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R������. Desde el siglo pasado, los ecosistemas acuáticos de Tierra del Fuego se encuentran bajo el impacto 
de la introducción de especies exóticas. Entre ellas se destacan el castor norteamericano —Castor canadensis— y 
los salmónidos por su dispersión y abundancia. Este estudio se enmarca en el proyecto Fortalecimiento de la 
Gobernanza para la Protección de la Biodiversidad Mediante la Formulación e Implementación de la Estrategia 
Nacional Sobre Especies Exóticas Invasoras, para la erradicación de C. canadensis de la Isla Grande de Tierra del 
Fuego (IGTdF). El objetivo del trabajo fue evaluar el efecto de remover castoreras sobre diferentes aspectos de la 
ictiofauna de la IGTdF. Se realizaron muestreos ictiológicos antes y después de la remoción de las castoreras en 
seis sitios distribuidos a lo largo de la isla. Se capturaron tres especies de salmónidos (Salmo tru�a, Oncorhynchus 
mykiss y Salvelinus fontinalis) y se observó un aumento promedio de 43% en su abundancia, cambios en su 
dieta y diferencias en su densidad energética (mayor o menor dependiendo de la especie) luego de remover 
las castoreras. No se registraron especies nativas de peces ni antes ni después de la remoción. Los resultados 
sugieren que las castoreras tienen un impacto positivo en las poblaciones de salmónidos.

[Palabras clave: salmónidos, Castor canadensis, especies exóticas, diversidad íctica, Patagonia, Tierra del 
Fuego]

A�������. Effects of Castor canadensis beaver ponds removal on fish diversity, abundance, diet and 
energetic density. Since the last century, the aquatic ecosystems of Tierra del Fuego have been impacted by 
the introduction of exotic species, among which the North American beaver Castor canadensis and salmonids 
stand out for their dispersion and abundance. This study is part of the project Strengthening Governance 
for the Protection of Biodiversity Through the Formulation and Implementation of the National Strategy on 
Invasive Alien Species, for the eradication of C. canadensis from the Isla Grande de Tierra del Fuego (IGTdF). 
This work aimed to evaluate the effect of beaver plantation removal on different aspects of the ichthyofauna 
of the IGTdF. Ichthyological sampling was carried out before and after the beaver ponds in six sites spread 
across the island. Three species of salmonids (Salmo tru�a, Oncorhynchus mykiss and Salvelinus fontinalis) were 
captured, and an average increase of 43% in their abundance, changes in their diet, and differences in their 
energy density (higher or lower depending on the species) was observed after the removal of the beaver ponds. 
No native fish species were recorded before or after the removal of the beaver pond. The results suggest that 
the beaver ponds impact positively salmonid populations.
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I�����������
La introducción de especies es una de 

las principales causas de la pérdida de 
biodiversidad a nivel mundial (Allan and 
Flecker 1993; Saunders et al. 2002; Keller et 
al. 2011), ya que las especies nativas suelen 
resultar perjudicadas por efectos ecológicos 
directos o indirectos que afectan las condiciones 
naturales de disponibilidad de recursos, 
presión de depredación o competencia 
(McIntosh et al. 1992; Hrabik et al. 2001; 
Cussac et al. 2012). Además, la introducción 
y el establecimiento de algunas especies 

exóticas puede favorecer el éxito de otras 
especies exóticas, y en ocasiones, de especies 
nativas (e.g., al aumentar la abundancia y la 
diversidad de recursos alimenticios o proveer 
nuevos sitios de refugio) (Simberloff and Von 
Holle 1999; Moorman et al. 2009). Por esto, es 
vital conocer y documentar los efectos de las 
especies exóticas invasoras en los ecosistemas, 
a los efectos de conservar su biodiversidad e 
integridad ecosistémica.

El castor norteamericano (Castor canadensis 
Kuhl 1820) es una especie exótica invasora en 
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la Isla Grande de Tierra del Fuego (IGTdF). 
Su introducción en 1946 tuvo como objetivo 
fomentar y desarrollar la industria peletera 
(Lizarralde 1993; Henn et al. 2016). Sin 
embargo, dicha actividad no prosperó, lo 
que favoreció el desarrollo y la dispersión sin 
control de esta especie por toda la isla debido 
a la ausencia de depredadores naturales y a la 
existencia de fuentes de alimento y de zonas 
propicias para que se establezcan sus colonias 
(Lizarralde 1993; Davis et al. 2016; Henn et al. 
2016; Schiavini et al. 2016). Castor canadensis es 
considerado un ingeniero ecosistémico (Jones 
et al. 1994; Crooks 2002) por  su capacidad para 
modificar los ambientes que habita (Gibson 
and Olden 2014). Esta especie construye 
represas en ríos y arroyos, transformando 
ambientes lóticos en lénticos. Este tipo de 
transformación altera numerosos aspectos 
de los cursos de agua, como su hidrología, 
aumentando el agua disponible (Naiman et 
al. 1986), la comunidad vegetal a través de la 
modificación de la regeneración del estrato ar-
bóreo (Martínez Pastur et al. 2006), el ciclo de 
nutrientes y la dinámica sedimentaria (García 
and Rodríguez 2018), con consecuencias sobre 
las comunidades locales (Vila et al. 1999; Moor-
man et al. 2009).

Desde inicios de la década del ‘30 se 
introdujeron intencionalmente en Tierra del 
Fuego el salmón del atlántico (Salmo salar L.), 
la trucha marrón (Salmo trutta L.), la trucha 
arcoíris (Oncorhynchus mykiss [Walbaum 1792]) 
y la trucha de arroyo o fontinalis (Salvelinus 
fontinalis [Mitchill 1814]), principalmente 
para desarrollar la pesca deportiva (Bruno 
Videla 1978; Macchi and Vigliano 2014). En la 
actualidad, S. trutta, S. fontinalis y O. mykiss 
se encuentran establecidas en casi todos los 
cuerpos de agua dulce de la IGTdF. Además de 
estas introducciones intencionales, también se 
documentó y describió la presencia del salmón 
Chinook (Oncorhynchus tshawytscha [Walbaum 
1792]) y del salmón Coho (Oncorhynchus kisutch 
[Walbaum 1792]) (Fernández et al. 2010; Chalde 
et al. 2019; Chalde and Llompart 2021). Por otro 
lado, los registros indican la presencia de cuatro 
especies nativas de peces de agua dulce en la 
IGTdF: tres de la familia Galaxiidae (el puyen 
chico Galaxias maculatus Jenyns 1842; el puyen 
grande Galaxias platei Steindachner 1898, y la 
peladilla Aplochiton zebra Jenyns 1842); y una 
especie de la familia Geotriidae (la lamprea 
Geotria macrostoma Burmeister 1868) (Cussac 
et al. 2004; Boy et al. 2007; Nardi et al. 2020; 
Riva-Rossi et al. 2020). Esto indica que solo 
nueve especies de peces de agua dulce fueron 
confirmadas en los últimos años.

La alteración del ambiente por C. canadensis 
produce cambios en las comunidades. Por 
ejemplo, favoreciendo el crecimiento de 
los salmónidos, potenciando así la presión 
de depredación sobre las especies de peces 
nativos (Arismendi et al. 2020) o alterando 
la dieta a través de cambios en la diversidad 
de macroinvertebrados (Anderson et al. 2009, 
2020; Washko et al. 2022), que son la principal 
fuente de alimento de los peces de agua dulce 
presentes en Tierra del Fuego (Traba and Ríos 
Cardoza 1985; Giller and Greenberg 2015; 
Tagliaferro et al. 2015; Stuart et al. 2023). Las 
alteraciones en la dieta pueden reflejarse en la 
densidad energética de los organismos por su 
relación con la adquisición y la utilización de 
la energía (Lucas 1996; Boy et al. 2008).

Si bien hay estudios previos sobre la relación 
entre C. canadensis y la ictiofauna en Tierra del 
Fuego (Moorman et al. 2009; Arismendi et al. 
2020), según nuestro conocimiento, este es 
el primer trabajo que analiza el efecto de la 
remoción de esta especie y sus castoreras en 
Sudamérica. El objetivo de este trabajo fue 
estudiar el efecto de la remoción de castoreras 
de C. canadensis sobre la diversidad, la 
abundancia, la dieta y la densidad energética 
de peces en seis sitios piloto del sector 
argentino de la IGTdF. Hipotetizamos que la 
restauración de estos ambientes disturbados, 
a través de la remoción de las castoreras, 
aumenta la riqueza de especies y favorece 
la distribución uniforme de los salmónidos 
introducidos a lo largo de todo el curso 
de agua, con la consiguiente variación de 
su condición y densidad energética. Este 
trabajo se enmarca en el proyecto conjunto 
entre la Argentina y Chile, financiado por 
el Global Environment Facility (GEF: 2015) 
Fortalecimiento de la Gobernanza para la 
Protección de la Biodiversidad Mediante 
la Formulación e Implementación de la 
Estrategia Nacional sobre Especies Exóticas 
Invasoras (FAO 2022), cuyo objetivo principal 
fue evaluar la posibilidad de erradicación de 
C. canadensis de la IGTdF.

M��������� � M������
Área de estudio y muestreo

La Isla Grande de Tierra del Fuego está 
ubicada en la zona más austral de Sudamérica, 
entre los 52° y los 55° de latitud sur. Se 
caracteriza por un clima frío húmedo oceánico 
al sur, y frío semihúmedo oceánico al norte 
(Coronato et al. 2017). La temperatura media 
anual es 5 °C, y tiene una gran variación en 
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la cantidad de horas de luz diarias: 7 horas 
en invierno y 17 en verano. La isla se divide 
en cuatro grandes cuencas hidrográficas: la 
estepa fueguina (al norte de la isla); la zona de 
transición (en el centro); la zona de cordillera 
en el suroeste, y la zona de turberas en el 
sureste (Figura 1).

En el marco del proyecto GEF se establecieron 
ocho áreas piloto donde se realizaron muestreos 
de diversos aspectos del ambiente antes y 
después de la remoción de los ejemplares de 
C. canadensis y sus castoreras, y aguas arriba 
y aguas abajo de las castoreras (Schiavini et 
al. 2016; García and Rodríguez 2018; García 
et al. 2022). Los muestreos para este trabajo 

se realizaron en seis sitios ubicados en cuatro 
de las áreas piloto. Estas se seleccionaron 
teniendo en cuenta la presencia de castoreras 
que indicaran actividad reciente por parte de 
individuos de C. canadensis. Para ello, se evaluó 
la presencia de madrigueras recientes, diques 
sanos, barro en el dique o avistamiento directo 
de ejemplares, realizándose relevamientos 
aguas arriba y aguas abajo de las castoreras 
(Figura 1b).

Tres de los sitios de muestreo se ubicaron 
en la zona de cordillera y se caracterizaron 
por un entorno montañoso con cobertura de 
bosque de Nothofagus y turberas de Sphagnum 
magellanicum (Premoli et al. 2006): 1) el arroyo 

Figura 1. a) Ubicación de los sitios de muestreo en la Isla Grande de Tierra del Fuego. b) Esquema de muestreo utilizado, 
ejemplo en el río Lasifashaj (LAS). GAM: chorrillo Gamma. AST: arroyo Asturiana. SAM: río San Martín. LAS: río 
Lasifashaj. ESM: arroyo Esmeralda. PIP: río Pipo.
Figure 1. a) Location of the sampling sites at the Isla Grande de Tierra del Fuego. b) Sampling design used, example 
at the Lasifashaj River (LAS). GAM: Gamma stream. AST: Asturiana stream. SAM: San Martín river. LAS: Lasifashaj 
river. ESM: Esmeralda stream. PIP: Pipo river.
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Esmeralda (ESM, 54°42’50’’ S - 68°07’52’’ O), 
con una profundidad de 30 cm, un ancho pre-
remoción de 7 m y una castorera de 6700 m²; 2) 
el río Lasifashaj (LAS, 54°42’44’’ S - 68°05’58’’ 
O), con una profundidad de 25 cm, un ancho 
pre-remoción de 6.5 m y una castorera de 4870 
m², y 3) el río Pipo (PIP, 54°46’35’’ S - 68°34’02’’ 
O), con una profundidad de 40 cm, un ancho 
pre-remoción de 15.7 m y una castorera de 
4200 m².

Dos sitios se ubicaron en la zona de transición. 
Se caracterizaron por estar en una zona con 
ondulaciones de poca pendiente y rodeados 
por pastizales de coirón fueguino (Festuca 
gracillima) y bosques de ñire (Nothofagus 
antarctica) y lenga (Nothofagus pumilio) (Oliva et 
al. 2001): 1) el río San Martín (SAM, 54°17’02’’ 
S - 67°02’44’’ O), con una profundidad de 16 
cm, un ancho pre-remoción de 1 m y una 
castorera de 800 m², y 2) el arroyo Asturiana 
(AST, 54°14’42’’ S - 67°01’00’’ O), con una 
profundidad de 20 cm, un ancho pre-remoción 
de 1.3 m y una castorera de 12000 m².

Por último, se estableció un sitio de muestreo 
en la zona de estepa, caracterizado por un 
relieve con alternancia de lomadas y planicies, 
cubiertas por pastizales de F. gracillima y 
arbustos de mata negra (Chilliotrichium 
diffusum) y murtilla (Empetrum rubrum) 
(Oliva et al. 2001): 1) el chorrillo Gamma 
(GAM, 53°23’42’’ S - 68°31’40’’ O), con una 
profundidad de 30 cm, un ancho pre-remoción 
de 4 m y una castorera de 12000 m².

La remoción de C. canadensis fue llevada a 
cabo por restauradores ambientales. Se realizó 
sobre todo mediante trampeo, mientras que 
las castoreras se removieron a mano mediante 
la rotura del dique principal. En cada sitio se 
realizaron dos muestreos mediante pesca 
eléctrica (Smith-Root LR-24). Los primeros 
muestreos se realizaron antes de la remoción 
de las castoreras (noviembre de 2016 en ESM, 
diciembre de 2016 en LAS, febrero de 2017 en 
PIP, marzo de 2017 en SAM, agosto de 2017 
en AST y abril de 2018 en GAM) a lo largo de 
secciones de 50 m, aguas arriba y aguas abajo 
de cada castorera (Figura 1b). Un año después 
de la remoción de las castoreras (noviembre 
de 2017 en ESM, diciembre de 2017 en LAS, 
febrero de 2018 en PIP y abril de 2018 en SAM) 
se realizaron muestreos en los mismos 50 m 
iniciales, excepto en AST y GAM, donde no 
se pudo completar la segunda etapa de 
muestreos por motivos operativos.

En cada muestreo se midieron, en simultáneo 
a la captura de peces, las variables ambientales 

profundidad media (m), velocidad media de la 
corriente (m/s), caudal (m³/s), pH, conductividad 
(μS/cm), O2 disuelto (mg/L), temperatura del 
agua (°C) y sólidos en suspensión (mg/L) (Boy 
et al. 2018). La altitud (m s. n. m.) de cada sitio 
se obtuvo mediante Google Earth (Tabla 1).

Los peces capturados se sacrificaron con 
Eugenol y fueron trasladados al laboratorio, en 
el Centro Austral de Investigaciones Científicas 
(CADIC-CONICET), donde se identificaron a 
nivel de especie, se contaron y se obtuvo su 
peso húmedo total (PT, g) y su longitud total 
(LT, mm). Luego se disectaron los estómagos 
que se conservaron en etanol (70%) para los 
análisis de dieta. El resto de cada individuo 
utilizado para los análisis de dieta (espécimen 
sin el estómago), fue conservado a -20 °C para 
la determinación de la densidad energética.

Frecuencia de tallas y relación con variables 
ambientales

Se determinó la frecuencia de tallas para 
cada especie en cada sitio y para cada especie 
en todos los sitios juntos. Además, se analizó 
la relación entre los ejemplares capturados 
en cada sitio y las variables ambientales 
mencionadas previamente (i.e., profundidad 
media, velocidad media de la corriente, caudal, 
pH, conductividad, O2 , temperatura del agua, 
sólidos en suspensión y altitud).

Análisis de dieta
El estudio de la dieta se realizó en individuos 

que presentaron contenido estomacal, 
analizándose 67 estómagos de las especies 
S. trutta de SAM (n=29) y S. fontinalis de 
LAS (n=38). Los estómagos se seleccionaron 
aleatoriamente de peces de entre 34 mm y 230 
mm LT (estimativamente, ejemplares juveniles 
del primer y segundo año; en algunos casos, 
con leve grado de maduración), teniendo en 
cuenta el momento (antes y después de la 
remoción de la castorera), y la sección (aguas 
arriba y aguas abajo de la castorera). Se extrajo 
el estómago de cada individuo y se identificó 
su contenido parcialmente digerido bajo lupa 
binocular (Leica M204) hasta el máximo nivel 
taxonómico posible, siguiendo a Domínguez 
y Fernández (2009).

Densidad energética
Se determinó la densidad energética (DE) 

en 88 individuos enteros de S. trutta de 
SAM (n=47) y de S. fontinalis de LAS (n=41). 
Para ello, se secaron a 60 °C hasta peso seco 
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constante, luego se confeccionaron pellets de 
20-200 mg y se quemaron en un calorímetro 
semi-micro Parr 1425 (Boy et al. 2008). Los 
valores obtenidos se expresaron en kJ/g PSLC 
(peso seco libre de cenizas).

Análisis de datos
Las variables LT, PT y K se compararon 

entre sitios y especies utilizando la prueba no 
paramétrica de Dunn. Además, se calculó el 
índice de condición somática de Fulton como 
K=(PT/LT3)×100 (Tabla 2).

La relación entre los ejemplares capturados y 
las variables ambientales se analizó mediante 
un análisis de redundancia (RDA). Antes de 
realizar el RDA, se transformaron los datos de 
capturas mediante la transformación Hellinger 
(Borcard et al. 2018) y se estandarizaron 
las variables ambientales mediante la 
transformación normalizadora de la media 
(Gewers et al. 2018). El O2 disuelto y el pH 
presentaron colinealidad y no se diferenciaron 
entre sitios (ANOVA, F=1.15, P=0.38 y F=0.44, 
P=0.81, respectivamente).

Los datos de abundancia relativa de ítems 
alimenticios se analizaron mediante métodos 
multivariados utilizando el software Primer 

v.6 (Tagliaferro et al. 2015) como se indica 
a continuación. Los datos se transformaron 
mediante la raíz cuadrada y se realizó 
un análisis multivariado de escalamiento 
multidimensional (NMDS) para visualizar 
el ordenamiento de los individuos según 
los ítems alimenticios. A continuación, se 
analizaron las dietas mediante un análisis 
de similitudes (ANOSIM) con base de Bray 
Curtis. Por último, para identificar qué ítems 
contribuían mayormente a las diferencias en 
la dieta de los individuos entre los factores 
analizados (i.e., sección, momento o especie), 
se aplicó un análisis de porcentaje de similitud 
(SIMPER). Los valores de DE de los peces en 
cada sitio se analizaron mediante un ANOVA 
de dos vías, con el momento y la sección como 
factores.

R���������
Durante el estudio no se capturaron especies 

nativas de peces. En total se capturaron 324 
peces pertenecientes a la familia Salmonidae: 
201 S. fontinalis, 93 S. trutta y 30 O. mykiss. La 
LT difirió significativamente entre especies 
(Χ2=65.84, P<0.05) y sitios (Χ2=76.89, P<0.05). 
La mayor LT se observó en S. trutta de GAM 
(327 mm), y la menor se observó para S. 

Si
tio

Se
cc

ió
n

M
om

en
to

Fe
ch

a 
de

m
ue

st
re

o

C
as

to
re

ra
(m

²)

A
nc

ho
 m

ed
io

(m
)

Pr
of

un
di

da
d

m
ed

ia
 (m

)

Ve
lo

ci
da

d 
m

ed
ia

 (m
/s

)

C
au

da
l

(m
3/

s)

pH

C
on

du
ct

iv
id

ad
(µ

S/
cm

)

O
2 

di
su

el
to

(m
g/

L)

Te
m

pe
ra

tu
ra

de
l a

gu
a 

(°
C

)

Só
lid

os
 e

n
su

sp
en

si
ón

 
(m

g/
L)

A
lti

tu
d

(m
 s

. n
. m

.)

LAS Arriba Antes DIC 2016 4870 7.43 0.25 0.32 0.46 7.33 64 10.6 8.4 3.9 258
LAS Abajo Antes DIC 2016 4870 5.26 0.21 0.57 0.71 7.65 68 11.2 4.4 3 256
LAS Arriba Después DIC 2017 - 4.6 0.3 0.6 1 7.53 47 10.4 7.9 1.18 258
LAS Abajo Después DIC 2017 - 5.6 0.2 1.1 1.2 7.3 49 9.8 5.2 1.18 256
PIP Arriba Antes FEB 2017 4200 11.5 0.45 0.56 3.93 7.2 122 10.3 11.1 7.6 206
PIP Abajo Antes FEB 2017 4200 19.9 0.23 0.5 3.4 7.22 118 11.3 11.4 5.1 205
PIP Arriba Después FEB 2018 - 16.3 0.38 0.39 1.74 7.75 122 14.4 6.8 14.8 206
PIP Abajo Después FEB 2018 - 11.3 0.53 0.37 1.57 7.83 118 12 6.1 14.9 205
SAM Arriba Antes MAR 2017 800 1.04 0.22 0.35 0.04 8.19 183 10.6 10.9 34.8 103
SAM Abajo Antes MAR 2017 800 0.87 0.13 0.34 0.05 7.5 183 10.3 11.4 7.47 99
SAM Arriba Después ABR 2018 - 1 0.11 0.31 0.04 7.1 174 12.7 4 94.9 103
SAM Abajo Después ABR 2018 - 0.99 0.2 0.19 0.03 6.68 173 12.5 4.5 4.95 99
AST Arriba Antes AGO 2018 12000 1.72 0.18 0.33 0.08 7.26 189 14.8 0.1 4.42 77
AST Abajo Antes AGO 2018 12000 0.96 0.22 0.81 0.15 7.4 182 13.5 0.4 195 64
ESM Arriba Antes NOV 2016 6700 9.03 0.25 0.36 1.07 7.82 27 6.3 12.6 5.02 248
ESM Abajo Antes NOV 2016 6700 5.61 0.38 0.56 0.96 8.05 24 10 12.5 3 241
ESM Arriba Después NOV 2017 - 5.9 0.3 0.6 0.9 7.59 26 13.3 8 2.67 248
ESM Abajo Después NOV 2017 - 10.1 0.2 0.5 1.1 7.33 25 14.1 8.2 5.38 241
GAM Arriba Antes ABR 2018 12000 5.33 0.38 0.2 0.42 7.35 248 12.8 1.9 2.2 112
GAM Abajo Antes ABR 2018 12000 2.9 0.24 0.4 0.27 7.4 243 12.3 2.6 5 111

Tabla 1. Sitios de muestreo y parámetros ambientales tomados de Boy et al. (2018). GAM: chorrillo Gamma. AST: 
arroyo Asturiana. SAM: río San Martín. LAS: río Lasifashaj. ESM: arroyo Esmeralda. PIP: río Pipo.
Table 1. Sampling sites and environmental parameters taken from Boy et al. (2018). GAM: Gamma stream. AST: 
Asturiana stream. SAM: San Martín river. LAS: Lasifashaj river. ESM: Esmeralda stream. PIP: Pipo river.
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fontinalis de LAS (22.44 mm). El PT también 
fue significativamente diferente entre especies 
(Χ2=70.04, P<0.05) y sitios (Χ2=79.14, P<0.05). El 
mayor PT fue para S. trutta en GAM (412.8 g), 
y el menor fue para S. fontinalis en LAS (0.06 g). 
El K también difirió entre especies (Χ2=42.35, 
P<0.05) y sitios (Χ2=101.72, P<0.05). El mayor 
K se observó para S. fontinalis en GAM (2.24 
g/cm3), y el menor se observó para S. fontinalis 
en LAS (0.50 g/cm3) (Tabla 2). Las variables 
ambientales obtenidas de Boy et al. (2018) se 
detallan en la Tabla 1.

El 98% de los individuos de S. fontinalis fue 
capturado en ESM (37%) y en LAS (61%); el 
94% de S. trutta fue capturado en SAM, y el 
97% de O. mykiss fue capturado en PIP (Tabla 
2, Figura 2). El RDA mostró una relación 
significativa entre las especies de salmónidos 
y las variables ambientales (R2=0.732, R2 
ajustado=0.576, F=4.694, P<0.05) y un porcentaje 

de explicación del 45.8%, 25.7% y 1.73% para 
los ejes canónicos 1, 2 y 3, respectivamente. Se 
observó la presencia de O. mykiss en lugares 
con mayor caudal y mayor profundidad y, 
en menor medida, mayor temperatura. Salmo 
trutta presentó mayor proporción en los 
lugares con mayor conductividad y sólidos 
en suspensión, mientras que S. fontinalis se 
observó en los lugares con mayor velocidad 
de corriente (Tabla 3, Figura 3).

En los sitios en donde se realizó el muestreo 
antes y después de la remoción de las castoreras 
(LAS, PIP, SAM y ESM), se capturaron 131 
individuos (86 S. fontinalis, 38 S. trutta y 7 O. 
mykiss) y 187 (112 S. fontinalis, 52 S. trutta y 23 
O. mykiss) antes y después de la remoción de 
las castoreras, respectivamente (Tabla 2).

La LT promedio y el K promedio de S. 
fontinalis fueron mayores aguas arriba de la 
castorera en LAS (Χ2=18.41, P<0.05 y Χ2=35.68, 

Figura 3. Biplot del análisis de redundancia (RDA) entre la abundancia de salmónidos y las variables ambientales. Los 
números indican las 20 combinaciones entre sitio/sección/momento (1: LAS/arriba/antes. 2: LAS/abajo/antes. 3: LAS/
arriba/después. 4: LAS/abajo/después. 5: PIP/arriba/antes. 6: PIP/abajo/antes. 7: PIP/arriba/después. 8: PIP/abajo/después. 
9: SAM/arriba/antes. 10: SAM/abajo/antes. 11: SAM/arriba/después. 12: SAM/abajo/después. 13: ESM/arriba/antes. 14: 
ESM/abajo/antes. 15: ESM/arriba/después. 16: ESM/abajo/después. 17: GAM/arriba/antes. 18: GAM/abajo/antes. 19: 
AST/arriba/antes. 20: AST/abajo/antes).
Figure 3. Biplot of the redundancy analysis (RDA) between salmonids’ abundance and environmental variables. 
Numbers indicate the 20 combinations between site/section/moment (1: LAS/upstream/before. 2: LAS/downstream/
before. 3: LAS/upstream/after. 4: LAS/downstream/after. 5: PIP/upstream/before. 6: PIP/downstream/before. 7: PIP/
upstream/after. 8: PIP/downstream/after. 9: SAM/upstream/before. 10: SAM/downstream/before. 11: SAM/upstream/
after. 12: SAM/downstream/after. 13: ESM/upstream/before. 14: ESM/downstream/before. 15: ESM/upstream/after. 
16: ESM/downstream/after. 17: GAM/upstream/before. 18: GAM/downstream/before. 19: AST/upstream/before. 20: 
AST/downstream/before).
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P<0.05 para LT y K, respectivamente) y 
mayores aguas abajo en ESM (Χ2=4.89, P<0.05 y 
Χ2=9.56, P<0.05 para LT y K, respectivamente). 
También fueron mayores después de la 
remoción en LAS (Χ2=7.21, P<0.05 y Χ2=22.34, 
P<0.05 para LT y K, respectivamente) y en ESM 
(Χ2=12.53, P<0.05 y Χ2=19.44, P<0.05 para LT 
y K, respectivamente). El PT fue mayor 
aguas abajo de la castorera y después de la 
remoción, tanto en LAS (Χ2=19.02, P<0.05 y 
Χ2=7.47, P<0.05 para la sección y el momento, 
respectivamente) como en ESM (Χ2=6.95, 
P<0.05 y Χ2=15.60, P<0.05 para la sección y 
el momento, respectivamente) (Tabla 2). En 

el caso de O. mykiss la LT y el PT fueron 
mayores antes de la remoción de la castorera 
en PIP (Χ2=7.02, P<0.05 y Χ2=7.02, P<0.05 para 
LT y PT, respectivamente) y no difirieron entre 
secciones (Χ2=0.84, P=0.36 y Χ2=0.92, P=0.33 
para LT y PT, respectivamente). Por su parte, 
el K no difirió entre secciones (Χ2=1.95, P=0.16) 
ni momentos (Χ2=2.04, P=0.15) (Tabla 2). En el 
caso de S. trutta, la LT (Χ2=19.56, P<0.05) y el 
PT (Χ2=16.62, P<0.05) fueron mayores después 
de la remoción en SAM y no difirieron entre 
secciones (Χ2=0.84, P=0.77 y Χ2=0.01, P=0.97 
para LT y PT, respectivamente). El K fue mayor 
antes de la remoción (Χ2=28.95, P<0.05) y aguas 

RDA1 RDA2 RDA3
Eigenvalues 0.2652 0.1487 0.0099
Proporción explicada 0.4583 0.2569 0.0173

Scores de las especies Salvelinus fontinalis -0.9634 -0.1089 0.1466
Salmo tru�a 0.6652 -0.573 0.1361
Oncorhynchus mykiss 0.3862 0.7154 0.1313

Scores para las variables explicativas Temperatura 0.0383 0.3605 -0.2423
Sólidos en suspensión 0.486 -0.4147 -0.0562
Profundidad 0.2814 0.6804 -0.326
Conductividad 0.6127 -0.4531 0.3419
Caudal 0.2086 0.9263 0.1075
Altitud -0.4586 0.4273 0.5175
Velocidad de corriente -0.3429 0.2074 -0.2687

Tabla 3. Análisis de redundancia (RDA) entre la abundancia de salmónidos y las variables ambientales. RDA1, 2 y 3 
indican los ejes canónicos 1, 2 y 3, respectivamente.
Table 3. Redundancy analysis (RDA) between salmonids’ abundance and environmental variables. RDA1, 2 and 3 
indicate canonical axes 1, 2 and 3, respectively.

Figura 4. Análisis de escalamiento multidimensional no métrico considerando la dieta de Salvelinus fontinalis en el 
río Lasifashaj (LAS) y Salmo trutta en el río San Martín (SAM), río arriba y río abajo de la castorera. Nivel de estrés de 
ordenamiento=0.15.
Figure 4. Non-metric multidimensional scaling analysis considering the diet of Salvelinus fontinalis from Lasifashaj 
river (LAS) and Salmo trutta from San Martín river (SAM), upstream and downstream of the beaver dam. Stress level 
of ordination=0.15.
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arriba de la castorera (Χ2=10.58, P<0.05) (Tabla 
2).

Análisis de dieta
Antes y después de remover las castoreras se 

observaron diferencias interespecíficas en las 
dietas de S. trutta y S. fontinalis, al igual que 
aguas abajo y arriba de las castoreras, tanto 
mediante el ordenamiento como a través el 
análisis estadístico (ANOSIM: R-global=0.524, 
P<0.05) (Figura 4). Además, se observaron 
cambios intraespecíficos en la dieta entre estas 
dos especies antes y después de la remoción 
de las castoreras (R-global=0.25, P<0.05, R-
global=0.37, P<0.05, respectivamente), pero 
no entre secciones.

En S. trutta, el contenido estomacal presentó 
mayores abundancias del anfípodo Hyalella 
sp. y de simúlidos, principalmente antes 
de la remoción de la castorera. Después 
de la remoción, los caracoles (Chilina sp.) 
y algunos tricópteros (Oxyethira sp. y otros 
Glossosomatidae) aumentaron su contribución 
a la dieta. La disimilitud promedio para los 
grupos fue de 66.47% (Tabla 4). En el caso de 
S. fontinalis, se observó una disminución en 
la cantidad de quironómidos y coleópteros 
después de la remoción de la castorera. En 
esta especie, la disimilitud promedio fue de 
75.38%, y su contenido estomacal presentó 
mayor diversidad de ítems presa que S. trutta 
(Tabla 5).

Tabla 4. Contribución de los ítems presa en el análisis de porcentajes de similitud (SIMPER) para Salmo trutta del río 
San Martín (SAM). La disimilitud promedio para los grupos fue 66.47%. Abundancia promedio: valor promedio de 
ítems para todos los estómagos. N=29.
Table 4. Prey item contribution in the similarity percentage analysis (SIMPER) for Salmo trutta from the San Martín river 
(SAM). Mean dissimilarity for the groups was 66.47%. Abundancia promedio: mean value of items for all stomachs. 
N=29.

Ítem presa Abundancia promedio
(antes)

Abundancia promedio
(después)

Disimilitud 
promedio

Diferencia 
acumulada (%)

Hyalella 3.58 1.92 15.57 23.42
Chilina 0.59 1.15 8.85 36.73
Simuliidae 1.21 0.19 7.47 47.97
Oxyethira 0.71 0.74 7.07 58.60
Glossosomatida 0.44 0.69 5.83 67.38
Chironomidae (pupa) 0.38 0.29 3.84 73.15
Chironomidae (larva) 0.53 0.22 3.82 78.89
Smicridea 0.53 0.00 3.55 84.24
Acari 0.28 0.11 2.32 87.73
Elmidae (adulto) 0.00 0.22 1.62 90.16

Tabla 5. Contribución de los ítems presa en el análisis de porcentajes de similitud (SIMPER) para Salvelinus fontinalis 
del río Lasifashaj (LAS). La disimilitud promedio para los grupos fue 75.38%. Abundancia promedio: valor promedio 
de ítems para todos los estómagos. N=38.
Table 5. Prey item contribution in the similarity percentage analysis (SIMPER) for Salvelinus fontinalis from the 
Lasifashaj River (LAS). Mean dissimilarity for the groups was 75.38%. Abundancia promedio: mean value of items for 
all stomachs. N=38.

Ítem presa Abundancia promedio
(antes)

Abundancia promedio
(después)

Disimilitud 
promedio

Diferencia 
acumulada (%)

Chironomidae (pupa) 2.10 1.09 13.61 18.06
Chironomidae (larva) 2.16 1.01 12.30 34.38
Elmidae (adulto) 0.96 0.08 7.97 44.95
Hyalella 0.55 0.56 5.48 52.22
Empididae 0.21 0.34 3.28 56.58
Hydrophilidae 0.11 0.32 3.28 60.92
Leptophebidae 0.33 0.06 2.91 64.78
Simuliidae 0.16 0.30 2.89 68.61
Corydallidae 0.34 0.18 2.84 72.37
Megaloptera 0.22 0.18 2.48 75.66
Hydrobiosidae 0.29 0.06 2.32 78.74
Nematoda 0.16 0.06 1.90 81.26
Acari 0.28 0.00 1.64 83.43
Macrophytes 0.11 0.06 1.24 85.07
Terrestrial 0.16 0.00 1.08 86.50
Gripopterygidae 0.05 0.06 0.90 87.70
Collembola 0.13 0.00 0.84 88.81
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Densidad energética
Salmo trutta en SAM mostró una DE mayor 

después de la remoción de la castorera 
(ANOVA 2f, F=6.01, P<0.05). Sin embargo, no 
se encontraron diferencias entre río arriba y 
río abajo de la castorera (ANOVA 2f, F=0.86, 
P=0.36; interacción no significativa ANOVA 2f, 
F=0.02, P=0.89) (Figura 5a). Salvelinus fontinalis 
en LAS mostró una DE menor después de la 
remoción de la castorera (ANOVA 2f, F=7.07, 
P<0.05), y se observó una mayor DE río arriba 
de la castorera (ANOVA 2f, F=4.77, P<0.05; 
interacción no significativa (ANOVA 2f, 
F=0.72, P=0.40) (Figura 5b).

D��������
En este trabajo se estudió por primera vez 

el efecto de la remoción de castoreras de C. 
canadensis sobre la fauna íctica del sector 
argentino de la Isla Grande de Tierra del 
Fuego, teniendo en cuenta su efecto sobre 
la condición, la densidad energética y la 
dieta de las diferentes especies de peces. En 
los seis sitios de estudio se capturaron tres 
especies de peces introducidas pertenecientes 
a la familia Salmonidae. Luego de remover 
las castoreras se observó un aumento en la 
captura de salmónidos en general y cambios 
en sus tallas, pesos, condición y densidad 
energética, y en las dietas de S. fontinalis y S. 
trutta. En particular, en S. fontinalis de LAS y 
ESM se observaron tallas, pesos y condición 
mayores, y densidad energética menor; en 
O. mykiss (PIP), tallas y pesos mayores, y 

en S. trutta (SAM), tallas, pesos y densidad 
energética mayores, y menor condición. Hasta 
el presente, en Tierra del Fuego no se había 
estudiado el efecto de la remoción de castores 
sobre la condición, la densidad energética y la 
dieta de salmónidos. Por otro lado, se observó 
que cada especie de salmónido estuvo asociada 
a determinadas condiciones ambientales: 
O. mykiss, a mayor caudal, profundidad y 
temperatura; S. trutta, a mayor conductividad 
y sólidos en suspensión, y S. fontinalis, a mayor 
velocidad de corriente.

Gran cantidad de trabajos documentaron que 
las castoreras tienen un efecto positivo sobre 
la abundancia de salmónidos (Cunjak 1996; 
Collen and Gibson 2001; Arismendi et al. 2020) 
debido al incremento de la superficie de agua 
disponible para los organismos acuáticos, lo 
que se traduce en mayor disponibilidad de 
espacio y recursos (Johnston and Naiman 1990). 
Por ejemplo, las castoreras pueden resultar 
ambientes propicios para que se desarrollen 
macroinvertebrados, lo que enriquece la oferta 
alimenticia para los peces (Arismendi et al. 
2020). Sin embargo, también pueden tener un 
efecto negativo sobre las poblaciones de peces, 
ya que los diques pueden actuar como barreras 
para su migración, como se observó para S. 
trutta en Estados Unidos (Gard 1961; Lokteff 
et al. 2013). En este trabajo, el incremento en 
las capturas de las tres especies de salmónidos 
luego de remover las castoreras (~43% en 
total, y más del triple en el caso de O. mykiss) 
podría deberse a que la restauración de los 
cauces naturales permite que estas especies 

Figura 5. a) Densidad energética de Salmo trutta en el río San Martín (SAM). b) Densidad energética de Salvelinus 
fontinalis en el río Lasifashaj (LAS). N debajo de las cajas (antes y después de la remoción de las castoreras).
Figure 5. a) Energy density of Salmo trutta from San Martín river (SAM). b) Energy density of Salvelinus fontinalis from 
Lasifashaj river (LAS). N below the boxes (before and after the removal of beaver dams).
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se muevan más libremente a lo largo de los 
ríos y arroyos. Es probable que los salmónidos 
juveniles utilicen los embalses de las castoreras 
como sitios de refugio y alimentación, y luego 
de su remoción se redistribuyan a lo largo 
del cauce (Malison et al. 2014). Si bien no 
existe otra información sobre el efecto de la 
remoción de castoreras en la fauna íctica en 
el Hemisferio Sur, Niles et al. (2013) también 
observaron un aumento en la abundancia de 
S. fontinalis luego de la remoción de castoreras 
en el río Middlefork, Virginia Occidental. En 
este sentido, se requieren más estudios en los 
que se incluyan muestreos en el embalse de 
las castoreras.

En el presente estudio, ninguno de los sitios 
de muestreo se encuentra a menos de 15 km 
de alguna desembocadura, ya sea marina 
o de agua dulce. Esto explicaría que no se 
capturaran especies nativas de galáxidos 
como G. maculatus o A. zebra, ya que se suelen 
encontrar en cercanía a las desembocaduras de 
cursos de agua, tanto de lagos y lagunas como 
del mar por su estrategia de vida migradora 
(McDowall 1968, 1971). Por ejemplo, en el 
sector argentino de la IGTdF, se encontró a G. 
maculatus solo en cursos de agua con descarga 
al mar (poblaciones diádromas) y en lagos y 
lagunas (poblaciones encerradas) (Boy et al. 
2007; Cussac et al. 2020; Rojo et al. 2020). El 
tipo de ambiente puede influir en la ausencia 
de especies de peces nativos en los sitios 
analizados; sin embargo, no puede descartarse 
el efecto de las interacciones interespecíficas, 
ya que se observó que los salmónidos 
pueden competir por los recursos o depredar 
sobre ellos, como en el caso de G. maculatus 
(Penaluna et al. 2009; Tagliaferro et al. 2015; 
Hüne et al. 2022). Las represas de C. canadensis 
representarían un tipo de interacción negativa, 
pudiendo afectar la migración de G. maculatus 
(que por su talla generalmente menor que 120 
mm no suele superar desniveles de más de 
20 cm [Vila et al. 1999; Baker 2003]) e influir 
en la migración río arriba de la lamprea G. 
macrostoma, como observaron Bashinskiy 
y Osipov (2016) en Rusia en Eudontomyzon 
mariae (Berg 1931). Si bien la ausencia de 
peces nativos no se puede atribuir al tipo de 
ambiente, a la competencia o a la depredación 
por parte de salmónidos, o a la fragmentación 
de su hábitat por las represas de C. canadensis, 
se requieren más estudios en ambientes de 
la IGTdF para determinar la presencia y 
distribución de estas especies, sobre todo en 
cursos de agua sin C. canadensis.

En general, se encontró que cada especie 
de salmónido estuvo asociada a un hábitat 
con condiciones ambientales particulares: S. 
fontinalis se asoció a ambientes con mayor 
velocidad de corriente; S. trutta, a ambientes 
con mayor conductividad y sólidos en 
suspensión, y O. mykiss, a ambientes con 
mayor caudal y profundidad. Si bien hay 
autores que atribuyen estas diferencias a la 
desigual introducción espacial para la pesca 
deportiva desde comienzos de la década de 
1930 (Vila et al. 1999), en este caso no sería la 
razón más influyente, ya que la introducción 
de estas tres especies de salmónidos en la 
IGTdF (especialmente O. mykiss y S. trutta) fue 
en numerosos ambientes y con superposición 
entre ellas (Macchi and Vigliano 2014). 
Por ejemplo, O. mykiss se introdujo en las 
cuatro cuencas hidrográficas presentes en 
la isla (Figura 1). Sin embargo, el 97% de los 
individuos de esta especie se capturó en el 
sitio PIP, ubicado al suroeste del ambiente 
cordillerano. Lo mismo ocurre en S. trutta, 
introducida regularmente en los mismos 
ambientes que O. mykiss, pero capturada solo 
en el sitio SAM, al este de la zona de transición. 
Salvelinus fontinalis es un caso particular, ya 
que se introdujo en la zona sur de la cordillera 
y en la zona de transición (Macchi and Vigliano 
2014), pero resultó la especie más numerosa 
en los sitios de muestreo. Estas diferencias 
sugieren una preferencia de cada especie por 
un ambiente en particular como así también 
diferencias en la capacidad de dispersión de 
cada especie o competencia interespecífica.

Los  cambios en la dieta observados  en S. trutta 
y S. fontinalis se deberían a una ampliación del 
hábitat disponible debido a la eliminación de 
barreras físicas, y una consecuente mayor 
movilidad de los individuos en el curso de 
agua. En este sentido, se observó que el home 
range de estas especies es de más de 300 m 
(Jackson 1980; Hartman and Logan 2010). 
Además, la restauración del cauce de los 
cursos de agua implicaría un cambio en la 
diversidad de macroinvertebrados presentes, 
con efectos potenciales sobre la dieta de los 
peces. Por ejemplo, los tricópteros —uno de 
los ítems que aumentó su representación en la 
dieta de S. trutta luego de la remoción de las 
castoreras— prefieren ambientes con mayor 
velocidad de corriente y mayor oxigenación 
(Bispo et al. 2006). El género Chilina, por otro 
lado, podría haber aumentado su contribución 
a la dieta de S. trutta luego de la remoción, ya 
que es un género que suele frecuentar sitios de 
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sustrato rocoso (Gutiérrez Gregoric et al. 2012) 
y las castoreras a menudo suelen producir 
cauces con fondos fangosos modificando la 
comunidad de macroinvertebrados (Niles 
et al. 2013). Asimismo, no se descarta una 
influencia ontogenética en la variación de la 
dieta de cada especie.

Los cambios observados en la densidad 
energética de S. fontinalis a lo largo del estudio 
se pueden relacionar con los cambios en la 
dieta antes mencionados. La disminución de 
su densidad energética luego de remover las 
castoreras se podría relacionar con la menor 
representación entre sus ítems alimentarios de 
los coleópteros, de alto valor energético (23 
kJ/g) (Ciancio et al. 2007). Por el contrario, 
la mayor densidad energética observada 
en S. trutta después de la remoción de las 
castoreras no respondería a los cambios en 
sus ítems alimentarios, dado que disminuyó 
la representación de macroinvertebrados del 
género Hyalella (17 kJ/g) (Ciancio et al. 2007) y 
aumentó la de ítems de menor valor energético 
como los caracoles del género Chilina (4 kJ/g) 
(Ciancio et al. 2007) y los tricópteros (3 kJ/g) 
(Johnson et al. 2006). Asimismo, las condiciones 
ambientales también pueden influir en 
la densidad energética de un organismo 
(Rand and Hinch 1998). En este sentido, una 
velocidad de corriente mayor demanda mayor 
esfuerzo y gasto energético (Rand et al. 2006), 
que se refleja en un detrimento de su densidad 
energética si la demanda no es suplida por 
la dieta. Así, en el caso de S. fontinalis, la 
menor densidad energética observada luego 
de la remoción de las castoreras podría estar 
influenciada también por la restauración de la 

corriente natural (mayor velocidad y mayor 
movilidad), con el consiguiente incremento 
del gasto energético, ya que esta especie se 
observó en sitios con mayor velocidad de 
corriente.

C���������
En este trabajo se observó que la restauración 

de los ambientes estudiados no aumentó la 
riqueza de especies ícticas, al menos en el 
año del estudio. En ningún curso de agua se 
registraron especies nativas. Los resultados 
sugieren que eliminar la barrera física que 
constituyen las castoreras de C. canadensis 
favorecería a) una distribución más extendida 
de los salmónidos a lo largo del curso de agua, 
y b) cambios en la densidad energética y 
condición de los salmónidos, que podrían estar 
asociados en S. trutta a cambios en sus ítems 
alimentarios, y en S. fontinalis a cambios en su 
dieta o a mayores requerimientos energéticos 
para afrontar el aumento del caudal. No 
obstante, se evidencia la necesidad de más 
estudios que incluyan muestreos en los 
embalses de las castoreras de C. canadensis.
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