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R������. Los arroyos andinos norpatagónicos son ecosistemas oligotróficos y fluyen por cuencas de drenaje 
poco impactadas. Sin embargo, esto cambió con el tiempo por la urbanización de dichas cuencas. Este trabajo 
propone determinar el estado trófico de arroyos ubicados en un gradiente de urbanización. Para ello se utilizaron 
como variables indicadoras de urbanización de la cuenca de drenaje la densidad poblacional y el porcentaje de 
su área modificada. Además, se evaluó la relación de estas variables con la concentración y la exportación de 
nutrientes totales, nitrógeno (NT) y fósforo (PT), y con la biomasa de la comunidad autotrófica del perifiton. 
Se muestrearon por única vez 12 arroyos situados en cuencas de drenaje pertenecientes a la ciudad de San 
Carlos de Bariloche y zonas aledañas durante el período hidrológico basal. Los arroyos presentaron tres estados 
tróficos: oligotrófico, mesotrófico y eutrófico. Se observó una relación positiva entre las variables de la cuenca 
y la concentración de ambos nutrientes en los ecosistemas fluviales. El incremento de la urbanización se reflejó 
también en un aumento de la biomasa autotrófica de la comunidad de perifiton. Tomando al PT como indicador 
de eutrofia, los arroyos urbanos estudiados cambiaron su estado trófico de oligotrófico a mesotrófico cuando 
la población alcanzaba los 241 habitantes/km2 o el área modificada llegaba al 32%. En cuanto a la exportación 
de nutrientes, solo resultaron significativas las relaciones entre el NT y las variables de urbanización de las 
cuencas. Teniendo en cuenta el período hidrológico de estudio y las características de las cuencas, se sugiere 
que el nitrógeno ingresa, sobre todo, a través del agua subterránea, y no así el PT. Se puede concluir que el 
deterioro de los ecosistemas fluviales se condice con un incremento de la urbanización en las cuencas de la 
Patagonia Andina.

[Palabras clave: eutrofización, nitrógeno, fósforo, perifiton, ecosistemas fluviales, población]

A�������. The trophic state of Andean-Patagonian streams in an urbanization gradient. The Andean-North 
Patagonian streams are oligotrophic ecosystems that flow through relatively undisturbed drainage basins. 
However, this changed with time due to the urbanization of these basins. The objective of this study was to 
determine the trophic state of streams located along an urbanization gradient. To do so, population density and 
the percentage of modified area in the drainage basin were used as urbanization variables. Additionally, the 
relationship of these variables with the concentration and export of total nitrogen (NT) and total phosphorus 
(PT) were assessed, as well as the biomass of the periphyton autotrophic community. Twelve streams located 
in drainage basins belonging to the city of San Carlos de Bariloche and its surroundings were sampled once 
during the baseflow hydrological period. The streams exhibited three trophic states: oligotrophic, mesotrophic 
and eutrophic. A positive relationship was observed between the basin variables and the concentration of 
both nutrients in the stream ecosystems. The increase in urbanization was also reflected in an increase in the 
autotrophic biomass of the periphyton community. Using PT as an indicator of eutrophication, the studied 
urban streams transitioned from oligotrophic to mesotrophic when the population reached 241 inhabitants/
km2 or the modified area reached 32%. In terms of nutrient exports, only the relationships between NT and 
urbanization variables were significant. Considering the study’s hydrological period and the characteristics 
of the basins, nitrogen would predominantly enter through groundwater; however, this would not be the case 
for PT. In conclusion, the deterioration of stream ecosystems is consistent with an increase in urbanization in 
Andean Patagonia.
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I�����������
El cambio en el uso de la tierra de los últimos 

años se considera uno de los efectos más 
perjudiciales tanto para la humanidad como 
para los ecosistemas acuáticos y los terrestres 
(Díaz et al. 2019). El ser humano modifica las 
cuencas de drenaje de diversas formas; una de 
ellas es transformando un ecosistema natural 
en un ecosistema con edificaciones, calles y 
superficies impermeables. Este tipo de cambio 
en el uso de la tierra se denomina urbanización 
y se lo puede medir a partir de la densidad de 
habitantes y del porcentaje de área modificada 
de la cuenca de drenaje (Brown et al. 2005). La 
urbanización ocurre en una o más áreas de una 
cuenca y sus efectos se transmiten pendiente 
abajo a través de vectores geológicos como 
el movimiento del agua. Por lo tanto, los 
ecosistemas fluviales integran lo acontecido 
en una cuenca de drenaje, y la química del 
agua se puede usar como indicadora de la 
salud de dicha cuenca (Likens 2001).

Los ecosistemas fluviales están muy 
relacionados con su entorno (Snelder and 
Biggs 2002). Distintos factores influyen a 
diferentes escalas espaciales y temporales 
en sus dinámicas. Por ejemplo, el clima de 
una región influye en el régimen del caudal 
de los ríos y arroyos, variable clave pues de 
la misma depende la integridad ecológica 
del sistema (Minshall 1988; Poff et al. 1997). 
El caudal de un arroyo es alimentado por 
la lluvia, el deshielo y el agua subterránea; 
el aporte relativo de cada uno de ellos varía 
estacionalmente (Brown et al. 2003). Por otra 
parte, la química del agua está determinada 
por la geología de la cuenca, la cobertura 
vegetal y el uso que el ser humano hace de 
ella. De todo esto se deduce la importancia 
del estudio de la cuenca de drenaje como 
una unidad para comprender el estado de 
situación y los procesos que ocurren en los 
ecosistemas fluviales (Hynes 1975).

La urbanización conduce a la eutrofización 
de los ecosistemas fluviales, alterando así 
su estructura y características (Brown et al. 
2005; Allan et al. 2021). La eutrofización de 
un arroyo se define como un incremento en 
sus concentraciones de nutrientes, a raíz de 
la cual se reduce la calidad de su agua y su 
biodiversidad, se modifica su red trófica y se 
incrementa la biomasa de ciertas comunidades 
(Hynes 1960; Dodds 2006; Dodds and Smith 
2016; Wurtsbaugh et al. 2019). A su vez, la 
exportación de los nutrientes a través de los 
arroyos tendrá los mismos efectos negativos 

en los lagos, embalses o ecosistemas costeros 
donde estos desemboquen. El estado trófico 
de los arroyos se puede determinar a partir 
de sus concentraciones de nitrógeno total 
(NT) y fósforo total (PT), así como de la 
concentración media de la clorofila a (Chl a) 
de la comunidad del perifiton (Dodds and 
Smith 2016). Las concentraciones <700 mg/m3 
de NT, <25 mg/m3 de PT y <20 mg/m2 de Chl 
a caracterizan a los ecosistemas oligotróficos; 
en cambio, concentraciones >1500 mg/m3 de 
NT, >75 mg/m3 de PT y >70 mg/m2 de Chl a 
caracterizan a los ecosistemas eutróficos. Los 
valores intermedios se corresponden con los 
ecosistemas mesotróficos.

El incremento de la urbanización en la 
Región Andino Patagónica se tradujo en un 
deterioro de sus ecosistemas acuáticos. Esta 
región presenta un clima templado frío y 
precipitaciones anuales de ~1000-1500 mm 
(Paruelo et al. 1998). Las precipitaciones son en 
forma de lluvia y nieve, y se caracterizan por 
su gradiente longitudinal oeste-este; pueden 
alcanzar los 3500 mm/año al oeste y 600 mm/
año solo 60 km al este, produciendo una zona 
de ecotono. La región posee una profusa red 
de ríos y arroyos tipo ritron (Modenutti et al. 
1998), naturalmente oligotróficos (Pedrozo 
et al. 1993). Existe una cantidad de literatura 
sobre el funcionamiento de estos ecosistemas 
fluviales (Albariño et al. 2009; Modenutti et al. 
2010; García et al. 2015, 2018; Díaz Villanueva 
and Albariño 2021). También se verifica 
en la región un proceso de urbanización 
acelerado que carece de planeamiento 
ordenado. Por lo tanto, los arroyos que 
drenan cuencas urbanizadas disminuyeron 
de manera sustancial su calidad ecológica 
(Miserendino et al. 2016; Granitto et al. 2021; 
Willimas-Subiza et al. 2021; Manzo et al. 2022; 
Sosnovsky et al. 2023). En la actualidad existen 
distintos tipos de índices para caracterizar el 
estado trófico de los ecosistemas andino-
patagónicos urbanizados (Miserendino et al. 
2008, 2016; Granitto et al. 2021). Sin embargo, 
no existen modelos de regresión simples que 
relacionen variables de urbanización de la 
cuenca con el estado trófico de los arroyos. La 
hipótesis de este trabajo es que el incremento 
en la urbanización de las cuencas de drenajes 
andinas se refleja en la eutrofización de 
sus ecosistemas fluviales. Este estudio 
propone cuatro objetivos: 1) determinar el 
estado trófico de 12 ecosistemas fluviales 
ubicados en un gradiente de urbanización; 
2) evaluar las relaciones existentes entre el 
incremento de la urbanización de las cuencas 
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con la concentración de nutrientes totales 
y la biomasa de la comunidad de perifiton 
en los arroyos; 3) evaluar la existencia de 
valores umbrales de urbanización, a partir 
de los cuales los arroyos cambian de estado 
trófico, y 4) comprobar si un incremento 
de la urbanización se corresponde con un 
incremento en la exportación de los nutrientes 
a través de los ecosistemas fluviales.

M��������� � M������

Sitio de estudio
Se estudiaron 12 cuencas de drenaje 

pertenecientes al Parque Nacional Nahuel 
Huapi (Figura 1). De ellas, cinco pertenecen 
íntegramente al ejido municipal de la ciudad 
de San Carlos de Bariloche (i.e., Sin Nombre, 
Cascadakm 6, Melipal, Playa Bonita y Runge), 
cinco pertenecen parcialmente (i.e., Ñireco, 
Loncochinoco, Gutiérrez, CascadaCatedral y 
Casa de Piedra) y dos quedan excluidas de 
dicho ejido (i.e., Torrontegui y Challhuaco). 
La ciudad de San Carlos de Bariloche posee 

en la actualidad 164065 habitantes (INDEC 
2022), y debido a la actividad turística, la 
densidad poblacional aumenta sobre todo en 
invierno y verano. Su sistema de tratamientos 
de efluentes domiciliarios no es uniforme y 
hay diferencias entre las cuencas de estudio. 
Las cuencas cercanas al centro de la ciudad 
están conectadas a la red cloacal. En cambio, 
las cuencas más alejadas presentan sistemas de 
tratamiento de efluentes domiciliarios in situ, 
generando así una fuente de contaminación 
difusa. Estos sistemas se caracterizan por 
poseer una cámara séptica o biodigestor y 
un lecho nitrificante cuya función es oxidar 
a nitrato el nitrógeno inorgánico disuelto. 
Alrededor del 65% de los domicilios de la 
ciudad están conectados a la planta terciaria 
de tratamiento de aguas residuales, que 
vierte sus efluentes al lago Nahuel Huapi 
(Maro 2016). La topografía de las cuencas en 
estudio es similar. Sus suelos son Andisoles, 
caracterizados por su capacidad de retener 
agua y fósforo (Satti et al. 2003). La vegetación 
está representada por distintas especies del 
género Nothofagus: N. dombeyi, N. antarica 

Figura 1. a) Cuencas de drenaje pertenecientes al ejido municipal de la ciudad de San Carlos de Bariloche y zonas 
aledañas (n=12). b) 1: Torrontegui. 2: Casa de Piedra. 3: Challhuaco. 4: Cascada Catedral. 5: Gutiérrez. 6: Loncochinoco. 7: 
Ñireco. 8: Runge. 9: Playa Bonita. 10: Melipal. 11: Cascada km 6. 12: Sin Nombre. Lago (L). Sitios de muestreo (ο).
Figure 1. a) Drainage basins belonging to the municipal district of the city of San Carlos de Bariloche and its surroundings 
(n=12). b) 1: Torrontegui. 2: Casa de Piedra. 3: Challhuaco. 4: Cascada Catedral. 5: Gutiérrez. 6: Loncochinoco. 7: Ñireco. 
8: Runge. 9: Playa Bonita. 10: Melipal. 11: Cascada km 6. 12: Sin Nombre. Lake (L). Sampling sites (ο).
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y N. pumilio, distribuidas en un gradiente 
altitudinal. A bajas altitudes, el bosque es 
mixto, con presencia de Austrocedrus chilensis, 
Lomatia hirsuta y Maytenus boaria. Las especies 
vegetales invasoras son una constante en el 
sitio de estudio (Relva et al. 2014; Cuassolo 
and Díaz Villanueva 2019), destacándose Pinus 
sp., que invade los bosques, y Salix fragilis, 
que invade la ribera de los arroyos. Por otro 
lado, existen diferencias entre las cuencas de 
estudio, de las cuales podemos destacar sus 
áreas y su nivel de urbanización (Tabla 1).

El régimen del caudal de los arroyos de 
estudio presenta tres períodos hidrológicos 
contrastantes: el período basal, el de 
precipitaciones y el de deshielo (Sosnovsky 
et al. 2020; García et al. 2023). El período basal 
corresponde a los meses de verano y de otoño 
previos al comienzo de las precipitaciones. 
Durante este período, el régimen hidrológico 
de los ecosistemas fluviales se caracteriza por 
presentar bajos caudales y un relevante flujo 
subterráneo. En cambio, durante los períodos 
de precipitaciones y de deshielo, los caudales 
son más elevados, con una mayor relevancia 
de los flujos de escorrentía superficial y del 
deshielo, respectivamente.

Muestreo a campo
Se muestrearon por única vez 12 arroyos 

durante el período hidrológico basal en los 

meses de abril y mayo de 2019. Las mediciones 
a campo se realizaron en el cierre de cuenca, 
sector final de cada cuenca de drenaje (Figura 
1). En el caso de la cuenca del arroyo Casa de 
Piedra, el sitio de muestreo se consideró como 
cierre de cuenca, y se ubicó 3 km aguas arriba 
de la desembocadura en el lago, lejos de la 
zona urbanizada. Se estimaron los valores de 
caudal de 11 arroyos, multiplicando el valor 
de la superficie transversal del arroyo por la 
velocidad del agua (Herschy 1993). El valor del 
caudal del arroyo Ñireco nos fue suministrado 
por el Departamento Provincial de Aguas 
(DPA). Se midió in situ la temperatura (°C), 
la conductividad eléctrica (CE) (µS/cm) a 25 
°C y la turbidez (NTU) del agua. Se colectó 
agua en botellas plásticas que se transportaron 
refrigeradas al laboratorio para luego realizar 
las estimaciones de NT y PT. Se rasparon tres 
piedras de cada sitio con un cepillo para 
estimar la concentración de Chl a como 
indicador de la biomasa de perifiton.

Análisis de la información
Se midieron las variables de uso de la tierra, 

hidrológicas, químicas y biológicas de los 
ecosistemas fluviales. Sobre un modelo 
digital de elevación de 15 m de resolución 
se delimitaron las cuencas empleando el 
método de punto de cierre de cuenca de 
herramientas de hidrología de los sistemas 
de información geográfica, y se estimaron 

Tabla 1. Urbanización de las cuencas y características limnológicas de arroyos urbanos y periurbanos cercanos a la 
ciudad de San Carlos de Bariloche (n=12). T: temperatura. CE: conductividad eléctrica. NT: nitrógeno total. PT: fósforo 
total. Chl a: clorofila a. Datos correspondientes al período hidrológico basal. Las cuencas están ordenadas de menor 
a mayor densidad poblacional.
Table 1. Drainage basin urbanization and limnological characteristics of urban and peri-urban streams near the city of 
San Carlos de Bariloche (n=12). T: temperature. CE: electrical conductivity. NT: total nitrogen. PT: total phosphorus. 
Chl a: chlorophyll a. Data correspond to the baseflow hydrological period. The basins are arranged from lowest to 
highest population density.
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01) Torrontegui 17.0 0 0.0 183 5.2 68 0.6 23 9 3 0.4
02) Casa de Piedra 56.3 2 0.0 1628 3.6 40 0.3 17 7 3 0.2
03) Challhuaco 41.9 4 0.5 494 4.5 98 2.0 30 13 2 1.5
04) CascadaCatedral 13.7 19 4.9 25 10.0 87 0.1 323 14 23 1.1
05) Gutiérrez 162.8 23 6.7 2459 11.1 80 0.3 101 12 8 20.1
06) Loncochinoco 13.1 26 42.9 99 7.3 159 2.6 270 32 8 100.0
07) Ñireco 110.9 287 13.4 1083 8.0 188 2.6 958 18 54 38.2
08) Rungue 0.6 350 21.7 17 8.7 92 0.5 137 22 6 9.5
09) Playa Bonita 2.4 526 37.4 11 9.6 311 3.5 917 30 31 1.1
10) Melipal 2.3 1033 36.6 21 12.3 99 8.4 876 39 22 88.7
11) Cascadakm 6 2.3 1146 78.5 13 5.8 289 2.8 922 40 23 106.2
12) Sin Nombre 4.3 4619 91.5 3 12.0 170 22.0 3533 292 12 236.5
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sus áreas. Se determinaron dos variables 
indicadoras de urbanización: la densidad 
poblacional (habitantes/km2) y el porcentaje 
de área modificada de la cuenca de drenaje 
(%). La densidad poblacional de la cuenca se 
estimó a partir de proyecciones al año 2019 de 
los datos del Censo Nacional 2010 (Bariloche 
Municipio 2021), intersectando el área de 
cada cuenca con las diferentes delegaciones 
municipales y estimando la proporción de 
habitantes correspondiente. El área modificada 
de la cuenca se estimó reconociendo y 
cuantificando áreas urbanas y modificadas 
por urbanización sobre imágenes del 2019, 
disponibles en Google Earth®, y verificando 
en terreno los límites en zonas boscosas. Se 
determinó la concentración y exportación 
de los nutrientes NT y PT, para lo cual se 
siguieron las recomendaciones propuestas en 
Golterman et al. (1978), Grasshoff et al. (1983) 
y APHA (2005). El PT se determinó luego de 
una digestión ácida con persulfato de potasio 
a 120 °C en autoclave durante 2 horas, seguido 
por el análisis de fósforo reactivo soluble, 
que se valoró por reducción del complejo 
fosfomolíbdico con ácido ascórbico. El NT se 
determinó mediante una oxidación alcalina y 
posterior reducción a N-NO2

- por columna 
de cadmio, seguida por diazotización. Se 
utilizó la siguiente fórmula para estimar las 
exportaciones de NT y PT: 

Exportación de nutrientes = [C] * Qt / A 
    Ecuación 1

donde [C] es la concentración de nutrientes, 
Q es el caudal instantáneo, t es el tiempo y A es 
el área de la cuenca de drenaje. De tal manera, 
en este estudio las unidades de exportación de 
un determinado nutriente son kg.km-2.año-1. Se 
extrajo la Chl a del perifiton con 90% de etanol 
en caliente, se midió la concentración de Chl a 
con un espectrofotómetro Schimadzu UV-1800 
y se la corrigió por feopigmentos (Sartory and 
Grobbelaar 1984).

Se estudiaron las relaciones entre las 
diferentes variables a partir de la correlación 
de Spearman y modelos lineales simples con 
los paquetes estadísticos y gráficos number 
cruncher (Hintze 1998) y GraphPad Prism 
8.0 (2020). Debido a sus extremos valores 
de urbanización y altas concentraciones de 
nutrientes, la cuenca del arroyo Sin Nombre 
quedó excluida de estos análisis (Tabla 1). 
En los modelos lineales se utilizaron como 
variables independientes las variables de 
urbanización de las cuencas de drenaje; y 
como variables dependientes la concentración 

y la exportación de nutrientes de los arroyos, el 
cociente N:P (molar) y la concentración de Chl 
a del perifiton. Para no rechazar los supuestos 
de los modelos lineales simples (i.e., linealidad, 
normalidad y homocedasticidad) se aplicó la 
transformación logarítmica a las variables, 
y para el caso particular de la variable de 
porcentaje, se aplicó la transformación 
arcoseno (Sokal and Rohlf 1995). Para cada 
uno de estos modelos se estimó un intervalo de 
confianza (IC) del 95%. Teniendo en cuenta la 
clasificación de Dodds y Smith (2016) a partir 
de la cual los arroyos cambian de un estado 
oligotrófico a mesotrófico, determinamos 
los correspondientes valores umbrales de 
urbanización de las cuencas de drenaje 
estudiadas.

R���������
Los valores hallados en las variables 

hidrológicas, fisicoquímicas y químicas 
fueron muy heterogéneos entre los distintos 
ecosistemas fluviales, que junto al área de 
la cuenca y a las variables de urbanización 
se muestran en la Tabla 1. Se observó una 
relación positiva entre la densidad poblacional 
y el porcentaje de área modificada (r 
Spearman=0.90, P<0.001). Estas dos variables 
se relacionaron positivamente con la CE y con 
la turbidez del agua de los arroyos (Tabla 2). 
A su vez, el caudal de los arroyos se relacionó 
positivamente con el área de las cuencas de 
drenaje (r Spearman=0.91, P<0.0001). Los 
valores de nutrientes de los arroyos variaron 
entre concentraciones oligotróficas (17-323 mg 
NT/m3; 7-22 mg PT/m3), mesotróficas (876-958 
mg NT/m3; 32-40 mg PT/m3) y eutróficas (3533 
mg NT/m3; 292 mg PT/m3). Los valores más 
bajos de los nutrientes se midieron en las 
cuencas de drenaje exclusivas del Parque 
Nacional Nahuel Huapi o en cuencas de 
drenaje con bajo porcentaje de su superficie 

Densidad poblacional 
(habitantes/km2)

Área de cuenca 
modificada (%)

Temperatura 0.50 0.36

Conductividad 
eléctrica a 25 °C

0.79* 0.83*

Turbidez 0.68* 0.67*

Tabla 2. Valores del coeficiente de correlación de 
Spearman entre variables de urbanización y variables 
limnológicas en los arroyos durante el período hidrológico 
basal (n=11). *:P<0.05.
Table 2. Spearman’s correlation coefficient values between 
urbanization variables and limnological variables in the 
streams during the baseflow hydrological period (n=11). 
*: P<0.05.
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Figura 2. Relación entre las variables de urbanización y las variables fluviales (n=11): a), b), c) y d) densidad de 
habitantes versus la concentración de nitrógeno total (NT), fósforo total (PT), su relación molar y la concentración de 
clorofila a perifítica (Chl a); e), f), g) y h) área modificada de la cuenca versus la concentración de NT, PT, su relación 
molar y la concentración de Chl a. Se indica un intervalo de confianza del 95% en las rectas de regresión. Las líneas 
punteadas indican los valores de urbanización estimados a los cuales el estado trófico de los ecosistemas fluviales 
cambia de oligotrófico a mesotrófico (siguiendo la clasificación de Dodds and Smith [2016]). *:P<0.05; **:P<0.001; ***:
P<0.0001; ns: no significativo.
Figure 2. Relationship between the urbanization variables and stream variables (n=11): a), b), c) and d) population 
density versus the concentration of total nitrogen (NT), total phosphorus (PT), the molar ratio between them and 
the concentration of periphytic Chlorophyll a (Chl a); e), f), g) and h) drainage basin modification area versus the 
concentration of NT, PT, the molar ratio between them and the concentration of Chl a. A 95% confidence interval is 
indicated on the regression lines. The dashed lines represent the estimated urbanization values at which the trophic 
state of stream ecosystems changes from oligotrophic to mesotrophic (following the classification of Dodds and Smith 
[2016]). *: P<0.05; **: P<0.001; ***: P<0.0001; ns: not significant.
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perteneciente también al ejido urbano de la 
ciudad. En cambio, los valores más elevados 
se midieron en las cuencas próximas o en el 
mismo al casco urbano. A su vez, el cociente 
N:P (molar) también presentó una variación 
entre los arroyos, observándose los menores 
cocientes (menor o igual a tres) en las cuencas 
de drenaje con muy bajo impacto antrópico.

La urbanización de las cuencas de drenaje 
se relacionó con un incremento del estado 
trófico de los arroyos estudiados. El aumento 
en la densidad de habitantes en las cuencas 
de drenaje se tradujo en incrementos en las 
concentraciones de ambos nutrientes. Sin 
embargo, el Log de densidad de habitantes 
tuvo mejor ajuste con el Log NT (Figura 2a) 
que con el Log PT (Figura 2b). El modelo 
lineal entre el Log de densidad de habitantes 
y Log NT:PT también resultó significativo 
(Figura 2c), lo que indicó un desbalance a 
favor del NT. La relación entre el porcentaje 
de área modificada de la cuenca de drenaje 
y la concentración de nutrientes también 
generó modelos lineales significativos. Para 
este caso, se observa mejor ajuste con el Log 
PT (Figura 2f) que con el Log NT (Figura 2e). 
Las variables de urbanización de la cuenca y 

la concentración de Chl a del perifiton también 
generaron relaciones lineales (Figuras 2d y 
h). Sin embargo, estas relaciones presentaron 
un menor ajuste que lo observado entre las 
variables de urbanización de la cuenca y las 
concentraciones de nutrientes. Al considerar 
los valores de nutrientes que determinan 
un cambio de oligotrofia a mesotrofia, 
la concentración de PT presentó valores 
umbrales de urbanización más conservadores 
y con intervalos de confianza menores (Tabla 
3). Es decir, si se utiliza este nutriente como 
indicador de eutrofia, se necesita una densidad 
de 241 habitantes/km2 (IC=81-1578) o un 32% 
de área modificada de la cuenca de drenaje 
(IC=23-45) para observar un cambio de estado 
trófico de oligotrófico a mesotrófico de los 
ecosistemas fluviales (Tabla 3).

La urbanización de las cuencas de drenaje 
se relacionó con la exportación de solo 
uno de los nutrientes (Figura 3). Tanto la 
densidad de habitantes como el porcentaje 
de área modificada de la cuenca explicaron 
significativamente la exportación de NT 
(Figura 3a y c). No ocurrió lo mismo con las 
exportaciones de PT, para las cuales ambos 
modelos resultaron no significativos (Figura 
3b y d).

Figura 3. Relación entre las variables de urbanización y la exportación de nitrógeno total (NTExp) y fósforo total (PTExp) 
de los arroyos (n=11): a) y b) densidad de habitantes versus la NTExp y la PTExp; c) y d) área modificada de la cuenca 
versus la NTExp y la PTExp. Se indica un intervalo de confianza del 95% en las rectas de regresión. *: P<0.05; **:P<0.001; 
ns: no significativo.
Figure 3. Relationship between the urbanization variables and the export of total nitrogen (NTExp) and total phosphorus 
(PTExp) of the streams (n=11): a) and b) population density versus NTExp and PTExp; c) and d) drainage basin modification 
area versus NTExp and PTExp. A 95% confidence interval is indicated on the regression lines. *: P<0.05; **: P<0.001; ns: 
not significant.
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Densidad 
poblacional 

(habitantes/km2)

Área de cuenca 
modificada (%)

NT (mg/m3) 569 (200-3750) 49 (29-95)
PT (mg/m3) 241 (81-1578) 32 (23-45)
Chl a (mg/m2) 313 (44-3235937) 35 (16-88)

Tabla 3. Umbrales de densidad de población y de 
porcentaje de área de cuenca modificada a partir de 
los cuales se pasa de una situación de oligotrofia a 
mesotrofia de los arroyos (n=11), estimados en función 
de la concentración de nitrógeno total (NT), fósforo total 
(PT) y Chl a según Dodds y Smith (2016). Entre paréntesis 
se indican los intervalos de confianza al 95%.
Table 3. Threshold values of population density 
and percentage of modified basin area that denote a 
transition from oligotrophic to mesotrophic conditions 
of the streams (n=11); based on the concentrations of total 
nitrogen (NT), total phosphorus (PT) and Chl a according 
to Dodds and Smith (2016). 95% confidence intervals are 
shown in brackets.

D��������
Los ecosistemas fluviales estudiados 

reflejaron el deterioro de sus respectivas 
cuencas de drenaje como consecuencia del 
incremento en el uso de la tierra. Las dos 
variables de urbanización utilizadas (i.e., la 
densidad poblacional humana y el porcentaje 
de área modificada de la cuenca) fueron 
reflejo de ello. Los ecosistemas presentaron 
bajos valores de caudal como consecuencia 
de haber sido muestreados en el período 
hidrológico basal. Este trabajo evidenció que 
el incremento en la urbanización condujo a 
un incremento de las variables fisicoquímicas 
y a la eutrofización de los arroyos. El 
estado trófico de la mayoría de los arroyos 
estuvo en el rango oligo-mesotrófico. Sin 
embargo, el arroyo Sin Nombre presentó 
valores eutróficos/hipertróficos al fluir por 
la cuenca más urbanizada de todas. A su 
vez, el incremento en nutrientes se tradujo 
en un incremento de la biomasa autotrófica 
de la comunidad perifítica. El cociente N:
P presentó bajos valores en las cuencas más 
prístinas y valores elevados en las cuencas más 
antropizadas, lo que evidenció un desbalance 
a favor del nitrógeno. Por último, solo la 
exportación de nitrógeno aumentó de forma 
significativa como consecuencia del mayor uso 
urbano de la tierra. Estos resultados muestran 
que los arroyos oligotróficos andinos pierden 
esta característica a medida que avanza la 
urbanización en sus cuencas de drenaje.

Los efectos de la urbanización ya fueron 
observados en los arroyos de la Patagonia 
Andina. Sosnovsky et al. (2023) destacaron la 

relación entre la densidad poblacional humana 
y la exportación de los nutrientes disueltos 
en una cuenca de drenaje perteneciente al 
ejido urbano de la ciudad de San Carlos de 
Bariloche, donde una proporción importante 
de la población posee sistemas de tratamientos 
de efluentes domiciliarios in situ. Diodato et 
al. (2020) y Granitto et al. (2021) también 
subrayaron el deterioro de los ecosistemas 
fluviales en tres cuencas urbanizadas 
pertenecientes a la ciudad de Ushuaia, donde 
65% de la población no está conectada a la red 
cloacal. Asimismo, los ecosistemas fluviales 
urbanos de ciudades como Esquel, Cholila, 
Corcovado y Junín de los Andes también 
se encuentran bajo un manifiesto estrés 
ambiental (Miserendino et al. 2008; Ambiental 
2016; Maro 2016). En este estudio se estimaron 
valores umbrales de urbanización a partir de 
los cuales los arroyos cambiarían su estado 
trófico de oligotrófico a mesotrófico. Los 
indicadores utilizados fueron los nutrientes 
y el perifiton. Los modelos que incluyeron 
al perifiton fueron los más débiles de todos, 
probablemente a causa de la alta variabilidad 
de esta comunidad y a la diversidad de 
factores que influyen en su ecología (Biggs 
and Kilroy 2000). En relación con los modelos 
de nutrientes, la concentración de PT versus 
el porcentaje de área modificada de la cuenca 
fue el modelo más conservativo y, además, 
presentó el mejor ajuste. Por lo tanto, si se 
considera al PT como un indicador de eutrofia, 
~30% del área modificada de la cuenca o de 
densidades poblacionales de 250 habitantes/
km2 conducirían a la mesotrofización de los 
arroyos. Sin embargo, es necesario confrontar 
estos valores umbrales de urbanización con 
valores de nutrientes de otros arroyos urbanos 
de la Patagonia Norte y así corroborar a nivel 
regional los modelos obtenidos.

La urbanización de las cuencas de drenaje 
incrementa la carga de nutrientes de sus 
ecosistemas acuáticos (Brown et al. 2005) y, 
en consecuencia, la biomasa de organismos 
autótrofos que los habitan (Hilton et al. 2006; 
Le Moal et al. 2019). En sintonía, nuestro 
estudio indicó una relación positiva entre 
la urbanización y las concentraciones de 
nitrógeno y fósforo de los arroyos. Teniendo 
en cuenta que ambos nutrientes co-limitan 
a la comunidad de perifiton (Dodds and 
Smith 2016), es entendible también su 
incremento en los ecosistemas estudiados. 
Una elevada biomasa de perifiton perjudica 
las actividades recreacionales (Suplee et al. 
2009), y su incremento desmedido puede 
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dificultar la obtención de agua para consumo 
humano debido a la generación de toxinas o 
metabolitos secundarios que pueden darle 
gusto y olor al agua (Wurtsbaugh et al. 2019). 
Además, puede conducir a la degradación 
del hábitat para el uso de otras comunidades; 
por ejemplo, disminuyendo la abundancia y 
la biomasa de la comunidad de salmónidos 
cuando los valores de Chl a superan los 200 
mg/m2 (Biggs and Kilroy 2000). El aumento 
de la urbanización generó, además, un 
incremento del cociente N:P. Este desbalance 
a favor del N, y en desmedro del P, ya fue 
reportado en la bibliografía regional y global 
(Peñuelas et al. 2013; Sosnovsky et al. 2023). 
Considerando que el nitrógeno limitaría la 
productividad autotrófica en los ecosistemas 
lénticos (Soto 2002; Díaz et al. 2007) y en los 
terrestres (Diehl et al. 2003; Diehl et al. 2008) 
de la región, y tomando a la cuenca de drenaje 
como una unidad de estudio y de manejo, es 
necesario pensar acciones para controlar sus 
entradas puntuales y difusas en las cuencas 
andino-patagónicas.

La ausencia de plantas de tratamiento 
degrada la calidad del agua en cuencas 
urbanizadas (Foley et al. 2005). Sumado a 
esto, en las ciudades andino-patagónicas no 
suele haber control municipal de los sistemas 
de tratamiento de efluentes domiciliarios in 
situ. Por lo tanto, esta fuente de contaminación 
de origen difuso debería reducirse instalando 
plantas de tratamiento en estas ciudades. 
Sin embargo, para el caso particular de los 
ecosistemas acuáticos de la región, aun 
en las ciudades donde existan plantas de 
tratamiento, los valores de concentraciones 
de nutrientes permitidos en sus efluentes 
superan por órdenes de magnitud (5000 
mg/m3 PT y 15000 mg/m3 NT para la 
provincia de Río Negro, DPA) a los valores 
hallados en el ambiente natural. Además, 
otra situación característica de las ciudades 
de la Patagonia Andina es la saturación o 
el mal funcionamiento de sus plantas de 
tratamiento, ya sea que funcionen de manera 
clásica o con tratamientos más innovadores 
(Ambiental 2016; Maro 2016; Manzo et al. 
2020, 2022). Es clara, entonces, la necesidad 
de repensar la legislación ambiental vigente y 
aunar esfuerzos entre los distintos actores de 
la sociedad para encontrar soluciones a esta 
creciente problemática regional.

Los nutrientes son transportados por el agua 
a los ecosistemas fluviales e ingresan a través 
de la vía subterránea y de las escorrentías 
superficial y subsuperficial. La importancia 

de estas vías de ingreso varía temporalmente 
(Ahearn et al. 2004) y no son necesariamente 
equivalentes para los nutrientes P y N (Green 
et al. 2007). La lixiviación de los nitratos hacia 
el agua subterránea en cuencas urbanizadas 
está documentada en el mundo. Esto ocurre 
en ciudades con presencia de plantas de 
tratamiento (Martínez et al. 2014) y también 
en áreas donde prevalecen los sistemas de 
tratamientos de efluentes domiciliarios in 
situ (EPRI 2000; Beal et al. 2005). Entonces, a 
mayor uso urbano de la cuenca de drenaje, 
mayor debería ser la carga y la exportación de 
nitrógeno a través de las aguas subterráneas. 
En cambio, la exportación del fósforo a través 
de esta vía es menos factible pues este queda 
adsorbido en el sedimento (Russell et al. 2008; 
Weigelhofer et al. 2018); sobre todo, en los 
suelos de nuestra región, que se caracterizan 
por su alta capacidad de retención de P (Satti 
et al. 2003). Durante el estudio, el período 
hidrológico basal, el flujo subterráneo cobra 
su mayor relevancia en la región (Sosnovsky 
et al. 2020; Reid et al. 2021). Entonces, se 
puede pensar que esta sea una vía importante 
de ingreso de nitrógeno a los ecosistemas 
fluviales, y no sería así para el fósforo. Estas 
diferencias de afinidad química entre los 
nutrientes y los suelos podrían explicar la 
significancia de la exportación del nitrógeno y 
la no significancia de la exportación del fósforo 
observada en nuestro estudio. Distinto sería el 
caso en el período de precipitaciones, cuando 
la escorrentía superficial/subsuperficial 
cobra mayor relevancia e ingresa materia al 
ecosistema fluvial por el lavado de los suelos. 
En este período hidrológico, la entrada de 
fósforo estaría favorecida en los arroyos de la 
región (García et al. 2015; Sosnovsky et al. 2020). 
A mayor porcentaje de área modificada de la 
cuenca de drenaje (directamente relacionada 
también con una mayor impermeabilidad 
del suelo), mayor será la escorrentía y la 
exportación de nutrientes a los ecosistemas 
fluviales (Arnold and Gibbons 1996; Paul and 
Meyer 2001). Es evidente pensar que habría 
diferentes pulsos de entrada de los nutrientes 
nitrógeno y fósforo a los ecosistemas fluviales 
en función de los distintos flujos y períodos 
hidrológicos, de forma similar a lo que 
sucede con la materia orgánica (Raymond et 
al. 2016).

Este estudio se desarrolló en 12 arroyos 
andinos durante el período hidrológico 
basal. Sin embargo, aún resta estudiar estos 
ecosistemas durante los demás períodos 
hidrológicos, dado que difieren en el régimen 
del caudal; esto origina diferencias notables en 
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el procesamiento de la materia. Por ejemplo, el 
período basal se caracteriza por ser un período 
de reciclaje de materia y de nutrientes por parte 
del ecosistema fluvial. El caso contrario ocurre 
con el período hidrológico de precipitaciones, 
que se caracteriza por ser un período de 
exportación de estos elementos (Tate and 
Singer 2013; Allan et al. 2021). Además, 
este estudio abarcó un número reducido de 
cuencas de drenaje en una zona acotada de la 
región y, en general, los modelos obtenidos 
presentaron amplios intervalos de confianza. 
Por lo tanto, se necesitaría un número mayor 
de ecosistemas fluviales que abarquen todo 
el rango trófico a lo largo de la región a fin 
de verificar y profundizar las relaciones aquí 
observadas. De todas maneras, los resultados 
sugieren un posible flujo diferencial de los 
nutrientes N y P hacia los ecosistemas fluviales 
urbanizados, así como la existencia de valores 
umbrales de urbanización en las cuencas de 
drenaje para evitar su deterioro.

En la actualidad, la Patagonia es una de las 
regiones menos habitadas y, en consecuencia, 

más prístinas de la tierra. Sin embargo, desde 
comienzos de este siglo, la población humana 
aumenta sustancialmente, al igual que la 
actividad turística que en ella se desarrolla. 
Este incremento en el uso de la Tierra se refleja 
en el deterioro de sus cuencas de drenaje. 
Considerando que en las ciudades de la 
región, la provisión del agua y su posterior 
vertido ocurre a través de arroyos, ríos y lagos 
(Llanes et al. 2022), es imperioso pensar en las 
políticas de planeamiento adecuadas para una 
expansión urbana y una explotación turística 
sostenibles.
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