muestreo y son especies tolerantes a la 

contaminación. En relación a los grupos funcionales, los colectores-recolectores 

fueron los más abundantes, seguidos de los generalistas y los filtradores-colectores. 

Los raspadores, fragmentadores y predadores presentaron abundancias muy bajas. 

La conductividad y el pH afectan la abundancia total. Los parámetros fisicoquímicos 

afectan diferencialmente a la abundancia de cada grupo funcional, con excepción  

de los raspadores, a los que ningún parámetro ambiental afectó. Los índices de 

diversidad mostraron un recambio alto de especies entre sitios, por lo cual se trata 

de un sistema muy heterogéneo. Las diferencias en el ensamble de los 

macroinvertebrados bentónicos en la cuenca baja del arroyo Saladillo pueden 

deberse al uso del suelo de la matriz en que está inmerso. Los resultados de esta 

tesina aportan al conocimiento de ensambles de macroinvertebrados bentónicos en 

sistemas lóticos pampeanos en la provincia de Santa Fe, ya que hasta el momento 

no hay estudios que los describan. 

 

Palabras clave: macroinvertebrados bentónicos, ensambles de artrópodos, 

grupos funcionales alimenticios, arroyos pampeanos, diversidad 
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ABSTRACT 

Lotic systems are affected by anthropic activities in several ways, either by the 

discharge of pollutants or by changes in land use. The lower basin of the arroyo 

Saladillo crosses the south of the province of Santa Fe and is immersed in two 

different arrays: agricultural and urban. In order to characterize the present benthic 

macroinvertebrate assemblage, benthic samples were collected at 6 sites and the 

abiotic environment was characterized. Diversity and water quality indexes were 

calculated. The organisms were classified within functional feeding groups. 43.608 

individuals were collected, classified in 11 classes, 17 orders and 33 morphospecies. 

The Chydoridae morphospecie was the most abundant, followed by Chironomidae, 

Nematoda, Naididae and Daphniidae. These species were found in all sampling sites 

and are pollution tolerant species. According to functional feeding groups, gathering-

collectors were the most abundant, followed by generalists and filtering-collectors. 

Scrapers, shredders, and predators have low abundances. Total abundance was 

affected by conductivity and pH. The abundance of each functional group was 

differentially affected by the physical-chemical parameters, with the exception of the 

scrapers that were not affected by any environmental parameter. The diversity 

indexes showed a high turnover of species between sites, indicating that it is a very 

heterogeneous system. The differences in the assembly of benthic 

macroinvertebrates in the lower basin of arroyo Saladillo may be due to the use of 

soil in the matrix in which it is immersed. The results of this thesis contribute to the 

knowledge of benthic macroinvertebrate assemblages in Pampean lotic systems in 

the Santa Fe province, since so far there are no studies that describe them. 

 

Key words: Benthic macroinvertebrates, arthropod assemblage, functional feeding 

groups, Pampean streams, diversity 
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INTRODUCCIÓN 

Modificaciones del paisaje en el sur santafesino 

La provincia de Santa Fe se encuentra ubicada en la región biogeográfica 

Neotropical. Esta región se divide en dos dominios y cuatro provincias 

biogeográficas: Dominio Amazónico (Provincia Paranaense) y Dominio Chaqueño 

(Provincias Chaqueña, del Espinal y Pampeana) (Cabrera, 1994). El sur santafesino 

se ubica en la provincia biogeográfica Pampeana. El tipo de vegetación dominante 

es la estepa graminosa, alternada con praderas graminosas, estepas sammófilas, 

estepas halófilas, pajonales, juncales y matorrales (Cabrera, 1994). El sudeste 

santafesino presentaba comunidades donde se observa la presencia abundante de 

flechillares de Stipa (S. hialina, S. neesiana y S. papposa). Estas especies son 

acompañadas por diversas herbáceas como S. brachychaeta, Bothriochloa 

laguroides, Paspalum dilatatim, Sporolobus indicus y Carex bonariensis. Los 

flechillares constituyen las comunidades más complejas de la región, ya que están 

ubicadas sobre los suelos más desarrollados y poseen una alta diversidad. También 

hay comunidades donde no se observan ejemplares de Stipa y la especie dominante 

es Sporolobus indicus, acompañada de varias especies de halófitas. Este conjunto 

es considerado una comunidad de transición entre los flechillares y las comunidades 

halófilas (Lewis et al., 1984). 

Los pastizales naturales son biomas que contribuyen a la sostenibilidad biofísica 

del ambiente en que se encuentran. Los servicios ecosistémicos de los pastizales, 

son todos aquellos beneficios (incluyendo productos, recursos y ambiente) provistos 

por la biodiversidad y por la estructura y funcionamiento de estos ecosistemas, y 

sirven para satisfacer las necesidades de supervivencia y bienestar humano. 

Además de fibra, alimentos, energía y otros productos con un valor económico 

directo, los pastizales colaboran en el control de la erosión, regulación del clima y 

actúan como reservorio genético, aspecto que cobra gran importancia en función de 

la pérdida de biodiversidad que sufren estos ecosistemas (Sala y Paruelo, 1997; 

Zhao et al., 2020). Además, contribuyen al secuestro de carbono, que, aunque 

menor que en los bosques, es importante en virtud de la extensión de pastizales a 

nivel mundial, y a la provisión de agua dulce al mantener la integridad de las 

cuencas que los atraviesan (Zhao et al., 2020). Dentro de los servicios culturales que 

brindan los pastizales, se pueden mencionar el avistaje de aves y el ecoturismo 

(Zhao et al., 2020). 



7 

 

La vegetación propia de la zona se ha visto en gran medida reemplazada por 

especies exóticas (Biasatti et al., 2016; Modernel et al., 2016). Cuanto mayor sea la 

modificación de la cobertura vegetal original, menor es la capacidad de cumplir sus 

funciones ecológicas. Esta transformación modifica la biomasa, los intercambios de 

materia y energía y la abundancia de especies e individuos. Si bien estas 

modificaciones permitieron que el sistema brinde nuevos servicios ecosistémicos 

(i.e. alimentos a partir de la agricultura y la ganadería) (Rositano et al., 2012), se 

alteró la capacidad del ecosistema de brindar otros, como la regulación de  los ciclos 

climáticos e hidrológicos (Márquez, 2000). Hoy en día, se estima que más del 80% 

los pastizales del Río de la Plata fueron reemplazados por una matriz de pasturas 

implantadas para ganadería y por cultivos anuales (Barberis et al., 2011, Modernel et 

al., 2016). 

El sector sur de la provincia de Santa Fe posee condiciones climáticas favorables 

y suelos con gran aptitud para la producción agrícola, particularmente cultivos de 

trigo, maíz, soja, girasol y pasturas de calidad (Biasatti et al., 2016). Se puede 

afirmar, por consiguiente, que la principal actividad económica está basada en la 

producción agropecuaria, lo que permitió el desarrollo de la actividad industrial 

(INDEC, 2019; Gobierno de Santa Fe, 2020).  

Las comunidades humanas que habitaban la región pampeana en tiempos pre-

coloniales se dedicaban a la caza, la pesca y la recolección, no eran pueblos 

cultivadores (Biasatti et al., 2016). La llegada de los europeos comenzó a cambiar 

las formas de uso de la tierra (Viglizzo et al., 1992). La ocupación de las tierras 

pampeanas que se dio por grupos de inmigrantes significó un crecimiento 

económico para la región. Muchos de estos inmigrantes eran europeos, y 

comenzaron a trabajar la tierra usando herramientas y tecnologías propias de sus 

lugares de origen como el arado de reja y vertedera, aunque después comenzaron a 

desarrollar nuevas herramientas y tecnologías. Los principales cultivos de la época  

fueron trigo, cebada, alfalfa, que son especies exóticas (Biasatti et al., 2016). La 

ganadería, y las diversas labores agrícolas fueron moldeando la vegetación natural, 

favoreciendo también la diseminación de especies exóticas que, desde un punto de 

vista agronómico, se consideraron malezas: cardos (Cardus sp., Cirsium vulgare), 

sorgo de Alepo (Sorghum halepense) y gramón (Cynodon dactylon) entre otras 

(Modernel et al., 2016). 

Hacia fines del siglo XX, la introducción del cultivo de soja y las innovaciones en 

tecnología agrícola (maquinaria, fitosanitarios, semillas, fertilizantes) permitieron un 



8 

 

uso más intensivo del suelo, incrementando el área asignada a cultivos anuales. 

Esto generó cambios significativos en la organización del paisaje (Díaz Rönner, 

2005).  

El sur de Santa Fe se constituyó como el epicentro de la agricultura en el país, 

junto con el norte de Buenos Aires y el sureste de Córdoba. El cambio de uso de 

suelo que se dio en la región pampeana fue de la mano del reemplazo de los 

pastizales nativos por áreas de cultivos (Manuel-Navarrete et al., 2005; Montico y Di 

Leo, 2007). Aunque en menor medida, la ganadería intensiva y extensiva que se 

practica en la región también implicó un cambio de uso de suelo dado por el 

reemplazo de pastizales nativos por pasturas (Modernel et al., 2016). Esto incluye el 

uso de insumos externos (fertilizantes, pesticidas y alimento para ganado) y 

prácticas de manejo asociadas al pastoreo (Modernel et al., 2016). 

Entre los efectos causados por estos impactos podemos mencionar la pérdida de 

biodiversidad (Altesor et al., 2005; Isacch et al., 2005; Codesido et al., 2011; Medan 

et al., 2011; Loydi, 2012), la pérdida de protección del suelo (Barral y Maceira, 

2012), la alteración en el ciclado de nutrientes (Sala y Paruelo, 1997; Díaz-Zorita et 

al., 2002; Garibaldi et al., 2007) y contaminación directa y difusa de cursos de agua 

por el uso de agroquímicos (Solis, 2016; Solis et al., 2016; Marrochi, 2018; Arias, 

2019). 

 

Cuencas hidrográficas del sur santafesino 

La provincia cuenta con varios cuerpos de agua superficiales, de tipo léntico y 

lótico. Los cuerpos de agua lénticos son aquellos que no presentan corriente. Sin 

embargo, el agua no está inmóvil: circula horizontal y verticalmente como resultado 

del viento y de los cambios de temperatura (Lewis, 1995). Estas cuencas se 

concentran hacia el sur-oeste de la provincia y suelen ser de aguas salobres. Entre 

ellas podemos mencionar las Cuencas de la laguna Melincué, La Picasa, etc. y 

muchas otras cuencas menores (Biasatti et al., 2016).  

Los sistemas lóticos son aquellos cursos de agua que presentan corriente. En 

nuestra provincia son vías de escurrimiento superficiales típicas de llanura, y en 

muchos tramos tiene carácter meandroso. En ocasiones están asociadas a cuerpos 

lénticos y discurren principalmente en sentido oeste-este, desembocando en el río 

Paraná. Las principales cuencas hidrográficas son la Cuenca del río Carcarañá, la 

del arroyo San Lorenzo, la del arroyo Ludueña, la del arroyo Saladillo, la del arroyo 

Seco y la cuenca del arroyo Sauce-Pavón. Muchos de estos cuerpos de agua se 



9 

 

encuentran actualmente modificados por actividades antrópicas, como 

canalizaciones y rectificaciones de cursos (O´Farrel, 1992; Biasatti et al., 2016). 

La Cuenca del arroyo Saladillo se desarrolla enteramente en territorio provincial. 

Su curso principal, el arroyo Saladillo, nace en el área nor-noreste de Venado Tuerto 

y al oeste de Firmat, conocida como Bajo de los Leones y posee una dirección OSO 

(oeste – sudoeste) a ENE (este – noreste), desembocando en el río Paraná (Biasatti 

et al., 2016). En este cauce confluyen otros cursos secundarios, entre los que 

podemos mencionar el arroyo La Candelaria, el Canal Sanford-Arequito, el arroyo 

Pueblo Álvarez, el arroyo La Adela- La Esperanza y el Canal Bombal, conformando 

una red de drenaje de 308 km (Ciccone et al., 2016; Collins et al., 2016). 

La superficie que corresponde a esta cuenca se encuentra fuertemente 

intervenida por actividades antrópicas, por lo que gran parte de la cobertura vegetal 

original ha sido completamente removida, y algunos sectores hídricos como cañadas 

y lagunas actualmente se encuentran drenados o canalizados (Ciccone et al., 2016). 

Dentro de una matriz dominada por cultivos, principalmente de soja, el arroyo 

Saladillo aporta una discontinuidad topográfica y junto con sus tributarios 

proporciona un conjunto de espacios que albergan comunidades nativas 

remanentes. En el tramo final del curso, cerca de la desembocadura en el Paraná, 

ingresa en el ejido urbano del departamento Rosario, constituyendo una línea de 

frontera interjurisdiccional entre los municipios de Rosario y Villa Gobernador Gálvez 

(Biasatti et al., 2016). Antes de la desembocadura, bordea a la Reserva Natural de 

Villa Gobernador Gálvez. 

 

Actividades antrópicas y sistemas acuáticos 

Los ríos son sistemas dinámicos que poseen redes de drenaje con diversos 

cauces. Se caracterizan por un alto grado de heterogeneidad ambiental, debido en 

gran parte a diversas interacciones y transiciones entre geomorfología, clima, flujo 

de agua y los sistemas ribereños (Villanueva y Zapata, 2016). Un río saludable 

provee numerosos beneficios, entre los que se cuentan la posibilidad de extraer 

recursos y realizar actividades de recreación (Pavé y Marchese, 2005; Medupin, 

2020). 

Las actividades antrópicas dependen del uso del agua para su desarrollo, y la 

contaminación de los recursos hídricos es un problema para todos los seres vivos 

(Crettaz-Minaglia et al., 2014). Las distintas realidades histórico-sociales y de 

crecimiento económico son a menudo el origen de situaciones de conflicto, ya que 



10 

 

se dificulta encontrar el balance entre el desarrollo económico de una región y la 

conservación del medio ambiente para asegurar su preservación a futuro (Acosta et 

al., 2009). 

Al concentrarse la población en ciudades se intensificó el uso de los ecosistemas 

fluviales cercanos a las mismas como fuente de recursos y vía de eliminación de 

deshechos, lo que generó una mayor cantidad de residuos y la introducción de 

nuevas sustancias contaminantes (Alonso y Camargo, 2005). Las actividades 

antrópicas como la agricultura, la ganadería, la industria y la urbanización pueden 

modificar las características físicas, químicas y biológicas de los cursos de agua y 

sus riberas (Seeboonruang, 2012).  

Los ríos y arroyos que atraviesan ejidos urbanos son sistemas susceptibles de 

poseer alto grado de contaminación, ya que reciben los desagües cloacales e 

industriales que aportan una alta carga de materia orgánica y nutrientes (Pavé y 

Marchese, 2005). También se ven afectados por la degradación o eliminación del 

ecosistema que lo rodea, por la rectificación y canalización de cursos, por las 

actividades mineras, la regulación de cauces y la presencia de contaminantes de 

origen orgánico e inorgánico que persisten en el agua (Alonso y Camargo, 2005). 

Las alteraciones causadas por las actividades antrópicas impactan de manera 

negativa en las comunidades existentes, produciendo pérdida de biodiversidad e 

integridad ecológica, disminución de la resiliencia y simplificación del sistema. 

Además, disminuye la calidad del recurso hídrico, muchas veces imposibilitando su 

consumo (Yépez Rosado et al., 2017). 

La aplicación masiva de agroquímicos constituye un riesgo para ecosistemas no 

blanco, como son los cursos de agua que atraviesan zonas agrícolas (Solis, 2016).  

Estos contaminantes pueden llegar a los cursos de agua por diferentes vías: de 

manera accidental; de forma directa cuando se utilizan herbicidas para eliminar la 

vegetación de los canales de drenaje o borde de los arroyos; por deriva, 

transportados por el viento en pulverizaciones cercanas a arroyos o por aplicaciones 

aéreas; o por escorrentía superficial, producida por la lluvia luego de aplicaciones a 

los cultivos (Arias, 2019). Esta última es una de las principales fuentes de 

contaminación en los cuerpos de agua superficiales, ya que produce pulsos de 

toxicidad que afectan la fauna residente (Jergentz et al., 2005; Mugni et al., 2011).  

La presencia de estos compuestos en la región pampeana se ha documentado 

en varias investigaciones. Marino y Ronco (2005) detectaron cipermetrina y 

clorpirifós en cursos de agua que atraviesan la provincia de Buenos Aires. Jergentz 
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et al. (2005) y Mugni et al. (2011) detectaron clorpirifós, cipermetrina y endosulfán 

(insecticidas usados comúnmente en Argentina) en el agua, en los sólidos 

suspendidos y en el lecho de arroyos que atravesaban parcelas de soja en la región 

pampeana. Aparicio et al. (2013), De Gerónimo et al. (2014) y Lupi et al., (2015) 

detectaron la presencia de glifosato y su producto de degradación AMPA (ácido 

amino-metil-fosfónico) en aguas superficiales y en el lecho de cuencas agrícolas de 

la provincia de Buenos Aires. Ronco et al. (2016) detectaron la presencia de 

glifosato y AMPA en agua y sedimentos de los principales tributarios del río Paraná, 

incluyendo el arroyo Saladillo. En ese curso se encontraron las mayores 

concentraciones de glifosato, AMPA, sulfuros y cobre.  

Los organismos presentan un amplio espectro de respuestas ante los 

agroquímicos, lo que sugiere que la exposición a estos compuestos podría 

determinar cambios en la composición de especies dentro de un ensamble 

determinado (Azrina et al., 2006). Diversos estudios realizados en la región 

pampeana demostraron que la presencia de pesticidas disminuye la abundancia 

total y la riqueza específica de las comunidades acuáticas. Además, modifica la 

composición y la estructura del ensamble de macroinvertebrados bentónicos a 

través de la pérdida de organismos sensibles y el aumento de la abundancia de 

grupos tolerantes (Liess y Von der Ohe, 2005; Castillo et al., 2006; Liess et al., 2008; 

Egler et al., 2012; Solis et al., 2016; Solis et al., 2018; Arias, 2019; Solis et al., 2019).  

Debido al intenso deterioro que sufren los sistemas acuáticos es necesaria la 

implementación de acciones que permitan determinar la intensidad del daño 

causado, para actuar en consecuencia (Crettaz-Minaglia et al., 2014). Para 

monitorear los sistemas acuáticos se pueden implementar métodos físico-químicos y 

biológicos. 

Los métodos biológicos están basados en el uso de indicadores biológicos o 

bioindicadores. Un bioindicador es un organismo vivo que permite cuantificar y 

calificar el nivel de contaminación que hay en un sistema acuático, basándose en su 

sensibilidad a distintas sustancias tóxicas (Sánchez-Vélez y García-Núñez, 1999).  

 

Macroinvertebrados bentónicos 

Dentro de las comunidades que viven en los ríos podemos mencionar a las de 

macroinvertebrados bentónicos. Estos son todos los invertebrados que habitan, al 

menos en una etapa de su vida, en el bentos o fondo de los sistemas acuáticos 

(Segnini, 2003). Su tamaño es mayor a 0,5 mm y algunos son visibles al ojo 
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humano. Comprenden a artrópodos, moluscos, oligoquetos, sanguijuelas y planarias 

(Palma, 2013).  

Estas comunidades son muy importantes en la dinámica de los ecosistemas 

acuáticos, ya que constituyen una fuente primaria de biomasa animal e intervienen 

en la transferencia de energía desde los recursos basales hacia los consumidores 

superiores en la cadena trófica (Pérez-Munguía et al., 2007; Ladrera et al., 2013). 

La composición de una comunidad biológica refleja en cierta medida 

características del ambiente, que funciona como filtro que permite o restringe la 

presencia de determinadas especies (Mittelbach y Schemske, 2015). Esto significa 

que las comunidades propias de un ecosistema evidencian no sólo las condiciones 

ambientales actuales, sino aquellas que se han desarrollado en un pasado reciente. 

Hay organismos que son sensibles a perturbaciones, por lo que pueden desaparecer 

si se excede cierto umbral. Por el contrario, hay organismos que prosperan ante 

ciertas alteraciones (Cairns y McCormick, 1992). Por eso, a través del análisis de la 

diversidad de las comunidades es posible conocer los cambios generados en los 

sistemas acuáticos, muchos de ellos originados por actividades antrópicas (Prat y 

Munné, 2014). 

 

Biomonitoreo con macroinvertebrados bentónicos 

El biomonitoreo pretende determinar el estado de un ecosistema usando un 

enfoque integral, siendo los organismos que lo habitan los principales indicadores de 

su salud (Prat y Munné, 2014). Analizar, entonces, la diversidad de las comunidades 

acuáticas puede servir no sólo para caracterizar la biodiversidad de un sistema sino 

también para monitorear cambios en los cursos de agua.  

Generalmente no se evalúa la condición de toda la comunidad biótica, sino de 

algunas asociaciones de organismos. Para sistemas acuáticos, los más 

implementados son el plancton, las algas, los peces y los invertebrados, dentro de 

los que destacan los macroinvertebrados bentónicos (Segnini, 2003).  

Las ventajas de usar los macroinvertebrados bentónicos como bioindicadores 

son: 

 La estructura de su comunidad es un reflejo de las condiciones 

ambientales del cuerpo de agua, ya que poseen distintos niveles de 

tolerancia ante la presencia de contaminantes (Segnini, 2003; Pérez-

Munguía et al., 2007). 
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 Son buenos indicadores de las condiciones localizadas, ya que son 

abundantes y relativamente sedentarios. Son sensibles a sustancias 

contaminantes presentes tanto en el agua como en los sedimentos 

(Gamboa et al., 2008; Segnini, 2003; Pérez-Munguía et al., 2007). 

 Viven y se alimentan en o sobre los sedimentos donde tienden a 

acumularse los contaminantes, los cuales se incorporan a la cadena trófica 

a través de ellos (Segnini, 2003; Pérez-Munguía et al., 2007). 

 Tienen ciclos de vida relativamente cortos comparados con otros 

organismos, y pueden reflejar cambios ambientales con mayor rapidez 

(Segnini, 2003; Gamboa et al., 2008). 

 Son fáciles de colectar, no es necesario un gran equipo de personas y se 

requiere de poco equipamiento. Si se realiza adecuadamente, la colecta de 

organismos tiene un impacto muy bajo en la biota residente (Segnini, 2003; 

Gamboa et al., 2008; Pérez-Munguía et al., 2007). 

 Son relativamente fáciles de identificar hasta nivel taxonómico de orden o 

familia, por lo que no es necesario personal altamente capacitado para la 

tarea de identificación (Pérez-Munguía et al., 2007).  

Hay muchas formas en las que los macroinvertebrados bentónicos se pueden 

utilizar como bioindicadores. Una de ellas es analizando la diversidad de las 

comunidades que forman. La abundancia y el número de especies presentes en una 

comunidad reaccionan en un amplio espectro de respuesta ante situaciones de 

estrés ambiental (Pavé y Marchese, 2005). La identificación de los cambios en la 

diversidad, ya sea en número de taxa presente, en la distribución de abundancia o 

en la dominancia de estos taxa, puede ser un indicador de la existencia de procesos 

empobrecedores del ambiente (Rodrigues Capítulo y Gómez, 2018), ya que las 

características de la estructura de la comunidad son el resultado de diversos 

factores ambientales que influyen en ella (Rodrigues Capítulo et al., 2001).  

Diversos estudios hallaron una relación directa entre la disminución del número 

de taxa presentes en una comunidad y el deterioro de la calidad ambiental 

(Miserendino, 1995; Rodrigues Capítulo, 1999; Figueroa et al., 2003; Pavé y 

Marchese, 2005; Pérez-Munguía et al., 2007; Prat et al., 2009; Valverde et al., 2009, 

Solis, 2016; Solis et al., 2016; Marrochi, 2018; Patang et al., 2018; Arias, 2019; 

Medupin, 2020). Este deterioro puede darse por diversos motivos: falta de oxígeno 

disponible en el agua, incremento de la turbidez, alteración del sustrato o una 

combinación de varios factores (Miserendino, 1995, Pavé y Marchese, 2005). 
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Otro aspecto importante dentro de la estructura de las comunidades de 

macroinvertebrados bentónicos son las relaciones tróficas, ya que son 

determinantes en muchos aspectos de la biología de estos organismos, como los 

ciclos de vida, la elección del hábitat y su comportamiento. A su vez, también 

influyen en procesos ecológicos como la circulación de nutrientes (Chará-Serna et 

al., 2010). De este modo, conocer la organización trófica del ensamble de 

macroinvertebrados bentónicos es una herramienta que proporciona información 

acerca de los recursos alimentarios que prevalecen y permite observar la respuesta 

de los grupos de organismos frente a distintas variables (Príncipe et al., 2010). 

La asignación de grupos funcionales alimenticios (GFA) a los distintos taxa de 

invertebrados bentónicos se basa en una correlación directa entre las categorías de 

recursos alimenticios presentes en el ecosistema y las adaptaciones que presentan 

las poblaciones para hacer uso de forma eficiente de un recurso determinado. A 

medida que la disponibilidad de los recursos alimentarios básicos cambia a través 

del espacio o del tiempo (influenciados por el tamaño del curso, la sombra que 

recibe, el sustrato o sustancias alóctonas como los contaminantes), se observa un 

cambio consecuente en la abundancia relativa de los grupos tróficos de 

invertebrados (Bonada et al., 2006; Príncipe et al., 2010; Merritt et al., 2017). 

El sistema de clasificación en grupos funcionales se basa en la categorización de 

los taxa acorde a sus diferencias morfológicas y comportamentales usadas para la 

adquisición de alimento (Bonada et al., 2006; Príncipe et al., 2010; Merritt et al., 

2017). 

Los recursos alimentarios básicos que utilizan los invertebrados bentónicos en 

sistemas lóticos pueden clasificarse según Príncipe et al., 2010 y Merritt et al., 2017 

en:  

 Materia orgánica particulada gruesa (MOPG): partículas con diámetro 

mayor a 1 mm. Proviene principalmente de vegetación ribereña (hojas, 

ramas, raíces). 

 Materia orgánica particulada fina (MOPF): partículas de diámetro entre 0,5-

1mm. Provienen de material vivo o detrítico no adherido, incluyendo la 

materia orgánica disuelta floculada y partículas originadas a partir de 

reducciones físicas y biológicas de MOPG.  

 Perifiton: Algas adheridas y material asociado que crece en diversas 

superficies.  
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 Presas: todos aquellos invertebrados capturados por depredadores, 

principalmente especies pequeñas y en estadios tempranos del desarrollo.  

En base al uso que hagan de estos recursos, hay 6 categorías de grupos 

funcionales de alimentación: fragmentadores (SH, del inglés shredders), colectores-

filtradores (FC, del inglés filtering collectors) colectores-recolectores (GC, del inglés 

gathering collectors), raspadores (SC, del inglés scrapers), predadores (P, del inglés 

predators) y generalistas (G, del inglés generalists) 

Los fragmentadores son aquellos invertebrados que se alimentan de restos 

vegetales en descomposición, procedentes principalmente de la vegetación ribereña 

(hojas, ramas, raíces). Este grupo reduce la materia orgánica a partículas más finas 

(inferiores de 1mm de diámetro), dejándolas disponibles para otro grupo trófico: los 

colectores. Estos se alimentan de pequeñas partículas orgánicas en suspensión 

(colectores-filtradores) o depositadas en el fondo (colectores-recolectores). Los 

colectores presentan adaptaciones morfológicas específicas que les permiten 

capturar su alimento (Alonso y Camargo, 2005; Merritt et al., 2017). 

El perifiton es otro recurso trófico y está formado principalmente por algas 

microscópicas autótrofas, hongos y bacterias. Los raspadores se alimentan de este 

recurso, utilizando estructuras que les permiten arrancarlo (Alonso y Camargo, 

2005).  

Los predadores se alimentan de animales vivos, y sus presas más frecuentes son 

otros invertebrados o pequeños renacuajos. Hay diversos mecanismos de 

depredación, pudiendo cazar al acecho o por búsqueda activa (Alonso y Camargo, 

2005). 

Por su parte, los generalistas consumen una gran variedad de ítems y presentan 

diversos mecanismos para su adquisición (Merritt et al., 2017). 

El enfoque trófico brinda una perspectiva adicional que, al combinarse con otros 

atributos de las comunidades, ayudan a garantizar una mejor comprensión acerca 

del ensamblaje de macroinvertebrados bentónicos presentes en los cuerpos de agua 

(Ambrosio, 2014; López Van Oosterom, 2014). 

A diferencia de lo que ocurre en lagunas del sur provincial (Zuliani, 2018) y en 

arroyos y ríos de otras zonas de la región pampeana (López Van Oosterom, 2014; 

Solis, 2016; Solis et al., 2016; Marrochi, 2018; Arias, 2019), no existen datos acerca 

de las comunidades de macroinvertebrados bentónicos en sistemas lóticos en la 

región.  
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Este trabajo pretende caracterizar las comunidades de invertebrados bentónicos 

presentes en la cuenca baja del arroyo Saladillo y analizar la variación de las 

mismas en ambientes acuáticos sometidos a diferentes tipos de presión antrópica.  
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OBJETIVOS 

Objetivo General 

Caracterizar el ensamble de macroinvertebrados bentónicos presente en la 

cuenca baja del arroyo Saladillo.  

 

Objetivos Específicos 

1. Caracterizar y comparar las comunidades de invertebrados bentónicos en 

ambientes con distintos grados de presión antrópica: urbano y agrícola. 

2. Identificar taxa bioindicadores de calidad de agua en las comunidades 

analizadas. 

3. Correlacionar los grupos funcionales alimentarios con parámetros 

fisicoquímicos.  

 

 

HIPÓTESIS Y PREDICCIONES 

Hipótesis 

El grado de antropización del ambiente ribereño determina cambios en la 

diversidad de las comunidades de macroinvertebrados bentónicos que habitan el 

arroyo. 

 

Predicciones 

1. La riqueza de macroinvertebrados bentónicos variará en función de las 

características del ambiente ribereño, siendo mayor en ambientes agrícolas y menor 

en ambientes urbanos. 

2. En ambientes más antropizados la equitatividad será menor, con mayor 

prevalencia de Oligochaeta y Chironomidae. 

3. En ambientes menos antropizados, la comunidad de macroinvertebrados 

bentónicos relevada incluirá taxa como Trichoptera y Ephemeroptera, bioindicadores 

de buena calidad de agua.  
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MATERIALES Y MÉTODOS 

Área de estudio 

La provincia de Santa Fe se ubica en la región centro-este de la República 

Argentina. Abarca una superficie de 132.638 km2 siendo una extensa llanura con 

una leve pendiente en sentido noroeste-sureste que desemboca en el mar a través 

del Río de la Plata, en el cual desemboca el río Paraná (Biasatti et al., 2016). 

Posee un relieve plano, con una oscilación de 10 a 150 m sobre el nivel del mar 

(Biasatti et al., 2016). El clima de la provincia tiene dos gradientes principales: 

térmico, de norte a sur, e hídrico, de este a oeste. Según el régimen térmico puede 

definirse como templado sin estación fría en el sur, y templado y cálido en el norte. 

Acorde al régimen hídrico, varía de húmedo a subhúmedo siguiendo el gradiente de 

este a oeste (Lewis y Collantes, 1974). 

El área de estudio se ubica al sur de la provincia de Santa Fe. La cuenca del 

Arroyo Saladillo tiene una extensión aproximada de 3144 km² y ocupa parte de los 

departamentos de Rosario, San Lorenzo, Caseros, Constitución y General López 

(Collins et al., 2016). 

Se pueden observar tres zonas principales en la cuenca del Arroyo Saladillo: dos 

zonas ensanchadas, en la cabecera donde se encuentra la naciente (cuenca alta) y 

en la parte media donde se encuentran la mayoría de sus afluentes (cuenca media). 

El tramo inferior se caracteriza por un pronunciado estrechamiento, hasta llegar a la 

desembocadura con el río Paraná (cuenca baja) (Ciccone et al., 2016) (Figura 1). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 Figura 1. Cuenca del arroyo Saladillo. Elaborada a partir de una imagen de 
Google Earth 
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Según lo expuesto por Ciccone et al. (2016), acorde a los datos del Censo 

Nacional de Población, Hogares y Viviendas realizado en el año 2010, el 34% de los 

santafesinos viven dentro del área comprendida por la cuenca del Arroyo Saladillo. 

Esto se debe principalmente a que numerosos asentamientos urbanos se 

encuentran ubicados en esta área: las localidades de Bigand, Casilda, Chabás, 

Sanford, Firmat, Bombal, Coronel Arnold, Fuentes, Álvarez, Arminda, Piñero, Villa 

Gobernador Gálvez y Rosario.     

En los departamentos ubicados en la cuenca, la principal actividad socio-

económica es agroindustrial. El sector agropecuario se caracteriza principalmente 

por la producción de oleaginosas, y en menor medida se desarrolla ganadería 

vacuna. El sector industrial comprende actividades relacionadas a la metalmecánica, 

la industria láctea, frigorífica y petroquímica como las más representativas, ubicadas 

en los cordones industriales de la zona (Ciccone et al., 2016). 

La cuenca del Arroyo Saladillo, en el marco de un sistema complejo afectado por 

intensa actividad antrópica, está afectada por diversas problemáticas ambientales 

como el volcado de efluentes y residuos de origen industrial y doméstico, la 

existencia de sitios valiosos abandonados y la ausencia de espacios públicos 

organizados. Además, el riesgo latente de desmoronamiento de su barranca afecta a 

los asentamientos humanos (muchas veces en condiciones precarias) y las 

actividades existentes en las proximidades del cauce (Ciccone et al., 2016; Jacob, 

2020). 

Se pueden identificar dos fuentes principales de contaminación que afectan a las 

aguas de la cuenca: inorgánica u orgánica. Los contaminantes inorgánicos se 

originan por la falta de tratamiento de los efluentes que provienen del área industrial, 

de la industria agropecuaria y de los asentamientos urbanos. Esto provoca 

escurrimientos polucionantes que se incorporan a los distintos cursos del sistema 

hídrico y, en última instancia, al cauce principal. Esta situación se agrava a medida 

que el curso atraviesa la zona más densamente poblada (en las cercanías de la 

desembocadura). A su vez, la contaminación de origen orgánico proviene 

principalmente de la industria frigorífica y de numerosas conexiones cloacales 

clandestinas (Ciccone et al., 2016; Jacob, 2020). 

En el año 2015 se creó la “Reserva Hídrica Natural Arroyo Saladillo” (Decreto N° 

2143), incorporando este curso al “Sistema Provincial de Áreas Naturales 

Protegidas” establecido por Ley N° 12.175. Acorde a la Ley, las Reservas Hídricas 

Naturales son “áreas que poseen cuencas de captación o reservorios hídricos, 
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insertos en ambientes silvestres, que califique su especial significación ecológica y 

turística”. La Reserva Hídrica Natural Arroyo Saladillo abarca una franja de cien 

metros a cada lado del curso en toda su trayectoria, incluyendo sus tributarios 

(Biasatti et al., 2016). El objetivo de esta categoría de protección es conservar las 

mejores condiciones de las características naturales más importantes de estas 

áreas.  

 

Criterio para la selección de estaciones de muestreo 

Se consideró que los sitios fuesen de acceso público y que estén ubicados dentro 

de dos matrices principales observadas en la cuenca: agropecuaria y urbana. Los 

muestreos se realizaron el mismo día para evitar variaciones drásticas en las 

condiciones ambientales. 

 

Muestreo 

En el mes de septiembre de 2020 se determinaron 6 sitios de muestro dentro de 

la cuenca baja del arroyo Saladillo. Los sitios 1, 2 y 3 se ubicaron dentro de la matriz 

urbana del departamento de Rosario, y los sitios 4, 5 y 6 estuvieron dentro de una 

matriz agrícola (Tabla 1, Figura 2).  

Para determinar el tipo de matriz de cada sitio se analizó mediante imágenes 

satelitales un radio de 5km. Si dentro del radio ingresaban al menos dos zonas 

urbanas, la matriz se definió como urbana, de lo contrario era agrícola.  

 

Tabla 1. Coordenadas y matriz correspondientes a cada sitio de muestreo 

Sitio Coordenada Matriz 

1 33° 0' 15,56" S  60° 37' 21,04" O urbana 

2 33° 0'´48,81" S  60° 38' 4,73" O urbana 

3 33° 4' 7,21" S  60° 46' 23,92" O urbana 

4 33° 8' 22,68" S  60° 54' 48,09" O agrícola 

5 33° 11' 36,65" S  60° 56' 42,68" O agrícola 

6 33° 14' 29,7" S  61° 4' 42,96" O agrícola 
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Cada sitio fue fotografiado (Figura 3) y se registraron las características del 

hábitat que rodeaba al curso de agua para identificar la presencia de posibles micro-

hábitats dentro del mismo sitio. Se utilizó una red de mano de 300 µm de apertura de 

malla (Darrigran et al., 2007) para colectar las muestras de bentos. Para cada sitio 

se tomaron dos réplicas. 

 

Figura 2. Ubicación de los sitios de muestreo dentro de la cuenca baja del Arroyo 

Saladillo. Los sitios 1, 2 y 3 (marcados en verde) pertenecen a la matriz urbana, y los 

sitios 4, 5 y 6 (marcados en rosa) están ubicados en la matriz agrícola. Alrededor de 

cada sitio se observa el radio de 5 km. Imagen obtenida de Google Earth 
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Figura 3. Imágenes de los sitios de muestreo. A) Sitio 1. B) Sitio 2. C) Sitio 3. D) 

Sitio 4. E) Sitio 5. F) Sitio 6 

 

El muestreo se realizó removiendo el sustrato seleccionado para que los 

sedimentos queden en suspensión (Figura 4). La red se ubicó en contra de la 

corriente y se realizaron movimientos oscilatorios de izquierda a derecha, de forma 

que el material removido fuese capturado (Alba-Tecedor et al., 2005; Darrigran et al., 

2007). Se colectó un volumen total de 3 L de bentos. Las muestras fueron fijadas in 

situ con formol al 10% y rotuladas con el número de sitio.  

Se utilizó una sonda multiparamétrica (Lutron YK 2001) para caracterizar el 

ambiente abiótico. Para cada estación de muestreo se tomó registro de los 

siguientes parámetros físico-químicos: conductividad eléctrica (mS/cm), pH y sólidos 

disueltos (TSD; ppm). 
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Figura 4. Colecta de muestras con red manual. C) Medición in situ de parámetros 

físico-químicos 

 

Procesamiento de las muestras 

En el laboratorio, las muestras se lavaron con un tamiz de 250 µm de apertura de 

malla para retirar el formol y los sedimentos, y fueron teñidas con rosa de bengala 

(Lamas y Rimoldi, 2019) para facilitar la posterior separación de los organismos.  

Los organismos fueron separados y contabilizados manualmente con ayuda de 

lupa estereoscópica (Arcano ST302L) y se conservaron en alcohol al 70%. Se 

identificaron hasta el menor nivel taxonómico posible (morfoespecie) utilizando 

claves y bibliografía específica (Darrigran y Lagreca, 2005; Domínguez y Fernández, 

2009; Fernández y Domínguez, 2001; Holzenthal et al., 2007; Menjivar Rosa, 2010; 

Palma, 2013). Se contabilizaron sólo organismos enteros.  

 

Grupos Funcionales 

Los invertebrados hallados en los diferentes sitios fueron asignados a su 

correspondiente grupo funcional, mencionados en la Introducción: fragmentadores 

(SH, del inglés shredders), colectores-filtradores (FC, del inglés filtering collectors) 

colectores-recolectores (GC, del inglés gathering collectors), raspadores (SC, del 

inglés scrapers), predadores (P, del inglés predators) y generalistas (G, del inglés 
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generalists) (Barbour et al., 1999; Cummins et al., 2005, Casset, 2013; Príncipe et al. 

2010; López Van Oosterom, 2014). 

 

Diversidad 

Para cada sitio de muestreo se calculó la Abundancia Total (N): número total de 

individuos colectado en ese punto de muestreo; la Abundancia (n): número de 

individuos por cada taxón colectado; y la Abundancia Relativa (%): proporción de 

cada taxón en relación al total de taxa colectados en cada sitio (Guiracocha, 2000; 

Machado et al., 2018). Se determinó la riqueza de especies (S), entendida como el 

número total de taxa encontrados por cada estación de muestreo (Moreno, 2001).  

Para evaluar el esfuerzo de muestreo se realizó una curva de acumulación de 

especies observadas y estimadas (rarefacción) para el total de sitios utilizando el 

programa StimateS 9.1.0. (Colwell, 2019). 

Para estimar la dominancia se utilizó el índice de Simpson (λ), que manifiesta la 

probabilidad de que dos individuos tomados al azar de una muestra sean del mismo 

taxa (Magurran, 1988).  

 

λ = ∑pi2 

 

donde: 

pi = abundancia proporcional de la especie i (número de individuos de la 

especie i dividido entre el número total de individuos de la muestra).  

 

Para estimar la diversidad se utilizaron los índices de Shannon-Weaver y de 

Pielou. El índice de Shannon- Weaver (H’) expresa la uniformidad de la importancia 

a través de todas las especies de la muestra (Moreno, 2001). Adquiere valores entre 

0, cuando hay una sola especie, y el logaritmo de S, cuando todas las especies 

están igualmente representadas (Magurran, 1988). 

 

H’ = - ∑pi ln pi 

 

El índice de Pielou (J’) mide la proporción de la diversidad observada con relación 

a la diversidad máxima esperada. Su valor varía de 0 a 1, siendo 1 situaciones 

donde todas las especies son igualmente abundantes (Magurran, 1988). 
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El grado de similitud se estimó utilizando el índice de Jaccard (Ij), que expresa el 

grado en el que dos muestras son semejantes por las especies presentes en ellas 

(Moreno, 2001). Este índice presenta un intervalo de valores posibles que varía de 0, 

cuando no hay especies compartidas entre ambos puntos, hasta 1, cuando dos 

puntos tienen igual composición de especies. 

 

Ij =  
 

     
 

 

donde: 

a = número de especies presentes en el sitio A 

b = número de especies presentes en el sitio B 

c = número de especies presentes en los sitios A y B 

 

Se estimó el índice de Whittaker:  

 =  
 

   
 

donde: 

 ɣ = número de especies registradas en el conjunto de muestras 

 α = número promedio de especies en las muestras 

 

Un valor bajo se traduce en una región que presenta uniformidad a lo largo de la 

misma, mientras que valores altos implican que, al atravesar dicha región, esta 

cambia constantemente presentando una mínima uniformidad y máxima 

incertidumbre. 

 

Índices de calidad de agua 

Para evaluar la calidad de agua se utilizaron el Índice de Macroinvertebrados 

para Ríos Pampeanos (IMRP) y la clasificación propuesta por Wilhm y Dorris (1968). 

El IMRP (INCYTH-CTUAA-ILPLA, 1995) otorga un valor de sensibilidad ecológica 

(Vx) a cada uno de los diferentes taxa observados en los sitios en estudios. Este 

valor es inversamente proporcional al grado de tolerancia a la contaminación y varía 
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desde 0,1 (grupos muy tolerantes) hasta 1,8 (grupos más sensibles) (Tabla 2). Estos 

valores fueron clasificados en seis clases de calidad (Tabla 3), acorde a Rodrigues 

Capítulo (1999) y Rodrigues Capítulo et al. (2004).  

 

    = ∑  

 

  

 

 

Tabla 2. Valores de tolerancia (Vx) empleados en el cálculo de IMRP (Rodrigues 

Capítulo, 1999; Rodrigues Capítulo et al. 2004) 

Taxa Vx Taxa Vx 

Nematoda 0,1 Empididae 0,2 

Naididae 0,2 Ephydridae 0,2 

Glossiphoniidae 0,5 Simuliidae  0,2 

Hydra sp. 1 Corixidae 0,8 

Chydoridae 0,6 Curculionidae 0,4 

Daphniidae 0,6 Noteridae 0,35 

Aegla sp. 1,5 Baetidae 1 

Hyalella sp. 0,9 Caenidae  1 

Cyprididae 0,4 Lestidae 1,2 

Ascidae 0,3 Physa sp. 0,5 

Hydroptila sp. 2 Planorbidae 0,5 

Hydrophilidae  0,3 Potamolitus sp. 0,5 

Ceratopogonidae 0,4 Corbicula sp. 0,6 

Chironomidae 0,3 Musculium sp. 0,5 

Culicidae 0,3 Heleobia sp. 0,6 
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Tabla 3. Escala de valores del IMRP (Rodrigues Capítulo, 1999; Rodrigues Capítulo 

et al., 2004) 

IMRP Grado de contaminación Color asignado 

0-1 Contaminación muy fuerte Negro 

1,1 – 2,5 Contaminación fuerte Rojo 

2,6 – 3,9 Contaminación moderada Amarillo 

4 – 7,9 Contaminación débil Verde 

8 – 12 Contaminación escasa Azul 

12,1 - 20 
Contaminación muy leve a 

nula 
Blanco 

 

El criterio de Wilhm y Dorris relaciona los valores obtenidos a partir del índice de 

Shannon-Weaver con categorías de calidad de agua (Tabla 4). 

 

Tabla 4. Categorías de calidad de agua según los valores del índice de Shannon-

Weaver (Wilhm y Dorris, 1968) 

Valor de H’ Calidad de agua 

>3 Agua limpia 

2 – 3 Aguas ligeramente contaminadas 

1 – 2 Aguas medianamente contaminadas 

<1 Contaminación severa 

 

Con el fin de evaluar la predominancia de organismos sensibles, tolerantes y muy 

tolerantes en los sitios analizados se clasificó a cada morfoespecie en dichas 

categorías. Se consideraron los valores de sensibilidad ecológica (Vx) propuestos 

por Rodrigues Capítulo (1999) y se utilizó bibliografía específica (Hilsenhoff, 1987; 

Barbour et al., 1999; Ocon et al., 2008; Ambrosio, 2014) (Anexo I). 

 

Análisis de datos 

Los datos fueron evaluados con el programa estadístico R (R Core Team, 2020), 

según el protocolo para la exploración de datos propuesto por Zuur et al. (2010). La 

normalidad y homogeneidad de la varianza se evaluó mediante un análisis de 

residuales (función resid del paquete stats) (R Core Team, 2020), y luego se 

graficaron con la función qqPlot del paquete car (Fox y Weisberg, 2011). Además, se 
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comparó la distribución de los residuales y de los valores encontrados (función plot 

del paquete graphics) (R Core Team, 2020). La distribución de cada una de las 

variables medidas se evaluó con las funciones descdist, plotdist y fitdist del paquete 

fitdistrplus (Delignette-Muller y Dutang, 2015) y la función plot del paquete graphics 

(R Core Team, 2020). 

Los índices de diversidad se calcularon con el paquete vegan del programa 

estadístico R (R Core Team, 2020). 

Con el paquete estadístico PC-ORD (McCune y Mefford, 2011) se realizó un 

Análisis de Componentes Principales, para examinar las variaciones en la 

composición específica de los sitios. Se utilizó una matriz con los valores de 

abundancia de cada morfoespecie en cada uno de los sitios. Se utilizó una matriz de 

correlación dado que las variables presentaban diferentes unidades (Legendre y 

Legendre, 1998). Con el mismo programa se evaluó la asociación entre las variables 

ambientales y la composición específica.  

Para evaluar el efecto de los factores ambientales (TSD, Conductividad y pH) 

sobre la abundancia total de macroinvertebrados bentónicos y sobre la abundancia 

de macroinvertebrados de cada grupo funcional, se usaron modelos lineales 

generalizados mixtos dado que los datos de las variables medidas no se ajustaron a 

una distribución de error normal, con distribución del error binomial negativa y 

función de ligamiento log (función glm.nb, del paquete MASS) (R Core Team, 2020). 

Los sitios fueron considerados factores aleatorios. Los modelos con y sin 

interacciones se compararon mediante un test Chi cuadrado y mediante el Criterio 

de Información de Akaike para seleccionar el modelo que mejor se ajustaba a los 

datos. En los resultados se muestran únicamente los modelos que se seleccionaron 

(R Core Team, 2020). 
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RESULTADOS 

Los valores de los parámetros físicos y químicos se muestran en la Tabla 5.  

 El valor más alto de conductividad eléctrica se registró en el sitio 6 (12,583) y el 

más bajo en el sitio 1 (8,417), disminuyendo desde el inicio de la cuenca baja hasta 

su desembocadura en el río Paraná. El pH presentó valores variables, con un 

máximo de 9,12 en el sitio 2 y un mínimo de 8,44 en el sitio 1. Los sólidos disueltos 

variaron de 1196 ppm a 6490 ppm. Los valores más bajos se obtuvieron en los sitios 

6 y 5, y los más altos en los sitios 4 y 3. 

 

Tabla 5. Parámetros físicos y químicos del agua registrados en cada sitio de 

muestreo 

Sitio 
Conductividad 

(mS/cm) 
pH 

TSD 

(ppm) 

1 8,417 8,44 5680 

2 8,897 9,12 5970 

3 9,31 8,68 6330 

4 9,58 8,82 6490 

5 11,593 8,54 2000 

6 12,583 8,75 1196 

 

En la cuenca baja del arroyo Saladillo se recolectaron 43.608 individuos (Figura 5) 

distribuidos en 11 clases, 17 órdenes y 33 morfoespecies. La abundancia y la 

riqueza por sitio de muestreo pueden observarse en la Figura 5 y Tabla 6. El sitio 4 

presentó la mayor abundancia (17.121 individuos) y un total de 18 morfoespecies. El 

sitio 3 presentó la mayor riqueza (23 morfoespecies) y un total de 10.764 individuos. 

El sitio que menor abundancia presentó fue el 2 (1330 individuos). Las 

morfoespecies se asignaron a los 6 grupos funcionales (Tabla 7).  
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Tabla 6. Abundancia y riqueza (S) por sitio de muestreo 

Sitio Abundancia S 

1 4944 17 

2 1330 14 

3 10764 23 

4 17121 18 

5 2825 13 

6 6624 13 

 

 

 

 

Figura 5. Abundancia total en cada sitio de muestreo 

 

La curva de acumulación de morfoespecies puede visualizarse en la Figura 6. Se 

puede observar que, si bien en los muestreos de esta tesina no se alcanzó la 

asíntota, el esfuerzo de muestreo fue adecuado.  
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Figura 6. Curva de acumulación de morfoespecies. Las líneas punteadas superior e 
inferior representan los intervalos de confianza 

 

Los animales no insectos recolectados fueron adultos y juveniles, ya que ambas 

etapas son acuáticas y no poseen etapas de vida terrestre activas. Por el contrario, 

la mayoría de los insectos recolectados fueron en etapas de vida juveniles, ya que 

esos órdenes (Diptera, Trichoptera, Ephemeroptera, Odonata) desarrollan sus 

primeros estadios en ambientes acuáticos, y los adultos alados son 

terrestres/aéreos.  

La morfoespecie Chydoridae fue la más representada (24,33%), seguida de 

Chironomidae (19,503%), Nematoda (16,596%), Naididae (16,155%) y Daphniidae 

(7,538%), que estuvieron presentes en todos los sitios de muestreo (Tabla 8; Anexo 

II). 
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Tabla 7. Morfoespecies y grupos funcionales encontrados en la cuenca baja del arroyo Saladillo. Generalistas (G), predadores (P), 
colectores-recolectores (GC), colectores-filtradores (FC), fragmentadores (SH) y raspadores (SC) 

Clase Orden Familia Morfoespecie 
Grupo 

funcional 

Nematoda - - Nematoda G 

Clitellata Rhynchobdellida Glossiphoniidae Glossiphoniidae P 

Oligochaeta Haplotaxida Naididae Naididae GC 

Hydrozoa Hydreyueduoida Hydridae Hydra sp. P 

Branchiopoda Cladocera Chydoridae Chydoridae FC 

Branchiopoda Cladocera Daphniidae Daphniidae FC 

Malacostraca Amphipoda Hyalellidae Hyalella sp. GC 

Malacostraca Decapoda Aeglidae Aegla sp. SH 

Ostracoda Podocopida Cyprididae Cyprididae GC 

Arachnidae Mesostigmata Ascidae Ascidae P 

Insecta Trichoptera Hydroptilidae Hydroptila sp. SC 

Insecta Diptera Ceratopogonidae Dasyhelea sp. P 

Insecta Diptera Chironomidae Chironomidae GC 

Insecta Diptera Culicidae Culex sp. FC 

Insecta Diptera Empididae Empididae P 

Insecta Diptera Ephydridae Ephydridae G 

Insecta Diptera Dolichopodidae Dolichopodidae P 

Insecta Diptera Muscidae Muscidae P 



33 

 

Clase Orden Familia Morfoespecie 
Grupo 

funcional 

Insecta Diptera Simuliidae Simuliidae FC 

Insecta Diptera Thaumaleidae Thaumaleidae SC 

Insecta Hemiptera Corixidae Sigara sp. SC 

Insecta Ephemeroptera Baetidae Baetidae SC 

Insecta Ephemeroptera Caenidae Caenidae GC 

Insecta Odonata Lestidae Lestidae P 

Insecta  Coleoptera Hydrophilidae Hydrophilidae P 

Insecta  Coleoptera Curculionidae Curculionidae SH 

Insecta  Coleoptera Noteridae Noteridae P 

Bivalvia Veneroida Sphaeriidae Musculium sp. FC 

Bivalvia Veneroida Corbiculidae Corbicula sp. FC 

Gastropoda Caenogastropoda Cochliopidae Heleobia sp. SC 

Gastropoda - Physidae Physa sp. SC 

Gastropoda Littorinomorpha Hydrobiidae Potamolitus sp. SC 

Gastropoda - Planorbidae Planorbidae SC 
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Tabla 8. Abundancia y frecuencia de macroinvertebrados bentónicos en la cuenca baja del arroyo Saladillo. Se indica para cada 

morfoespecie la abundancia total, la frecuencia, la cantidad de sitios en los que estuvo y el rango de abundancias en cada uno 

Orden Morfoespecie 
Abundancia 

Total 

Frecuencia 

(%) 

Cantidad de 

sitios 
Rango 

- Nematoda 7237 16,596 6 131 - 5126 

Rhynchobdellida Glossiphoniidae 4 0,009 3 0 - 2 

Haplotaxida Naididae 7045 16,155 6 150 - 4920 

Hydreyueduoida Hydra sp. 178 0,408 3 0 - 155 

Cladocera Chydoridae 10610 24,33 6 11 - 6313 

Cladocera Daphniidae 3287 7,538 6 13 - 2410 

Amphipoda Hyalella sp. 2294 5,261 4 0 - 1455 

Decapoda Aegla sp. 18 0,041 3 0 - 15 

Podocopida Cyprididae 1075 2,465 6 47 - 559 

Mesostigmata Ascidae 3 0,007 3 0 -1 

Trichoptera Hydroptila sp. 46 0,105 3 0 - 42 

Diptera Dasyhelea sp. 3 0,007 1 0 - 3 

Diptera Chironomidae 8505 19,503 6 17 - 4410 

Diptera Culex sp. 129 0,296 3 0 - 116 

Diptera Empididae 1 0,002 1 0 - 1 

Diptera Ephydridae 2 0,005 2 0 - 1 

Diptera Dolichopodidae 7 0,016 3 0 - 5 
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Orden Morfoespecie 
Abundancia 

Total 

Frecuencia 

(%) 

Cantidad de 

sitios 
Rango 

Diptera Muscidae 14 0,032 2 0 - 13 

Diptera Simuliidae 1 0,002 1 0 - 1 

Diptera Thaumaleidae 97 0,222 1 0 - 97 

Hemiptera Sigara sp. 82 0,188 5 0 - 75 

Ephemeroptera Baetidae 266 0,61 3 0 - 212 

Ephemeroptera Caenidae 17 0,039 2 0 - 11 

Odonata Lestidae 2 0,005 2 0 - 1 

Coleoptera Hydrophilidae 3 0,007 1 0 - 3 

Coleoptera Curculionidae 1 0,002 1 0 - 1 

Coleoptera Noteridae 3 0,007 1 0 - 3 

Veneroida Musculium sp. 3 0,007 1 0 - 3 

Veneroida Corbicula sp. 166 0,381 2 0 - 152 

Caenogastropoda Heleobia sp. 2118 4,857 5 0 - 1039 

- Physa sp. 2 0,005 1 0 - 2 

Littorinomorpha Potamolitus sp. 384 0,881 2 0 - 383 

- Planorbidae 5 0,011 3 0 - 3 
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En el sitio 1 se registraron 4944 individuos distribuidos en 17 morfoespecies 

(Tabla 9). Daphniidae fue la más abundante, representando el 48,75% de la 

muestra, seguida por Hyalellidae (29,43%) y Chydoridae (6,15%). Fue el único sitio 

donde se registraron las morfoespecies Thaumaleidae, Curculionidae y Noteridae. 

En el sitio 2 se registró la menor abundancia: 1330 individuos divididos en 14 

morfoespecies (Tabla 9). Las más abundantes fueron Hyalellidae (42,11%), 

Nematoda (20,23%) y Naididae (11,28%). Fue el único sitio donde se registró la 

morfoespecie Physa sp. 

En el sitio 3 se registraron 10.764 individuos y 23 morfoespecies, siendo el sitio de 

mayor riqueza (Tabla 9). La morfoespecie predominante fue Chironomidae (34,64%), 

seguida de Chydoridae (32,42%) y Naididae (10,42%). Fue el único sitio donde se 

registraron las morfoespecies Hydrophilidae, Empididae, Dasyhelea sp., y Musculium 

sp. 

En el sitio 4 se registraron 17.121 individuos, siendo el sitio con mayor 

abundancia, distribuidos en 18 morfoespecies (Tabla 9). Las más abundantes fueron 

Chydoridae (36,87%), Naididae (28,74%) y Chironomidae (25,76%).  

El sitio 5 presentó un total de 2825 individuos y 13 morfoespecies (Tabla 9). 

Heleobia sp. fue la más abundante (36,78%), seguida de Nematoda (24,99%) y 

Naididae (13,63%).  

En el sitio 6 se registraron 6624 individuos y 13 morfoespecies (Tabla 9). 

Nematoda fue la más abundante (77,39%), seguida de Heleobia sp. (11,85%) y 

Chydoridae (4,62%). Fue el único sitio donde se registró la morfoespecie Simuliidae. 

 

Grupos funcionales 

Los colectores-recolectores y los generalistas fueron los grupos funcionales más 

abundantes, mientras que los predadores fueron el grupo con menos cantidad de 

individuos en todos los sitios (Figura 7). 
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Tabla 9. Abundancia y frecuencia de macroinvertebrados bentónicos en cada sitio de muestreo. Se indica para cada morfoespecie la 

abundancia (Ab) y la frecuencia (Frec) 

Morfoespecie Ab 1 Frec 1 Ab 2 Frec 2 Ab 3 Frec 3 Ab 4 Frec 4 Ab 5 Frec 5 Ab 6 Frec 6 

Nematoda 131 2,65 269 20,23 628 5,83 377 2,2 706 24,99 5126 77,39 

Glossiphoniidae 2 0,04 1 0,08 1 0,01 0 - 0 - 0 - 

Naididae 252 5,1 150 11,28 1122 10,42 4920 28,74 385 13,63 216 3,26 

Hydra sp. 0 - 3 0,22 20 0,19 155 0,91 0 - 0 - 

Chydoridae 319 6,45 11 0,83 3490 32,42 6313 36,86 171 6,05 306 4,62 

Daphniidae 2410 48,75 13 0,97 549 5,1 176 1,03 74 2,62 65 0,97 

Hyalella sp. 1455 29,43 560 42,11 154 1,43 125 0,73 0 - 0 - 

Aegla sp. 0 - 0 - 0 - 2 0,01 15 0,52 1 0,02 

Cyprididae 47 0,95 85 6,39 161 1,5 559 3,26 139 4,92 84 1,26 

Ascidae 0 - 0 - 1 0,01 1 0,01 1 0,04 0 - 

Hydroptila sp. 3 0,06 1 0,08 42 0,39 0 - 0 - 0 - 

Dasyhelea sp. 0 - 0 - 3 0,03 0 - 0 - 0 - 

Chironomidae 89 1,8 121 9,1 3729 34,64 4410 25,76 139 4,92 17 0,26 

Culex sp. 116 2,35 5 0,37 0 - 8 0,05 0 - 0 - 

Empididae 0 - 0 - 1 0,01 0 - 0 - 0 - 

Ephydridae 0 - 0 - 1 0,01 1 0,01 0 - 0 - 

Dolichopodidae 1 0,02 0 - 0 - 1 0,01 0 - 5 0,08 

Muscidae 13 0,26 1 0,07 0 - 0 - 0 - 0 - 
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Morfoespecie Ab 1 Frec 1 Ab 2 Frec 2 Ab 3 Frec 3 Ab 4 Frec 4 Ab 5 Frec 5 Ab 6 Frec 6 

Simuliidae 0 - 0 - 0 - 0 - 0 - 1 0,02 

Thaumaleidae 97 1,96 0 - 0 - 0 - 0 - 0 - 

Sigara sp. 1 0,02 0 - 75 0,7 3 0,02 2 0,07 1 0,02 

Baetidae 4 0,08 0 - 212 1,97 50 0,28 0 - 0 - 

Caenidae 0 - 0 - 6 0,06 11 0,06 0 - 0 - 

Lestidae 0 - 0 - 1 0,01 1 0,01 0 - 0 - 

Hydrophilidae 0 - 0 - 3 0,03 0 - 0 - 0 - 

Curculionidae 1 0,02 0 - 0 - 0 - 0 - 0 - 

Noteridae 3 0,06 0 - 0 - 0 - 0 - 0 - 

Musculium sp. 0 - 0 - 3 0,03 0 - 0 - 0 
 

Corbicula sp. 0 - 0 - 0 - 0 - 152 5,38 14 0,21 

Heleobia sp. 0 - 108 8,12 178 1,64 8 0,05 1039 36,78 785 11,84 

Physa sp. 0 - 2 0,15 0 - 0 - 0 - 0 - 

Potamolitus sp. 0 - 0 - 383 3,56 0 - 1 0,04 0 - 

Planorbidae 0 - 0 - 1 0,01 0 - 1 0,04 3 0,05 

Total 4944  1330  10764  17121  2825  6624  
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Figura 7. Abundancia de los grupos funcionales (GF) en la cuenca baja del arroyo 

Saladillo. Colectores-filtradores (FC), generalistas (G), colectores-recolectores (GC), 

predadores (P), raspadores (SC), fragmentadores (SH) 

 

Los colectores-recolectores fueron el grupo funcional más abundante en los sitios 

2, 3 y 4; y el segundo grupo en importancia en los sitios 1 y 5. Los filtradores fueron 

el grupo predominante en el sitio 1. A su vez, fueron el segundo grupo más 

abundante en los sitios 3 y 4.  Los generalistas fueron el grupo más abundante en el 

sitio 6. Los predadores fueron un grupo funcional que presentó escasa abundancia. 

El sitio 4 fue el que presentó mayor cantidad de predadores (0,93%). Los 

fragmentadores fueron el grupo funcional menos abundante, llegando a estar 

ausentes en los sitios 2 y 3. Los raspadores tuvieron abundancias menores al 12% 

en todos los sitios, con excepción del sitio 5 donde fueron el grupo más abundante 

(Figura 8). 
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Figura 8. Abundancia de los grupos funcionales en cada sitio de muestreo. 

Raspadores (SC), fragmentadores (SH), colectores-recolectores (GC), filtradores-

colectores (FC), generalistas (G) y predadores (P) 

 

En el análisis de componentes principales de las variables ambientales, los dos 

primeros ejes explicaron el 64 % de la variación total (Figura 9). En el primer eje 

(P=0,02) se separaron los sitios 3 y 4, que presentan una gran riqueza, del sitio 2, 

caracterizado por la morfoespecie Physa sp. y del sitio 1, caracterizado por las 

morfoespecies Noteridae, Curculionidae, Muscidae, Culex sp., Thaumaleidae, 

Hyalella sp., Daphniidae y Glossiphoniidae.. El eje 2 (P>0,05) de la figura estuvo 

positivamente asociado con la Conductividad y negativamente asociado con el TSD 

(Figura 9). 

El eje 2 permite diferenciar a los sitios 5 y 6, caracterizados por las morfoespecies 

Heleobia sp., Planorbiidae, Nematoda, Simuliidae, Corbicula sp., Dolichopodidae y 

Aegla sp. del sitio 1.  
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Figura 9. Biplot del análisis de componentes principales de las variables 

ambientales. Las morfoespecies están representadas por líneas azules, las variables 

ambientales por líneas rojas y los sitios por triángulos. Código de las variables 

ambientales: TDS= Total de sólidos disueltos, Conducti= Conductividad 
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Diversidad 

El índice de diversidad de Simpson presentó poca variación en todos los sitios 

salvo en el sitio 6 (Tabla 10). Los valores mínimos y máximos se dieron entre los 

puntos 5 y 6 respectivamente, donde en el primero se registró un valor de 0,228 y en 

el segundo 0,616.   

El índice de Pielou también presentó su máxima variación en los sitios 5 y 6, pero 

de manera inversa: el sitio 6 presentó el menor valor (0,33) y el 5 el mayor (0,681) 

(Tabla 10).  

El sitio de muestreo que presentó mayor valor del índice de Shannon-Weaver fue 

el 3 (1,757), seguido de los sitios 5 (1,746) y 2 (1,677) (Tabla 10). El sitio 6 fue el 

que menor valor presentó (0,847).  

El mayor valor de diversidad beta obtenido se registró en los sitios 5 y 6 (2,75). El 

valor más bajo se registró en el sitio 3, siendo 1,5. 

 

Tabla 10. Índices de Shannon-Weaver (H’), Pielou (J’), Dominancia de Simpson (λ) y 

Whittaker (β) por sitio de muestreo 

Sitio H' J' λ β 

1 1,455 0,514 0,333 2,063 

2 1,677 0,635 0,25 2,538 

3 1,757 0,560 0,244 1,5 

4 1,431 0,495 0,287 1,941 

5 1,746 0,681 0,228 2,75 

6 0,847 0,330 0,616 2,75 

 

A partir del análisis realizado con el cálculo del índice de Jaccard (Tabla 11), se 

determinó que los sitios con mayor similitud en la composición de las comunidades 

bentónicas fueron los sitios 5 y 6 (coeficiente = 0,733), seguidos de los sitios 1 y 2 

(0,523). Los sitios más diferentes fueron 4 y 2, con un coeficiente de 0,291. 
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Tabla 11. Coeficiente de similitud de Jaccard 

 Sitio 1 Sitio 2 Sitio 3 Sitio 4 Sitio 5 

Sitio 2 0,523 0,366 0,44 0,291 0,374 

Sitio 3 - 0,423 0,454 0,35 0,35 

Sitio 4 - - 0,423 0,44 0,333 

Sitio 5 - - - 0,476 0,476 

Sitio 6 - - - - 0,733 

 

A partir del resultado de los modelos lineales, se evidenció que la abundancia 

total depende de la conductividad y el pH (Tabla 12, Figura 10).  

En el grupo funcional generalista, a mayores niveles de conductividad y TSD se 

registró mayor abundancia. Los predadores presentaron mayor abundancia a 

mayores niveles de TSD. Los colectores-recolectores estuvieron influenciados por 

los tres parámetros ambientales: la abundancia fue mayor al aumentar los niveles de 

conductividad y de TSD, y disminuyó al aumentar el pH (Tabla 12, Figura 11).  

En el caso de los filtradores y los fragmentadores, la abundancia aumentó al 

aumentar TSD y disminuyó al aumentar el pH. Por su parte, los raspadores no se 

vieron influenciados por ninguno de los parámetros ambientales registrados en esta 

tesina (Tabla 12, Figura 12). 

 

Tabla 12. Resultado de los modelos lineales generalizados (distribución del error: 

binomial negativa) para las variables analizadas correspondientes a abundancia total 

y abundancia de cada grupo funcional (G, P, GC, FC, SH, SC) en función del Total 

de Sólidos Disueltos (TSD), la Conductividad y el pH. Los valores de probabilidad 

significativos (p<0,05) se indican en negrita 

Variable TSD Conductividad pH 

 gl ꭕ2 P gl ꭕ2 P gl ꭕ2 P 

AbTotal 1 20,24 0,06 1 12,49 0,005 1 6,15 0,01 

Ab G 1 13,51 <0,0001 1 6,48 0,008 1 6,16 0,575 

Ab P 1 12,76 0,0003 1 9,13 0,0568 1 7,88 0,264 

Ab GC 1 124,06 <0,0001 1 57,84 <0,0001 1 5,75 <0,0001 

Ab FC 1 25,81 <0,0001 1 24,78 0,311 1 6,222 <0,0001 

Ab SH 1 25,277 0,0001 1 25,265 0,912 1 4,966 <0,0001 

Ab SC 1 10,197 0,081 1 7,957 0,135 1 6,479 0,224 
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Figura 10. Valores estimados de acuerdo con los modelos lineales generalizados para la abundancia total en función del Total de 

Sólidos Disueltos (TSD), la Conductividad y el pH 
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Figura 11. Valores estimados de acuerdo con los modelos lineales generalizados  para las variables analizadas correspondientes la 

abundancia de los grupos funcionales generalistas (G), predadores (P) y colectores-recolectores (GC) en función del Total de Sólidos 

Disueltos (TSD), la Conductividad y el pH 
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Figura 12. Valores estimados de acuerdo con los modelos lineales generalizados para las variables analizadas correspondientes a 

la abundancia de los grupos funcionales filtradores-colectores (FC), fragmentadores (SH) y raspadores (SC) en función del Total de 

Sólidos Disueltos (TSD), la Conductividad y el pH 
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Índices de calidad de agua 

El Índice de Macroinvertebrados para Ríos Pampeanos (IMRP) presentó 3 clases 

de contaminación (Tabla 13). Los sitios 1, 2 y 4 mostraron un nivel de contaminación 

escasa. El sitio 3 presentó una contaminación de muy leve a nula y los sitios 5 y 6 

presentaron un nivel de contaminación débil, lo que indica que son los sitios más 

afectados en la zona de muestreo.  

Según el criterio de Wilhm y Dorris (1968), los sitios 1 a 5 están incluidos en la 

categoría de “agua medianamente contaminadas”, mientras que el sitio 6 se 

caracteriza como “contaminación severa” (Tabla 13). 

 

Tabla 13. Índice de Macroinvertebrados para Ríos Pampeanos (IMRP) y Criterio de 

Wilhm y Dorris 

Sitio IMRP 
Grado de 

contaminación 

Valor de 

H’ 
Calidad de agua 

1 8,55 Contaminación escasa 1,455 
Aguas medianamente 

contaminadas 

2 8,1 Contaminación escasa 1,677 
Aguas medianamente 

contaminadas 

3 14,2 
Contaminación de muy 

leve a nula 
1,757 

Aguas medianamente 

contaminadas 

4 11,1 Contaminación escasa 1,431 
Aguas medianamente 

contaminadas 

5 7,1 Contaminación débil 1,746 
Aguas medianamente 

contaminadas 

6 6,5 Contaminación débil 0,847 Contaminación severa 
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DISCUSIÓN 

En el presente trabajo los valores de conductividad fueron altos, ubicados en un 

rango de 8,417 mS/cm – 12,583 mS/cm. Estos resultados son acordes a lo 

planteado por Feijoó et al. (2005) y Feijoó y Lombardo (2007) para arroyos de la 

región pampeana, que se caracterizan por poseer corriente de baja velocidad y por 

la ausencia de bosque ribereño. En la porción de la cuenca del arroyo Saladillo 

analizada en esta tesina, también se verificó la ausencia de bosque ribereño, solo en 

algunos sitios aparecieron pequeños bosquecitos de especies exóticas invasoras 

como la acacia negra (Gleditsia triacanthos). Los arroyos pampeanos son cuerpos 

de agua alcalinos, con altos niveles de conductividad y nutrientes disueltos por lo 

que pueden ser considerados eutróficos.  

Sumado a esto, los arroyos cuya cuenca discurre en una matriz agropecuaria 

presentan elevados niveles de conductividad, nutrientes y sólidos disueltos (López 

Van Oosterom, 2014; Gerth et al., 2017; Marrochi, 2018). En este sentido, los sitios 5 

y 6, inmersos en una matriz agropecuaria, tuvieron los valores más altos de 

conductividad, en consonancia con lo planteado por esos autores. Algunos autores 

(Cellone et al., 2018; Arias, 2019) atribuyen estos niveles de conductividad al nivel 

freático, que se encuentra cercano a la superficie. Además del aporte de aguas 

subterráneas con gran contenido de sales, el nivel de los arroyos disminuye debido a 

una mayor evapotranspiración debido a la estación, lo que podría significar un 

aumento en la conductividad.  

Los sitios 1 a 5 están incluidos en la categoría de “aguas medianamente 

contaminadas”, mientras que el sitio 6 puede describirse como de contaminación 

severa, según la escala de Wilhm y Dorris (1968), que asigna categorías de 

contaminación a los cuerpos de agua en función del índice de diversidad de 

Shannon-Weaver. Esta escala fue utilizada en cuerpos de agua de Costa Rica 

(Auquilla et al., 2006), Ecuador (Yépez Rosado et al., 2017), Perú (Huaman, 2019) y 

en nuestro país por Pavé y Marchese (2005) en ríos urbanos de Paraná (Entre 

Ríos), donde encontraron aguas medianamente poluídas. 

Estos resultados se contradicen con lo obtenido a partir del IMRP, donde la 

calidad de agua es aceptable en todos los sitios. Es importante destacar que este 

índice asigna un valor de sensibilidad a cada taxón, pero no considera su 

abundancia relativa dentro de la muestra. Rodrigues Capítulo et al. (2004) analizaron 

arroyos de la provincia de Buenos Aires y obtuvieron valores que fluctuaron de 0,5 
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(ambientes muy contaminados) a 22 (ambientes poco perturbados). En la cuenca del 

río Salado, Pavé (2012) obtuvo valores que fluctuaron entre 1 y 3,9. 

La baja equitatividad y la presencia de morfoespecies tolerantes son 

características de cuerpos de agua con alto grado de perturbación (Paul y Meyer, 

2001; Roy et al., 2003; Prat et al., 2009; Yépez Rosado et al., 2017).  

Si bien se registraron 33 morfoespecies en la cuenca baja del arroyo Saladillo, 

sólo 8 de ellas presentaron una abundancia mayor al 1% del total de organismos, y 

en conjunto representan el 96,7% de los macroinvertebrados recolectados 

(Chydoridae, Chironomidae, Nematoda, Naididae, Daphniidae, Hyalella sp., Heleobia 

sp, Cyprididae).  

Al observar los valores del índice de Whittaker se evidencia que el recambio de 

especies entre los sitios de muestreo fue considerable, lo que indica que la cuenca 

baja del arroyo Saladillo presentó alta heterogeneidad entre los distintos sitios. Los 

valores mínimos se registraron en los sitios 3 y 4, que podrían considerarse como 

zona de transición entre las matrices urbana y agrícola, ya que son los únicos en los 

que el radio de 5 km que rodea al sitio de muestreo no está enteramente ocupado 

por lotes urbanos o agrícolas, como sí lo están los demás.  

Acorde a los valores de sensibilidad asignados, las morfoespecies más 

abundantes en los sitios de la matriz urbana fueron Nematoda, Chironomidae y 

Naididae (muy tolerantes) y Chydoridae y Daphniidae (tolerantes). Hyalella sp. fue la 

única morfoespecie denominada sensible que presentó gran abundancia en los sitios 

1 y 2. 

A su vez, en los sitios inmersos en la matriz agrícola predominaron las 

morfoespecies Nematoda, Naididae y Chironomidae que son consideradas muy 

tolerantes, y las morfoespecies Chydoridae y Heleobia sp. que son tolerantes. Se 

evidencia la ausencia de taxa sensibles.  

Al estar en una zona de transición entre la matriz urbana y la agrícola, los sitios 3 

y 4 presentaron la mayor riqueza y la mayor abundancia respectivamente. Esto 

podría explicarse por una menor cantidad de contaminantes urbanos y agrícolas 

comparados con los sitios de los extremos. 

Marrochi (2018) trabajó con arroyos pampeanos inmersos en una matriz agrícola 

y sus resultados reportan que dichos cursos se caracterizan por ensambles con gran 

abundancia de Oligochaeta, Gastropoda, Bivalvia. Todos son taxa resistentes a los 

disturbios ocasionados en los agroecosistemas. En el presente trabajo, la 

morfoespecie Naididae (Oligochaeta) fue más abundante en los sitios 4 (28,74%) y 5 
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(13,63%). A su vez, la morfoespecie Corbicula sp. (Bivalvia: Veneroida) se registró 

sólo en los sitios 5 y 6, y las mayores abundancias de Heleobia sp. (Gastropoda: 

Cochliopidae) fueron registradas en los mismos sitios.  

El orden Amphipoda es muy utilizado en bioensayos de toxicología, con el 

objetivo de evaluar la toxicidad de los agroquímicos en la fauna de invertebrados 

acuáticos no blanco (Borgmann et al., 1989; Wheelock et al., 2005; Adam et al., 

2009; Dutra et al., 2009; Xuereb et al., 2009). El anfípodo Hyalella curvispina tiene 

una amplia distribución y es uno de los invertebrados más abundante en las 

comunidades bentónicas de ambientes someros en el sur de Sudamérica (García et 

al. 2010). Su amplia distribución se solapa con gran parte de las áreas agrícolas de 

Sudamérica, incluyendo países productores importantes como Argentina, Brasil y 

Uruguay (Solis, 2016). Debido a su sensibilidad, Hyalella curvispina ha sido utilizada 

como organismo centinela para evaluar el impacto ambiental debido al uso de 

agroquímicos presentes tanto en pulsos de agua como en los sedimentos de arroyos 

pampeanos (Jergentz et al., 2004; Mugni et al., 2011; Solis, 2016; Solis et al., 2016; 

Sansiñena  et al., 2018; Solis et al., 2018; Solis et al., 2019). 

En los sitios de muestreo 5 y 6 de la cuenca baja del arroyo Saladillo, inmersos 

en la matriz agrícola, no se han registrado individuos de Hyalella sp. A su vez, en el 

sitio 4 se registró la menor abundancia de estos organismos, representando el 

0,43% de la muestra. En los demás sitios de muestreo, la abundancia de Hyalella 

sp. fue mayor, llegando a representar casi la mitad de la abundancia total en el sitio 

2. Estos resultados concuerdan con los obtenidos por Solis et al. (2016), que 

trabajaron en arroyos pampeanos de la provincia de Buenos Aires con distinto uso 

de suelo. Analizaron dos cursos que atravesaban una matriz agrícola: en uno no se 

registró a la familia Hyalellidae, y en el otro estuvo presente en densidades muy 

bajas. Esta diferencia fue atribuida a la presencia de altas concentraciones de 

endosulfán registradas en la cuenca, que afecta a la fauna presente. Por el contrario, 

Hyalella sp. fue el taxón dominante en arroyos que transcurrían en territorio de 

reserva y donde se practicaba ganadería extensiva. 

Arias (2019) trabajó comparando arroyos que transcurrían en cuencas hortícolas 

con arroyos de referencia, que drenaban pastizales naturales o ubicados en la 

Reserva de Biósfera de la UNESCO, Parque Costero del Sur. En los sitios de 

referencia, Hyalella sp. fue uno de los taxa mejor representados, mostrando una 

fuerte reducción de su abundancia en los arroyos hortícolas. La autora atribuye esta 

diferencia a la presencia de plaguicidas.  
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Los plaguicidas más aplicados en la zona son en gran parte hidrófobos (Solis et 

al., 2016; Solis et al., 2019) y se absorben principalmente en la fracción de partículas 

de hojarasca (Jergentz et al., 2004). Hyalella sp. se alimenta de la materia orgánica 

presente en los sedimentos y su reducción en ambiente agrícolas se atribuye a los 

insecticidas que se absorben a las partículas que ingieren (Solis et al., 2016; Solis et 

al., 2019).   

Las respuestas funcionales de los invertebrados acuáticos pueden servir como 

indicadores de la integridad de los ecosistemas. Dentro de estas respuestas se 

encuentran las estrategias alimentarias, que reflejan la adaptación de las especies a 

las condiciones ambientales imperantes (Rodrigues Capítulo et al., 2020). Se sabe 

que estos organismos tienen distinta sensibilidad a las perturbaciones 

antropogénicas y esto se evidencia en cambios en la estructura o función de sus 

asociaciones (Ambrosio, 2014).  

La influencia de las actividades humanas en los sistemas lóticos, tanto directa 

como indirecta, puede causar cambios en la alimentación de los organismos 

(Fenoglio et al., 2005), afectando incluso la composición del ensamble (Rodrigues 

Capítulo et al., 2020). 

El análisis comparativo de los grupos funcionales alimenticios sirve para 

evidenciar el efecto del impacto antropogénico. En ambientes poluidos, se registró 

reemplazo de grupos filtradores por consumidores de detritos (Rodrigues Capítulo et 

al., 2020). Esto sugiere un cambio a gran escala, influenciado por la contaminación, 

de la composición de grupos funcionales, acompañado por la simplificación de las 

redes tróficas (Hurd et al., 1996; Ambrosio, 2014; Solis et al., 2019; Rodrigues 

Capítulo et al., 2020). Dado que los invertebrados bentónicos son la base 

fundamental en las redes tróficas, su presencia es necesaria para procesos 

ecológicos como la degradación de la materia orgánica y la transferencia de energía 

en las tramas tróficas. Por eso, los cambios en la estructura del ensamble de 

invertebrados acuáticos afectan también a los otros componentes de la comunidad 

(Wallace y Webster, 1996; Covich et al., 1999; Ambrosio, 2014). 

En el presente trabajo, los colectores-recolectores fueron uno de los grupos más 

abundantes, siendo dominantes en los sitios 2, 3 y 4 y el segundo grupo funcional 

más abundante en los sitios 1 y 5. Tomanova et al. (2006) y López Van Oosterom et 

al. (2013) explican la alta proporción de colectores-recolectores a los detritos 

presentes en los cuerpos de agua.  
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Los detritos son abundantes en los ecosistemas de agua dulce sudamericanos 

(Henríquez de Oliveira et al., 2003; Motta y Uieda, 2004; Tomanova et al., 2006; Zilli 

et al., 2008; Príncipe et al., 2010; Ambrosio, 2014) y están compuestos por cualquier 

tipo de material biológico (vegetal y animal) en diferentes estados de 

descomposición (Darnell, 1964), que pueden ser tanto de origen autóctono como 

alóctono. Los arroyos pampeanos se caracterizan por la ausencia de bosques 

ribereños, por lo que los principales recursos basales son de origen autóctono y 

están constituidos por MOPF, algas y macrófitas acuáticas (López Van Oosterom, 

2014). Esta situación también fue observada en otros arroyos neotropicales 

(Mathuriau y Chauvet, 2002; Bojsen y Jacobsen, 2003; Greathouse y Pringle, 2006; 

López Van Oosterom et al., 2013). Dentro de los macroinvertebrados acuáticos, los 

colectores-recolectores son el grupo que presenta como fuente principal de alimento 

los detritos (Palmer et al., 1993; López Van Oosterom, 2014). La gran cantidad de 

detritos presentes en los arroyos pampeanos (Palmer et al., 1993; López Van 

Oosterom, 2014) explica el hecho de que en esta tesina los colectores-recolectores 

fueron uno de los grupos más abundantes.  

López Van Oosterom (2014) analizó el contenido estomacal de 

macroinvertebrados bentónicos presentes en arroyos pampeanos. En los taxa 

colectores-recolectores encontró un fuerte consumo de detritos, restos vegetales y 

algas. A su vez, el contenido estomacal de los taxa predadores estuvieron 

constituidos por Chironomidae, Oligochaeta y micro-crustáceos (todos forman parte 

del grupo colectores-recolectores). Esto reafirma la idea de que los colectores 

juegan un rol clave en las redes tróficas, interviniendo en el ciclado de la materia 

entre los recursos basales y los niveles tróficos superiores (Motta y Uieda, 2004). 

Si bien el análisis de los grupos funcionales alimenticios se ha desarrollado y 

aplicado hace más de tres décadas, la bibliografía disponible corresponde 

principalmente al hemisferio norte. Por eso, las clasificaciones funcionales en 

nuestro hemisferio se realizan en base a la bibliografía de la dieta en América del 

Norte (Tomanova et al., 2006; Saigo et al., 2009). En este sentido, López Van 

Oosterom (2014) observó una correlación elevada entre los grupos funcionales de 

arroyos pampeanos y los de sus congéneres en América del Norte. La principal 

diferencia está dada por la escasa presencia de organismos netamente 

fragmentadores. 

En la cuenca baja del arroyo Saladillo los fragmentadores fueron el grupo menos 

abundante, con frecuencias menores al 1% e incluso estuvieron ausentes en los 
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sitios 2 y 3. Diversos autores (Bärlocher, 1985; Suberkropp, 1992; Graça, 1993) 

sugieren que esto se debe a que los organismos bentónicos presentes en los ríos 

sudamericanos carecen del complejo enzimático necesario para digerir MOPG, por 

lo que la hojarasca es un ítem alimentario nutricionalmente pobre. Sin embargo, 

Irons et al. (1994) y Rosemond et al. (1998) plantean que en cursos de agua 

templados la descomposición de hojarasca se debe principalmente a organismos 

bentónicos, a diferencia de los ríos tropicales, donde la actividad microbiana sería la 

principal responsable de la descomposición. Sería conveniente que se realizaran 

estudios de descomposición de hojarasca y mediciones de abundancia de grupos 

funcionales a lo largo de las distintas estaciones del año para evaluar si la escasez 

de organismos fragmentadores se relaciona con una baja disponibilidad del recurso 

hojarasca, o si es causa de la imposibilidad de digerirlo. Por otro lado, Dudgeon 

(2000) y Tomanova et al. (2006) atribuyen la ausencia de organismos 

fragmentadores a una clasificación incompleta de los grupos funcionales. Los 

estudios clásicos basados en estructura trófica asignan a cada taxa un único grupo 

funcional alimentario. Chevenet et al. (1994) sugirió que la asignación a un único 

grupo funcional puede conducir a una comprensión sesgada del perfil biológico del 

taxón. Los macroinvertebrados bentónicos tienen hábitos alimenticios flexibles que 

dependen de la disponibilidad de los recursos alimenticios, por lo que la composición 

de la dieta puede variar entre cursos de agua, estaciones del año y hábitats (Sedlák, 

1983; Palmer et al., 1993; Díaz Villanueva y Albariño, 1999; Tomanova et al., 2006). 

Diversos autores (Cummins y Klug, 1979; Príncipe et al., 2010; Zilli et al., 2008; 

Cummins et al., 2017 ; Merritt et al., 2017) clasificaron a Hyalella sp. dentro del 

grupo de los raspadores. Sin embargo, en este trabajo consideramos a dicho taxón 

dentro del grupo colectores-recolectores. Saigo et al. (2009) trabajaron analizando el 

contenido estomacal de Hyalella curvispina en ambientes lénticos de la llanura 

aluvial del río Paraná medio, con el objetivo de determinar el grupo trófico al que 

pertenecen. Los resultados que obtuvieron indicaron el que 66,3% de lo ingerido 

correspondía a detritos; el 28,2% a tejido vegetal; el 4,4% a tejido animal y el 1,4% a 

algas. Esto les permitió concluir que H. curvispina se ubica dentro del grupo 

funcional de los colectores-recolectores, pudiendo ser un fragmentador facultativo.  

López Van Oosterom (2014) trabajó en ambientes lóticos de la llanura pampeana 

determinando y comparando la dieta de los principales macroinvertebrados 

bentónicos, para establecer su ubicación dentro de los grupos funcionales 

alimentarios y sus relaciones tróficas. Utilizó para ello las técnicas de análisis de 
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contenido intestinal, isótopos estables y estequiometria ecológica. El contenido 

estomacal de Hyalella curvispina fue analizado en dos cursos de agua. En el arroyo 

Carnaval (Buenos Aires), el principal ítem alimentario fueron los detritos (55%), 

seguido de restos animales (18%), restos vegetales (12%), cianobacterias (4%), 

clorófitas (3%), diatomeas (2%) y hongos (2%). En el arroyo Rodríguez (Buenos 

Aires), el principal ítem alimentario también fueron los detritos (60%), seguido de 

restos vegetales (22%), euglenoideos (6%), hongos (2%), diatomeas (1%), 

cianobacterias (0,8%) y clorófitas (0,3%). Estos resultados permiten clasificar a H. 

curvispina como colector-recolector, aunque en una estación de muestreo se 

comportó como fragmentador ya que el detrito consumido superó los 1000 μm. Esto 

concuerda con Acosta y Pratt (2011), quienes sostienen que Hyalella sp. presenta 

flexibilidad trófica, pudiendo ingerir tanto MOPF como MOPG por lo que se puede 

clasificar como colector-recolector y fragmentador.  

Los generalistas fueron el grupo dominante en el sitio 6, representando el 77,39% 

de la muestra. Estos valores se deben a que la morfoespecie más abundante fue 

Nematoda, un grupo del cual, si bien existe escasa información acerca de la 

taxonomía y ecología en ambientes lóticos, comparada con ambientes marinos, se 

sabe que utilizan una gran variedad de recursos tróficos, lo que justifica su inclusión 

en el grupo de los generalistas (Transpurger, 2000). Sumado a eso, Cortelezzi et al. 

(2007), indican que estos organismos se encuentran frecuentemente en zonas con 

alto contenido de materia orgánica en los sedimentos, por lo cual se sugiere que 

pueden ingerir detritos. 

En el sitio 5 los raspadores fueron el grupo funcional predominantes. A su vez, se 

registró uno de los valores de diversidad más altos en comparación con los demás 

sitios. En condiciones naturales, los nutrientes son limitantes para los productores 

primarios en ecosistemas fluviales. El origen de estos nutrientes es diverso, 

incluyendo los vertidos de estaciones de depuración de aguas residuales o de 

procesos industriales que no son sometidos a tratamientos, la escorrentía 

procedente de zonas agropecuarias o la descomposición de la materia orgánica 

procedente de núcleos industriales o urbanos (Alonso y Camargo, 2005; Smith y 

Smith, 2007).  

En las cercanías del sitio 5 (a menos de 2 km aguas arriba) está emplazado un 

sistema de engorde intensivo de vacunos en espacios confinados, comúnmente 

llamado “feedlot”. Este esquema productivo implica una alta concentración de 

bovinos en una pequeña superficie de terreno. Las deyecciones de los animales 



55 

 

contienen una elevada concentración de nutrientes, principalmente nitrógeno y 

fósforo, que son liberados al ambiente bajo diversas formas químicas (Pordomingo, 

2003; Andriulo et al., 2003; Zarragoicoechea, 2019). La acción de eventos climáticos 

como la lluvia y las altas temperaturas, sumada la falta de vegetación que proteja al 

suelo, provocan la contaminación de este y del agua, pudiendo conducir a la 

contaminación de los cuerpos de aguas adyacentes y a su eutrofización (Jonker et 

al., 2009; Glessi et al., 2012). 

El aporte de nutrientes estimula un fuerte crecimiento de algas y plantas 

acuáticas. Por un lado, el incremento de organismos fotosintéticos genera cambios 

en la estructura trófica de la comunidad de macroinvertebrados, ya que son un 

recurso alimentario. Por eso, ante procesos de eutrofización es esperable encontrar 

un incremento en la densidad de los organismos raspadores (Alonso y Camargo, 

2005). Por otra parte, el gran contenido de materia orgánica en el agua da como 

resultado un aumento en la descomposición y respiración heterotrófica, reduciendo 

drásticamente el contenido de oxígeno disuelto en los sedimentos del fondo y en el 

cuerpo de agua, lo que limita la vida aerobia (Smith y Smith, 2007). En esta tesina, 

los organismos raspadores no se vieron influenciados por ningún parámetro 

ambiental registrado. 

Si bien los sitios 1 y 2 están ubicados en una matriz urbana, el sitio 1 está 

ubicado en el límite de la Reserva Natural de Villa Gobernador Gálvez. En ese sitio, 

a diferencia del 2, predominaron los filtradores, acompañados de los colectores-

recolectores. Esto indica que el ítem alimentario es el detrito fino y acorde a 

Ambrosio (2014), las mayores abundancias de organismos filtradores se encuentran 

en ambientes menos intervenidos. En los sitios 3 y 4 también se encontró una alta 

proporción de filtradores (37,55% y 37,95%, respectivamente).  

Sin embargo, Ocon et al. (2013) registró el reemplazo de formas filtradoras por 

colectoras en respuesta a incremento de nutrientes y contaminantes en el 

ecosistema. Diversos autores asociaron la predominancia de colectores-recolectores 

a arroyos con alto grado de impacto antropogénico, afectados por contaminación 

orgánica e inorgánica (Miserendino 1995, 2009; Ambrosio, 2014). Por eso es 

importante el monitoreo de los cursos de agua para determinar la respuesta de los 

organismos ante las condiciones del entorno. 

La baja presencia de predadores en todos los sitios de muestreo puede 

explicarse por la baja tolerancia de estos organismos a la contaminación. Otro 

motivo puede ser la falta o la mala calidad del sedimento, que no les brinda un 
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ambiente propicio para establecerse (Ambrosio, 2014). A su vez, Tomanova et al. 

(2006) proponen que las estrategias alimentarias que requieren una mayor movilidad 

para la búsqueda y adquisición del alimento (como es el caso de los predadores) no 

se ven favorecidas en ambientes frecuentemente perturbados, como podría ser la 

cuenca baja del arroyo Saladillo. Acorde a los resultados obtenidos en el presente 

trabajo, se podría decir que el sitio de estudio es un sistema afectado por distintas 

fuentes de contaminación. El diseño de esta tesina no permite diferenciar los efectos 

de estos contaminantes, incorporados al curso ya sea por escorrentía o por 

descarga de efluentes urbanos. Sin embargo, puede servir como línea de base para 

monitorear las comunidades de invertebrados bentónicos a lo largo del tiempo, lo 

que permitirá tomar soluciones eficaces para reducir los impactos de las actividades 

antrópicas sobre los cursos de agua.  

Si bien según los índices de calidad de agua se evidencian bajos niveles de 

contaminación, cuando se analizan en conjunto los resultados obtenidos en esta 

tesina, como la presencia de taxa tolerantes y de grupos funcionales que son 

indicadores de contaminación y la alta dominancia que redunda en baja diversidad, 

podemos inferir que la cuenca baja del arroyo Saladillo está contaminada.  

Los resultados de esta tesina aportan al conocimiento de ensambles de 

macroinvertebrados bentónicos en sistemas lóticos pampeanos en la provincia de 

Santa Fe, ya que hasta el momento no hay estudios que los describan. Por otra 

parte, puede ser utilizado como línea de base para el monitoreo a futuro del sistema.  
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CONCLUSIONES 

 Las comunidades de macroinvertebrados bentónicos de la cuenca baja del 

arroyo Saladillo, presentes en ambientes con distinta presión antrópica, 

demostraron diversos valores en cuanto a la abundancia. Sin embargo, 

todas se caracterizaron por poseer pocas morfoespecies dominantes, que 

representaban la gran mayoría de individuos, y muchas morfoespecies con 

abundancias muy bajas. Los índices de diversidad mostraron un recambio 

alto de especies entre sitios, lo que indica que se trata de un sistema muy 

heterogéneo. Esto nos permite afirmar que la hipótesis de trabajo se 

cumple, aunque no acorde a las dos primeras predicciones, ya que la 

riqueza presenta un gradiente de mayor a menor desde ambientes 

urbanos a agrícolas.     

 Las morfoespecies Nematoda, Naididae y Chironomidae, consideradas 

muy tolerantes fueron muy abundantes en ambas matrices. En la matriz 

agrícola también estuvieron representadas las morfoespecies Chydoridae 

y Heleobia sp., consideradas tolerantes. En la matriz urbana además se 

registraron en gran proporción las morfoespecies Chydoridae y 

Daphniidae, clasificadas como tolerantes. En esta matriz se identificó a la 

morfoespecie Hyalella sp. una especie sensible e indicadora de buena 

calidad de agua. 

 Los parámetros físico-químicos registrados (TSD, conductividad y pH) 

afectan de manera diferencial la abundancia de los distintos grupos 

funcionales. El grupo funcional generalista estuvo influenciado por el TSD 

y la conductividad; los predadores estuvieron influenciados por el TSD 

mientras que los colectores-recolectores estuvieron influenciados por los 

tres parámetros ambientales. Los filtradores y fragmentadores se vieron 

afectados por el TSD y el pH. Los raspadores no se vieron afectados por 

ninguno de los parámetros registrados.   

 Si bien se cumplió la tercera predicción ya que en ambientes menos 

antropizados la comunidad de macroinvertebrados bentónicos incluyó taxa 

como Trichoptera y Ephemeroptera, sus abundancias no difirieron de la de 

sitios más antropizados.    
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 La alta dominancia y la presencia de grupos muy tolerantes y tolerantes 

podrían indicar que tanto la matriz urbana como agrícola, por donde 

discurre el arroyo Saladillo, presentan contaminación.  
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ANEXOS 

Anexo I. Sensibilidad de morfoespecies de macroinvertebrados bentónicos 

Tabla A. Sensibilidad de las morfoespecies de macroinvertebrados bentónicos 

registrados en el sitio de estudio. MT = muy tolerante, T= Tolerante, S= Sensible 

Morfoespecie MT T S  

Nematoda x 

  Naididae x 

  Glossiphoniidae 

 

x 

 Hydra sp. 

  

x 

Chydoridae 

 

x 

 Daphniidae 

 

x 

 Aegla sp. 

 

x 

 Hyalella sp. 

  

x 

Cyprididae 

 

x 

 Ascidae 

 

x 

 Hydroptila sp. 

  

x 

Hydrophilidae 

 

x 

 Dasyhelea 

 

x 

 Chironomidae x 

  Culex sp. x 

  Empididae x 

  Ephydridae x 

  Simuliidae  x 

  Corixidae 

 

x 

 Curculionidae 

 

x 

 Noteridae 

 

x 

 Baetidae 

 

x 

 Caenidae 

 

x 

 Lestidae 

 

x 

 Heleobia sp. 

 

x 

 Physa sp. 

 

x 

 Planorbidae 

 

x 

 Potamolitus 

 

x 

 Corbicula sp. 

 

x 
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Morfoespecie MT T S 

Musculium sp. 

 

x 
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Anexo II: Imágenes a la lupa de macroinvertebrados bentónicos encontrados en los 

sitios de muestreo 

 

 
Figura A. Ejemplares pertenecientes al grupo funcional colector-recolector (GC). A) 

Naididae. B) Hyalella sp. C) Cyprididae. D) Chironomidae E) Caenidae 
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Figura B. Ejemplares pertenecientes al grupo funcional raspador (SC). A) Hydroptila 

sp. B) Planorbidae. C) Sigara sp. D) Heleobia sp. 
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Figura C. Ejemplares pertenecientes al grupo funcional filtrador-colectores (FC). A) 

Chydoridae. B) Daphniidae. C) Corbicula sp. 
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Figura D. Ejemplar perteneciente al grupo funcional fragmentador (SH).  

Morfoespecie Aegla sp. 

 
Figura E. Ejemplares pertenecientes al grupo funcional generalista (G). 

Morfoespecie Nematoda 
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Figura F. Ejemplares pertenecientes al grupo funcional predador (P). A) 

Glossiphoniidae. B) Lestidae. C) Hydra sp. D) Ascidae 

 
 
 


