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RESUMEN 

Una especie invasora es aquella que como resultado de la actividad humana es introducida 

en el ecosistema que no es nativo, adaptándose y convirtiéndose así en un agente de 

cambio y amenaza para la biodiversidad nativa, con daño económico potencial. Este 

concepto se refiere no solo al transporte por vectores, sino también a la modificación que 

hacen los hombres del ambiente nativo, alterándolo y transformándolo en un “nuevo” 

donde las especies nativas en el “viejo” ambiente son desplazadas o actúan como 

invasoras en ese “nuevo” ambiente. La “almeja asiática” Corbicula fluminea (Müller 

1774) es una de las especies invasoras más ampliamente distribuidas en los ecosistemas 

de agua dulce del planeta. Posee una distribución nativa que incluye el sureste de China, 

Corea y el sureste de Rusia, y se ha extendido por casi todos los países de Europa y de 

América, en donde se registra desde Canadá hasta la Patagonia. Esta especie, considerada 

ingeniero de ecosistemas, modifica sustancialmente el ambiente, principalmente con sus 

actividades de filtración, excreción y bioturbación. Es a partir de estas actividades que 

alterar el flujo de energía y el ciclo de nutrientes, la penetración de luz en la columna de 

agua y la transferencia de partículas del agua al sedimento. 

Algunos de estos cambios físicos y químicos, originan a su vez cambios bióticos. Por 

ejemplo, su efecto sobre los nutrientes influye sobre los ensambles de productores 

primarios con alteraciones en las redes tróficas. Provee un sustrato duro que funciona 

como hábitat, refugio y/o sustrato para algunas especies o, por el contrario, desplaza y/o 

reduce los hábitats disponibles para otros macroinvertebrados. Por filtración puede 

disminuir el reclutamiento de otras especies de bivalvos con larvas planctónicas, así como 

la abundancia de especies del fitoplancton. Puede cambiar la vía energética principal del 

sistema pelágico a bentónico (principalmente por filtración y excreción) en función de las 

concentraciones de nutrientes o por excreción de células viables en la superficie del 

sedimento. 

Debido a que el manejo de las invasiones biológicas es el resultado directo del desarrollo 

del conocimiento y la valoración de la descripción, predicción y riesgo, el propósito de 

este trabajo fue realizar un análisis de proceso de invasión de esta especie en la región 

patagónica, donde C. fluminea se encuentra en avance. Los objetivos generales fueron 

caracterizar el estado de avance de la invasión y la dinámica poblacional de C. fluminea 

en Patagonia, y explorar la influencia de su presencia en la calidad del agua y sedimentos 

y en los ensambles biológicos de los ecosistemas acuáticos de la región. Para el estudio 
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se seleccionó el río Limay, en el que la invasión está ocurriendo: sus nacientes, en el Lago 

Nahuel Huapí, están libre de C. fluminea; su sector medio posee parches de pequeñas 

poblaciones y hacia su confluencia con el río Neuquén la invasión está ya extendida y es 

abundante.  

En este río se realizó un muestreo diagnóstico de su distribución espacial en riberas y 

humedales anexos hasta encontrar tramos no invadidos. Para el análisis de la influencia 

de la invasión en variables físico-químicas y biológicas, se usaron comparaciones entre 

sitios invadidos y no invadidos, como condición de referencia. Se muestrearon las 

secciones del río (invadido: Arroyito, y no invadido: Fortín Nogueira), y de embalses 

[invadido: Ezequiel Ramos Mexía (Chocón), y no invadido: Pichi Picún Leufú]. Se 

muestrearon otras dos localidades, el humedal Pantanito, en la llanura de inundación del 

Limay medio, y Paso Córdoba, en el río Negro. Las muestras de esta última fueron 

utilizadas para los análisis histológicos.  

Las muestras de las poblaciones de C. fluminea se colectaron manualmente con la ayuda 

de una pala, en las zonas de costa de los distintos ambientes analizados. Las muestras de 

bentos (juveniles y adultos) se tomaron de superficies conocidas de 0,36 m2 y 30 cm de 

profundidad, definidas con un cuadrante de PVC (policloruro de vinilo) de estas medidas, 

y se tamizaron bajo agua con mallas de 10,0 y 1,0 mm de abertura. Se analizó la presencia 

de larvas en el plancton por medio de muestreos con red de plancton en las aguas 

superficiales (hasta 0,5 m de profundidad) de todos los sitios. Se analizó la potencialidad 

de las poblaciones de la región de incubar larvas en hemibranquias, a partir de cortes 

histológicos, y su potencial capacidad dispersante, cuando las almejas son usadas como 

carnada viva. Además, se complementó con una encuesta aplicada a pescadores de la 

región, para caracterizar el perfil de pesquería y su potencial rol de vector en la dispersión. 

Durante el muestreo físico-químico se determinaron in situ: temperatura, pH, 

conductividad eléctrica, oxígeno disuelto, porcentaje de saturación y granulometría. En 

el laboratorio se determinaron fósforo y nitrógeno totales del agua, sólidos suspendidos 

totales, clorofila a y calcio en agua, así como también materia orgánica, fósforo y 

nitrógeno total en sedimento. Los muestreos de los ensambles de macroinvertebrados 

acuáticos bentónicos se realizaron con una red con marco en forma de D de 30 cm de 

diámetro con malla de 500 µm y se tomaron tres réplicas en cada uno de los 4 sitios, cada 

una con un área de 30 × 150 cm. Se aplicó el enfoque de grupos funcionales basados en 

adaptaciones morfológicas y conductuales para adquirir sus alimentos: fragmentadores, 

raspadores, colectores-filtradores, recolectores, depredadores, y picadores herbívoros. 
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Para el muestreo del fitoplancton se usó una red (malla de 20 µm) para filtrar el agua 

superficial en cada sitio de muestreo, y para el fitobentos se utilizó el raspado de rocas 

del fondo. En la cuantificación de ambos se reportó la abundancia relativa de taxones en 

al menos 300 “unidades de células” o “unidades de conteo naturales”. En estos grupos se 

usó también un enfoque de grupos funcionales diferenciados por rasgos o adaptaciones 

especializadas, del código alfanumérico (A-Z). 

De acuerdo a los requerimientos de los datos, estos fueron analizados mediante la 

aplicación de métodos estadísticos univariados, bivariados y multivariados, con 

diferentes paquetes estadísticos. En los casos en los que fue necesario, se realizó 

previamente una verificación de la normalidad y homogeneidad de la varianza y, cuando 

se requirió se transformaron los datos mediante el log (x+1) o raíz cuadrada. Para evaluar 

las diferencias en las variables ambientales y métricas de las comunidades entre los sitios 

se utilizaron ANOVAs siempre considerando sitio invadido/no invadido como variable o 

factor. En el caso de datos no aptos para el uso de métodos paramétricos, se utilizó 

ANOVA no paramétrico por rangos de Kruskal-Wallis o la prueba de Mann Whitney para 

pares de comparaciones. Las relaciones entre los sitios de muestreo, abundancia de C. 

fluminea, variables ambientales, macroinvertebrados y microalgas fueron también 

examinadas mediante métodos de ordenamiento. Para verificar la significancia de los 

modelos obtenidos se utilizaron diversas pruebas apropiadas a cada caso. 

Los resultados obtenidos mostraron que el proceso de invasión de Corbicula fluminea en 

el río Limay, Patagonia argentina estuvo condicionado por la interacción entre los 

requerimientos y estrategias ecológicas de esta especie invasora y las características 

ambientales particulares de esta región (invasividad e invasibilidad, respectivamente), 

que además determinaron sus impactos. El punto de mayor avance de este a oeste por el 

río Limay se localizó en el humedal Pantanito, en la llanura de inundación del Limay 

medio. Esto, junto a fechas y localizaciones de registros previos, indica una dispersión 

lenta (aproximadamente 8,8 km año-1), este-oeste por el Limay y resto de la Patagonia, 

comparativamente menor a las tasas de dispersión registradas para C. fluminea en otros 

ambientes. La lenta dispersión puede deberse a la baja actividad de vectores y a la 

limitante que representan las relativas bajas temperaturas de invierno de la región, para la 

generación de una mayor cantidad de propágulos extraídos por los vectores. Las 

temperaturas más bajas de estos sitios son de -2,5 °C, y pueden llegar a -14 °C.  

Por otro lado, las poblaciones se mantendrían en densidades relativamente bajas, debido 

a la escasez del recurso alimento, por la oligotrofia de la mayoría de los grandes cuerpos 
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de agua de la Patagonia. La dispersión estaría mediada principalmente por la pesca con 

carnada viva con presencia de larvas en branquias, y la falta de control y vigilancia 

permanente sobre este principal vector. Además, la incubación de larvas en branquias, 

influenciada por los bajos valores de temperatura, se considera una estrategia exitosa 

(invasividad) frente a esta restricción ambiental, al liberarse individuos juveniles, con 

mayor probabilidad de éxito. La dispersión a través de larvas en branquias, está 

relacionada a su vez con la dispersión antrópica de la especie, pues su uso como carnada 

viva pone a esta actividad como vector potencial de la invasión en la región, que podría 

suponer una presión de los propágulos para sitios no invadidos en los que se use esta 

forma de pesca. 

La principal diferencia encontrada en los sitios invadidos, respecto a la calidad físico-

química del agua y de los sedimentos, fue el incremento en la concentración de Ca y P en 

la columna de agua. Se infiere que esto fue causado por resuspensión del sedimento de 

las sales insolubles de Ca-P del sedimento, como consecuencia probable de la 

bioturbación provocada por C. fluminea en su actividad excavatoria. Este cambio tendría 

una retroalimentación positiva con el crecimiento de las poblaciones de la almeja, en tanto 

incrementa las concentraciones de Ca, un requerimiento para esta especie (invasibilidad). 

La reducción de los bivalvos nativos u organismos del grupo funcional colectores-

filtradores en general de sitios invadidos, como gastrópodos, coleópteros y tricópteros 

puede estar relacionada con la presencia de C. fluminea.  La competencia por el recurso 

alimento, que fue limitado en los sitios estudiados (oligotrofia) se asoció con este impacto 

negativo en la abundancia de algunos macroinvertebrados acuáticos en presencia de esta 

especie invasora. El grupo de macroinvertebrados favorecido fue el de los efemerópteros, 

principalmente algunas especies recolectoras que muestran una forma corporal 

hidrodinámica y son buenas nadadoras, lo que conductualmente permite mejores 

oportunidades en la obtención del alimento, que pudo favorecerse por la acción 

bioturbadora de esta especie. No se observó un impacto de invasión en los grupos algales 

del fitoplancton, pero sí se vieron afectadas la riqueza y estructura de los ensambles del 

fitobentos. La evidencia sugiere que la presencia de C. fluminea ocasionó la 

predominancia de especies de algas que forman colonias largas que se extienden más allá 

de la capa límite de los microambientes turbios a su vez por la actividad de la especie, lo 

que les permite explotar recursos (luz) que no están disponibles para otras especies más 

pequeñas.  
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ABSTRACT 

An invasive species is a exotic or non-native species that establishes itself in natural or 

semi-natural habitats or ecosystems; it is an agent of change and represents one of the 

main threats to native biodiversity. The introduction of these species causes 

environmental, economic and social problems, as the disruption of natural ecosystems, 

changes in the diet of native species, disease transmission and economic losses in several 

industrial processes. The “Asian clam” Corbicula fluminea (Müller 1774) is one of the 

most ubiquitous invasive species in freshwater ecosystems. Its native range includes 

southeastern China, Korea and southeastern Russia, and its distribution extended to 

almost all the countries of Europe and in America the species occurs from Canada to 

Patagonia. Corbicula fluminea is considered as an ecosystem engineer, because it 

substantially modifies the environment, by filtration, excretion and bioturbation activities. 

These processes can alter the flow of energy, the cycles of nutrients, the penetration of 

light into the water column and the transference of particles from water to sediment.  

Some of these physical and chemical changes, in turn, originate biotic changes. For 

example, its effect on nutrients affects the assemblages of primary producers with 

alterations in the trophic networks. Valves of C. fluminea provides hard substrates that 

functions as a habitat and/or refuge for some species. It also displaces and/or reduces the 

habitats available for other species: by filtration it can decrease the recruitment of other 

species of bivalves with planktonic larvae, as well as the abundance of phytoplankton 

species. It can change the main energy pathway of the pelagic system to benthic (mainly 

by filtration and excretion) depending on nutrient concentrations or by excretion of viable 

cells on the sediment surface. 

Because the management of biological invasions is the direct result of the development 

of knowledge and the assessment of the description, prediction and risk of invasions, the 

purpose of this research was to carry out an analysis of the invasion process in advance 

of C. fluminea in the Patagonian region. The overall objectives were to analyze the 

progress of the invasion and population dynamics of C. fluminea in Patagonia, and the 

influence of their presence on the quality of water and sediments and also in biological 

assemblages of freshwater ecosystems. For the study, the Limay River was selected, in 

which the invasion is dispersing: its sources Lake Nahuel Huapí is free of C. fluminea; 

downstream in its middle section there are patches of small populations and towards its 

confluence with the Neuquén River the invasion is already widespread and abundant. 
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For the study, the Limay river was selected, where a diagnostic sampling of its spatial 

distribution was carried out on banks and annexed wetlands to non-invaded sites. For the 

analysis of the influence of invasion on physicochemical and biological variables, 

comparisons between invaded and non-invaded sites were used as a reference condition. 

The river (invaded: Arroyito and non-invaded: Fortín Nogueira), and reservoirs (Ezequiel 

Ramos Mexía invaded and non-invaded Pichi Picún Leufú) sites were sampled. Two other 

locations were sampled, the Pantanito wetland, in the middle Limay floodplain, and Paso 

Córdoba, in the Negro river. The samples from the Paso Córdoba were used in the 

histological analyses. 

Samples of C. fluminea populations were collected with a shovel in the coastal areas of 

the environments. The samples of benthos (juveniles and adults) were taken from known 

surfaces 0.36 m2 (depth: 30 cm), defined with a PVC quadrant and were sieved under 

water with meshes of 10.0 mm and 1.0 mm aperture, respectively. The presence of larvae 

in the plankton was sampled in the surface waters (up to 0.5 m depth) in all the sites, with 

a plankton net. The capacity of the species to incubate larvae in hemibranches in the 

region, was studied from histological slides, considering the potential dispersal capacity, 

of clams when they are used as live bait. In addition, a complementary questionnaire was 

applied to fishermen of the region, with the purpose to characterize the fishery profile and 

its potential role as a vector in dispersion of the species. 

During the physical-chemical sampling, the following variables were determined in situ: 

temperature, pH, electrical conductivity, dissolved oxygen, percentage of saturation and 

granulometry. In the laboratory total water phosphorus and nitrogen, total suspended 

solids, chlorophyll a and calcium were determined in water; and organic matter, 

phosphorus and total nitrogen were determined in sediment. The samplings of the aquatic 

macroinvertebrate assemblages (benthos) were carried out with a D-shaped frame net of 

30 cm in diameter and 500 µm of mesh. Three replicates were taken in each of the 4 

sampling sites (surface: 30 × 150 cm). The approach of functional groups based on 

morphological and behavioral adaptations was applied: scrapers, piercers, shredders, 

collector-gatherers, collector-filterers and predators. 

A net (20 µm mesh) was used for phytoplankton sampling, to filter the surface water at 

each sampling site. The phytobenthic samples were carried by scraping of bottom rocks. 

The relative abundance of taxa was reported respect to at least 300 "cell units" or "natural 

counting units". In these algal groups, an approach of functional groups differentiated by 

traits or specialized adaptations of the alphanumeric code (A-Z) was also applied. 
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According to the data requirements, univariate, bivariate and multivariate statistical 

methods were conducted, using different statistical packages. Verification of the 

normality and homogeneity of the variance was previously carried out, using the Shapiro-

Wilk and Levene tests, respectively. When it was required, the data were transformed 

using the log (x + 1) or square root. One-way ANOVA with invaded and non-invaded 

sites as a categorical variable was used to evaluate the differences between the sites, with 

respect to environmental variables and community metrics. In the case of data not suitable 

for the use of parametric methods, nonparametric ANOVA by Kruskal-Wallis ranks or 

the Mann Whitney test for pairs of comparisons were used. The relationships between 

sampling sites, abundance of C. fluminea, environmental variables, native mollusks, 

functional groups and classes of microalgae were also examined by means of ordering 

methods. To verify the significance of the models obtained, the Monte Carlo permutation 

test was used. 

The results obtained showed that the invasion process of Corbicula fluminea in the Limay 

River, Patagonia was conditioned by the interaction between the requirements and 

ecological strategies of this invasive species and the particular environmental 

characteristics of this region (invasiveness and invasibility, respectively), which also 

determined the impacts of species. The most distant point of invasion (east to west), along 

the Limay River, was located in the Pantanito wetland, in the middle Limay floodplain, 

which. These data together with previous records, indicates a slow east-west dispersion 

through the Limay, comparatively to other higher dispersion rates recorded for C. 

fluminea in other environments, mainly related to the relative low temperatures. The 

incubation of larvae in hemibranches, also influenced by the low temperature values, is 

considered a strategy (invasiveness) against this environmental restriction, as juvenile 

individuals are released, with a higher probability of success. The dispersion through 

larvae in hemibranches, is to also related to the anthropic dispersal of the species, as it is 

used as live bait. This shows the importance of fishing practices as a potential vector of 

the invasion in the region, which could mean a pressure of propagules for non-invaded 

sites. 

The increase in the concentration of Ca and P in the water column was the main difference 

found in the invaded sites, with respect to the physical-chemical quality of the water and 

sediments. From these results could be inferred that the cause was the resuspension of the 

sediment of the insoluble salts of Ca-P as a consequence of the bioturbation by C. 

fluminea in its excavation activity. This change would have a positive feedback with the 
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growth of clam populations, while increasing Ca concentrations is a requirement for this 

species (invasiveness). 

The reduction of native bivalves or organisms of the collector-filter functional group in 

general from invaded sites, such as gastropods, coleopterans and trichopterans, may be 

related to the presence of C. fluminea. The competition for the food resource, which was 

limited in the studied sites (oligotrophy) could have caused this negative impact on the 

abundance of some aquatic macroinvertebrates in the presence of this invasive species. 

The favored group of macroinvertebrates that of ephemeropterans, mainly some foraging 

species that show a hydrodynamic body shape and are good swimmers, which 

behaviorally allows better opportunities in obtaining food, which could be favored by the 

bioturbating action of this species. No invasion impact was observed in the algal groups 

of phytoplankton, but the richness and structure of the phytobenthos assemblages were 

affected. Evidence suggests that the presence of C. fluminea caused the predominance of 

species of algae that form long colonies and extend beyond the turbid boundary layer of 

microenvironments caused by the activity of the species. This strategy allows these 

species to exploit resources (light) that are not available to other smaller species. 

The invasion could continue to advance at a slow pace throughout Patagonia, due to the 

low winter temperatures in the region as limitation. On the other hand, the populations 

would remain at relatively low densities, due to the limited food as a resource, due to the 

oligotrophy of most of the highest water bodies of Patagonia. The dispersal would be 

mainly mediated by fishing with live bait with the presence of larvae in hemibranches, 

and the lack of permanent control / surveillance over this main vector. 
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INTRODUCCIÓN  

Síntesis del tema Invasión y Especies Invasoras 

Una especie invasora ha sido definida como una especie exótica o no nativa que adquiere 

una ventaja competitiva y no presenta obstáculos naturales para su proliferación, lo que 

le permite dispersarse rápidamente y conquistar nuevas áreas dentro del ecosistema 

receptor, en el que se vuelve dominante. Esta definición hace referencia al criterio del 

proceso de invasión, presentado por Lockwood et al. (2007), en donde interesa la forma 

en que ocurre el proceso de invasión. Para otros, es una especie no nativa que se establece 

en hábitats o ecosistemas naturales o seminaturales, como un agente de cambio y que 

representa una de las principales amenazas para la biodiversidad nativa (CDB 2009; 

IUCN 1999; Gallardo et al. 2018). 

De acuerdo a Darrigran y Brea (2018) una definición de especie invasora más acorde 

podría ser “aquella que como resultado de la actividad humana es introducida en el 

ecosistema que no es nativo, adaptándose y convirtiéndose así en un agente de cambio y 

amenaza para la biodiversidad nativa y con daño económico potencial”. En esta definición 

“como resultado de la actividad humana es introducida en el ecosistema que no es nativo”, 

se refiere no solo al transporte por vectores, sino también a la modificación que hacen los 

hombres del ambiente nativo, alterándolo y transformándolo en un “nuevo” ambiente 

donde las especies nativas en el “viejo” ambiente son desplazadas o actúan como 

invasoras en ese “nuevo” ambiente. 

No obstante, las particularidades de cada definición, las especies invasoras deben 

atravesar una serie de pasos en el proceso de invasión (Lockwood et al. 2007), que tienen 

como base la teoría de las barreras: 1) geográfica, 2) ambiental, 3) reproductiva y de 4) 

dispersión) propuesta por Richardson et al. (2000) (Figura I). Penchaszadeh (2005) 

explicó lo que estas barreras representan en el proceso de invasión: 1) la introducción 

inicial debe ocurrir a través de una barrera que sería insuperable naturalmente, 2) la 

especie invasora debe poder adaptarse al hábitat en su nueva localidad, 3) la especie 

invasora debe ser capaz de reproducirse en su nuevo rango de distribución y todas las 

etapas del ciclo de vida deben poder completarse y 4) accidental o deliberadamente, 

ocurre una dispersión subsiguiente ocupando un nuevo y mayor rango geográfico.  
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Figura I. Procesos relacionados con las invasiones y barreras geográficas, ambientales, 

reproducción y dispersión que debe superar una especie antes de convertirse en invasora. Tomado 

de Darrigran y Torres (2014).  

 

Respecto a características que aumentan las probabilidades de éxito en un nuevo hábitat 

son: gran distribución geográfica con la capacidad potencial de colonizar una amplia 

gama de hábitats, considerable variabilidad genética y plasticidad fenotípica, tolerancia 

fisiológica a los cambios abióticos, tiempos de generación cortos, crecimiento rápido, 

madurez sexual rápida y gran fecundidad, comportamiento oportunista (estrategas r), 

asociación con actividades humanas y alto potencial de dispersión (Lodge 1993; Alcaraz 

et al. 2005; Céréghino et al. 2005). 

Si bien no toda especie no nativa es una especie invasora, la introducción de especies trae 

aparejados problemas ambientales, económicos y sociales (Darrigran 2002). Entre ellos 

se pueden enumerar: la alteración de los ecosistemas naturales, convirtiéndose en especies 

denominadas ingenieras de ecosistemas (Darrigran y Damborenea 2011), cambios en la 

dieta de las especies nativas (Penchaszadeh et al. 2000), transmisión de enfermedades y 

pérdidas económicas en procesos industriales. A su vez, la pérdida de riqueza de moluscos 

no nativos se ha relacionado en América del Sur con el grado de urbanización, el comercio 

y el deficiente estado de conservación de estas áreas (Darrigran et al. 2020), es decir está 

favorecida por las actividades antrópicas. 
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Como las especies invasoras son difíciles de detectar en los estadios tempranos de su 

asentamiento, para cuando los efectos son perceptibles, la invasión ha alcanzado grandes 

magnitudes con graves consecuencias (Kamburskaya et al. 2013). El manejo de las 

invasiones biológicas es el resultado directo del desarrollo del conocimiento y la 

valoración de la descripción, predicción y riesgo de una invasión biológica (National 

Research Council 2002; Lockwood et al. 2007; Darrigran et al. 2012a; Darrigran y 

Damborenea 2015) en el marco de la integración de factores sociales y económicos que 

sustenten a dicho manejo (Darrigran y Damborenea 2006).  

Los registros de especies no nativas de ambientes acuáticos se han incrementado 

rápidamente en todo el mundo (Lockwood et al. 2007), que indican surgimiento de 

especies invasoras y las alteraciones en los sistemas naturales y artificiales consecuentes. 

Esto ha generado un creciente interés en su estudio, relacionado a su dispersión, su 

impacto en la biodiversidad y su papel en la alteración de los ecosistemas (Lockwood et 

al. 2007; Richardson y Pysek 2008). Sin embargo, frecuentemente la información 

disponible en las bases de datos internacionales referidas a especies no nativas y a 

especies invasoras, en lo referido en especial a moluscos, es incompleta (Darrigran et al. 

2020). 

La “almeja asiática” Corbicula fluminea (Müller 1774) es una de las especies invasoras 

más ampliamente distribuidas en los ecosistemas de agua dulce (Sousa et al. 2008c) y 

posee una distribución nativa que incluye el sureste de China, Corea y el sureste de Rusia 

(McMahon 1982). Aunque la distribución general puede ser controvertida debido a que 

en ocasiones no son registrados los ejemplares vivos, el rango invadido abarca casi todos 

los países de Europa (con la excepción de los países del norte donde la temperatura del 

agua es probablemente demasiado baja para sobrevivir en invierno) y desde la Patagonia 

en América del Sur hasta Canadá en América del Norte (Ilarri y Sousa 2012).  

Corbicula en la región 

Corbicula fluminea se encuentra entre las varias especies de moluscos no nativos de agua 

dulce que han sido introducidos en América del Sur (Darrigran y Pastorino 2004), y es 

también el molusco no nativo de agua dulce más extendido en esta región (Darrigran et 

al. 2020). En las últimas décadas, los estudios de C. fluminea han demostrado una 

considerable dispersión geográfica (Figuras II y III) y comportamientos invasivos 

(Mouthon 1981; Araujo et al. 1993; McMahon 2000; Darrigran 2002; Darrigran et al. 

2020). Los autores de la Figura III consultaron las bases de datos Global Biodiversity 
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Information Facility GBIF (www.gbif.org), Global Invasive Species Data-base GISD 

(www.iucngisd.org/gisd/) y Ocean Biogeographic Information System OBIS 

(www.obis.org); más la opinión de expertos y la revisión de literatura del tema.  

 

 

Figura II. Distribución de Corbicula fluminea en el mundo. Tomado de la base de datos Global 

Biodiversity Information Facility GBIF (www.gbif.org) que cuenta con 60.006 coordenadas de 

registros de la especie. Círculos más oscuros indican superposición de registros. 

 

 

Figura III. Distribución de Corbicula fluminea 

en América del Sur. Tomado de Darrigran et al. 

(2020).  

 

 

 

 

 

http://www.gbif.org/
http://www.obis.org/
http://www.gbif.org/
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La clasificación de la especie es la siguiente, basada en la hipótesis filogenética propuesta 

por Ituarte y Dreher-Mansur (2020). 

Bivalvia (Clase) 

          Venerida (Orden)  

              Corbiculidae (Familia)  

                 Corbicula (Género)  

                     Corbicula fluminea (Müller, 1774) 

La primera vez que se detectó C. fluminea en América del Sur fue en la costa argentina 

del Río de la Plata (Ituarte 1981). En Argentina C. fluminea y Corbicula largillierti 

(Philippi 1844) ingresaron en los ambientes lóticos y lénticos anexos al Río de la Plata 

entre fines del ´60 y mediados de los ´70, posiblemente por la liberación de especímenes 

vivos traídos como alimento (Counts 1986) o en agua de lastre de buques (Darrigran 

1992a; Paschoal et al. 2013; Crespo et al. 2015). Estas especies se dispersaron a lo largo 

de los principales ríos de la Cuenca del Plata (Darrigran 1992b, Corigliano y Malpassi 

1993) y su presencia se ha registrado numerosos ecosistemas acuáticos como los ríos 

Carcarañá (Córdoba), Paraná y Uruguay, (Santa Fe, Entre Ríos, Corrientes, Misiones, 

Chaco) y otros adyacentes. Corbicula spp. se extendió por la Provincia de Buenos Aires 

en arroyos como el Santa Catalina (Darrigran y Damborenea 2005b) y en el río Sauce 

Grande (Martín y Tiecher 2009) y a la Provincia de Catamarca: Río Del Valle, 

particularmente C. largillierti (Torre y Reyna 2013).  

 

Corbicula fluminea en Patagonia 

Corbicula fluminea fue hallado en las costas arenosas del río Colorado, límite norte de la 

Patagonia argentina (sur del país 39"01'S- 64"01'O) (Cazzaniga 1997; Martín y Estebenet 

2002). En el río Negro se ha registrado en el valle superior en Paso Córdoba (39°06’45’’ 

S, 67°37’12’’ O y 39°06’47’’ S, 67°36’ 22’’ O) (Archuby et al. 2013); en Chimpay (39" 

10‘S - 66" 10'O) (Cazzaniga y Perez 1999); y en sitios ubicados entre las localidades de 

Conesa y El Cóndor cerca de la desembocadura del río Negro al mar (desde 40°6′ S, 

64°27' O hasta 40°58′ S, 62°49' O) (Martín y Estebenet 2002; Molina et al. 2015; 

Hünicken 2018). La especie fue colectada además en la Central Térmica Alto Valle sobre 

el río Neuquén en la ciudad de Cipolletti (38" 57' S - 68" 01'O) y aguas arriba en la ciudad 

de Centenario (38" 50' S - 68" 07'O) (Semenas y Flores 2005). Todas estas referencias 

aisladas, sin un estudio poblacional y/o ecológico de la especie en cada una de esas 

file:///C:/AppData/Local/Temp/propuesta
http://www.molluscabase.org/aphia.php?p=taxdetails&id=105
http://www.molluscabase.org/aphia.php?p=taxdetails&id=217
http://www.molluscabase.org/aphia.php?p=taxdetails&id=238370
http://www.molluscabase.org/aphia.php?p=taxdetails&id=238371
http://www.molluscabase.org/aphia.php?p=taxdetails&id=181580
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localidades, señalan la necesidad de realizar estudios de base sobre el estado de la 

bioinvasión de C. fluminea en Patagonia, así como de sus posibles vectores hacia regiones 

no invadidas (Archuby et al. 2013). 

Causas de dispersión de la especie 

La introducción de Corbicula fluminea en los distintos países, como se mencionó 

anteriormente, ha sido de forma accidental, a través de agua de lastre de barcos de carga, 

con fines gastronómicos, como cebo para pesca deportiva y como alimento en acuariofilia 

(suplemento de proteína y calcio para cría de animales), entre otros 

(CORFLU/EEI/NA004 2013). En relación a la capacidad natural de dispersión, esta es en 

general favor de la corriente (CORFLU/EEI/NA004 2013; Counts 1986; Figuerola y 

Green 2002) aunque, a través de los vectores antes señalados, también puede trasladarse 

corriente arriba (Voelz et al. 1998). Los estadios de desarrollo más importantes para la 

dispersión natural (sin intervención humana) son la larva pedivelíger y el juvenil, que 

están suspendidas en la columna de agua, lo que sugiere que el transporte hidrológico es 

el principal medio de dispersión natural de esta especie, pues permite un rápido 

asentamiento aguas abajo (McMahon 1982). Pero el estado adulto posee mayor capacidad 

de dispersión si se considera la antropocoria (Darrigran y Damborenea 2005b), 

especialmente las actividades relacionadas a las pesquerías (McMahon 2000). 

En todos los muestreos realizados desde Santo Tome (Provincia de Santa Fe, Argentina) 

hacia el norte (Brasil), encontraron larvas de C. fluminea en el plancton. Sin embargo, en 

muestras de plancton del Río de la Plata o de arroyos en diferentes locaciones, no se han 

encontrado larvas de Corbicula (sí del bivalvo también invasor Limnoperna fortunei 

(Dunker, 1857)). Esto se debe, probablemente, a la temperatura menor existente en la 

Provincia de Buenos Aires, ya que en esta especie se ha encontrado que el desove se 

detiene cuando la temperatura cae por debajo de los 15 °C (Rajagopal et al. 2000). Los 

individuos incuban a las larvas en sus hemibranquias, hasta que estas son liberadas al 

agua y sedimentan (Cataldo y Boltovskoy 1999; McMahon 2000). Eso se observó para 

estadíos juveniles de pequeñas dimensiones (alrededor de 250 µm), que se anclan a 

sedimentos, vegetación o superficies duras debido a la presencia de un hilo bisal 

mucilaginoso (Sousa et al. 2008 c), que no son planctónicos. Incluso en ambientes 

invadidos por estas almejas y por mejillones dorados, se sugiere que las larvas 

encontradas son solamente de estos últimos, debido al fenómeno de incubación de 

Corbicula (Martins et al. 2006; Houki et al. 2011; Dreher-Mansur et al. 2012).   
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Aunque existe la hipótesis de que la introducción de uno solo de estos individuos puede 

iniciar una nueva población (McMahon 2000), esto es poco probable por la alta 

mortalidad que a veces presenta la especie en sus estadios juveniles (McMahon 1982; 

Thompson y Sparks 1977). A pesar de esto, la estrategia óptima es la prevención, incluso 

de la introducción de individuos juveniles de estas especies invasoras, ya que los costos 

operativos del control se incrementan, y la probabilidad de erradicación disminuye, con 

el avance de la invasión (Darrigran y Damborenea 2005b, 2006).  

Autoecología de Corbicula fluminea 

McMahon (2000) definió a C. fluminea como una especie de agua dulce. No obstante, se 

la puede encontrar en ríos, lagos, zanjas y charcos de aguas dulces o salobres, a menudo 

en comunicaciones de cuerpos de agua con el mar (Aldridge 2012). Su tolerancia a 

ambientes con salinidades mayores que las de otros bivalvos dulceacuícolas permite 

considerar a esta especie como eurihalina (Bertrand et al. 2017), e incluso en condiciones 

experimentales tolera un rango de salinidad entre 1 y 15 psu (Morton y Tong 1985; 

Bertrand et al. 2017). Sin embargo, sus poblaciones estables en Argentina se encuentran 

en salinidades inferiores a 1 psu (Darrigran y Damborenea 2005b).  

Esta especie tolera una temperatura mínima de 2ºC (Janech y Hunter 1995), y en períodos 

cortos puede soportar temperaturas máximas de hasta 43ºC sin que se produzcan 

mortandades masivas (Cataldo 2001). Corbicula fluminea tolera un amplio rango de tipos 

de sedimento (Flynn 2016) siendo más frecuentes: arena, limo, una mezcla de los dos 

(Aldridge 2012), o sustrato pedregoso (Barba-Macías y Trinidad-Ocana 2017). La 

preferencia por sustratos arenosos (Duarte y Diefenbach 1994; Cenzano y Würdig 2006) 

con tamaño de grano promedio entre 80-140 μm (Cataldo et al. 2001; Silveira et al. 2016), 

favorecen su enterramiento (debido a su morfología) y una buena oxigenación (Janech y 

Hunter 1995).  

Corbicula fluminea es uno de los bivalvos con menor tolerancia a la hipoxia (Ituarte 1981; 

Matthews y McMahon 1995; Darrigran 1992 a,b), pero en condiciones extremas tiene la 

capacidad de realizar metabolismo anaeróbico (Belanger 1991). Con relación a la 

hidrodinámica, se sugiere que tolera un amplio intervalo de velocidad de flujo (Flynn 

2016), con registros de preferencias por ambientes lóticos (corrientes) respecto a lénticos 

(lagos y embalses) (McMahon 1983; Darrigran 1992); o viceversa (Blalock y Herod 

1999). Estas contradicciones pueden deberse a que, por un lado, los ambientes lóticos 

debido a las corrientes de agua, podrían favorecer al ahorro de energía relacionado con la 
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filtración, como se demostró para el también bivalvo Anodonta anatina (Englund y Heino 

1996). Estas características podrían aumentar, por otro lado, las dificultades para 

depositar las larvas y que no sean arrastradas por la corriente (Blalock y Herod 1999).  

Algunos autores consideran que el éxito de C. fluminea como especie invasora no se debe 

especialmente a su resistencia a cambios en las condiciones ambientales (McMahon 

2000), sino a aspectos relacionados con su reproducción como su alta fecundidad, 

madurez sexual temprana, alta tasa de crecimiento e incubación branquial (Cordeiro y 

MacWilliams 1999). Sin embargo, otros autores le confieren a esta especie una alta 

plasticidad fisiológica, que les permite sobrevivir en un amplio rango de condiciones de 

hábitats (Byrne y McMahon 1994; Johnson y McMahon 1998; McMahon y Bogan 2001; 

Sousa et al. 2007a, 2008a, b).  

Corbicula fluminea como ingeniero de ecosistemas  

Las especies invasoras con mayores impactos al ecosistema, son aquellos que lo 

modifican directamente, con el consecuente efecto cascada en la biota residente (Crooks 

2002). Corbicula fluminea se encuentra entre las especies que originan un impacto 

potencial al ecosistema (Kamburskaya et al. 2013). El concepto de ingeniería de 

ecosistemas conecta un número importante de conceptos ecológicos y evolutivos y es 

particularmente relevante en el manejo ambiental de especies invasoras (Gutiérrez y Jones 

2008). Los ingenieros de ecosistemas son organismos que cambian el ambiente abiótico 

alterando físicamente su estructura y función, con gran impacto ambiental y económico 

(Souza et al. 2009). 

El impacto en el ecosistema de algunos moluscos invasores no es siempre igual a lo largo 

del tiempo (Karatayev et al. 2002; Darrigran y Damborenea 2011). Esto se debe a que, en 

algunas especies, el impacto que provocan está relacionado a la interacción especie-

ambiente, y a su crecimiento poblacional, que son variables en el tiempo (Hicks 2004).  

Por ejemplo, primero hay cierto lapso durante el cual la población permanece estable, sin 

crecimiento poblacional, y con relativa baja densidad (estado de reposo). Inmediatamente 

luego de este estado, la invasión comienza a ser exponencial, período durante el cual el 

impacto al ambiente es directo (Darrigran y Damborenea 2006; Darrigran y Damborenea 

2011). En cambio, cuando las densidades poblacionales se estabilizan a valores menores 

al pico máximo alcanzado (Dreher-Mansur et al. 2003, 2012), es cuando estos moluscos 

invasores actúan como ingenieros de ecosistemas (Darrigran y Damborenea 2011).  
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Efectos físico-químicos de la presencia de Corbicula fluminea en la columna de agua y 

el sedimento 

Los organismos filtradores requieren procesar grandes volúmenes de agua para realizar 

sus necesidades metabólicas y reproductivas. Como consecuencia, altas densidades de 

organismos filtradores modifican sustancialmente el ambiente. En particular C. fluminea 

puede alterar el flujo de energía y el ciclo de nutrientes (Beaver et al. 1991), pues su 

actividad influye en el reciclado y mineralización, en la sedimentación, así como también 

la disponibilidad de oxígeno (Karatayev et al. 2007b).  

Mediante la filtración pueden incrementar la penetración de luz en la columna de agua. 

Asimismo, transfiere partículas presentes en la columna de agua al sedimento en forma 

de heces o pseudoheces (Ricciardi et al. 1997). Esto origina en primer lugar agua más 

transparente, con incremento de la profundidad de la zona fótica (Boltovskoy et al. 2009; 

Darrigran y Damborenea 2011), lo que puede modificar la abundancia y composición del 

plancton (Cataldo y Boltovskoy 2000).  En segundo lugar, genera un ambiente de fondo 

rico en materia orgánica, lo que puede favorecer el crecimiento de la vegetación 

subacuática (Boltovskoy et al. 2009; Darrigran y Damborenea 2011). De este modo, se 

modifican las interacciones tróficas y la disponibilidad de alimento para especies bénticas 

y pelágicas (Boltovskoy et al. 2009); en particular los detritívoros se favorecen por el 

aumento de materia orgánica en los sedimentos (Karatayev et al. 2007b). 

Efectos de Corbicula fluminea sobre los ensambles de macroinvertebrados  

En el estudio de invasiones biológicas en ecosistemas acuáticos debe considerarse, 

además de la cuantificación de la población de los invasores, la estructura de la 

comunidad bentónica, con el objetivo de verificar los cambios e impactos en esta fauna, 

de gran importancia para el mantenimiento de los ecosistemas acuáticos y sus niveles 

tróficos (Pereira et al. 2012). En general las especies de bivalvos invasores originan 

cambios bióticos y estructurales que influyen en la comunidad de macroinvertebrados 

bentónicos (Darrigran et al. 1998; Werner 2014). Por ejemplo, la presencia de Corbicula 

fluminea provee un sustrato duro biogénico mediante los restos de valvas que, al morir, 

proporciona estructuras físicas persistentes y a menudo abundantes (Strayer et al. 1999; 

Gutiérrez et al. 2003), las cuales funcionan como hábitat, refugio y sustrato para otras 

especies (Crooks 2002; Gutiérrez et al. 2003).  
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Por su parte la actividad filtradora de Corbicula fluminea reduce los procesos de 

eutrofización (Beaver et al. 1991; Phelps 1994; McMahon 2002), y aumenta la claridad 

del agua, lo cual puede aumentar la cubierta de vegetación sumergida (Phelps 1994). Esto 

secundariamente puede tener efectos para las comunidades de macroinvertebrados, 

debido a que al favorecerse los macrófitos, estos proporcionan hábitat estructural, 

refugios, superficie para crecimiento de algas epifitas, tejidos de hojas /tallos, recursos 

detríticos, entre otros, que pueden ser consumidos por macroinvertebrados herbívoros, o 

detritívoros especializados (Ruhí et al. 2016). Varios estudios han relacionado la riqueza, 

abundancia y grupos funcionales de macroinvertebrados en los estanques con la presencia 

y los tipos (sumergidos y emergentes; arquitectura del tallo) de macrófitos (Hiden et al. 

2005; Bazzanti et al. 2010; de Mendoza et al. 2012).  

Por otro lado, se ha mostrado que los bivalvos invasores tienen efectos negativos por 

competencia con los bivalvos nativos, disminuyendo su abundancia y diversidad en los 

ecosistemas de agua dulce de América del Norte y Europa (Araujo et al. 1993; Williams 

et al. 1993; Strayer 1999; Aldridge y Müller 2001; McMahon 2002; Sousa et al. 2005, 

2006b, 2007a, 2008, 2014). Algunos posibles causas son el desplazamiento y/o reducción 

del hábitat disponible para otras especies (Vaughn y Hakenkamp 2001) o la alimentación 

por filtración por C. fluminea que afecta negativamente el reclutamiento de otras especies 

(por ejemplo, uniónidos y esféridos juveniles) (Yeager et al. 1994; Hakenkamp y Palmer 

1999). 

Efectos sobre el fitoplancton, fitobentos y productividad primaria del ecosistema invadido 

por Corbicula fluminea 

Altas densidades y tasas de filtración de C. fluminea provocan un mayor consumo con 

disminución del fitoplancton (Cohen et al. 1984), cambios en la estructura de estos 

ensambles planctónicos (Boltovskoy et al. 1995). Como consecuencia, se reduce el 

alimento disponible para otros organismos suspensívoros. La productividad del 

fitoplancton está además afectada indirectamente por la influencia de la especie en la 

dinámica de los nutrientes, particularmente en el ciclo del nitrógeno (Beaver et al. 1991; 

Chappell et al. 2019). C. fluminea puede causar incremento de este nutriente en el agua 

mediante excreción/liberación de formas inorgánicas (principalmente amonio) (Bartoli et 

al. 2003; Ruginis et al. 2014) y por transferencia del sedimento a la columna de agua a 

través de la bioturbación (Coelho et al. 2018), o disminución como consecuencia de la 

filtración de nutrientes de la columna de agua (Patrick et al. 2017). 
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El consumo masivo de fitoplancton también puede provocar alteraciones en la 

productividad primaria y en los niveles tróficos superiores, lo cual provoca una reducción 

en la riqueza y densidad de peces comerciales, mientras se favorecen las especies 

malacófagas (Robinson y Wellborn 1988). La clarificación del agua provocada por las 

altas tasas de filtración de la almeja asiática favorece el crecimiento de macrófitas 

enraizadas, transfiriendo la productividad primaria desde el plancton a las comunidades 

bentónicas (McMahon 2000).  

 

Hipótesis y objetivos 

Hipótesis 

- Las poblaciones de Corbicula fluminea en la Patagonia tienen características 

ecológicas y de dispersión semejantes a las de otras regiones de la Argentina. 

- En la Patagonia, los individuos que salen de las hemibranquias de las almejas son 

juveniles, por lo que no pasan por un estado planctónico en su ciclo de vida y se 

entierran.  

- La pesca con uso de carnadas vivas es el principal vector en la dispersión de C. 

fluminea en Patagonia. 

- La invasión de C. fluminea afecta la dinámica físico-química de los ecosistemas 

acuáticos de Patagonia. 

- La invasión de C. fluminea en los ecosistemas acuáticos de Patagonia afecta la 

composición y estructura de los ensambles de macroinvertebrados. 

- La invasión de C. fluminea en los ecosistemas acuáticos de Patagonia afecta la 

composición y estructura de los ensambles de microalgas (plancton y bentos). 

 

Objetivos generales 

1-Caracterizar el estado de avance de la invasión y dinámica poblacional de C. fluminea 

en la Patagonia. 

2- Explorar la influencia de C. fluminea en la calidad del agua y sedimentos de los 

ecosistemas acuáticos de la región. 

3- Explorar la influencia de C. fluminea en los ensambles biológicos asociados en la 

región (macroinvertebrados y microalgas). 
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Objetivos específicos 

1- Realizar un diagnóstico de la dispersión espacial de la invasión de Corbicula fluminea 

en el río Limay, a través de larvas, juveniles y adultos.  

2- Caracterizar la dinámica poblacional de C. fluminea y su capacidad de dispersión a lo 

largo del río Limay. 

3- Caracterizar el perfil de pesquería de la región con uso de carnadas vivas y su potencial 

rol de vector en la dispersión de C. fluminea en la Patagonia. 

4- Comparar las características poblacionales de C. fluminea con un clima frío y seco 

presente en el río Limay (meseta patagónica) con otras estudiadas para climas templado 

y subtropical de América del Sur. 

5- Explorar el impacto de la invasión de C. fluminea en la calidad físico-química del agua 

y los sedimentos de dos sistemas hidrológicos característicos del río Limay: embalses 

(léntico) y tramos de río (lótico), considerando la variable estacional (otoño, invierno, 

primavera y verano). 

6- Explorar la influencia de C. fluminea en la composición y estructura de los ensambles 

de macroinvertebrados, incluidas las especies nativas de moluscos presentes en el río 

Limay y su estado de conservación.  

7- Explorar la influencia de C. fluminea en la composición y estructura de los ensambles 

de fitoplancton y fitobentos en el río Limay, así como sus relaciones con la distribución 

de C. fluminea.  
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MATERIALES Y MÉTODOS  

Área de estudio  

Patagonia 

La Patagonia argentina se extiende de 35° a 39 ° Longitud Oeste y de 36° S hasta los 55° 

Latitud Sur, con los ríos Colorado y Barrancas como límite norte. El clima regional es 

continental (Speck et al. 1982), que va desde templado frío y húmedo cerca de la 

Cordillera de los Andes, Patagonia andina, hasta árido en la estepa o meseta patagónica, 

las dos subregiones de Patagonia (De Aparicio y Difrieri 1985). La lluvia cae 

principalmente a finales del invierno y principios de la primavera. Debido a la pérdida de 

humedad de los vientos del oeste predominantes, hay un fuerte gradiente de oeste a este 

en la precipitación anual: 2700 mm/año en la frontera entre Argentina y Chile (altitud: 

1020 m); y a solo 50 km al este (altitud 800 m), solo 500 mm/año. En la meseta patagónica 

(800 m), la precipitación anual es de 150 mm/año. La temperatura media anual oscila 

entre 3°C a gran altura (por encima de 2000 m), 8°C en valles mejor protegidos en los 

Andes y entre 7,5 y 12,5 °C en la estepa (Díaz et al. 2007). 

La región andina se caracteriza además por numerosos lagos de origen tectónico-glacial, 

químicamente muy diluidos y que tienden a estar dominados por sílice (Pedrozo et al. 

1993). Además, son mayormente oligotróficos y adecuados para la piscicultura intensiva 

(Temporetti et al. 2001). Los tipos de roca dominantes son los granitos y las dioritas en 

los Andes (Drago y Quirós 1995). Los suelos patagónicos andinos, derivados 

principalmente de cenizas volcánicas, están poco desarrollados, aunque son ricos en 

alófano, lo que se relaciona con concentraciones de fósforo (P) más altas, pero con mayor 

retención de este (siete veces más altas), si se compara con los suelos molisoles 

(Mazzarino et al. 1998). Incluso, se han relacionado las bajas concentraciones de fósforo 

en los lagos andinos con la alta retención de P de los suelos alofánicos predominantes en 

la región (Baigún et al. 2006). 

En contraste, la región de meseta se caracteriza por la presencia de embalses con fines 

hidroeléctricos. Los tipos de rocas dominantes son los basaltos (Drago y Quirós 1995) y 

sus suelos son típicamente alcalinos con alto contenido de sal; el balance hidrológico es 

negativo y dominan los procesos de salinización. En particular, hacia el este, con el 

aumento de la aridez, los suelos molisoles y los aridisoles (Del Valle 1998) se vuelven 

dominantes en esta subregión de meseta.  
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Río Limay. Cuerpos de agua y Cuenca 

Los sitios estudiados se localizan en la subregión de la meseta patagónica. En particular, 

se seleccionaron sitios invadidos y no invadidos en ambientes de río y embalses del río 

Limay. El sistema hídrico del río Limay cuenta con cinco embalses, a saber, Alicurá, 

Piedra del Águila, Pichi Picún Leufú, Ezequiel Ramos Mexía y Arroyito, construidos 

principalmente para la generación de energía eléctrica, de los cuales Piedra del Águila y 

Alicurá se encuentran entre los cinco más grandes de todo el país (Ortega 2009).  

Comparativamente con otras regiones del país, se considera que las cuencas de los 

embalses del Limay tienen un uso agrícola prácticamente nulo, lo que deriva en un nivel 

de nutrientes indetectable, con bajos sólidos en suspensión y bajo grado de mineralización 

del agua, con una elevada calidad del agua para cualquier uso (Daniele et al. 2005). 

Sin embargo, en estas cuencas se registran varias fuentes contaminantes que tienen como 

cuerpo receptor las aguas de los ríos y lagos. Estas son vuelcos cloacales, industriales, 

pluviales, de agroquímicos, de lixiviados originales por residuos sólidos urbanos y 

accidentales (AIC 2011). Todos estos vuelcos generan un proceso contaminante que 

puede ser transitorio o permanente de acuerdo a la persistencia de los elementos orgánicos 

y/o inorgánicos, y al poder de dilución y degradación del cuerpo receptor (AIC 2011). 

Con relación a las características hídricas de los embalses del río Limay (Alicurá, Piedra 

del Águila, Pichi Picún Leufú, Ezequiel Ramos Mexía y Arroyito), su ubicación en 

regiones con una estacionalidad hídrica marcada, origina la existencia de altos caudales 

durante los períodos de estiaje, que ocasionan cambios significativos en las zonas del 

valle, con mayor heterogeneidad espacial (zonas de cauces anastomosados) (Daniele et 

al. 2005). Esto ocasiona aumentos en la productividad primaria, debido a la inundación 

de áreas del valle que habitualmente permanecían secas en verano, y aumentos en la 

diversidad específica, debido a la incorporación de nuevas comunidades (Gabellone y 

Sarandón 1996; Sarandón et al. 1997, 2000). 

Los embalses del río Limay tienen otras particularidades, por ejemplo, históricamente en 

los embalses Ezequiel Ramos Mexía y Arroyito, tienen lugar eventos de generación de 

altas densidades de algas planctónicas que pueden afectar los sistemas de potabilización, 

tanto en la calidad del producto como en los procesos de purificación. En algunos casos, 

algunas algas como cianobacterias producen metabolitos tóxicos, los cuales pueden 

impactar sobre la salud humana y otros componentes de la biota. Sin embargo, los 
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registros de los últimos años parecerían indicar una declinación de las concentraciones de 

cianobacterias en los embalses de la cuenca del río Limay (AIC 2011).  

Diseño de muestreos y métodos  

Para la determinación del estado de avance de la invasión de Corbicula fluminea en el río 

Limay se realizó un muestreo diagnóstico de su distribución espacial en riberas y 

humedales anexos hasta encontrar tramos no invadidos. El mismo se realizó relevando la 

heterogeneidad de hábitats presentes en el río (cauce principal, cauces secundarios, 

lagunas y humedales en planicies de inundación, etc.). 

Para el cumplimiento de los objetivos 5, 6 y 7 que requerían la comparación entre sitios 

invadidos y no invadidos, como condición de referencia respecto a sus características 

ecológicas, se muestrearon las secciones del río [invadido: Arroyito (AR) y no invadido: 

Fortín Nogueira (FN)], y de embalses [invadido Ezequiel Ramos Mexía (RM) y no 

invadido Pichi Picún Leufú (PL)] del río Limay en las cuatro estaciones del año, entre 

mayo de 2017 y febrero de 2019 (Tabla I). Los muestreos de los embalses se iniciaron 

durante el invierno de 2017. Los muestreos de las secciones de los ríos, comenzaron en 

mayo-junio de 2017. En julio de 2018, se llevó a cabo el muestreo de otoño en los 

ambientes lénticos, los que fueron considerados excepcionalmente como muestreos de 

otoñales (RM-O y PL-O). Los muestreos de verano de los cuatro sitios se tuvieron que 

posponer hasta febrero de 2019 por problemas logísticos en el muestreo planificado para 

febrero-marzo de 2018 (Figura IV).  

Para el cumplimiento del objetivo 3, se consideraron los datos registrados en los sitios 

invadidos: del río Limay (AR y RM), el humedal Pantanito, y del río Negro (Paso 

Córdoba). Este último solamente para la determinación de larvas en branquias, en una 

población registrada previamente (Archuby et al. 2013). En los sitios del río Limay se 

analizó la dinámica poblacional y se la relacionó con las descripciones en otras regiones 

climáticas (tropical y templada). El conocimiento de la dinámica poblacional, facilita el 

diseño de planes de manejo de la invasión y el control de su dispersión. La recopilación 

de datos de posibles vectores de dispersión de C. fluminea se realizó considerando la 

investigación sobre la dispersión de esta especie y Limnoperna fortunei en la Cuenca del 

Plata (Belz et al. 2012).   

Todas las siglas y abreviaturas utilizadas en la tesis fueron listadas en ANEXOS. 
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Tabla I. Muestreos por sitios e identificación de muestras (sitios de río: AR: Arroyito, FN: Fortín 

Nogueira; sitios de embalse: RM: Ezequiel Ramos Mexía, PL: Pichi Picún Leufú). V: Verano; O: 

Otoño; I: Invierno; P: Primavera 

 

  

 

 

 

Sitios/ 

Estación 

Invadidos No invadidos 

AR Fecha FN Fecha 

Lóticos AR-V  19/02/2019 FN-V  19/02/2019 

AR-O  07/06/2017 FN-O  30/05/2017 

AR-I  18/09/2017 FN-I   18/09/2017 

AR-P  05/12/2018 FN-P  05/12/2018 

 RM  PL   

Lénticos RM-V  19/02/2019 PL-V 19/02/2019 

RM -O  16/07/2018 PL-O 16/07/2018 

RM -I  20/09/2017 PL-I 20/09/2017 

RM -P 10/12/2018 PL-P 05/12/2018 
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Figura IV. Sitios de muestreo en las secciones del río [círculos: Arroyito (AR) y Fortín Nogueira 

localidades (FN)], embalses [cuadrados: Pichi Picún Leufú (PL) y Ezequiel Ramos Mexía (RM)], 

el humedal Pantanito (PN) del río Limay, y la localidad de Paso Córdoba (PC) en un tramo del 

río Negro. Los símbolos blancos marcan los sitios no invadidos y los grises los invadidos. 

 

Desarrollo del Objetivo específico 1- Realizar un diagnóstico de la dispersión espacial 

de la invasión de Corbicula fluminea en el río Limay a través de larvas, juveniles y 

adultos. 

Se relevaron diferentes sitios desde la confluencia del río Limay con el río Neuquén 

(ciudad de Neuquén) hacia aguas arriba, hasta determinar el límite de la dispersión de C. 

fluminea. Se tomaron 48 (16 x 3 réplicas) muestras de bentos y 16 muestras cualitativas 

de plancton, y se fijaron con los métodos recomendados en la literatura. De los materiales 

colectados, se seleccionaron ejemplares representativos que fueron depositados en la 

Colección Malacológica del Museo de la Plata (UNLP). 

Desarrollo del Objetivo específico 2- Caracterizar la dinámica poblacional de Corbicula 

fluminea y su capacidad de dispersión a lo largo del río Limay. 
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En cada una de las muestras tomadas de los sitios invadidos analizados del río Limay, se 

determinaron los atributos poblacionales de C. fluminea como métricas, densidad, 

composición polimodal y crecimiento. En las 16 muestras de plancton se usaron para 

detectar y cuantificar la presencia de estadios larvales, así como establecer el estado de 

desarrollo de las mismas (Fuller y Lutz 1989; Darrigran et al. 2007, 2012b; Ezcurra de 

Drago et al. 2006). Se analizó la potencialidad de las poblaciones de la región de incubar 

larvas en hemibranquias, a partir de cortes histológicos, y su potencial capacidad 

dispersante, cuando las almejas son usadas como carnada viva. La fijación de las muestras 

y conservación de cortes histológicos se realizó según protocolos de metodologías 

referenciadas. 

 

Desarrollo de los Objetivos específico 3: Caracterizar el perfil de pesquería de la región 

con uso de carnadas vivas y su potencial rol de vector en la dispersión de Corbicula 

fluminea en la Patagonia. 

Se evaluó el uso de adultos vivos como carnada para pesca (Belz et al. 2012) como 

potencial vector en la dispersión. Se realizaron entrevistas y encuestas con las 

dependencias gubernamentales de las provincias de Río Negro y Neuquén, como la 

Autoridad Interjurisdiccional de las Cuencas (AIC) y la Dirección de Pesca de la 

Provincia de Río Negro, así como a lugareños y pescadores, a los efectos de evaluar el 

rol de vector que cumple la pesquería en la dispersión de la especie en la región. 

 

Desarrollo del Objetivo específico 4 - Comparar las características poblacionales de 

Corbicula fluminea con un clima frío y seco presente en el río Limay (meseta patagónica) 

con otras estudiadas para climas templado y subtropical de América del Sur:  

En esta sección se utilizó la bibliografía existente en el tema: tropical (Paschoal et al. 

2015) y subtropical (Aldridge y McMahon 1978; Massoli y Tasso-Callil 2016), 

mediterráneo (Eng 1979); y templado (Cataldo y Boltovskoy 1999; Darrigran y Maroñas 

1989; Ituarte 1985); que son ejemplos de estudios de la invasión de la especie en el 

continente americano. La recopilación de resultados y su análisis estadístico permitió la 

comparación del crecimiento de Corbicula fluminea con otros ecosistemas con diferentes 

características ambientales. Esto se realizó mediante una revisión de la bibliografía 

publicadas. 

 

Desarrollo del Objetivo específico 5- Explorar el impacto de la invasión de Corbicula 

fluminea en la calidad físico-química del agua y los sedimentos de dos sistemas 
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hidrológicos característicos del río Limay: embalses (léntico) y tramos de río (lótico), 

considerando la variable estacional (otoño, invierno, primavera y verano). 

Se tomaron 16 muestras para las mediciones puntuales de las variables fisicoquímicas se 

realizó conjuntamente con el muestreo biológico. En la columna de agua se determinaron 

in situ temperatura, pH, conductividad eléctrica, oxígeno disuelto y su porcentaje de 

saturación. Para determinaciones de otras variables se tomaron muestras de agua y de 

sedimento que se mantuvieron refrigeradas (4°C) hasta su posterior análisis en 

laboratorio, según métodos estandarizados. Las muestras de agua se usaron en las 

determinaciones en el laboratorio de fósforo total, nitrógeno total, sólidos suspendidos 

totales, clorofila a y calcio. Las muestras de sedimento se usaron en los análisis de materia 

orgánica, fósforo total y nitrógeno total. Se determinó además la granulometría del 

sedimento mediante la metodología de Bevenger y King (1995).  

La variación de los parámetros según sitios invadidos/no invadidos fue tomada como 

referencia de la influencia de la invasión de C. fluminea sobre el ecosistema, a fin de 

comprobar su carácter de “ingeniero de ecosistemas”. Otros estudios previos en la región 

también fueron usados como referencia de la influencia o impacto de la invasión.  

 

Desarrollo del Objetivo específico 6- Explorar la influencia de Corbicula fluminea en la 

composición y estructura de los ensambles de macroinvertebrados, incluidas las especies 

nativas de moluscos presentes en el río Limay y su estado de conservación.  

 

Conjuntamente con los muestreos de C. fluminea, se realizó la colecta de 

macroinvertebrados (16 x 3 réplicas= 48 muestras; ver detalles en Capítulo 3). Los 

moluscos invasores afectan a las comunidades de moluscos nativos (Martin y Darrigran 

1994; Darrigran et al. 1998), por lo cual se comparó la composición de la malacofauna en 

zonas no invadidas e invadidas, para caracterizar la influencia de la invasión sobre las 

comunidades nativas. Se analizó además la influencia de la invasión C. fluminea sobre 

los ensambles de macroinvertebrados en general. 

 

Desarrollo del Objetivo específico 7- Explorar la influencia de C. fluminea en la 

composición y estructura de los ensambles de fitoplancton y fitobentos en el río Limay, 

así como sus relaciones con la distribución de Corbicula fluminea.  

  

Para el muestreo del fitoplancton se usó una red de fitoplancton (malla de 20 µm) para 

filtrar el agua superficial en cada sitio de muestreo, y las muestras (16) se fijaron con 
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formaldehído (4 %). Se muestreó además el fitobentos (16 muestras) según los protocolos 

de muestreo y análisis de fitobentos de la Directiva del Marco del Agua de Europa (DMA 

2005). En la cuantificación del fitoplancton y fitobentos se reportó la abundancia relativa 

de taxones. 

 

Los detalles metodológicos correspondientes a cada tema se describen en cada capítulo. 

 

Análisis estadístico 

La descripción, análisis y evaluación de los datos físico-químicos y biológicos obtenidos 

se realizaron de acuerdo a los requerimientos de cada parte de la tesis mediante la 

aplicación de métodos estadísticos univariados, bivariados y multivariados. y la 

utilización de diferentes paquetes estadísticos. En los casos en los que fue necesario, se 

realizó previamente una verificación de la normalidad y homogeneidad de la varianza 

mediante la prueba de Shapiro-Wilk y la prueba de Levene, respectivamente y, cuando se 

requirió se transformaron los datos mediante el log (x+1) o raíz cuadrada (Gotelli y 

Ellison 2004). Para un análisis estadístico exploratorio se calculó la correlación no 

paramétrica de Spearman (Sokal y Rohlf 1995), entre las métricas calculadas de las 

comunidades y las variables fisicoquímicas, y mediante gráficos de dispersión bivariados. 

Para evaluar las diferencias en las variables ambientales y métricas de las comunidades 

entre los sitios se utilizó ANOVA de una vía con sitio invadido/no invadido como 

variable categórica y la prueba de significancia de Tukey. En el caso de datos no aptos 

para el uso de métodos paramétricos, se utilizó ANOVA no paramétrico por rangos de 

Kruskal-Wallis o la prueba de Mann Whitney para pares de comparaciones (Ludwing y 

Reynolds 1988).  

Las relaciones entre los sitios de muestreo, abundancia de C. fluminea, variables 

ambientales, moluscos nativos, grupos funcionales y clases de microalgas fueron también 

examinadas mediante métodos de ordenamiento (CANOCO 4.5) (Ter Braak y Smilauer 

2002). Para verificar la significancia de los modelos obtenidos se utilizó el test de 

permutación de Monte Carlo (9999 permutaciones) (Ter Braak y Smilauer 2002). 
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CAPÍTULO 1 Dinámica poblacional de Corbicula 

fluminea  
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Introducción  

Entre las diversas especies no indígenas de moluscos de agua dulce que se introdujeron 

en las ultimas décadas en América del Sur (Darrigran y Pastorino 2004; Darrigran et al. 

2020), la especie invasora Corbicula fluminea es una de las especies invasoras faunísticas 

más importantes en ecosistemas acuáticos (Sousa et al. 2008 a,b). Todavía es una plaga 

en expansión, clasificada como uno de los 100 peores invasores biológicos (DAISIE 

2008).  

En América del Sur, se estima que la especie ingresó por Argentina a través del Río de la 

Plata, entre fines de la década de 1960 y mediados de la década de 1970 (Darrigran 

1992a), y se diseminó a lo largo de los principales ríos de la Cuenca del Plata (Darrigran 

1992b, 2002; Corigliano y Malpassi 1993) a saber: Carcarañá, Paraná, Uruguay, Sauce 

Grande, y en distintas provincias como Córdoba, Santa Fe, Entre Ríos, Corrientes, 

Misiones, Chaco y Buenos Aires (Darrigran y Damborenea 2005b; Martín y Tiecher 

2009; Reshaid et al. 2017). 

Desde su invasión en América del Sur, la dispersión de C. fluminea en Argentina fue 

primeramente hacia el norte. Se considera que recién a partir de mediados de los ´90 

(Cazzaniga 1997) se dirigió también hacia el sur, más precisamente a la Patagonia 

argentina. Es posible, según Semenas y Flores (2005) que su dispersión sea más lenta 

debido a las bajas temperaturas de la zona, como una restricción para una mayor o al 

menos más rápida invasión. En predicciones de los hábitats que pueden ser idóneos para 

C. fluminea, con análisis de 19 variables ambientales, la temperatura mínima de los sitios 

resultó ser la de mayor influencia en esta “idoneidad de hábitats” para la distribución de 

la especie (Gama et al. 2016). En estos estudios, de acuerdo a las características 

ambientales de los sitios invadidos por la especie en todo el mundo, no está considerada 

gran parte de Patagonia argentina como hábitat probable para la especie en la actualidad 

(Gama et al. 2016), ni dentro de cincuenta años con aumentos teóricos de temperatura por 

el cambio climático (Gama et al. 2017), afirmación que se contrapone con la evidencia 

empírica desarrollada en esta tesis.  

Sin embargo, Corbicula fluminea se registró en el río Colorado, el límite norte de la 

Patagonia (Cazzaniga 1997; Darrigran y Damborenea 2005a), y en otros extensos 

ecosistemas acuáticos de la región, como el río Negro desde su origen, en la confluencia 

de los ríos Limay y Neuquén (Archuby et al. 2013; Cazzaniga y Pérez 1999; Martín y 

Estebenet 2002; Molina et al. 2015; Semenas y Flores 2005), con registros aguas arriba 
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por el río Neuquén desde esta confluencia (Semenas y Flores 2005) y hasta los embalses 

Mari Menuco y Los Barreales (P. Macchi com. pers.) En el río Limay se registró en su 

confluencia con el río Traful, de acuerdo a registros del Museo de La Plata (ID: 8030), y 

en el embalse Ezequiel Ramos Mexía (Pérez 2017). 

La presencia de esta especie invasora genera impactos en la estructura y funcionamiento 

ecosistémicos, además de impactos socioeconómicos. En el caso de las afectaciones 

ecosistémicas estos pueden incluir bioturbación de los sedimentos (Pigneur et al. 2014a, 

Kamburskaya et al. 2013), impacto a las comunidades nativas (Sousa et al. 2005, 2006), 

reducción de la productividad primaria (Lopez et al. 2006), entre otros. Los efectos 

negativos socioeconómicos están relacionados con su acción como "biofouler" al crecer 

y establecer grandes poblaciones en equipos o estructuras subacuáticas industriales, 

ocasionando “macrofouling”. Si bien en América del Sur existen pocas menciones de 

“macrofouling” causada por C. fluminea en sistemas artificiales de hidroléctricas y 

termoeléctricas (Santos et al. 2012), en América del Norte se han registrado varias 

afectaciones en instalaciones industriales, como plantas de tratamiento de agua potable y 

centrales eléctricas (Williams y McMahon 1986).  

Los impactos conocidos en estas instalaciones son el aumento de la corrosión, la 

obstrucción de tuberías, la reducción de la eficiencia de los sistemas de enfriamiento de 

agua y el mal funcionamiento de la unidad de protección contra incendios, entre otros 

(Rosa et al. 2011). Esto podría ser particularmente importante en la región, donde por 

ejemplo el río Limay cuenta con cinco embalses construidos, como Alicurá, Piedra del 

Águila, Pichi Picún Leufú, Ezequiel Ramos Mexía (Chocón), para la generación de 

energía hidroeléctrica. Además, es una de las principales fuentes de abastecimiento de 

agua de las provincias Río Negro y Neuquén.  

De acuerdo a Hicks (2004), para prevenir el avance de una invasión, además de tener 

presente la relación entre el taxón introducido y los distintos ambientes, con el amplio 

rango de interacciones posibles, se debe contar con otro tipo de información. Por ejemplo, 

el análisis de los vectores es importante para generar conocimientos que permitan 

establecer estrategias de manejo e identificar los requerimientos que deben considerarse 

en las regiones sensibles de ser invadidas (Rumi et al. 2008).  

Debido a que la dinámica poblacional de una misma especie varía entre diferentes 

hábitats, por el papel del ambiente en la biología de los individuos (Fletcher 1984), los 

objetivos de este capítulo fueron caracterizar la dinámica de la población (densidad, 

estructura de la población, crecimiento, alometría y dispersión) de Corbicula fluminea 
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como especie invasora de sitios lóticos y lénticos del río Limay en la Patagonia argentina, 

así como analizar las probables formas de dispersión natural y antrópica. Respecto las 

formas de dispersión se analizó además si las poblaciones de C. fluminea de la región 

patagónica son potencialmente incubadoras, y si esta capacidad pueda actuar como factor 

dispersante si las almejas son usadas como carnada viva. 

Materiales y métodos 

Muestreo, características morfológicas y densidad  

Se realizó un muestreo prospectivo por ambientes costeros de zonas de embalses, río, y 

humedales aledaños del río Limay, hasta determinar el punto de máximo avance de la 

invasión de C. fluminea y definir sitios costeros apropiados para muestreos desde la orilla. 

Se seleccionaron para análisis comparativos de la dinámica poblacional estacional dos 

ambientes hidrológicos diferentes: río (Arroyito: AR) y embalse (Ramos Mexía: RM). 

Adicionalmente también se muestreó en una sola estación, la zona de un humedal poco 

profundo, de la llanura de inundación del río Limay (Pantanito: PN), que fue el sitio de 

máximo avance encontrado. 

Como uno de los métodos apropiados para la colecta de bivalvos del tamaño de Corbicula 

es la extracción del sedimento con una pala (Cummings y Graf 2010), este se usó en todos 

los sitios de zonas de costa de los distintos ambientes analizados. Para el análisis de la 

población de juveniles y adultos de C. fluminea se extrajeron los primeros 30 cm del 

fondo del cuerpo de agua, en áreas de muestreo de 0,36 m2 (tres réplicas por sitio), 

marcadas con un cuadrante de caño de PVC (Figura 1.1). Todas las muestras de 

sedimentos se pasaron a través de dos tamices con tamaño de malla de 10,0 mm y 1,0 

mm, colocados uno encima del otro respectivamente. Los individuos > 10,0 mm de C. 

fluminea se separaron en el campo. Las muestras de sedimento 0,1-10 mm se preservaron 

en bolsas plásticas para su posterior procesamiento y separación de individuos de tallas 

pequeñas, con ayuda de pinzas entomológicas y pinceles (Figura 1.2).  
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Figura 1.1 Materiales de muestreo poblacional de C. fluminea: a) pala metálica y cuadrante de 

PVC (0,36 m2), b) mallas de 10 y c) 1 mm2 de apertura. Estas últimas se colocaron encima y 

debajo, respectivamente durante el tamizado de los sedimentos. 

Las muestras se conservaron en etanol al 70%. Las dimensiones de los individuos fueron: 

longitud máxima (LV: antero-posterior), alto (AlV: desde el umbo hasta el margen 

ventral) y el ancho (AnV: distancia máxima perpendicular al plano formado por el LV y 

el AlV) de la valva (Figura 1.3). Se midió la LV de los 2.823 individuos de C. fluminea 

colectados, más AlV y AnV de 2.771 individuos que presentaban excelente estado de 

conservación de las valvas. Las mediciones se realizaron con un calibre digital de Baker 

SD 10 (error= 0,01 mm) y se diferenciaron individuos vivos (o que, al menos, 

conservaban sus partes blandas) de muertos (Gordillo et al. 2013). Se destacaron además 

la longitud máxima de la valva de las almejas más grande y más chica encontradas en 

cada muestreo, y se identificaron como LVsup y LVinf, respectivamente. 

 

 

a b c 
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Figura 1.2. Separación de individuos de tallas pequeñas de muestras de sedimento, usando pinzas 

y pincel. 

 

 

  

 

 

 

 

 

Figura 1.3. Posición de almejas durante la medición de la longitud máxima (a), alto (b) y ancho 

(c) de la valva de los individuos de Corbicula fluminea. Escala en cm. 

 

La densidad poblacional media (ind m-2) de cada sitio fue calculada como el promedio de 

individuos contabilizados en las tres réplicas en función del área del muestreador de PVC 

(0,36 m2), luego extrapolada a 1 m2. Esta se expresó como densidad total (DT), para 

diferenciarla de la densidad de adultos (DA) y juveniles (DJ), con DT= DA+DJ. Estos 

dos grupos de edad por tamaño se consideraron de acuerdo al criterio de McMahon (1983) 
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y Den Hartog et al. (1992) en los que adultos tienen LV ≥ 6 mm y juveniles tienen LV ˂ 

6 mm.  

Se realizó un muestreo de plancton para evaluar la presencia o ausencia de estadíos 

larvales en la columna de agua. Para esto se utilizó una red de 20 µm, que en sitios de río 

se dejó extendida 2 minutos a contracorriente, y en embalses se arrastró horizontalmente 

por la columna de agua durante 5 minutos, en trayectorias paralelas a la orilla. Las 

muestras se fijaron con formaldehído (4 %) y se observaron con microscopio óptico 

Motic. 

Caracterización del ambiente 

Se relevaron datos del sustrato e hidrológicos a efectos de detectar posibles variables 

moderadoras de las poblaciones de almejas. Para la caracterización del sustrato se empleó 

el método de la varilla de sondeo debido a la simplicidad del método. Se utilizó una varilla 

de hierro de 8 mm de diámetro para determinar el tipo de sustrato en 100 puntos, 

siguiendo un patrón de zigzag (Wolman 1954; Bevenger y King 1995; Kaufmann y 

Whittier 1997).  

En este método se golpea repetidamente el sustrato con la varilla de hierro en cada punto 

de muestreo para obtener señales táctiles y auditivas relacionadas con la composición del 

sustrato. Las señales al tacto o auditivas son: cobertura muy pesada, fuerte, moderada, 

escasa y ausente, en correspondencia con las categorías de la escala de Wentworth (1922) 

de los tamaños de partícula del más grande a los más pequeños. Estos incluyeron roca 

madre (superficie grande e ininterrumpida), bloque (257-500 mm), guijón (65-256 mm), 

grava (2-64 mm) y arcilla + limo + arena (ALA) (<2 mm). Los resultados de la 

composición del sustrato se expresaron como porcentajes de tamaño de partícula (%) 

respecto a los 100 puntos registrados. Este método es razonablemente exacto y preciso, 

con > 80% de las muestras asignadas a la clase de sedimento correcta (Collins y 

Flotemersch 2014). Los resultados de la composición del sustrato se expresaron como 

porcentajes de tamaño de partícula (%) respecto a los 100 puntos registrados. 

Para analizar el comportamiento hidrológico del sitio de río AR se evaluaron las 

variaciones del caudal saliente del embalse compensador Arroyito, aguas arriba de este 

sitio, en los días/meses previos a las fechas de muestreo. En los sitios de embalse, también 

se consultaron las variaciones del nivel de agua del embalse en los días/meses previos a 

la toma de muestras del sitio de embalse Ezequiel Ramos Mexía (RM). Todos los datos 
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fueron obtenidos de la página web de la Autoridad Inter-jurisdiccional de las cuencas de 

los ríos Limay, Neuquén y Negro, www.aic.gov.ar. 

 

Mecanismos de dispersión 

Larvas en branquias  

 

Se seleccionaron 9 individuos de C. fluminea de grandes tallas (LV: 12 a 31 mm) 

pertenecientes a los meses octubre 2018, marzo y julio de 2019, (LV: en octubre: 22,28; 

23,15; 30,13 y 30,34 mm; en marzo: 29,59 y 31,35 mm; y en julio 12,87; 15,52; 31,06 

mm. a efectos de detectar mayor variabilidad. La colecta se realizó en un sitio de la 

localidad Paso Córdoba, en el río Negro, en la proximidad a los sitios de colecta de 

Archuby et al. (2013), donde describen una población establecida.  

 Las almejas se abrieron mediante un forzamiento suave entre las valvas con una cuchilla 

de punta roma. Sus tejidos blandos se fijaron durante 24 horas con la solución de Zenker 

(Mulisch y Welsch 2010). Las muestras fijadas se lavaron en agua corriente durante otras 

24 horas. A los individuos de gran tamaño se les cortaron los extremos anteriores y 

porteriores con tijeras quirúrgicas. Se deshidrataron a través de una serie de 

concentraciones crecientes de soluciones de etanol y xileno. Después de la deshidratación, 

los tejidos se embebieron cuidadosamente en cera de parafina (Paraplast ®) (Figura 1.4). 

Posteriormente, se cortaron en secciones anteroposteriores de 6-10 μm de espesor para 

obtener cortes longitudinales de las hemibranquias, con micrótomo Zeiss HYRAX S30. 

Los cortes se tiñeron con hematoxilina y eosina de Mayer y luego se observaron bajo el 

microscopio, para determinar la presencia/ausencia de larvas incubadas en hemibranquias 

de las almejas, según Cao et al. (2017). 
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Figura 1.4 Algunos ejemplos de procedimientos para análisis histológico de tejidos: a) en alcohol 

b) en xileno, c) incluidos en parafina y d) preparados para cortes con micrótomo. 

Perfil de pesquería 

Se aplicó una encuesta, difundida por las redes sociales, con la intención de construir un 

perfil de la pesca y su nivel de riesgo en el transporte de larvas vivas y almejas adultas, 

identificando variables temporales y espaciales (Belz et al. 2012). También fueron 

diseñados para caracterizar el tránsito de embarcaciones de pesca de otras regiones.  

Las preguntas aplicadas fueron:  

1- ¿Pesca habitualmente en secciones del río o embalse de los ríos Limay, Negro o 

Neuquén? ¿Ambos (río y embalse)?  

2- ¿Cuántas horas habitualmente se mantiene pescando durante un día?  

3- ¿Usa carnada viva? Si usa carnada viva, ¿cuál es la habitual?  

4- ¿Pesca con bote, desde la orilla, o ambos?  

5- ¿Pesca en otras regiones? ¿Si es así, dónde?  

6- ¿Suele lavar su bote o wader después de pescar? 

7- ¿Conoce los problemas de invasiones biológicas en aguas dulces?  
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Por otro lado, durante las actividades de muestreo en el sitio AR, fue frecuente el hallazgo 

de acumulaciones de valvas de C. fluminea de gran tamaño, desarticuladas, en la costa de 

los cuerpos de agua, en varios casos en alturas no alcanzables por nivel del agua y 

frecuentemente asociados con fogones y restos de la actividad de pescadores. A los 

efectos de proveer evidencia adicional acerca de la naturaleza del origen de dichas valvas, 

se comparó el tamaño de estos restos con las poblaciones del sitio.  

Las comparaciones se realizaron entre un grupo de valvas recolectadas el 7 de junio de 

2017 (Figura 1.5) (AR-O_X), en la ribera del río Limay, en una zona con pendiente 

abrupta con especímenes vivos de las tres réplicas del sitio AR (AR-O_1 a 3). A los 

efectos de esta comparación, se consideraron también los especímenes muertos de las 

réplicas de este sitio de muestreo (AR-O_m). Las valvas de la ribera estaban abiertas, sin 

los restos de tejidos blandos, en coincidencia con lo esperado si hubieran sido dejadas por 

pescadores. A los efectos de evaluar la hipótesis de que los restos hallados en el sector 

superior de la costa del río Limay no pertenecen a las poblaciones del sitio AR, se realizó 

una comparación morfométrica de las valvas (LV, AlV y AnV) con los especímenes de 

las 3 réplicas del sitio para esa misma fecha de muestreo (tanto vivos como muertos).  

Aunque la distribución de tallas puede variar en el tiempo debido a la estacionalidad del 

crecimiento de la especie (Cataldo y Boltovskoy 1998), podría esperarse que las 

dimensiones de las valvas de la parte superior de la ribera (AR-O_X), se asemejen a las 

de los individuos vivos (AR-O_1 a 3), o al menos a los especímenes muertos (AR-O_m) 

del propio sitio. En caso contrario podría inferirse un traslado de estos individuos de otras 

poblaciones, mediante vectores, potencialmente pescadores para su uso como carnada.  

Por otro lado, se consideró importante agregar al análisis de las medidas del largo máximo 

(LV) obtenidas por Archuby et al. (2013) y pertenecientes a las muestras de valvas de dos 

localidades en el río Negro, cercanas a General Roca, adonde las poblaciones están 

establecidas hace al menos más de siete años (Club Náutico (CNR 39° 06’ 47’’ S, 67° 36’ 

22’’ O) y lagunitas (LAG 39° 06’ 45’’ S, 67° 37’ 12’’ O). Se espera que las valvas de los 

campamentos de pescadores alcancen tamaños similares a los del río Negro, de donde 

podrían provenir. 
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Figura 1.5 Valvas de almejas desarticuladas y articuladas encontradas en la margen del río Limay 

en el sitio AR. Escala en cm. 

 

Análisis estadísticos de los datos 

Con los datos recopilados en las secciones anteriores se hicieron los siguientes análisis: 

Comparaciones de densidad  

Se aplicaron análisis de la varianza (ANOVA) y una prueba post-hoc de Tukey HSD para 

comparar las medias de los valores de densidad de C. fluminea entre los diferentes sitios 

y entre estaciones de cada sitio. En ambos casos se usaron los datos del total, de adultos 

y de juveniles. Los datos se transformaron aplicando raíz cuadrada para aproximarlos a 

condiciones de normalidad y homocedasticidad.  

Determinación de estructura de tallas y descomposición polimodal 

 

Para la estimación de las estructuras de tallas se usó el largo máximo de la valva (LV), 

como variable de entrada requerida por los métodos Bhattacharya (1967) y NORMSEP 

(Pauly y Caddy 1985). Los análisis exploratorios indicaron que un intervalo de clases de 

2 mm de LV permite una mejor diferenciación de las cohortes, considerando las 

longitudes máximas de cada ejemplar de los diferentes sitios, lo que también se ha 

observado en otras poblaciones de la región (Hünicken 2018). Este intervalo además fue 

más apropiado en los posteriores análisis de crecimiento, que, por ejemplo, los intervalos 

de clases de 1 mm de LV. 

Para cada intervalo de clase se determinó la frecuencia absoluta como ni, para un N igual 

al total de individuos de la muestra, y se realizaron los histogramas de frecuencia de tallas. 

Se determinaron los componentes modales de las distribuciones de frecuencia de tallas 
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mediante el método de Bhattacharya (1967). Los componentes modales se validaron 

además mediante el algoritmo simple NORMSEP (Separation of Normally distributed 

components), que aplica el concepto de máxima probabilidad de separación de estos 

componentes distribuidos normalmente (Pauly y Caddy 1985).  

El grado de separación entre las modas de las distribuciones de frecuencias de talla fue 

testeado mediante el “índice de separación” (IS), definido como la diferencia entre las 

medias de dos distribuciones sucesivas, dividida por la diferencia entre sus desviaciones 

estándar respectivas (IS=∆Media/∆DE). Valores de IS inferiores a 2 indican que las 

modas identificadas son virtualmente iguales (Sparre y Venema 1998).  

 

Crecimiento en biomasa 

Para describir y comparar el crecimiento de las diferentes cohortes se usaron solamente 

los datos del sitio de río AR, debido a la gran variablidad poblacional observada en los 

datos de sitio RM, y que solo se realizó un muestreo en el sitio PN. Se ajustó el modelo 

de crecimiento estacionalizado de von Bertalanffy (MCEVB) (von Bertalanffy 1938, 

1957). La ecuación se expresa como (Pauly y Gaschütz 1979; Hoenig y Choudary-

Hanumara 1982; Somers 1988):  

Lt = L∞ (1 – exp –K [(t – t0) + T1 – T2]) 

T1 = C sin (2π (t – ts)) / 2π 

T2 = C sin (2π (t0 – ts)) / 2π 

donde Lt es el largo estimado de un organismo a la edad t; L∞ es el largo asintótico; K es 

la constante de crecimiento anual que determina la rapidez con que un organismo alcanza 

el L∞ (año-1 en la mayoría de las curvas de crecimiento estacionalizado); t0 es la edad 

teórica a la cual el organismo tendría largo cero; C es el factor que denota la amplitud de 

la oscilación estacional del crecimiento que varía entre 0 y 1 (cero indica que no existen 

diferencias de crecimiento entre invierno y verano, mientras que 1 indica amplias 

diferencias); y ts indica el punto al cual comienza la oscilación. El punto de invierno, PI, 

indica el momento del año (expresado como una fracción decimal) cuando el crecimiento 

alcanza su valor mínimo (PI = ts + 0,5).  

Los parámetros de la función fueron estimados por el método de modelado disponible en 

el software de estadística JMP (v 9.0 SAS Institute) que aplica múltiples iteraciones no 
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lineales del algoritmo de Gauss-Newton. Debido a que resultados preliminares del 

MCEVB arrojaron valores no satisfactorios del L∞, se usó la talla máxima observada en 

el sitio AR para calcular el largo asintótico según la ecuación sugerida por Taylor (1958): 

Lmáx / 0,95 = L∞. Como t0 es la edad teórica a la que la almeja tiene longitud cero, 

podemos definir tmax como la edad teórica a la cual el organismo alcanzaría la talla 

máxima (Lmáx). Debido a que Lmáx está directamente relacionada con el punto máximo 

en el tiempo (años), podemos asumir que Lmáx implica tmáx (Lmáx → tmáx). Por lo que 

se puede expresar aproximadamente la longevidad teórica de una cohorte de corbículas 

(en años) como: longevidad = tmáx – t0. 

Se determinó el índice de crecimiento (IC, Growth performance index) fi prima (φ´), que 

es una variable útil para determinar el potencial de crecimiento (Alvarez‐Lajonchère y 

Ibarra‐Castro 2012). φ´ puede verse como el valor (teórico) de K que ocurriría en 

organismos con un valor L∞ de 1 unidad de longitud (Munro y Pauly 1983), y fue definido 

por Pauly y Munro (1984). La ecuación se define como: φ´ = 2 log10 L∞ + log10 K 

(Pauly y Munro 1984). El índice de crecimiento se determinó mediante la aplicación 

Growth Performance Indices. Estos análisis se realizaron con el programa FiSAT II 

Versión 1.1.2, de FAO-ICLARM Fish Assessment Tools (Gayanilo et al. 2002). 

Alometría 

Para detectar crecimiento alométrico se emplearon las variables morfométricas de la valva 

LV, AlV y AnV de 1936 almejas de las estaciones y sitios de muestreo AR y RM. Se 

evaluó la pendiente (coeficiente alométrico) para cada combinación de esas variables bajo 

la hipótesis de que un crecimiento isométrico tiene como resultado una pendiente no 

significativamente diferente de 1. Además, se compararon las pendientes entre 

localidades y se calculó la pendiente común. Para ello se utilizó el método de eje mayor 

estandarizado (major axis: MA), recomendado cuando el propósito del estudio es 

describir cómo se relacionan las variables de tamaño, generalmente como una relación 

lineal en escalas logarítmicas, y el propósito del ajuste lineal no es predecir y a partir de 

x, sino simplemente resumir la relación entre dos variables (Warton et al. 2006).   

Las variables se transformaron logarítmicamente antes del ajuste xy (largo-ancho; largo-

alto; ancho-alto) porque esto permite expresar la relación entre las variables como una 

relación lineal, y además coloca las variables de tamaño en una escala multiplicativa o 

logarítmica, apropiada para interpretar la mayoría de las variables de tamaño, ya que el 

crecimiento es un proceso multiplicativo (Warton et al. 2006). Los análisis se realizaron 
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utilizando el paquete “smatr” [(Standardised) Major Axis Estimation and Testing 

Routines] del Programa libre R, versión 4.0.2 (R Core Team 2020). Se usaron intervalos 

de confianza del 95%, y se revisaron los outliers con el comando robust=T. 

 

Mecanismos de dispersión 

Respecto al análisis de valvas potencialmente dejadas por pescadores (muestra AR-X), 

los datos fueron analizados estadísticamente para todas las muestras disponibles en el 

caso de las variables LV, AlV y AnV. Se realizaron diagramas de cajas para cada variable 

a los efectos de mostrar las diferencias en la distribución entre las muestras. A su vez, se 

compararon las mismas por medio de pruebas de análisis de la varianza por rangos 

(Kruskal-Wallis) con un error de tipo I de 0,05. Se utilizó este método no paramétrico 

debido a que se evidencia, en la dispersión de los puntos en el gráfico de cajas, que en 

casi todos casos la distribución es bimodal, y corroboró con la prueba a posteriori no 

paramétrica de Dunn (Zar 2010). Los análisis se realizaron con paquetes “base” 

y ”FSA”del Programa libre R versión 4.0.2 (R Core Team 2020).  

 

Resultados 

Características morfológicas, densidad y relación con el ambiente 

Se colectaron en el campo un total de 2.823 individuos de C. fluminea de diferentes tallas 

(Figura 1.6, Tabla 1.1). Del total, 2.771, presentaban excelente estado de conservación de 

sus valvas (vivos y/o articulados) por lo que sus tres mediciones principales (LV, AlV y 

AnV) fueron usadas para las determinaciones morfológicas de la población. No se 

observaron estadíos larvales de Corbicula fluminea en las muestras de plancton 

colectadas. 
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Figura 1.6. Algunas tallas de 

individuos de Corbicula 

fluminea del río Limay. Escala 

en cm. 

 

 

 

 

 

 

 

 

Tabla 1.1 Datos de colecta de los sitios invadidos muestreados en tramo de río Arroyito (AR), 

embalse Ezequiel Ramos Mexía (RM) y humedal Pantanito (PN), del río Limay. n: tamaño de 

muestra (suma de las 3 réplicas), V: verano, O: otoño, I: invierno; P: primavera, AR-X: muestra 

potencialmente dejada por pescadores. Las muestras AR-O extra (sitio adicional cercano a AR) y 

PN-O corresponden a colectas realizadas durante el primer muestreo exploratorio del río Limay. 

Sitio Fecha n n n 

AR  vivos extra muertos 

AR-V  19/02/2019 508  26 

AR-O  07/06/2017 331 54 8 

AR-I  18/09/2017 342  1 

AR-P  05/12/2017 431  0 

RM   vivos  muertos 

RM-V  19/02/2019 70  6 

RM -O  16/07/2018 115  11 

RM -I  20/09/2017 85  0 

RM -P 10/12/2017 0  0 

PN-O 30/6/2017 668  135 

AR_X 07/06/2017   32 

 

En el ambiente lótico (sitio de río AR), se registraron mayores valores medios de los 

valores de densidad de C. fluminea, respecto al ambiente léntico (sitio embalse RM), de 
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acuerdo al Análisis de la Varianza y la prueba de Tukey (Tablas 1.2, 1.3 y Figura 1.7). 

Estas diferencias fueron significativas tanto para la densidad total (F= 42,24, p <0,0001), 

como de juveniles (F= 41,06, p <0,0001) y adultos (F= 23,63, p =0,0001). La longitud 

máxima (LV) superior de la valva también registró mayores valores en el sitio de río AR, 

salvo el muestreo de invierno en RM, donde también se registraron individuos de tallas 

relativamente grandes. Sin embargo, fue en el sitio de humedal aledaño (PN) al cuerpo 

central del río, donde se se registraron los mayores valores de LV (Tabla 1.2). Respecto 

a las variaciones estacionales, en el sitio de río AR solo se registraron diferencias 

significativas entre otoño y verano, respecto a densidad de adultos (F= 5,24, p <0,0272) 

con los mayores valores en el muestreo de verano. En el sitio de embalse RM se 

registraron diferencias entre otoño (con los mayores valores) y el resto de los muestreos 

estacionales en cuanto a la densidad de juveniles (F= 7,35, p =0,0110).  

 

Tabla 1.2 Características poblacionales de C. fluminea en los sitios y fechas de muestreo, río 

Limay. DT: densidad total; DA: densidad adulta; DJ: densidad juvenil; entre paréntesis el DE: 

Desvío estándar; unidades de densidad: ind m-2; LVsup y LVinf: longitudes de los individuos más 

grandes y chicos, respectivamente; *Individuos recientemente muertos. Las densidades y los 

desvíos estándar se calcularon a partir de las tres réplicas por muestra. Códigos de los sitios y 

estación de muestreo según Tabla I. 

Sitio DT (DE) DA (DE) DJ (DE) LVsup LVinf. 

AR-O 306 (123,1) 144 (54,2) 162 (114,7) 20,68 1,62 

AR-I 316 (27,3) 191 (25,2) 125 (43,1) 23,7 2,1 

AR-P 399 (158,0) 192 (51,4) 207 (106,6) 20,07 1,65 

AR-V 470 (151,3) 391 (143,9) 80 (23,9) 26,56 3,21 

RM -I 78* (58,5*) 58* (39,2*) 19* (19,4*) 26,01* 2,8* 

RM -P - - - - - 

RM -O 106 (27,8) 66 (18,5) 41 (15,3) 11,42 2 

RM-V 65 (59,4) 63 (58,9) 2 (3,2) 11,89 3,75 

PN-O 619 (581,1) 147 (90,1) 471 (535,2) 34,5 1,79 

 

 

Los valores de la longitud máxima de la valva encontrados en los sitios de muestreo, 

fueron similares a otros registrados en otros ambientes invadidos de la Patagonia. Algo 

similar ocurre con algunos valores de densidad (ind m-2) encontrados, que son bajos y 

variables estacionalmente, en general. En la Tabla 1.4 se presentan estadísticas 

comparativas de tamaño y densidad en estudios de C. fluminea en otros sitios de Patagonia 

y en este estudio. 
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Figura 1.7 Diagrama de cajas para los valores de densidad total (a) de adultos (b) y juveniles (c), 

de las poblaciones de Corbicula fluminea de los sitios de río AR y embalse RM. El rectángulo 

(caja) representa los valores intercuartílicos (q1-q3), la recta trasversal y el punto del rectángulo 

representan a la mediana y a la media, respectivamente y los bigotes (las rectas verticales y sus 

extremos) representan el otro 50% de los datos.  

 

La evaluación de las características del sustrato, como posible factor que afecta a esta 

especie, dio como resultado que AR, sitio de río, estuvo dominado por partículas de 

tamaño intermedio a grande (65-500 mm), particularmente guijón en el sitio AR (52,5 %). 

En el sitio de embalse RM, los porcentajes de arena, limo y arcilla (ALA) registraron más 

del 50 % de la composición total del tamaño de partícula del sedimento. En el caso del 

sitio de humedal PN, las partículas ALA registraron el 100 % del sedimento (más detalles 

en Tabla 2.1 Capítulo 2). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

a b c 

Densidad (ind m-2) 

a 
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Tabla 1.3 Valores poblacionales de Corbicula fluminea en sistemas acuáticos de Patagonia (LV: 

longitud anteroposterior de la valva). LVsup:  longitud máxima de la valva de la almeja más 

grande de cada sitio. 

 

El embalse compensador Arroyito, tuvo entre el 01/05/17 y el día de muestreo de otoño 

(AR-O) 07/06/2017 un caudal oscilante entre los 265 a 300 m3/s.  Todo agosto y hasta el 

18/09/2017 (AR-I) el caudal diario se mantuvo constante en 265 m3/s. El 01/11/2017 el 

caudal fue de 348 m3/s y el resto de los días del mes hasta el 05/12/2017 (AR-P) el caudal 

fue constante, con 400 m3/s. La mayor variabilidad de caudal de las fechas de muestreo 

se observó en el verano AR-V el 19/02/2019: todo enero el caudal fue constante a 480 

m3/s, sin embargo, en febrero en los días previos al muestreo osciló entre 358-480 m3/s, 

y el 19/02/2019 el caudal erogado fue de 575 m3/s (Ver   

http://www.aic.gov.ar/sitio/publicaciones en Informes periódicos/Hidrometeorología/ 

2017 y 2019/ Informes Operación de Embalses).   

Con relación a la hidrología del sitio de embalse, se observó una disminución de casi 3 m 

en de la altura del nivel del agua en el muestreo de invierno 20/09/2017 

(http://www.aic.gov.ar/sitio/publicaciones-ver?a=155&z=249673887), respecto a finales 

de mayo/principios de junio de ese año (http://www.aic.gov.ar/sitio/publicaciones-

ver?a=133&z=1446970661). Entre el muestreo de otoño y el siguiente muestreo de 

invierno del 10/12/2017 (http://www.aic.gov.ar/sitio/publicaciones-

ver?a=170&z=2116041928), ocurrió también un aumento de casi otros 3 m del nivel del 

agua. Entre este último y el siguiente muestreo realizado, en otoño (16/07/2018) 

Río Localidad LVsup 

(mm) 

Densidad media  

(ind m-2) 

 Referencia 

Negro Chimpay  21,55 ---- Cazzaniga y Pérez 1999 

Neuquén Cipolleti 

(piscinas) 

27,8 ---- 
Semenas y Flores 2005 

  (filtros) 34,4 ---- Semenas y Flores 2005 

Negro Viedma (río) 28,42 525  Molina et al. 2015 

Negro Viedma 

(estuario) 

34,45 109 Hünicken 2018 

Negro Paso Córdoba 37,30 140 Archuby et al. 2013 

Limay Arroyito (AR) 26,56 589 Este estudio 

Limay Embalse RM 26,01 133 Este estudio 

Limay Pantanito (PN) 31,58 619 Este estudio 

http://www.aic.gov.ar/sitio/publicaciones
javascript:TreeView_ToggleNode(body_TreeViewPublicaciones_Data,486,document.getElementById('body_TreeViewPublicacionesn486'),'%20',document.getElementById('body_TreeViewPublicacionesn486Nodes'))
file:///C:/Users/Yeny/AppData/Roaming/Microsoft/Word/Hidrometeorología
http://www.aic.gov.ar/sitio/publicaciones-ver?a=155&z=249673887
http://www.aic.gov.ar/sitio/publicaciones-ver?a=133&z=1446970661
http://www.aic.gov.ar/sitio/publicaciones-ver?a=133&z=1446970661
http://www.aic.gov.ar/sitio/publicaciones-ver?a=170&z=2116041928
http://www.aic.gov.ar/sitio/publicaciones-ver?a=170&z=2116041928
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(http://www.aic.gov.ar/sitio/publicaciones-ver?a=276&z=131616191)  el nivel tuvo 

oscilaciones de hasta casi un metro. Esto mismo se observó en el intervalo de tiempo entre 

este último muestreo y el siguiente de verano de 19/02/2019 

(http://www.aic.gov.ar/sitio/publicaciones-ver?a=353&z=2003092683).  

Estructura poblacional y estadística de variables morfológicas 

Los histogramas de frecuencias de longitud máxima de las valvas (LV) en el sitio de río 

AR, mostraron en todos los casos cohortes (componentes modales) juveniles con LV 

medios entre 3,86 y 6,44 mm (Figura 1.8; Tabla 1.4). Estas cohortes juveniles además 

cuentan con muchos individuos. Las cohortes de tallas más grandes están constituidas en 

todos los casos por un menor número de individuos, en comparación con las anteriores. 

La muestra de AR de verano (AR-V), presentó el mayor valor medio de última cohorte 

(24,85 mm) y además presentó el mayor número de cohortes. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

http://www.aic.gov.ar/sitio/publicaciones-ver?a=276&z=131616191
http://www.aic.gov.ar/sitio/publicaciones-ver?a=353&z=2003092683
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Figura 1.8 Descomposición polimodal ajustada en el sitio de río AR (columna izquierda) y el sitio 

de embalse RM, (columna derecha) mediante algoritmo simple (NORMSEP). Códigos de los 

sitios y estación de muestreo según Tabla I. 

 
 

Frecuencia (individuos) 

RM-O 

n= 115 

 

RM-I 

n= 85 

 

AR-I 

n= 342 

 

AR-P 

n= 431 

 

AR-V 

n= 508 

 

AR-O 

n= 331 

 

RM-V 

n= 70 
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Tabla 1.4 Componentes modales de la población de Corbicula fluminea del sitio de río AR 

(Arroyito), determinadas a partir del largo máximo de las valvas (Media); DE: desviación 

estándar; N: tamaño de muestra; IS: índice de separación de componentes modales; C: 

componente modal. O: otoño, I: invierno, P: primavera y V: verano. Códigos de los sitios y 

estación de muestreo según Tabla I. 

 

  AR-O  AR-I  

 Media (±DE) N IS 

Edad 

(año) Media (±DE) N IS 

Edad 

(año) 

C1 5,71 (±1,30) 206 n.a. 0,20 5,79 (±1,65) 180 n.a. 0,49 

C2 12,84 (±1,54) 120 5,02 1,08 12,52 (±1,58) 146 4,17 1,37 

C3 20,4 (±1,00) 5 5,95 2,1 19,79 (±1,69) 14 4 2,4 

         

 AR-P  AR-V  

 Media (±DE) N IS 

Edad 

(año) Media (±DE) N IS 

Edad 

(año) 

C1 6,27 (±1,85) 341 n.a. 0,69 7,23 (±1,53) 178 n.a.  
C2 13,63 (±1,29) 82 4,69 1,58 16,19 (±2,33) 204 4,64 1,90 

C3 19,19 (±1,65) 7 3,78 2,6 21,42 (±1,18) 100 2,98 2,8 

C4     25,02 (±1,25) 27 2,96 3,8 

 

 

Los histogramas de frecuencias de longitud máxima de las valvas (LV) en el sitio de 

embalse RM, mostraron que las poblaciones de este sitio son muy diferentes en cuanto a 

la composición de cohortes, respecto al sitio de río AR. Las primeras cohortes, que 

involucraron a individuos juveniles, tuvieron valores de LV medios entre 5,86 y 10,36 

mm (Figura 1.8, Tabla 1.5). Esta población además estuvo compuesta por una sola moda 

en las muestras RM-O y RM-V. Solo en el primer muestreo (RM-I) los histogramas 

estuvieron compuestos por frecuencias de LV > 12,5 mm. En el caso del último muestreo 

RM-V se observó una predominancia de tallas entre 9-12 mm (Figura 1.9). 
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Tabla 1.5 Componentes modales de la población de Corbicula fluminea del sitio de embalse RM 

(Ramos Mexía), determinadas a partir del largo máximo de las valvas (Media); DE: desviación 

estándar; N: tamaño de muestra; IS: índice de separación de componentes modales; C: 

componente modal; I: invierno; O: otoño; V: verano. Códigos de los sitios y estación de muestreo 

según Tabla I. 

  RM-I 20/9/2017 RM-O 16/7/2018 RM-V 19/2/2019 

 Media (±DE) N IS Media (±DE) N IS Media (±DE) N IS 

C3 6,39 (±1,52) 33 n.a. 7,5 (±2,37) 84 n.a. 10,83 (±1,57) 70 n.a. 

C2 13,85 (±2,22) 20 3,99       
C1 23,96 (±1,75) 32 5,09             

 

 

 
Figura 1.9 Todos los individuos de 

Corbicula fluminea encontrados en 

una réplica (0,36 m2) del embalse 

Ramos Mexía (RM-V), luego de un 

período de variación de volumen de 

agua. En la esquina superior derecha 

se observa el único individuo 

(juvenil) detectado en esta réplica del 

molusco nativo Diplodon chilensis, 

con fines comparativos. Escala en 

cm.  Códigos de los sitios y estación 

de muestreo según Tabla I. 

 

 

Respecto al sitio de humedal Pantanito (PN-O) los histogramas de frecuencias de longitud 

máxima de las valvas (LV) mostraron que en la fecha de colecta la población del sitio 

estaba formada por cuatro cohortes.  La primera cohorte se caracterizó por una LV media 

de 4,03 mm, con muy baja desviación estándar (Figura 1.10 y Tabla 1.6), con alrededor 

de 509 individuos. La próxima cohorte, aunque comparada con la previa, tuvo bajas 

frecuencias, estuvo compuesta por alrededor de 139 individuos, cifra mayor a la 

observada en la totalidad de algunas muestras de los otros sitios (AR y RM). Además, las 

últimas cohortes, estuvieron formadas por muy pocos individuos, de tallas mayores a las 

registradas en los sitios AR y RM. 
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Figura 1.10 Descomposición polimodal de tallas de Corbicula fluminea en Pantanito (otoño) PN-

O (30/05/2017) por el método Bhattacharya (líneas finas) y ajustada mediante algoritmo simple 

NORMSEP (líneas gruesas). 

 

Tabla 1.6 Descomposición polimodal de tallas de Corbicula fluminea en PN-O (30/05/2017) y 

ajustada mediante algoritmo simple (NORMSEP). C: componentes modales 1 a 4; DE: desviación 

estándar; N: tamaño de muestra; IS: índice de separación de componentes modales. 

 

 

 

 

 

 

Crecimiento 

El ajuste del modelo estacionalizado de crecimiento von Bertalanffy (MCEVB) se aplicó 

a los componentes modales mejor representados, definidas por un mayor número de 

modas (Figura 1.11), este fue el caso del sitio AR. La longevidad media de Corbicula 

fluminea en este sitio se estimó de 4,43 (±0,26) años y la longitud máxima a alcanzar en 

estas poblaciones de 30,62 mm (Tabla 1.7). Estos y otros resultados de la aplicación del 

modelo de crecimiento con los valores de los parámetros también se muestran en la Tabla 

1.7. El índice de crecimiento de esta población se estimó en 2,64.  

 

 

 

 PN-O 30/5/2017 

 Media (±DE) N IS 

C4 4,03 (±0,963) 509,28 0,000 

C3 16,65 (±5,695) 139,23 3,790 

C2 29,52 (±1,438) 15,49 3,609 

C1 33,42 (±1,578) 4,00 2,586 

Frecuencia (individuos) 
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Figura 1.11 Ajuste del modelo de crecimiento estacionalizado de von Bertalanffy de las cohortes 

de Corbicula fluminea del sitio de río AR, del río Limay. El tiempo fue calculado como años 

desde t0 (enero de 2017). LV: largo máximo de la valva; C1, C2, C3: cohortes 1 a 3. 

 

Tabla 1.7 Características del modelo de crecimiento estacionalizado de von Bertalanffy para 

Corbicula fluminea en el sitio de río AR, del río Limay. C1, C2, C3: cohortes 1 a 3; L∞: largo 

asintótico (mm); K, constante de crecimiento (año-1); t0: edad teórica a la cual el largo de la valva 

es cero (fracción del año); ts indica el punto al cual comienza la oscilación; C: amplitud de la 

oscilación; PI: punto de invierno. 

 L∞ K t0 ts C PI Longevidad Fecha t0 

C3 30,62 0,47 0,23 0,22 1 0,72 4,13730134 26/3/2017 

C2 30,62 0,47 -0,65 0,15 1 0,65 4,61032136 7/5/2016 

C1 30,62 0,47 -1,67 -0,82 1 0,68 4,54162443 2/5/2015 

 

 

Alometría 

Los resultados de los análisis de alometría de las mediciones realizadas a los individuos 

medidos de los sitios de río (AR) y embalse (RM) se muestran en la Tabla 1.8. En estos 

se observó que las pendientes calculadas con el método de “eje mayor” de las 

combinaciones log LV= ƒ(log AnV), log LV=ƒ(log AlV), log AnV=ƒ(log AlV) fueron 

diferentes entre los sitios AR y RM. Además, la pendiente en común es diferente de 1, lo 

que descarta la isometría teniendo en cuenta las comparaciones. Por otro lado, las 

pendientes de AR, en todas las comparaciones (log LV= ƒ(log AnV), log LV= ƒ(log 

C1 C2 C3 

Tiempo (años desde T0) 
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AlV), log AnV=ƒ(log AlV)), son mayores que las determinadas para el sitio de embalse 

RM (Tabla 1.8, Figura 1.12). Todos los pares de variables estuvieron significativamente 

correlacionadas: log LV y log AnV, (AR: r2=0,995; p < 2,22e-16; RM: r2=0,998; p < 

2,22e-16; p < 2,22e-16) log LV y log AlV (AR: 0,990; p < 2,22e-16; RM: r2=0,990; p < 

2,22e-16) y log ALV y log AnV (AR: r2= 0,988; p < 2,22e-16; RM: r2= 0,991; p < 2,22e-

16). 

 

Tabla 1.8 Resumen de los resultados de la aplicación del método de eje mayor de análisis 

alométricos a los valores morfométricos de almejas de los sitios de río (AR) y embalse (RM) (Lr: 

estadístico de proporción de verosimilitud).   

  

  log LV- 

log AnV 

log LV- 

log AlV 

log AlV- 

log AnV 

 H0: Pendientes 

AR-RM iguales 

Lr=270,9 

p< 2,22e-16 

Lr=20,39; 

p=6,3302e-06 

 

Lr= 217,9;  

p< 2,22e-16 

 

AR Pendiente 

estimada (AR) 

1,326 1,096  1,231 

Elevación 

estimada (AR) 

-0,544 -0,158 -0,369 

H0: pendiente de 

AR no ≠ de 1 

Lr= 0,9441 

p< 2,22e-16 

Lr= 0,8788 

p< 2,22e-16 

Lr= 0,8964 

p< 2,22e-16 

RM Pendiente 

estimada (RM) 

1,137 1,076 1,065 

Elevación 

estimada (RM) 

-0,355 -0,145 -0,210 

H0: pendiente de 

RM no ≠ de 1 

Lr= 0,7865 

p< 2,22e-16 

Lr= 0,8261 

p< 2,22e-16 

Lr= 0,5828 

p =7,7716e-16 
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Figura 1.12 Relaciones entre variables morfológicas de la valva de Corbicula fluminea de 

poblaciones del sitio de río Arroyito (AR) y del embalse Ezequiel Ramos Mexía (RM). Se 

Log (LV) 

Log (AnV) 

a 

Log (AlV) 

Log (LV) 

b 

Log (AnV) 

Log (AlV) 

c 
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muestran las rectas del modelo “eje mayor” (ver estadísticos en Tabla 1.8). Nótese la escala 

logarítmica de los ejes. 

Mecanismos de dispersión 

Durante la separación de los individuos de los sedimentos colectados del sitio de río AR 

con el tamiz de 1,0 mm se detectaron varios individuos de hasta 7,6 mm de LV, 

fuertemente unidos al sustrato rocoso mediante un filamento bisal de longitud variable 

(Figura 1.13). 

  

Figura 1.13 Filamento bisal proteico con el que almejas juveniles se adhieren al sustrato. 

 

La presencia de larvas en las hemibranquias internas se detectó en 6 de los 9 individuos 

colectados en la localidad de Paso Córdoba (Figura IV). Estos seis individuos fueron 

colectados en octubre de 2018: (LV: 23,15 y 30,13; 30,34 mm), y marzo (LV: 29,59 y 

31,35 mm) y julio de 2019, LV: 31,06 y 30,34 mm). Los individuos en los que no se 

encontraron larvas fueron colectados en julio y presentan tallas menores (LV: 12,87 y 

15,52 mm).  

Perfil de pesquería 

En las respuestas a la encuesta aplicada a 109 pescadores, el 56 % manifiesta pescar en 

más de en una región de Patagonia y en otras más al norte. El 92 % se mantiene pescando 

entre 3 y 12 horas, en ríos, embalses y lagos. Aproximadamente el 59 % del total pescan 
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desde embarcaciones, y el resto solo desde la orilla. El 38,5% no suele lavar su bote o 

wader después de pescar. El 15% usa a las almejas asiáticas como carnada viva. El 81,7 

% manifestó conocer los problemas de invasiones biológicas en general en aguas dulces.  

Las valvas encontradas en la ribera del sitio AR el 7 de junio de 2017 (AR-X) tienen 

valores significativamente más altos de LV que las recolectadas en el ambiente, ya sean 

estas de almejas vivas (AR-O_1 a 3) o muertas (AR-O_m) (prueba de Kruskal-Wallis, 

p=0,000; para las comparaciones múltiples, ver prueba de Dunn en la Tabla 1.10). Los 

valores de AR-X no se diferencian de las de CNR (Club Náutico de General Roca), una 

población más antigua, sobre el Río Negro. Finalmente, las del sitio LAG, cercano a CNR, 

son significativamente menores a las de AR-X, aunque mayores a las AR-O (vivas y 

muertas). En la muestra de especímenes muertos de la población del río Limay (AR-O_m) 

se detectó un dato atípico (outlier), correspondiente a un individuo de gran tamaño, 

similar a la de la muestra AR-X y las del Río Negro. A los efectos de las comparaciones 

dicho valor no fue utilizado (Figura 1.14).  
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Figura 1.14 Gráficos de cajas de largo (LV), alto (AlV) y ancho (AnV) de las réplicas de las 

muestras: AR-O: 1-3 réplicas, AR-O_m: almejas muertas en el hábitat, AR_X: almejas halladas 

en un campamento; CNR: Club Náutico de General Roca y LAG: Lagunitas, (datos de CNR y 

LAG corresponden a sitios del río Negro tomados de Archuby et al. 2013). El rectángulo (caja) 

representa los valores intercuartílicos (q1-q3), la recta trasversal del rectángulo representa a la 

mediana y los bigotes (las rectas verticales y sus extremos) representan el otro 50% de los datos.  

 

 

De la evaluación de las comparaciones a posteriori (método de Dunn, Tabla 1.10) se 

desprende que: 

• Las muestras de almejas muertas tomadas de la misma población no se diferencian 

de las muestras de especímenes vivos.  

• Las valvas de la muestra AR-X, potencialmente dejada por pescadores, se 

diferencia de todas las muestras tomadas de la población del sitio AR-O, ya sean 

comparadas con los datos de almejas vivas (AR-O_ 1 a 3) o muertas (AR-O_m).  

• Los valores de la muestra AR-X no se diferencian de los tamaños de las almejas 

del Club Náutico de General Roca, aunque sí de la localidad Lagunitas. 
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Tabla 1.9 Lista de comparaciones múltiples de largo (LV) con el método de Dunn. En negrita se 

muestran las diferencias significativas. AR-O: 1-3 réplicas, AR-O_m: almejas muertas en el 

hábitat, AR_X: almejas halladas en un campamento; CNR: Club Náutico de General Roca y LAG: 

Lagunitas, (datos de CNR y LAG corresponden a sitios del río Negro tomados de Archuby et al. 

2013). 

 

Sitios a comparar Z p p aj. 

AR-O_1 AR-O_2 3.122402 1.79E-03 0.003 

AR- O_1 AR-O_3 2.273561 2.30E-02 0.032 

AR-O _2 AR-O_3 -1.27377 2.03E-01 0.250 

AR-O _1 AR-O_m 0.586628 5.57E-01 0.616 

AR-O _2 AR-O_m -0.77915 4.36E-01 0.509 

AR-O _3 AR-O_m -0.39142 6.95E-01 0.730 

AR-O _1 AR-O_X -6.36168 2.00E-10 0.000 

AR-O _2 AR-O_X -10.2252 1.53E-24 0.000 

AR-O _3 AR-O_X -9.5328 1.53E-21 0.000 

AR-O_m AR-O_X -4.13523 3.55E-05 0.000 

AR-O_1 CNR -7.99906 1.25E-15 0.000 

AR-O_2 CNR -14.8799 4.45E-50 0.000 

AR-O_3 CNR -13.972 2.31E-44 0.000 

AR-O_m CNR -4.35328 1.34E-05 0.000 

AR-O_X CNR 0.110413 9.12E-01 0.912 

AR-O_1 LAG -5.51029 3.58E-08 0.000 

AR-O_2 LAG -11.1212 9.89E-29 0.000 

AR-O_3 LAG -10.199 2.00E-24 0.000 

AR-O_m LAG -3.24253 1.18E-03 0.002 

AR-O_X LAG 2.117455 3.42E-02 0.045 

CNR LAG 2.760494 5.77E-03 0.009 

 

Las comparaciones para las variables alto (AlV) y ancho (AnV) muestran patrones 

similares, a excepción de la comparación con las poblaciones del río Negro, porque estas 

medidas no están disponibles en los datos de Archuby et al. (2013). En ambos casos las 

pruebas de Kruskal-Wallis arrojaron diferencias significativas [AlV, p=0,000 (Tabla 

1.10); AnV, p=0,000 (Tabla 1.11)]. La muestra AR-X, del campamento de pescadores, es 

de mayor tamaño para ambas variables, las réplicas de la población del sitio (AR-O 1-3) 

mostraron algunas diferencias significativas y, finalmente, las valvas muertas en el hábitat 

no se diferencian de las réplicas. En las tablas 1.10 y 1.11 se presentan los resultados de 

las comparaciones a posteriori no paramétricas de Dunn. 

 

 



66 
 

Tabla 1.10 Lista de comparaciones múltiples de alto (AlV) con el método de Dunn. En negrita se 

muestran las diferencias significativas. AR-O: 1-3 réplicas, AR-O_m: almejas muertas en el 

hábitat, AR_X: almejas halladas en un campamento.  

 

Sitios a comparar Z p no aj. p aj. 

AR-O_1 AR-O_2 4,325 1,53E-05 3,82E-05 

AR-O _1 AR-O_3 3,229 1,24E-03 2,49E+00 

AR-O _2 AR-O_3 -1,662 9,64E-02 1,38E+00 

AR-O _1 AR-O_m 0,314 7,54E-01 7,54E-01 

AR-O _2 AR-O_m -1,619 1,05E-01 1,32E-01 

AR-O _3 AR-O_m -1,114 2,65E-01 2,95E-01 

AR-O _1 AR-O_X -4,897 9,75E-07 3,25E-06 

AR-O _2 AR-O_X -9,532 1,55E-21 1,55E-20 

AR-O _3 AR-O_X -8,614 7,06E-18 3,53E-17 

AR-O_m AR-O_X -3,080 2,07E-03 3,45E-03 

     

 

Tabla 1.11 Lista de comparaciones múltiples de ancho (AnV) con el método de Dunn. En negrita 

se muestran las diferencias significativas. AR-O: 1-3 réplicas, AR-O_m: almejas muertas en el 

hábitat, AR_X: almejas halladas en un campamento. 

 

Sitios a comparar Z p no aj. p aj. 

AR-O_1 AR-O_2 4,253 2,11E-05 5,27E-05 

AR-O _1 AR-O_3 3,015 2,57E-03 5,14E-03 

AR-O _2 AR-O_3 -1,872 6,12E-02 8,75E-02 

AR-O _1 AR-O_m 0,353 7,24E-01 7,24E-01 

AR-O _2 AR-O_m -1,267 2,05E-01 2,57E-01 

AR-O _3 AR-O_m -0,781 4,35E-01 4,83E-01 

AR-O _1 AR-O_X -4,999 5,77E-07 1,92E-06 

AR-O _2 AR-O_X -9,587 9,06E-22 9,06E-21 

AR-O _3 AR-O_X -8,550 1,23E-17 6,15E-17 

AR-O_m AR-O_X -2,807 5,00E-03 8,34E-03 

 

 

Los datos primarios de este Capítulo 1 se pueden consultar en los enlaces del Anexo 2.   

 

Discusión 

Características morfológicas, densidad y relación con el ambiente 

Corbicula fluminea se caracteriza por la presencia de una concha robusta, con costillas 

comarginales gruesas, muy marcadas (Cuezzo et al. 2020) como se observó en los 
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individuos de mayores tallas de la Figura 1.6. Los individuos adultos, en América del Sur, 

tienen una longitud máxima de la valva (LV) menor o igual a 50 mm (Cuezzo et al. 2020). 

En general, en esta especie el tamaño del adulto es muy variable (Araujo et al. 1993). 

Estas variaciones en LV de los ejemplares adultos podrían ser el resultado de las 

características ambientales de cada hábitat, tales como la productividad del hábitat, 

temperatura ambiente, tipo de sustrato y concentración de calcio, entre otros parámetros 

(McMahon 1983).  

En el caso de los sitios estudiados, los mayores valores de LV superior para el sitio de río 

(AR LVsup: 20,07-26,56 mm), se debieron al impacto de las variaciones del nivel del 

agua en el sitio de embalse (RM LVsup: 11,42-26,01), con las áreas de colecta en las 

zonas de transición (orilla) causantes de mortalidad en la población de embalse, con 

efectos similares a los observados previamente para densidad.  En contraste, la población 

de río (AR) tiene mayor estabilidad por lo que sus valores de LV superior fueron 

mantenidos estacionalmente.  

Con todo, las poblaciones estudiadas no alcanzaron los valores de LV máximos 

reportados para otras poblaciones de ríos de la región. Por ejemplo, en el río Negro se 

publicaron tamaños máximos entre 34 y 37 mm (Semenas y Flores 2005; Archuby et al. 

2013; Hünicken 2018), mientras que, en este estudio, las LV máximas alcanzaron el valor 

de 30,62 mm en la población del sitio de río AR. Esto puede estar relacionado con algunas 

limitantes de LVsup tales como productividad del hábitat (oligotrofia) o la temperatura 

ambiente medias que son relativamente bajas. La longevidad media de Corbicula 

fluminea en el sitio AR fue de 4,43 (±0,26) años, similar a los valores más altos detectados 

en localidades de la desembocadura del río Negro. Pero el índice de crecimiento (2,64) 

sin embargo y la tasa K, fueron ligeramente menor que la media (φ’ = 3,02, K= 0,81 ± 

0,20) de estas mismas localidades (Hünicken 2018), probablemente relacionados también 

a las características de los ambientes del Limay, que favorecen un crecimiento más lento, 

por los limitados recursos del ambiente. φ representa y cuantifica la energía de un hábitat 

o nicho, porque está directamente relacionado con el rendimiento del crecimiento, y por 

lo tanto al metabolismo y consumo de alimentos (Munro y Pauly 1983). 

Respecto a otras variaciones morfológicas, además de las propias medidas de largo, ancho 

y alto, están las relaciones (proporción) entre estas, que determinan variantes 

morfológicas. En general, se acepta que las conchas de los bivalvos tienen una gran 

plasticidad para adaptarse a las diferentes condiciones ambientales y ecológicas y esto es 

muy común en las especies de bivalvos de agua dulce (Baker et al. 2003). 
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En poblaciones de Corbicula particularmente, varios estudios muestran la considerable 

variabilidad de la concha que exhibe este grupo (Renard et al. 2000; Park et al. 2002; 

Pfenninger et al. 2002; Lee et al. 2005), y también específicamente Corbicula fluminea 

(Sousa et al. 2007b). Las características color y morfología de la concha, si bien son los 

caracteres taxonómicos más comunes y los únicos utilizados por los primeros 

malacólogos, en la actualidad son caracteres taxonómicos limitados para distinguir 

taxones (Lanteri y Cigliano 2006), lo que sugiere incluso que la taxonomía del género 

Corbicula probablemente presente más sinonimias que las esperadas (Araujo et al. 1993).  

En este estudio la alometría significativamente positiva encontrada de ancho respecto a 

largo, alto respecto a largo, y ancho respecto a alto, indican que a medida que la almeja 

va creciendo, va disminuyendo su forma relativamente aplanada y corta, por una forma 

un poco más redondeada y alta. Esto es relativamente común en las conchas de los 

bivalvos que, durante la ontogenia, se vuelven progresivamente más altas y más gruesas 

(Gaspar et al. 2002), lo que está asociado al mantenimiento de una adecuada relación 

área/volumen respecto al ambiente (Rhoads y Pannella 1970).   

Este fenómeno es más evidente para el sitio de río AR, en comparación con el sitio de 

embalse RM, como demuestran los valores de las pendientes de la Tabla 1.8. El ancho es 

la medida que más alométricamente crece, seguido por largo y alto. Determinar la causa 

de las variantes alométricas, sin embargo, puede resultar complejo, debido a la interacción 

multicausal de los efectos que pueden originar cambios morfológicos. Se pueden 

mecionar, por ejemplo, la adaptación a: la presencia de epifauna, evitar la depredación y 

el parasitismo, mantener un flujo de corriente adecuado en condiciones de hacinamiento 

y adaptarse a la exposición de las olas, el tipo de sustrato, las corrientes, la salinidad y la 

disponibilidad de calcio (Stanley 1983; Gardner y Skibinski 1991; Willis y Skibinski 

1992 ; Norberg y Tendengren 1995; Baker et al. 2003; Sousa et al. 2007b), o incluso otros 

factores bióticos intrínsecos como tasas de crecimiento más lentas (Gardner et al. 1993; 

Stirling y Okumus 1994; Bonel et al. 2013).  

Las principales diferencias abióticas entre los sitios AR y RM, son principalmente 

aquellas relacionadas con su naturaleza, i.e. lótica y léntica respectivamente. Además, 

difieren en el tamaño de partícula del sustrato, que es gruesa en el sitio de río AR, y más 

fina en el sitio RM. Sin embargo, la forma de las conchas (más altas y más anchas durante 

el crecimiento) observadas en ambos sitios, pero más marcadamente en el sitio de río AR, 

está al parecer relacionada con la hidrodinámica de los ambientes, a su vez asociada al 

tamaño de partícula del sustrato.  Las conchas de bivalvos inflados requieren más fuerza 
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para la penetración del sedimento que las conchas aplanadas lateralmente (Trueman et al. 

1966), y muy pocas especies con formas isodiamétricas (formas de alta esfericidad) son 

excavadoras rápidas (Stanley 1969).  

La tendencia en varias especies de bivalvos es que las conchas se vuelvan más altas y más 

anchas durante el crecimiento, lo que puede deberse a su función de contrarrestar el 

desplazamiento involuntario por turbulencias y corrientes (Eagar 1978; Hinch y Bailey 

1988). Esto se corresponde a los observado en el ambiente lótico AR, y también en menor 

medida por influencia del oleaje, en el sitio de embalse RM.  

Las larvas de Corbicula fluminea incluyen el estado trocófora, velíger y pedivelíger. Los 

dos primeros estadios parecen no adaptarse bien a la vida libre, por lo que son incubadas 

en las hemibranquias, y comúnmente liberadas al medio como larvas pedivelígeras en 

estado avanzado de desarrollo o como juveniles de charnela recta (Kraemer y Galloway 

1986). Según Cao et al. (2017), en climas templados, los individuos inmaduros se liberan 

de las cámaras branquiales casi en estado juvenil, mientras que, en los climas 

subtropicales, la liberación se produce en una etapa larval pediveliger.  

Esto explicaría la ausencia de larvas en el plancton en los sitios estudiados, porque al 

liberarse en este estado, rápidamente se asientan y se entierran en el sustrato, o se anclan 

a sedimentos, vegetación o superficies duras debido a la presencia de un hilo o biso 

mucilaginoso (Figura 1.13) (Cataldo y Boltovskoy 1999; McMahon 2000). 

Eventualmente, estos juveniles pueden llegar a suspenderse por corrientes turbulentas 

(McMahon 2000), pero como este proceso ocurre con ellas habitualmente unidas a granos 

de arena (Kraemer y Galloway 1986), es probable que se mantengan formando parte del 

ambiente bentónico más que planctónico.  

La escasa presencia de larvas libres en el plancton se ha registrado en otros climas 

templados, como en el río Columbia, EUA, y ocurre antes de los registros alta temperatura 

del agua y máxima abundancia de larvas planctónicas (Hassett et al. 2017).  La ausencia 

de larvas en el plancton también se ha observado en el Río de la Plata y cuerpos de agua 

anexos (Darrigran G. com. pers.). Esto sugiere una influencia de la temperatura en el 

tiempo de incubación, donde las bajas temperaturas inhiben la liberación de larvas, como 

ocurre en el mejillón dorado, Limnoperna fortunei (Darrigran et al. 2002).  

En relación con los juveniles y adultos de Corbicula fluminea, estos prefieren hábitats 

donde la arena es predominante (Cenzano y Würdig 2006; Duarte y Diefenbach 1994) y 

en general el tamaño de grano promedio varía entre 80-140 μm (Cataldo et al. 2001; 
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Silveira et al. 2016). Sin embargo, esto podría ser, en cierto modo, contradictorio con sus 

preferencias por ambientes lóticos (corrientes) respecto a lénticos (lagos y embalses) 

(McMahon 1983; Darrigran 1992), en tanto que las características de los sedimentos 

describen la cantidad de energía transferida al fondo: los granos más grandes indican 

hábitats con mayor velocidad del agua (lóticos), y los granos más pequeños, hábitats de 

depositación (lénticos) (Zeiringer et al. 2018). Esto se evidenció también en este estudio, 

con partículas del sustrato más grande en sitios de río, respecto a embalse (Silveira et al. 

2016). Un buen ejemplo, se mostró para el bivalvo Anodonta anatina (Englund y Heino 

1996), en el que la especie podría verse favorecida por las corrientes de agua debido al 

ahorro de energía relacionado con los movimientos de filtración que realizan estos 

bivalvos. Esto fue coincidente, en general, con los resultados encontrados en el presente 

estudio en el cual C. fluminea tuvo un relativo mayor éxito (mayores valores de densidad, 

LV, y estabilidad poblacional en el tiempo) en el ambiente lótico (sitio de río AR) 

respecto al léntico (sitio de embalse RM), al menos en los márgenes de este último tipo 

de ambiente.  

En general, los valores de densidad poblacional registrados fueron similares a otros de la 

región (ríos Neuquén y Negro) (Tabla 1.4). Esta resulta ser variable, con los más altos 

valores de densidad reportados en secciones lóticas del río. Los valores menores se 

registraron, en este estudio, en la desembocadura del río Negro, en la zona intensamente 

antropizada de Paso Córdoba y en el embalse RM. Algunas de las características de estos 

ambientes ofrecen cierto estrés ecológico a la especie: zona cerca del estuario (por los 

valores de salinidad) (Morton y Tong 1985; Bertrand et al. 2017), o el embalse con fines 

hidroeléctricos (por variaciones del nivel del agua) (Paschoal et al. 2015), 

respectivamente. 

Sin embargo, en general, los valores de densidad reportados en todo el sistema Limay-

Negro estuvieron muy por debajo de los valores máximos encontrados para esta especie 

en otros ecosistemas de América del Sur como por ejemplo en Brasil (Río Grande do 

Sul), Argentina (Río de la Plata), o el resto del mundo Bulgaria (Danubio), Portugal 

(Mondego), EUA (New River), entre otros, con valores entre 1.200 a 269.000 ind m-2, 

(Cherry et al. 1986; Darrigran 1991; Dreher-Mansur y Garces 1988; Dreher-Mansur et al. 

1994; Franco et al. 2012; Hubenov et al. 2013; Modesto et al. 2013). Debido a que C. 

fluminea está presente en el río Negro desde hace más de 20 años (Cazzaniga y Pérez 

1999) el menor éxito invasivo respecto a estas otras regiones, puede deberse a los 

relativamente bajos valores de temperatura media anual (Díaz et al. 2007) y a la 
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oligotrofia de la mayoría de los grandes cuerpos de agua de la región Patagónica 

(Temporetti et al. 2001), que influyen en la dinámica de las poblaciones de esta especie. 

Los mayores valores de densidad de Corbicula fluminea registrados en el sitio de río AR 

respecto al sitio de embalse RM coincide con otros estudios, en los que se reportan 

mayores densidades de la invasión en ríos y canales (Eng 1979; Rodgers et al. 1977; 

Belanger et al. 1985; Marsh 1985; Boltovskoy et al. 1997) respecto a lagos y embalses 

(Abbott 1977; Dreier y Tranquilli 1981; Beaver et al. 1991; Karatayev et al. 2003). Esta 

especie, como se mencionó anteriormente, tiene esta preferencia por ambientes lóticos, y 

cuando ocupa los ambientes lénticos (lagos y embalses), suelen ser en áreas marginales 

bien oxigenadas (McMahon 1983; Darrigran 1992) con una ligera pendiente y un sustrato 

preferentemente arenoso (Santos et al. 2012). 

Dentro de los ambientes lénticos, esta ubicación preferencial de las almejas en áreas 

marginales habría sido una causa importante de los valores menores de densidad 

encontrados con respecto al ambiente de río AR, así como de las variaciones temporales 

del propio sitio RM. Esto se explica por la influencia de las fluctuaciones del nivel del 

agua en la zona litoral de los embalses (Logez et al. 2016), causantes de la exposición 

subaérea (ejemplo a la luz solar y deshidratación) de los individuos de C. fluminea (Sousa 

et al. 2012; Paschoal et al. 2015). Este fenómeno se ha observado ya previamente, en el 

caso del estudio de las poblaciones de esta especie en el embalse de la Central 

Hidroeléctrica de Furnas (Minas Gerais, Brasil), en el que se demostró influencia de las 

disminuciones temporales del nivel del agua en los embalses, junto con la exposición a la 

luz solar, sobre ciertos aspectos poblacionales de C. fluminea (Paschoal et al. 2015). Estos 

autores observaron una mayor estabilidad ambiental hidrológica para C. fluminea 

(aumento de la densidad), a una mayor distancia del margen (aproximadamente 20 m), 

por menor exposición a la luz solar. 

Debido al diseño de muestreo de este estudio, con colectas en las zonas costeras someras 

de cada sitio, es que pudo observarse el efecto de las variaciones del nivel del agua del 

embalse en la dinámica poblacional. Como se mencionó anteriormente, las zonas costeras 

de embalses, son ambientes de transición, y los cambios temporales de nivel de agua, que 

las exponen, son causantes de mortalidad en las poblaciones. Por ejemplo, en el muestreo 

de invierno RM-I (20/09/2017) se encontraron todos los individuos muertos, debido a una 

disminución de 3 m del nivel del agua del embalse en los meses previos, particularmente 

en junio de 2017. Desde esa fecha hasta el muestreo de primavera RM-P (10/12/2017) 

ocurrió un aumento de 3 m del nivel del agua que dificultó la recuperación de la población 
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en la nueva zona de inundación, que en definitiva tuvo un aumento neto de 6 m respecto 

a junio de 2017. Como resultado, en ese muestreo de RM-P no se encontraron individuos.  

En los muestreos siguientes (otoño y verano) de RM, en los que las variaciones del nivel 

del agua fueron de menos de 1 m, la población mostró un aumento, principalmente de 

individuos juveniles, que conformaron un solo componente modal (Figura 1.8), con 

réplicas relativamente homogéneas (Figura 1.9), tanto en RM-O (LVmedia= 7,5 mm, 

como en RM-V (LVmedia= 10,83 mm). Corbicula fluminea tiene una resistencia 

fisiológica relativamente pobre, sin embargo, su rápida recuperación por elevadas tasas 

de crecimiento y de fecundidad causan la rápida recolonización del ambiente por la 

población (McMahon 2002). 

La revisión de las adaptaciones de resistencia en otros invasores acuáticos de América 

del Norte reveló una tolerancia fisiológica más pobre o equivalente, en relación con las 

especies nativas relacionadas taxonómicamente, lo que sugiere que no es indispensable 

una amplia tolerancia fisiológica para el éxito invasivo (McMahon 2002). Como 

mostraron los resultados de este estudio, con una recuperación zonal en un lapso de 7 

meses, con aumento de la densidad de 0 a 106 ind m-2 (etapa correspondiente a un 

crecimiento exponencial en una curva de crecimiento de una especie no nativa, invasora 

(Darrigran y Damborenea 2006). En contraste, las especies de bivalvos nativos de 

América del Norte a menudo están mejor adaptados a hábitats estables donde la 

perturbación es poco frecuente (e.g. bivalvos uniónidos de agua dulce). Estos se 

caracterizan por un crecimiento lento, una vida prolongada y una baja fecundidad 

efectiva, lo que ralentiza la recuperación de la población (selección K). El aumento de la 

densidad poblacional también pudo estar relacionado con la migración o arrastre desde 

zonas más profundas o asentamiento de pediveligers desde esas zonas, como ocurre 

durante el reclutamiento de otras especies invasoras como el mejillón cebra Dreissena 

polymorpha (Pallas, 1771) y el mejillón dorado Limnoperna fortunei (Horvath et al. 1996; 

Ezcurra de Drago et al. 2006).  

En el sitio de río AR, a diferencia de RM, se observó cierta estabilidad poblacional al 

encontrarse diferencias solamente del último muestreo (AR-V), con mayores valores de 

densidad de adultos, respecto al primero (AR-O), que tuvieron 1 año y 8 meses de 

diferencia. Este aumento puede deberse tanto a la progresión natural de la invasión, como 

a un efecto positivo de la temperatura (de esta estación verano) en la reproducción de esta 

especie, que requiere temperaturas del agua de al menos 15°C (McMahon 2000). Además, 
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este muestreo de verano, mostró cuatro componentes modales, a diferencia de los previos 

que tuvieron tres.  

Estructura poblacional y ambiente 

En el sitio de río AR, el primer componente modal (cohorte 1) de cada muestreo estuvo 

caracterizado por los mayores valores de densidad de AR-O, AR-I, AR-P, excepto en 

verano AR-V cuyo primer componente modal fue menos abundante que el segundo. En 

estudios poblacionales de la especie en el río Negro también se ha encontrado 

coincidencia entre los mayores valores de densidad y el postreclutamiento (Hünicken 

2018), que es el momento en que comienza la incorporación de una cohorte de juveniles. 

Un patrón similar se halló en este estudio, tal como se observó en la evaluación del 

modelo de crecimiento (Figura 1.11), en coincidencia con la presencia de la cohorte de 

las almejas más grandes. Este mismo patrón se observó en C. fluminea en otros 

ecosistemas acuáticos (Hornbach 1992; Cataldo y Boltovskoy 1998; Sousa et al. 2008b).  

La influencia de la temperatura sobre las poblaciones C. fluminea observada en las 

variaciones estacionales evidenciada en este trabajo, tiene relación con el efecto de esta 

variable principalmente en la reproducción de la especie. Los cuatro componentes 

modales presentes en el sitio AR en el verano, evidencian un evento de postreclutamiento 

causado por aumento de las temperaturas, que no fue observado en el resto de los 

muestreos estacionales del sitio (con 3 componentes modales cada uno). En general el 

desove, clímax de la actividad reproductiva, típicamente tiene lugar dentro de un rango 

estrecho de temperaturas, que a menudo es especie-específico (Nelson 1928). En esta 

especie, una temperatura en aumento inicia la actividad de reproducción y eventualmente 

da como resultado la liberación de gametos. También una segunda fase reproductiva 

puede desencadenarse por una temperatura descendente, tal como fue observado en otro 

bivalvo invasor como el mejillón dorado en el Río de la Plata, de clima templado 

(Darrigran et al. 2003). Además de la temperatura, los niveles altos de oxígeno disuelto 

también determinaron las evacuaciones gonadales (Morton 1977).  

En este estudio, las mencionadas características de la población en la estación más cálida 

(verano) evidenciaron la influencia positiva de la temperatura en la población de la 

especie. Experimentalmente, el éxito reproductivo y las tasas de crecimiento de C. 

fluminea aumentaron fuertemente con el calentamiento del agua durante el invierno 

(Weitere et al. 2009). La influencia de la temperatura sobre la reproducción, un patrón 
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común de moluscos en general, se ha observado también en el mejillón dorado, 

Limnoperna fortunei (Darrigran et al. 1999, 2003; Giglio et al. 2016).  

La temperatura tiene, además de en la reproducción, influencia en las características 

fisiológicas de Corbicula fluminea en general. Esta especie tolera hasta 34 °C (McMahon 

1983), aunque es un poco variable el límite mínimo, con reportes de tolerancia de 2 °C 

(Mattice 1977; McMahon 1983) o entre 0 a 2 °C (Patrick et al. 2017), pudiendo sobrevivir 

varias semanas en aguas a 0°C (Müller y Baur 2011). Por esto, se la referencia como una 

especie tolerante a bajas temperaturas del agua en general (Sousa et al. 2008b). Sin 

embargo, C. fluminea a menudo sufre eventos de mortalidad masiva durante las bajas 

temperaturas invernales, en las que mueren primero los individuos juveniles (Werner y 

Rothhaupt 2007). Esta también podría ser una de las causas del registro de los cuatro 

componentes modales en el muestreo de verano del sitio AR, debido a una baja 

supervivencia de juveniles durante otras estaciones más frías. En otros animales se ha 

demostrado que los individuos más grandes tienen una mejor capacidad para almacenar 

energía y, por lo tanto, una mejor resistencia contra diferentes factores estresantes 

(Eckmann 2004). En altas latitudes del hemisferio norte, por ejemplo, la formación de 

hielo entre las aguas puede limitar la distribución y los impactos de C. fluminea (Simard 

et al. 2012).   

Según modelos de predicción de la idoneidad del hábitat global para C. fluminea, basados 

en conjuntos de datos climáticos y ambientales, y usando la temperatura media de la 

cuarta parte más fría del año como variable más importante, esta especie se encuentra 

actualmente en el límite probable obtenido, en la región de la Patagonia (Gama et al. 

2016; Reyna et al. 2018). Darrigran (2002) sugirió que la especie estaba invadiendo la 

mayor parte de la región central y oeste de América del Sur, con una brecha en los 

registros debida probablemente a la falta de estudios para la especie. Actualmente C. 

fluminea tiene amplia distribución por América del Sur, incluida gran parte de las 

regiones mencionadas, con límite en Patagonia norte (Darrigran et al. 2020).  

Los estudios de la biología reproductiva, así como los relacionados con la dinámica 

poblacional, son una base para las tendencias predictivas del comportamiento de 

poblaciones de bivalvos Bioinvasores de las regiones ocupadas por estas especies. Esto 

representa un aspecto crucial para establecer protocolos tendientes al control de su rango 

de invasión (Giglio et al. 2016). Los resultados de este estudio, con los valores de 

temperatura reportados para la región, podrían aportar a la construcción de modelos 

predictivos basados en datos de presencia/ausencia de la especie y las características 
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ambientales de los sitios. Los modelos generales que intentan encontrar patrones de 

distribución a gran escala y establecer relaciones entre la abundancia de C. fluminea y los 

factores abióticos serán muy informativos para el análisis de riesgos de invasión (Sousa 

et al. 2008b), especialmente para la región de Patagonia, en donde la introducción de 

especies exóticas ya ha originado cambios sobre la biota nativa (CDB 2010). Esta 

información será vital para la adopción de medidas de mitigación en las primeras fases 

de la invasión y para reducir sus impactos ecológicos y económicos negativos. En hábitats 

donde la presencia de la especie es efectiva, con altos valores de densidad, se necesitan 

métodos para erradicar o controlar esta especie invasora para apoyar las medidas de 

manejo (Sousa et al. 2008b). 

No obstante, a los límites de tolerancia a bajas temperaturas mencionados, existen 

registros de la especie en Canadá e Irlanda (Kirkendale y Clare 2008; Caffrey et al. 2011), 

más al norte de lo predicho por los modelos de pronósticos de distribución de la especie 

de Gama et al. (2016). Este relativo éxito reciente de la invasión de C. fluminea en el 

hemisferio norte puede ser por una mayor tolerancia a las bajas temperaturas del agua 

(Mattice 1977; Simard et al. 2012), o al incremento de estas por el cambio climático 

(Weitere et al. 2009). El cambio climático provee más oportunidades para las especies 

invasoras de cruzar las barreras geográficas históricas, y para su establecimiento y 

propagación en nuevas áreas (Walther et al. 2009). Aunque también es destacable que 

algunas poblaciones C. fluminea en el este de los Estados Unidos, parecen estar 

restringidas a áreas que reciben descargas térmicas de centrales eléctricas, durante los 

meses de invierno (Thomas y MacKenthum 1964; Eckbald 1975; Rodgers et al. 1977; 

Dreier y Tranquilli 1981). 

La distribución bimodal de frecuencia de individuos por clases de longitud máxima se ha 

observado en esta especie (Poleze y Tasso-Callil, 2015), aunque también hay registros de 

distribución polimodal (Darrigran y Maroñas 1989; Hünicken 2018). La predominancia 

de individuos de pequeñas tallas se debe a la baja supervivencia de los adultos (McMahon 

2000, 2002), unido a la alta producción de juveniles (entre 60.000 y 70.000 por individuo) 

(Byrne et al. 2000; McMahon 2002). Esto podría señalar la presencia de una población 

no solo estable, sino también en expansión, en contraposición a la situación en que se 

encuentra C. fluminea en el litoral del Río de la Plata, que se halla en retracción (Reshaid 

et al. 2017). 



76 
 

Mecanismos de dispersión 

En general, respecto a la dispersión natural de esta especie, el éxito invasivo y la posterior 

expansión local de C. fluminea se ha atribuido más a sus características naturales que a 

su tolerancia fisiológica (McMahon 2002). Por ejemplo, en el caso de los filamentos del 

biso observados en juveniles (Figura 1.13), se ha descrito que la larva pedivelíger se 

asienta sujetándose al sustrato por este delgado filamento (Kraemer 1979) que se 

mantiene en los juveniles hasta los 14 mm de longitud máxima (Prezant y Chalermwat 

1984). Con los filamentos del biso, las almejas pequeñas a menudo se enredan a 

materiales vegetales a la deriva a favor de la corriente, conchas o guijarros arrastrados 

por el agua, o el transporte de pequeños juveniles bisados adherido a patas o plumas de 

aves (Prezant y Chalermwat 1984).  

La utilización de filamentos bisales es considerado el principal factor de dispersión 

natural de ecosistemas acuáticos (Minchin y Boelens 2018). Los filamentos mucosos son 

producidos por acúmulos de mucocitos presentes en la hemibranquia interna del ctenidio 

de C. fluminea en las primeras estapas de su vida y ayudan en su dispersión por las 

corrientes de agua (Kraemer 1979; Minchin 2014). Estos filamentos, al ser mucosos y 

relativamente viscosos, se extienden hacia arriba en el flujo de agua ayudados por el sifón 

exhalante, y produce una resistencia suficiente para levantar las almejas por encima del 

sustrato (Prezant y Chalermwat 1984). Este efecto de “barrilete” puede elevar a las 

pequeñas almejas en la columna de agua de la misma manera que los hilos de seda de 

algunas arañas actúan en su dispersión aérea (Platnick 1976). La ausencia de velo ciliado 

en C. fluminea, debido al estado avanzado del desarrollo, no permite que las larvas 

desarrollen actividad nadadora (Kraemer y Galloway 1986), pero este filamento 

complementa esta carencia. 

En un experimento realizado por Prezant y Chalermwat (1984), mientras las almejas 

flotaban mantuvieron un sifón exhalante anormalmente expandido, probablemente, según 

mencionan los autores, un reflejo de la producción del hilo mucoso. Suspendida en la 

columna de agua, las almejas no respondieron a los estímulos táctiles que normalmente 

causarían aducción de los músculos retractores que contraen longitudinalmente al pie, 

causando el cierre brusco de las valvas (Checa y Domènech 2009). Esta insensibilidad 

podría ser importante para prevenir la aducción temprana, que generalmente rompe la 

conexión entre la almeja y el hilo mucoso, mientras flota. Tras la aducción y la 

correspondiente pérdida de moco, las almejas se hunden, lo que demuestra la función de 

flotabilidad en estos casos.  
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Adicionalmente, la forma más aplanada en juveniles respecto a una forma más alta y 

redondeada en adultos, observada en el análisis alométrico de estas poblaciones, 

especialmente en el ambiente lótico AR, podría constituir otra forma de dispersión natural 

de estas poblaciones. El aumento de la relación superficie/volumen podría causar más 

fácilmente el desplazamiento involuntario por turbulencias y corrientes, que durante el 

crecimiento se contrarresta con la forma más anchas y más alta del adulto (Eagar 1978; 

Hinch y Bailey 1988). Ha sido documentado el transporte directo de larvas o juveniles de 

Corbicula fluminea arrastrados a lo largo de los fondos de los ecosistemas acuáticos con 

corrientes de agua (Sinclair y Isom 1963; Britton y Morton 1979; Eng 1979). 

Otras formas de dispersión natural han sido sugeridas, por ejemplo, por transporte 

incidental de pequeños juveniles unidos a patas o plumas de aves o transportados dentro 

de los tractos gastrointestinales de peces o aves (Britton y Morton 1979, McMahon 1982). 

Sin embargo, la viabilidad de corbículas en las vías gastrointestinales de las aves durante 

el transporte es cuestionable, y se ha sugerido que ocurra una alta mortalidad de almejas 

(Thompson y Sparks 1977; McMahon 1982; Darrigran y Colautti 1994). En bivalvos 

esféridos, el transporte dentro del tracto intestinal de las aves es improbable (nuevamente 

debido a la mortalidad) (Prezant y Chalermwat 1984), aunque hay casos de potencial 

dispersión por ese medio en otros bivalvos invasores, como por ejemplo el mejillón 

dorado (Belz et al. 2012), pero puede ocurrir transporte externo en patas o alas de aves o 

en patas de insectos (Mackie 1979). En general, estas vías son posibles, aunque 

probablemente ocurran con baja frecuencia, y son consideradas pasivas, contrario a la 

favorecida por el filamento bisal (Prezant y Chalermwat 1984). 

Otro de los principales factores que favorecen la colonización de nuevas áreas es la 

incubación de las larvas en las branquias de las especies de Corbicula (McMahon 1983; 

Kraemer y Galloway 1986; McMahon y Williams 1986; Morton 1986; Komaru et al. 

1998). Incluso se considera que el estado adulto de C. fluminea tiene mayor capacidad de 

dispersión que los estados larvales, a través de la antropocoria (Darrigran y Damborenea 

2005b). Esta última, principalmente relacionada con el transporte de ejemplares como 

carnada viva en la pesca (McMahon 2000; Belz et al. 2012) o de personas que transportan 

ejemplares vivos de Corbicula sp. para su consumo (Counts 1986). 

Sin embargo, la ocurrencia de incubación C. fluminea puede variar entre poblaciones. Por 

ejemplo, en estudios de la región pampeana, los individuos incubadores llegaron a 

alcanzar hasta más del 90% de la población (Cao et al. 2017). En el presente trabajo se 

detectó la presencia de larvas en branquias en los individuos de C. fluminea colectados 
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en octubre de 2018 y marzo y julio de 2019. Este hecho, sumado a la ausencia de larvas 

en las muestras del plancton en los sitios estudiados, permite asumir, para la región 

patagónica, la capacidad incubatoria de las almejas hasta estadio juvenil. Las larvas de C. 

fluminea que habitan en la región neotropical evitan el estrés osmótico porque la 

fertilización ocurre dentro de la cavidad paleal y las larvas se incuban dentro de las 

hemibranquias internas (las cuales se modifican formando cámaras de cría) o externas 

(Park y Chung 2004), y se liberan 100-125 h después de la fertilización (King et al. 1986).  

En relación con la incubación de larvas, según la clasificación de Miyazaki (1936), las 

especies de Corbicula pueden categorizarse en tres grupos según sus caracteres 

reproductivos y ecológicos. Grupo I con especies monoicas, vivíparas e incubatorias, con 

larva velíger planctónica no nadadora y viven en agua dulce. Grupo II: dioicas, ovíparas 

y no incubatorias de agua dulce; y Grupo III: dioicas, ovíparas, no incuban a sus juveniles, 

con larvas planctotróficas nadadoras y viven en aguas salobres. C. fluminea por sus 

características quedaría clasificada dentro del grupo I, junto a C. leana y C. largillierti 

(Park y Chung 2004), aunque en el caso de C. fluminea, en clima templados a fríos de la 

Región Neotropical, como se observa en el presente estudio, no presentan larva 

planctónica. 

Las principales características reproductivas de esta especie, están asociadas a su éxito, 

lo que también contribuye a su rápida dispersión y colonización (Cataldo 2001). Por 

ejemplo, en las almejas, una vez iniciada la oogénesis, esta continúa para toda la vida del 

organismo (Kraemer et al. 1986; Cataldo et al. 2001; Cao et al. 2017), y tienen potencial 

de autofecundación y reproducción clonal (Ikematsu y Yamane 1977; Kraemer y 

Galloway 1986; Komaru et al. 1998). La reproducción clonal es un modo de reproducción 

asexual peculiar en el que los descendientes son clones paternos, heredan solo los 

cromosomas nucleares del esperma, mientras que todos los cromosomas nucleares 

maternos del ovocito se extruyen como cuerpos polares después de la fertilización 

(Ishibashi et al. 2003; Houki et al. 2011). Todas estas características son base para la 

hipótesis de que la introducción de un solo individuo puede iniciar una nueva población 

(McMahon 2000). 

Las especies de Corbicula que se reproducen sexualmente tienen una distribución 

bastante limitada (Siripattrawan et al. 2000; Glaubrecht et al. 2003). Por el contrario, los 

linajes clonales se distribuyen en todo el rango del género desde Australia y Japón hasta 

el Cáucaso y África (Korniushin 2004). También son principalmente androgenéticos los 

linajes invasores de América y Europa (Lee et al. 2005; Pigneur et al. 2014b). Por 
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ejemplo, en análisis histológicos de ejemplares de Corbicula fluminea del Río Sauce 

Grande, Provincia de Buenos Aires, se encontraron espermatozoides biflagelados (Martín 

y Tiecher 2009), que es un indicador de la reproducción androgenética de esta especie 

(Siripattrawan et al. 2000). Estas formas reproductivas también se han observado en 

almejas del río Negro (P. Martín com. pers.), por lo que es probable que se extiendan 

también hasta el río Limay. 

La predominancia de formas clonales puede deberse a que, si hay suficiente diversidad 

clonal debido a la colonización por diversos genotipos o debido a nuevas mutaciones, se 

podría seleccionar un clon exitoso con una tolerancia amplia y, a largo plazo, podría 

evolucionar un genotipo de propósito general (generalista) (Van Doninck et al. 2002). 

Esto a veces origina una diversidad genética muy baja, que se conoce como la "paradoja 

genética" de las especies invasoras (Allendorf y Lundquist 2003). 

Las acumulaciones de grandes valvas de C. fluminea desarticuladas y encontradas en 

otoño en la ribera del sitio AR representan muy probablemente, restos de especímenes 

transportados de poblaciones de otros sitios con el fin de ser utilizados como carnadas en 

la actividad de pescadores. Por una parte, fueron encontradas en un sector de la ribera no 

alcanzado por el nivel usual del agua, junto a fogones, lo que descarta que las 

acumulaciones sean de origen no antrópico y por ello, sugiere una vinculación con la 

actividad humana. Patrones similares fueron detectados en islas y meandros del río Negro 

en diferentes puntos de su valle superior (F. Archuby com. pers.).  

A su vez, los resultados de los análisis estadísticos muestran que las valvas de la ribera 

son significativamente mayores a las de la población de ese sitio, e incluso, sus tamaños 

casi no se superponen con los tamaños tanto de las almejas vivas como sus restos 

acumulados in situ (es decir, todas las de la ribera son tallas grandes inexistentes en la 

población natural aledaña). Estas evidencias permiten descartar que provengan de allí 

mismo, es decir, que los potenciales pescadores las extraigan de la misma población. En 

sitios en los que la invasión es más antigua, resulta dificultoso discernir si las 

acumulaciones de valvas en niveles altos provienen del mismo sitio o constituyen 

capturas de otros lugares (Archuby et al. 2013), constituyendo desechos de actividades 

de pesca. No obstante, en sitios en los que la invasión es más nueva, las poblaciones no 

alcanzarían tamaños apropiados para ser usados como carnada, y podrían detectarse 

especímenes trasladados de otras localidades invadidas, como demostraron los resultados 

comparativos. 
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Por el contrario, la semejanza estadística de los tamaños de los restos de valvas 

potencialmente dejadas por pescadores en el río Limay y las almejas vivas de sitios del 

río Negro (CNR: Club Náutico de Roca), sustentan también la hipótesis que estas 

acumulaciones representan los desechos de actividades pesqueras de la utilización de 

individuos provenientes de otras poblaciones establecidas con anterioridad (si no de la 

misma localidad CNR).  

Las diferencias estadísticas en los valores entre CNR y Lagunitas (LAG), a pesar de que 

las localidades distan aproximadamente unos 500 m una de la otra, (LAG aguas abajo de 

CNR), podría interpretarse como una baja velocidad de dispersión de las poblaciones, que 

quedan circunscriptas a los sitios en los que se iniciaron (posiblemente sitios en los que 

es usual la actividad de pesca, como es el caso de CNR). Se observó, además, que todas 

las réplicas de individuos vivos de la población del sitio (AR-O) muestran una 

distribución no unimodal (ver descomposición polimodal de todos los datos del sitio 

Figura 1.8), no así la muestra de pescadores AR-X. La muestra de almejas muertas AR_d 

de la población del sitio tiene pocos datos como para evaluar este aspecto, aunque los 

tamaños coinciden con los de las almejas vivas. A su vez, es importante considerar que 

no puede descartarse que las poblaciones de esta especie presentan distribución 

heterogénea o en parches (Robinson y Wellborn 1988; Denton et al. 2012), de acuerdo 

con la historia de colonización de los hábitats. Por ejemplo, algunas réplicas del sitio AR 

presentan diferencias significativas de tamaño (e.g. AR-O_1 tiene mayores tamaños que 

2 y 3. Ver Tablas 1.9, 1.10 y 1.11). A su vez, en el Río Negro, en las cercanías de General 

Roca, los especímenes del sitio LAG son significativamente menores a CNR (Club 

Náutico Roca), aún cuando se encuentran a escasos cientos de metros de distancia (Tabla 

1.9). 

Por otro lado, la encuesta aplicada a pescadores de la región, mostró que el 15% de los 

109 pescadores encuestados, usa a las almejas asiáticas como carnada viva, y además un 

56 % del total, pesca en más de una región de la Patagonia y otras más al norte, y el 92 % 

del total lo hace durante entre 3 y 12 horas, en ríos, embalses y lagos. Incluso, a pesar de 

que el 81,7 % manifestó conocer los problemas de invasiones biológicas en general en 

aguas dulces, el 38,5% no suele lavar su bote o wader después de pescar, a pesar de que 

en la región están recomendadas estas y otras medidas en el Reglamento de Pesca 

Deportiva Continental Patagónico desde 2011/2012, por la invasión en avance de la 

diatomea Didymosphenia geminata (Lyngbye) Mart.Schmidt y otras especies no nativas 

(http://reglamentodepesca.org.ar/Reglamento-2019-20.pdf).  
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Aunque algunos de los resultados podrían estar incluso subestimados, ya que algunas 

preguntas incluyen temas abordados en el reglamento mencionado, estos valores indican 

que es altamente probable que los pescadores utilicen almejas vivas incubadoras como 

carnada, que podría ser un importante vector potencial de la invasión en la región. Ello 

resalta la importancia del desarrollo de programas de concienciación pública sobre 

bioinvasiones y su dispersión por vectores para controlar su dispersión (Belz et al. 2012). 

El control siempre resulta de importancia, en cuanto una vez que se ha ingresado a una 

nueva cuenca, las tasas de dispersión de C. fluminea pueden ser tan altas como 276 

km/año, como se observó durante la invasión del río Rin (Leuven et al. 2009). En la 

Cuenca del Plata, por ejemplo, la tasa de dispersión del bivalvo invasor mejillón dorado 

Limnoperna fortunei (Dunker 1857) es de 240 km/año (Orensanz et al. 2002; Darrigran 

y Damborenea 2006).  

El retraso que a veces ocurre en el asentamiento de la especie no nativa en el nuevo 

ambiente, se debe a que las especies nativas tienen a disposición, según Elton (1958), 

toda su energía para repeler el asentamiento de una especie no nativa a través de 

competencia interespecifica (e.g. alimentación, espacio), parásitos, etc. Esto se suma a 

que la propagación de especies invasoras de bivalvos de agua dulce no es un proceso 

continuo, sino con ciertos períodos de rápida propagación a larga distancia (Sousa et al. 

2008a). Debido a que, antes de que las especies introducidas estén completamente 

adaptadas a las nuevas condiciones ambientales son relativamente fáciles de manejar 

(Darrigran y Damborenea 2015), son estas etapas iniciales las más importantes para la 

prevención y control de las bioinvasiones.  

Conclusiones 

• Los mayores valores de densidad y largo máximo de la valva en el sitio de río 

respecto al sitio de embalse, se asocian a una mayor reproducción y/o sobrevida 

de estas almejas en los ambientes lóticos; además, este ambiente mostró mayor 

estabilidad en el tiempo. Por el contrario, la variabilidad del nivel de agua del sitio 

de embalse, sería la causa de la alta mortalidad de la población de este ambiente.  

• La alometría de las conchas (más altas y más anchas en individuos de mayor talla) 

observadas en ambos sitios, y más marcadamente en el sitio de río AR, podría 

estar relacionada con la hidrodinámica de los sitios (asociado además al tamaño 

de sustrato), probablemente con una función de contrarrestar el desplazamiento 

involuntario por turbulencias.  
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• La incubación de larvas por almejas adultas de C. fluminea de la región, en 

conjunto con su uso en las actividades pesqueras demostrada con las muestras 

externas asociadas a campamento de pescadores, y el análisis del perfil de pesca 

de la región (encuesta), sugieren la importancia de esta actividad en la dispersión 

antrópica de la especie.  

• El filamento bisal y la forma aplanada de los juveniles, serían por otro lado, 

formas de dispersión natural aguas abajo de los ecosistemas invadidos.   
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CAPÍTULO 2 Impacto de Corbicula fluminea en la 

calidad físico-química del agua y los sedimentos 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Introducción 

Numerosas investigaciones se han centrado en los efectos funcionales de la almeja 

asiática Corbicula fluminea en los sistemas de agua dulce (Vaughn y Hakenkamp 2001; 

Sousa et al. 2008b; Sousa et al. 2009; Patrick et al. 2017). La actividad de estos moluscos 

bivalvos afecta principalmente a la composición de la columna de agua y de los 

sedimentos, al impactar en los ciclos biogeoquímicos de los elementos (Yamamuro y 
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Koike 1993; Patrick et al. 2017). Los principales procesos causantes de estos cambios 

son: la extracción de partículas de la columna de agua (Kasprzak 1986; Kryger y 

RiisgaÊrd, 1988; Welker y Walz 1998; Strayer et al. 1999), la extracción de nutrientes 

del agua y la excreción de nutrientes mediante biodeposición de heces y pseudoheces, y 

la bioturbación de los sedimentos (Vaughn y Hakenkamp 2001; Patrick et al. 2017).  

Los organismos filtradores requieren procesar grandes volúmenes de agua para realizar 

sus necesidades metabólicas y reproductivas. Como consecuencia, altas densidades de 

organismos filtradores como C. fluminea modifican sustancialmente el ambiente, al 

transferir materiales de la columna de agua a los sedimentos (Patrick et al. 2017). En 

particular, esta especie tiene una de las tasas más altas de filtración y de asimilación entre 

los bivalvos de agua dulce, lo cual le permite crecer rápidamente, y esto les confiere un 

mayor potencial reproductivo respecto a otros bivalvos nativos (McMahon 2002). Pero 

durante sus actividades de alimentación/filtración, C. fluminea extrae un amplio rango de 

partículas, que incluyen microplásticos, microfibras, nanomateriales, metales, nutrientes, 

materia orgánica, etc. (Beaver et al. 1991; Strayer et al. 1999; De Stasio et al. 2008; 

Oliveira et al. 2018; Li et al. 2019; Kuehr et al. 2020). Como resultado, posiblemente C. 

fluminea contribuya a mantener la claridad de la columna de agua y sirva como un 

biofiltro, aumentando en ocasiones la calidad del agua liberada a los ecosistemas 

acuáticos aguas abajo (Patrick et al. 2017).  

El calcio en particular, y sus compuestos, tienen un importante papel fisiológico, clave 

para los invertebrados de agua dulce. En el caso de los bivalvos, es necesario para la 

formación de las valvas, para la contracción muscular, media la expresión génica y 

permite contrarrestar la acidosis durante períodos de estrés, entre otras funciones 

(Ferreira-Rodríguez et al. 2017). Los efectos de la disponibilidad de este elemento sobre 

la distribución y capacidad invasiva de C. fluminea han sido estudiados (Ferreira-

Rodríguez et al. 2017; Zhao et al. 2017), aunque se conoce poco sobre el efecto de esta 

especie sobre el ciclo de este elemento.  

Corbicula fluminea registra altas tasas de filtración como se mencionó anteriormente, 

pero estas pueden variar intra e interanualmente (Viergutz et al. 2012), en función de 

numerosos factores, como: temperatura, metales disueltos, la disponibilidad de alimentos, 

la abundancia de fitoplancton, ciclos reproductivos, y la turbidez (Way et al. 1988; 

Pigneur et al. 2014a). Es decir, sus efectos pueden ser particulares para cada ambiente en 

relación con sus características. 
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El impacto de bivalvos sobre el ciclo de nutrientes también está relacionado con la 

liberación de grandes cantidades de nutrientes inorgánicos, principalmente nitrógeno, en 

forma de heces y pseudoheces (Asmus y Asmus 1991). El amoníaco (NH3) y amonio 

(NH4
+) son los principales productos de desecho nitrogenado (Bayne y Scullard 1977; 

Petersen et al. 2019), mientras que el fosfato (PO4
3−) es la forma principal de fósforo 

liberado (Kuenzler 1961).  

Los bivalvos, además, bioturban los sedimentos durante sus actividades de enterramiento 

(Vaughn y Hakenkamp 2001). Esta alteración de los sedimentos afecta el intercambio de 

aguas intersticiales con las suprayacentes, lo que perturba el equilibrio químico, altera el 

tamaño de las partículas, modifica la naturaleza de los componentes orgánicos y puede 

dar lugar a muchos otros cambios en las características del sedimento (Krantzberg 1985).  

Corbicula fluminea, en comparación con otros moluscos, es considerada como una 

excavadora eficaz, por la presencia de estatocistos altamente desarrollados (McMahon 

1991). Para excavar, C. fluminea extiende su pie hacia arriba mientras rota mínimamente 

su caparazón dentro del sustrato, lo que se ve facilitado por la forma de la concha 

relativamente redonda de esta especie (Knoll et al. 2017). De acuerdo este autor, esta 

especie habita más frecuentemente a varios centímetros debajo de la superficie. Por esta 

razón, provocan mezclado de sedimentos, generalmente en profundidades entre 3-20 cm, 

con poca perturbación por debajo de 20 cm (Lee 1970; Petr 1977). Esta características la 

convierten en un importante bioturbador de los sedimentos de ecosistemas acuáticos 

(Vaughn y Hakenkamp 2001) 

Uno de los principales efectos de la bioturbación es la alteración de la dinámica de los 

nutrientes en los sedimentos y su interfaz con el agua (Gautreau et al. 2020). En particular, 

la dinámica del nitrógeno en la interfaz sedimento-agua es modificada por la comunidad 

de macroinvertebrados bentónicos. La dirección neta de transferencia difiere entre los 

sistemas en función del contenido orgánico total, la concentración de oxígeno, potencial 

redox y la intensidad de los procesos mediados por bacterias (Krantzberg 1985).  

La bioturbación puede además aumentar sustancialmente la aireación de sedimentos. 

Cualquier proceso microbiano dependiente del oxígeno, como la descomposición 

orgánica y la nitrificación, debe potenciarse en presencia de un macrobentos, como 

resultado del aumento de la profundidad de sedimento aeróbico (Fry 1982). Las tasas de 

intercambio sedimento-agua de N-amonio se aceleran por las actividades de excavación 

(Chatarpaul et al. 1980). 
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Respecto al fósforo, la bioturbación también podría amplificar su flujo del sedimento a la 

columna de agua (Lee 1970), mediante la liberación P de los sedimentos bioturbados por 

la macrofauna en general (Hale 1975; Holdren y Armstrong 1980), a través de la interfaz 

sedimento-agua (Neame 1977). Este proceso fue ampliamente descrito por Kamp-Nielsen 

et al. (1982) de la siguiente manera: la infauna transporta sedimentos frescos desde zonas 

oxidadas, con alta actividad microbiana, hacia zonas reducidas. La penetración 

concurrente de oxígeno en sedimentos reducidos podría dar como resultado un aumento 

de la absorción de fosfato. Cuando los sedimentos del subsuelo se mueven a zonas más 

oxigenadas, los compuestos orgánicos refractarios pueden oxidarse y se puede predecir 

la liberación de fosfato. El aumento en el flujo de P dependerá de la porción degradable 

de sedimento transportado, y de las condiciones de oxigénicas en el sedimento y en la 

interfaz sedimento-agua (Krantzberg 1985). 

La bioturbación, entonces, puede influir en la velocidad de liberación de P al cambiar los 

niveles de oxígeno del sedimento y los potenciales redox. Las formas de fósforo que son 

sensibles al potencial redox responderán de acuerdo con los límites impuestos por sus 

saturaciones fisicoquímicas. Sumado al aumento de las interacciones sedimento-agua 

causados por su bioturbación, los procesos de excreción y egestión de la macrofauna 

generan en conjunto un flujo neto de P de los sedimentos al agua (Krantzberg 1985). 

Corbicula fluminea, en condiciones de microcosmos, provoca con su bioturbación la 

liberación de P de los sedimentos al agua de los poros y al agua suprayacente, promovida 

por la disolución reductora de óxidos de Fe fácilmente reducibles debido al agotamiento 

de oxígeno en los sedimentos superiores debido a la respiración de estos bivalvos. Los 

sedimentos afectados por esta bioturbación reflejan una menor capacidad para retener P, 

demostrando una mayor capacidad para reabastecer el agua de poro con sus sólidos del 

sedimento (Chen et al. 2016). 

Además de los cambios físicos y químicos directos en el sedimento, la bioturbación 

incrementa la actividad microbiana, lo que da lugar a algunos de los cambios químicos 

observados como consecuencia de la bioturbación. La distribución microbiana, la 

abundancia y el metabolismo responderán a las siguientes alteraciones del carácter del 

sedimento por parte de la infauna (Driscoll 1975; Yingst y Rhoads 1980): (1) penetración 

de la zona aeróbica a mayores profundidades, (2) transporte vertical de compuestos 

reducidos de horizontes anaeróbicos a aeróbicos, (3) transporte vertical de partículas 

recientemente sedimentadas, orgánicamente ricas a profundidad en el sedimento, (4) 

peletización de granos floculantes después de la digestión por la macroinfauna, (5) ruptura 
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física de partículas de sedimento por la alimentación o actividades de madriguera 

(aumento de área de superficie para colonización microbiana), (6) generación de 

superficies fecales que pueden ser colonizadas, (7) lavado de metabolitos ácidos del 

sedimento. 

Además del efecto sobre los nutrientes, los bioturbadores también impactan sobre los 

ciclos del carbono y la materia orgánica total en el sedimento, resultado principalmente 

del aumento de la abundancia microbiana asociada con la producción infaunal (Driscoll 

1975). McCall y Fisher (1980) concluyeron que la reelaboración y alimentación de 

sedimentos por la macrofauna podría dar como resultado períodos alternos de actividad 

microbiana alta y baja. Los efectos de Corbicula registrados en este sentido, en la 

literatura antes citada, incluyen el consumo de cantidades significativas de material 

orgánico cuando las condiciones favorecen la alimentación pedal (usando cilios en el pie 

para recolectar materia orgánica del sedimento del cuerpo de agua), y también un efecto 

contrario al aumentar las reservas de materia orgánica enterradas cuando la alimentación 

por filtración promueve la deposición de materia orgánica (por producción de heces y 

pseudoheces) (Hakenkamp y Palmer 1999). La materia orgánica disuelta liberada por la 

secreción y excreción de los invertebrados también puede proporcionar una fuente de 

sustratos orgánicos para los microorganismos bentónicos (Krantzberg 1985).  

Integrando, Corbicula fluminea, puede realizar las importantes funciones ecológicas en 

los sistemas de agua dulce que se representan en la Figura 2.1, adaptada de Vaughn y 

Hakenkamp (2001). 

 

 

 

 

Figura 2.1 Posibles funciones de los bivalvos en ecosistemas de agua dulce. Adaptado de Vaughn 

y Hakenkamp (2001). 
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El objetivo de este capítulo fue analizar el potencial impacto de C. fluminea en calidad 

físico-química del agua y los sedimentos comparando sitios invadidos y no invadidos del 

río Limay. 

Materiales y métodos 

Determinación del tamaño de grano del sustrato 

Se usaron los resultados de la caracterización de la composición del sustrato de las 

muestras del Capítulo 1. 

Muestreo de aguas y sedimentos 

Se colectó un total de 5 L de agua sub-superficial (0.2-0.3 m debajo de la superficie del 

agua) en botellas de plástico en cada sitio de muestreo. In situ se midieron los siguientes 

parámetros de agua: temperatura (T) y oxígeno disuelto (DO), porcentaje de saturación 

(Sat%) con un oxímetro YSI Pro 20; pH y conductividad eléctrica (CE) con una sonda 

multiparamétrica OAKTON PCS Testr 35. Se colectó aproximadamente 1 kg de 

sedimento superficial con una pala de metal en cada sitio de muestreo y se almacenó en 

bolsas de plástico. Las muestras de agua y sedimento se mantuvieron a 4°C para su 

posterior análisis químico de acuerdo con APHA (2001). 

Análisis de laboratorio 

Los sólidos suspendidos totales del agua (SST) se midieron mediante un método de 

pesaje. La muestra de agua se filtró con un filtro de 0,45 µm (filtros Whatman) y un 

sistema de filtración al vacío. Los filtros se lavaron con agua destilada para eliminar las 

sales y luego se secaron a 103-105 °C hasta peso constante. El peso seco de los filtros se 

pesó mediante una balanza analítica Mettler Toledo (error = 0,0001 g) y SST = peso 

inicial - peso final (APHA 2001). 

Se usó una fracción de agua sin filtrar para determinar nitrógeno total del agua (NTa), 

fósforo total del agua (PTa) y calcio (Ca). NTa se determinó mediante digestión básica 

(Grasshoff et al. 2009) y evaluación de N-NO3
- + N-NO2

- por reducción en columna de 

cadmio y diazotación (APHA 2001). Por otro lado, PTa se determinó colorimétricamente 

por digestión ácida y posterior evaluación del fósforo solubilizado por reducción del 

complejo fosfomolíbdico con ácido ascórbico (Golterman et al. 1978). El Ca del agua se 

determinó por espectrometría de absorción atómica (APHA 2001). La clorofila a (Cla) se 
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determinó por extracción con acetona al 90% y mediante el uso de un espectrofotómetro 

(modelo Metrolab M-1700) con correcciones por interferencia de faeopigmentos (Phae) 

(APHA 2001).  

Para los análisis de sedimento todas las muestras se secaron al horno a 60ºC. Cada muestra 

se tamizó a través de una malla de 500 µm (Newark, ASTM No. 36 USA Tamices 

Standard en Series) para eliminar la fracción gruesa menos reactiva. Se realizaron los 

siguientes análisis químicos en la fracción restante: fósforo total de sedimento (PTs): se 

determinó a partir de una digestión con H2SO4 concentrado y peróxido de hidrógeno al 

30% (H2O2) (Carter 1993). Después de la digestión, el contenido de fósforo se determinó 

de acuerdo con la metodología propuesta por Golterman et al. (1978). El nitrógeno total 

de sedimento (NTs) se determinó por el método micro Kjeldahl (4500 Norg C) (APHA 

1995). La materia orgánica en sedimento (MO) se determinó por la pérdida de peso por 

ignición (LOI) a 550 ° C durante 4 h, a partir de la cual se estimó el carbono orgánico de 

sedimento (CO) utilizando el factor van Bemmelen [CO (%) = MO (%) / 1.724], que 

consideramos un modo razonable para aproximar el contenido de CO (Heaton et al. 2016). 

Para analizar los nutrientes limitantes de los sitios del ecosistema, la comparación de los 

resultados de análisis de algas y las concentraciones de nutrientes químicos en los lagos 

ha sugerido que una relación másica N/P superior a 17 indica limitación de P, una relación 

inferior a 10 indica limitación de N y valores entre 10 y 17 indican que cualquiera de los 

nutrientes puede ser limitante (Ulén 1978; Forsberg y Ryding 1980; Hellström 1996). Las 

relaciones atómicas correspondientes son > 38, < 22 y 22-38, respectivamente (Ekholm 

2008). Se utilizó la relación atómica NT/PT para inferir el nutriente limitante de los 

ecosistemas. 

Se consideraron las relaciones C/N informadas por varios autores para inferir el origen de 

la materia orgánica. Relaciones C/N de 5 a 6 se informan en fitoplancton y zooplancton, 

que tienen proteínas, que son principalmente compuestos de nitrógeno (Bordowskiy 1965 

a,b). La MO recién depositada, derivada principalmente de organismos planctónicos, 

tiene una relación C/N de 6 a 9 (Bordowskiy 1965a; Prahl et al. 1980; Biggs et al. 1983); 

Se encontró que la relación C/N derivada de algas estaba entre 4 y 10 (Meyers 1994). 

Esto es contrario a las relaciones C/N de 15 o superiores en plantas vasculares terrestres 

y sus derivados en sedimentos (Bordowskiy 1965b, Ertel y Hedges 1984; Ertel et al. 1986; 

Post et al. 1985; Hedges et al. 1986; Orem et al. 1991), más de 20 en materia orgánica 

terrestre (Meyers 1994) y aproximadamente 39.4 para materia derivada de macrófitos 

(Hedges et al. 1986). C/N (igual que N/P) se calculó sobre una base atómica. 
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Análisis de los datos 

El análisis de correlación de Spearman se aplicó a las variables ambientales de a pares, 

para todos los sitios. Estas correlaciones de Spearman también se usaron junto con los 

análisis de ordenación exploratorios, para eliminar variables colineales. Se realizó un 

Análisis de Componentes Principales (ACP), con matriz de correlaciones, que 

habitualmente se usan para identificar los procesos relacionado con la columna de agua y 

los sedimentos (Betancourt y Suárez 2010; Labaut et al. 2018). En el ACP también se 

eliminaron las “variables débiles” o de poca contribución a la varianza de los datos (con 

línea que representa la variable, muy pequeña). Finalmente se seleccionó el análisis con 

mayor contribución a la varianza total en sus dos primeros ejes. Las diferencias 

ambientales entre los sitios invadidos y no invadidos, así como las diferencias entre tipos 

de ambiente (embalse vs. río), se analizaron mediante Análisis de la Varianza (ANOVA).  

Resultados 

Variables fisicoquímicas  

La composición del sedimento de los sitios del río estuvo dominada por partículas de 

tamaño intermedio a alto (65-500 mm), como guijón en el sitio AR (52,5%) y bloque en 

el sitio FN (40,0%). En los sitios de embalses, los porcentajes de ALA registraron más 

del 50% de la composición total del tamaño de partícula del sedimento. 

Solo algunas variables mostraron diferencias significativas entre tipos de ambientes (río 

vs. embalse) y entre presencia/ausencia de C. fluminea (invadidos vs. no invadidos), que 

se indicaron con el estadístico F y el valor p. Los valores de pH fueron ligeramente más 

altos en sitios de embalse respecto a los sitios de río, con las mayores variaciones 

estacionales (desviación estándar) en los sitios no invadidos FN y PL (Tabla 2.1). La 

conductividad eléctrica (CE) fue aproximadamente 19 y 12% más alta en sitios invadidos 

(río AR y embalse RM respectivamente) respecto a los sitios homólogos no invadidos 

(río FN y embalse PL), pero estadísticamente esta diferencia solo fue significativa para 

sitios de río (AR vs. FN) (ANOVA F= 14,42 p= 0,0090). También los sitios invadidos 

AR y RM mostraron de 8 y 4 veces mayor variabilidad en la CE que los sitios no invadidos 

FN y PL, respectivamente, de acuerdo a los valores de DE. El mismo patrón de valores 

de CE se observó para sólidos suspendidos totales (SST). El oxígeno disuelto (DO) tuvo 

valores entre 10,34 y 10,90 mg L-1.  
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Tabla 2.1 Media aritmética (estaciones) y desviación estándar (DE) de variables físicas, químicas 

e hidrológicas de los sitios de muestreo de río (Arroyito: AR, Fortín Nogueiras: FN) y embalse 

(Ezequiel Ramos Mexía: RM, Pichi Picún Leufú: PL) a lo largo del río Limay. pH: potencial de 

hidrógeno, CE: conductividad eléctrica, T: temperatura, OD: oxígeno disuelto, Sat %: porcentaje 

de saturación de oxígeno, PTa: fósforo total del agua; NTa: nitrógeno total del agua, Ca: calcio 

en agua, SST: sólidos suspendidos totales, Cla: clorofila a, PTs: fósforo total del sedimento, NTs: 

nitrógeno total del sedimento, CTs: carbono total del sedimento, MO: materia orgánica, ALA: 

arena-limo-arcilla, CV: coeficiente de variación, f: fluvial, na: niveles de agua. 

  AR FN RM PL 

  Media DE Media DE Media DE Media DE 

pH 8,04 0,28 7,57 0,54 8,13 0,17 8,35 0,56 

CE (µS cm-1) 87,23 8,48 71,00 1,01 87,95 13,78 77,28 3,46 

T (°C) 15,50 5,29 13,80 3,26 14,05 5,82 12,23 3,71 

OD (mg L-1) 10,59 1,25 10,34 0,90 10,78 1,21 10,90 0,66 

Sat % 103,35 7,16 100,20 4,83 101,68 4,95 104,23 3,09 

PTa (μg L-1) 21,75 4,79 14, 63 4,78 27,00 11,43 24,00 8,29 

NTa (μg L-1) 93,25 22,65 63,50 10,15 86,50 8,58 96,50 42,50 

Ca (mg L-1) 8,93 1,92 5,95 2,17 10,05 3,24 6,15 1,05 

SST (mg L-1) 5,73 1,89 2,65 5,02 17,68 14,93 4,90 1,61 

Cla (μg L-1) 0,70 0,07 0,58 0,07 0,82 0,09 0,97 0,29 

PTs (mg g-1 dw) 0,43 0,10 0,60 0,04 0,36 0,06 0,83 0,23 

NTs (mg g-1 dw) 0,14 0,09 0,14 0,05 0,14 0,08 0,27 0,15 

CTs (mg g-1; dw) 18,13 25,96 16,25 15,42 19,83 15,82 32,92 37,28 

MO (mg g-1; dw) 82,50 23,47 74,50 78,33 95,00 43,85 90,83 47,79 

Bloque (%) 13,75 4,79 40,00 30,92 7,50 2,89 10,00 4,08 

Guijón (%) 52,50 11,90 32,50 8,54 16,25 9,46 22,50 6,45 

Grava (%) 27,50 6,45 17,50 16,52 22,50 2,89 2,50 5,00 

ALA (%) 6,25 4,79 10,00 9,46 53,75 9,46 65,00 10,80 

CVf / CVna 4,66*10-2 7,28*10-2 3,71*10-1 1,10*10-1 6,01*10-4 4,08*10-4 6,10*10-4 2,55*10-4 

 

PTa fue mayor en embalses (RM y PL) respecto a sitios de río (AR y FN). El embalse 

RM presentó la mayor variabilidad (DE) de este nutriente entre estaciones. El sitio FN 

sitio tuvo los valores más bajos de nutrientes en el agua (PTa y NTa) y clorofila a (Tabla 

2.1). Por otro lado, el sitio PL tuvo las mayores concentraciones de NTa que los otros 

sitios, con una alta variabilidad estacional (DE). La concentración de clorofila a (Cla) 

registró los valores más altos en los sitios de embalse, y significativamente más altos 

(alrededor del 17%) en el sitio invadido de río (AR) respecto a su homólogo no invadido 

(FN) (ANOVA; ríos F = 8,42 p = 0,0272). Las relaciones atómicas NT/PT de todos los 

sitios y estaciones fueron inferiores a 16. 

 

Tabla 2.2. Correlaciones de Spearman entre las variables ambientales de todos los sitios. 

 Resumen 

DO T (r= -0,87, p< 0,0001), PTa (r= 0,62, p= 0,011), Ca (r= 0,65, p= 0,006) 
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pH Cla (r= 0,60, p= 0,021) 

CE  PTa (r= 0,59, p= 0,016), Ca (r= 0,70, p= 0,003) 

PTa Ca (r= 0,66, p= 0,006) 

NTa  Cla (r= 0,58, p= 0,018) 

Ca PTs (r= -0,59, p= 0,017) 

NTs CTs (r= 0,64, p= 0,008) 

Bloque  T (r= 0,53, p= 0,034) 

Guijón  Cla (r= -0,69, p=0,003), ALA (r= -0,78, p= 0,0004) 

Grava   NTs (r= -0,55, p= 0,027) 

ALA Cla (r= 0,61, p= 0,013) 

 

Respecto al fósforo en los sedimentos (Tabla 2.1), PTs fue significativamente mayor en 

sitios no invadidos (FN y PL) respecto a los sitios no invadidos (AR y RM) (ANOVA; 

ríos F= 10,17; p = 0,0188; embalses F= 15,43; p= 0,0077). El contenido de calcio en agua 

(Ca) presentó un patrón opuesto al de PTs, con valores más altos en los sitios invadidos 

(AR y RM) respecto a los sitios no invadidos (FN y PL) (ANOVA; ríos F= 6,79; p= 

0,0404; embalses F= 5,26; p= 0,0617). El sitio PL tuvo los valores más altos de PTs, 

también con la variabilidad estacional (DE) más alta. El NTs presentó valores similares 

en los sitios AR, FN y PM, pero en el sitio PL el NTs alcanzó los 0,27 mg/g; dw, casi el 

doble de los valores medios de NTs registrados en otros sitios. CTs también registró 

valores similares en todos los sitios, excepto en el sitio PL. Sin embargo, MO no tuvo 

diferencias significativas entre los sitios (río/embalse o invadido/no invadido). 

El pH se correlacionó con Cla (Tabla 2.2). El contenido de Ca del agua se correlacionó 

con la CE y el PTa, y negativamente con el PTs. El OD también se correlacionó 

positivamente con PTa y Ca, y se correlacionó negativamente con la temperatura. El NTa 

se correlacionó con Cla, y el NTs se correlacionó con CTs. 

 

 

Análisis de Componentes Principales 

Las ocho variables pH, CE, SST, T, OD, MO, bloque y ALA (arcilla + limo + arena) 

fueron excluidas del análisis de componentes principales (ACP), debido a que se 

correlacionaron (correlación por rangos de Spearman) y mostraron colinealidad o fueron 

“variables débiles”. Por ejemplo, pH correlacionó positivamente con clorofila a; CE con 

SST y Ca y bloque con T. Otras variables correlacionaron negativamente como T con 

DO, y ALA con guijón. La variable MO también fue eliminada porque mostró poca 

contribución (línea que representa la variable, muy pequeña) al ACP (Figura 2.2). 
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Los primeros dos ejes del ACP, explicaron el 64,4 % de la varianza total. El eje 1 se 

caracterizó por un gradiente granulométrico y de nutrientes del sedimento y contenido de 

carbono orgánico, con altas contribuciones positivas de PTs, NTs y CO y también la 

concentración de clorofila a (correlacionada positivamente con el menor tamaño de 

partícula de sustrato: ALA). Este eje estuvo correlacionado negativamente con un tamaño 

de sustrato intermedio (alta contribución de guijón y grava) y explicó el 37,8% de la 

varianza. El eje 2, por otro lado, explicó el 26,6% de la varianza, y sugirió que el siguiente 

componente de la variación está relacionado positivamente con el gradiente trófico del 

agua y el contenido de Ca (correlacionada positivamente con CE). 
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Figura 2.2. Análisis de Componentes Principales de variables físico-químicas del agua y los 

sedimentos de sitios de ríos y embalses del río Limay. Los círculos negros y blancos representan 

los sitios invadidos (elipse roja) y no invadidos (elipse gris), respectivamente y las líneas negras 

representan cada variable ambiental que apunta en la dirección de su cambio máximo. Las elipses 

fueron definidas por la tesista, más que por una distinción estadística. Sitios de río (Arroyito: AR, 

Fortín Nogueiras: FN) y embalses (Ezequiel Ramos Mexía: RM, Pichi Picún Leufú: PL) PTa: 

fósforo total del agua; NTa: nitrógeno total del agua, Ca: calcio en agua, Cla: clorofila a, PTs: 

fósforo total del sedimento, CTs: carbono total del sedimento, sustratos: grava (2-64 mm), guijón 

(65-256 mm). V: verano, O: otoño, I: invierno y P: primavera. Códigos de los sitios y estación de 

muestreo según Tabla I. 

 

El gradiente granulométrico separó los sitios de embalse, principalmente PA, con alto 

contenido de porcentaje de partículas del sustrato de menor tamaño (ALA, correlacionada 

positivamente con Cla), de los sitios de ríos que tuvieron valores más altos de tamaño de 

sustrato intermedio como guijón y grava. El alto contenido de nitrógeno y carbono total 

del sedimento también agrupó principalmente todas las estaciones del sitio de embalse/no 

invadido (PL). La abundancia de fósforo del agua (PTa) y el alto contenido de Ca 

(correlacionado con la conductividad), pero el bajo fósforo del sedimento (PTs), sin 

embargo, distinguieron los sitios invadidos (AR y RM) de los no invadidos (FN y PL) 

según el ACP. 

Los datos primarios de este Capítulo 2 se pueden consultar en los enlaces del Anexo 2.  

 

Discusión 

Los efectos de Corbicula fluminea sobre determinadas características físico-químicas del 

agua y los sedimentos de los ambientes invadidos pueden ser variables, e incluso inversos, 

dependiendo de las propias características ambientales de los sitios, como se expuso en 
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la sección Introducción de este capítulo. Es importante conocerlas para explicar los 

efectos resultantes de la invasión en cada tipo de ambiente.  

En general el pH de la mayoría de los ríos y lagos oscila entre 6 y 9 (Likens 2010), por lo 

que una de las características más importantes de los sitios fueron sus relativamente altos 

valores de pH. Los valores medios registrados (algunos pH> 8) fueron superiores a los 

valores registrados para lagos y arroyos de la Patagonia Andina (Pedrozo et al. 1993), 

pero similares a los valores embalses de la Meseta de la Patagonia (Díaz et al. 2007). 

Estos autores observaron una tendencia de oeste a este a un ligero aumento del pH en los 

ecosistemas acuáticos en la Patagonia. Esto se debe a que los lagos andinos de origen 

glaciar, generalmente están diluidos, respecto a mayor cantidad de solutos (gradiente 

hacia el este de salinidad creciente) está bien representado por los embalses de meseta 

(Díaz et al. 2007).  

Como los suelos de la estepa patagónica son típicamente alcalinos con alto contenido de 

sal y el equilibrio hidrológico es negativo, con una precipitación anual de 150 mm/año, 

dominan los procesos de salinización (Díaz et al. 2007), principalmente vinculados al 

contenido alcalino de cuenca. La química del agua superficial por tanto está más 

influenciada por la roca de la cuenca ("dominio de la roca", en la terminología de Gibbs 

(1970), en la meseta, en los que los procesos de cristalización evaporativa son 

dominantes.  

Por estas razones, los ríos y embalses del río Limay tienen aguas bicarbonatadas cálcicas 

(Cushing et al. 2006). Estas características les confieren estabilidad ácido-base. Por 

ejemplo, los arroyos cálcicos, tamponados por bicarbonato, previenen grandes cambios 

en sus valores de pH, que podrían provocar la acidificación o la fotosíntesis (Dawson et 

al. 1981; House 1984; House et al. 1989), y también los lagos de agua dura alcalinos 

comúnmente están fuertemente protegidos a valores de pH> 8 (Wetzel 2001). 

En todos los sitios estudiados, la correlación entre la conductividad eléctrica (CE) y el 

calcio (Ca) demuestra la influencia del Ca como ión mayoritario en la conductividad 

eléctrica de las aguas de la región. La CE de aguas de lagos y ríos, comúnmente 

bicarbonatadas, es directamente proporcional a las concentraciones de los iones 

mayoritarios (Juday y Birge 1933; Rodhe 1949) como el Ca.  

Particularmente en los lagos, ríos y arroyos andino-patagónicos es habitual la importancia 

de los principales cationes (principalmente calcio) respecto a la conductividad. Incluso 

en esta región, en dirección oeste-este (en el sentido Coordillera a Meseta, por ejemplo: 
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PL→FN→RM→AR), los ríos se vuelven más concentrados y aumenta el dominio del Ca 

sobre la conductividad (Pedrozo et al. 1993). Por lo tanto, en estos tipos de ecosistemas, 

una vez que se conocen las concentraciones de los principales iones, principalmente Ca, 

los cambios en la conductividad eléctrica reflejan cambios proporcionales en las 

concentraciones iónicas (Otsuki y Wetzel 1974). 

Respecto a las concentraciones de Ca, a pesar de las aguas bicarbonatadas cálcicas típicas 

de la región, la mayoría de los valores de concentraciones de Ca clasificaron el agua como 

pobre en calcio (<10 mg Ca/L) (Wetzel 2001). Solo el sitio de embalse RM mostró una 

concentración media de Ca muy cerca de ese límite (10,05 mg L-1). Aunque predominan 

el calcio y bicarbonato como iones mayoritarios, las concentraciones de todos los iones 

en general son bajas en todos los sitios muestreados de la región.  

La mayor parte del calcio (≈80 %) depositado en el caparazón de los bivalvos se absorbe 

activamente del agua (Van Der Borght y Van Puymbroeck 1966). La cristalización 

elimina los iones de calcio de los fluidos y la reacción procede a agregar nuevas capas de 

caparazón (Hincks y Mackie 1997). En los bivalvos uniónidos, por ejemplo, el proceso 

ocurre por la toma de calcio de pequeñas concreciones de Ca-P granulares depositadas en 

sus tejidos (Pynnönen et al. 1987; Silverman 1988; Byrne y Vesk 1996, 2000; Pekkarinen 

y Valovirta 1997; Vesk y Byme 1999), acumulados como fosfatos relativamente 

insolubles tales como ortofosfato, pirofosfato o una mezcla de estos dos aniones (Jeffree 

et al. 1993; Mason y Jenkins 1995; Langston et al. 1998). Aunque en C. fluminea también 

se han observado gránulos de Ca-P (Simon et al. 2011), aún no se ha informado si actúan 

como suministro de Ca, y por lo tanto si la fracción residual de P lábil se excreta. 

Además, experimentalmente, los individuos de Corbicula a una concentración de Ca más 

baja que la requerida, muestran una tasa de crecimiento negativa respecto al largo de sus 

valvas, y significativamente menor que la de aquellos mantenidos a concentraciones 

intermedias y altas de Ca (Ferreira-Rodríguez et al. 2017), lo que podría deberse a la 

reabsorción de la cubierta de algunos bivalvos en un medio limitado de Ca (Hincks y 

Mackie 1997). Las concentraciones bajas de Ca disminuyen la tasa de crecimiento de C. 

fluminea y, por lo tanto, podrían afectar negativamente su supervivencia y el éxito de la 

invasión en cuencas de agua dulce con estas características (Ferreira-Rodríguez et al. 

2017). Debido a esto, estos autores recomendaron la implementación medidas 

regulatorias en cuencas de agua dulce, con el fin de reducir/evitar la invasión de C. 

fluminea mediante la limitación de los aportes antropogénicos de Ca.  
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En general, existen muy pocos grupos de animales de agua dulce en los que la distribución 

de algunas especies no se ha relacionado con la concentración de Ca (cf. Macan 1961). 

En particular, los moluscos y otros grupos son clasificables en especies de agua dura (> 

20 mg Ca/L), y aquellos que pueden tolerar menos de esta concentración (Wetzel 2001). 

Para C. fluminea se han reportado concentraciones mínimas necesarias de Ca para la 

ocurrencia de esta especie de 3 mg L-1 (Karatayev et al. 2007b), e incluso menores en el 

río Pavía, en Portugal, con valores entre 0.86 y 1.32 mg L-1 (Sousa et al. 2013).  

En comparación con América del Norte, Europa, África y Asia, las aguas de los ríos de 

Australia y América del Sur tienen las concentraciones medias de calcio más bajas 

(Wetzel 1975) respecto al requerimiento mínimo de calcio de C. fluminea reportado por 

Karatayev et al. (2007b). La baja concentración de calcio ambiental puede actuar como 

una limitación del factor en el éxito de la invasión de C. fluminea en ambientes de agua 

dulce (Ferreira-Rodríguez et al. 2017), lo que podría limitar el avance de esta especie en 

esta región sur, “pobre en Ca”. Sin embargo, se ha registrado un relativo éxito invasivo, 

con altas densidades en comparación con los bivalvos nativos: aproximadamente 1.200 

ind m-2 en el Río de la Plata (Darrigran 1991), o entre 4.000 y más de 5.000 ind m-2 en 

Río Grande do Sul, Brasil (Dreher-Mansur y Garces 1988; Dreher-Mansur et al. 1994), 

pero no se reportaron las concentraciones de Ca en agua, en estos casos. También, en los 

ríos Limay y Negro, aunque con densidades menores que las anteriores, se han reportado 

valores entre 700 (presente estudio) y 500 ind m-2 (Molina et al. 2015), respectivamente.  

Los valores registrados de Ca en agua de los sitios de muestreo de este estudio, fueron 

mayores en los sitios invadidos (AR y RM) respecto a los no invadidos (FN y PL). 

También se constató la relación de esta variable con C. fluminea mediante el Análisis de 

Componentes Principales, en el que se observó a la variable Ca orientada en dirección a 

los sitios invadidos.  

En general, la actividad de los bivalvos afecta las tasas de flujo de solutos a través de la 

interfaz sedimento-agua. Por ejemplo, los uniónidos mejoran la liberación de nitrato y 

cloruro, pero inhiben la liberación de carbonato de calcio de los sedimentos (Matisoff et 

al. 1985). Sin embargo, los resultados de mayores valores de Ca en agua de los sitios 

invadidos contradicen lo esperado en este caso, ¿cómo pueden explicarse, y qué papel 

desempeña C. fluminea? 

Una explicación a la pregunta del párrafo anterior, está relacionada con la influencia 

biogeoquímica del fósforo en el ciclo del calcio (Margalef 1983), las características 

limnológicas del ambiente acuático de la región, y la influencia de C. fluminea sobre 
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ambos elementos. El fosfato de calcio, una sal insoluble, precipita a valores de pH 

ligeramente alcalinos (Ferguson et al. 1973), como los de estos sitios, por lo que se 

esperaría que el fosfato de calcio sea una sal común en los sedimentos de estos 

ecosistemas. Este proceso puede representarse aproximadamente como la precipitación 

de hidroxiapatita: 

5Ca2+ + 3PO4
3- + OH- = Ca5(PO4)3OH(s)  

Es decir, los contenidos de Ca-P son fuertemente retenidos en sedimentos con valores de 

pH superior a 7, (sitios Limay pH >8) que indica que Ca y P (como Ca unido al P) solo 

se liberan a pH más bajos (Huang et al. 2005). En las condiciones registradas de los sitios 

de Limay (pH relativamente alto), se esperaría que las sales de Ca-P se mantengan 

formando parte del sedimento, excepto por alguna acción perturbadora (por ejemplo, 

acción del viento, arrastre, bioturbación) que resuspenda estas sales. 

En resumen, los valores significativamente más altos de Ca en agua en los sitios invadidos 

(río AR y embalse RM), sumados a la correlación positiva entre Ca y PTa y la correlación 

negativa entre Ca y PTs, los valores de PTs significativamente más bajos del sitio de río 

invadido (AR) y los resultados del ACP (con las variables PTa y Ca apuntando a los sitios 

invadidos y la variable PTs opuesta a estos), indican que el Ca y el P se liberan del 

sedimento como sales de Ca-P, (no como carbonato de calcio). Este proceso podría ocurrir 

principalmente en los sitios invadidos provocado por la acción bioturbadora de C. 

fluminea en los sedimentos (Figura 2.3). Se han sugerido varios mecanismos mediante 

los cuales la biota del fondo resuspende los sedimentos. Especialmente los bivalvos 

pueden desestabilizar la cohesividad del sedimento durante las actividades de 

alimentación (pedal) y locomoción (como el enterramiento), con lo que lo resuspenden 

mecánicamente. También, durante la alimentación, una mezcla de sedimento acuoso y 

pseudoheces puede ser inyectada al agua suprayacente (Davis 1993). 

Esto podría explicar la relación negativa de Corbicula fluminea con el Ca y el P de los 

sedimentos, encontrada en el lago Seminole (EUA) (grande y poco profundo) que en ese 

estudio se atribuyó solamente a bioasimilación pedal de P por este bivalvo, y no se explicó 

el papel del Ca y la razón de su disminución en sedimentos en presencia de Corbicula 

(Patrick et al. 2017). [La alimentación pedal se describió como el transporte de partículas 

sedimentadas a sus palpos labiales mediante tractos ciliares en el pie (en Way et al. 

1990)]. Esta resuspensión de sales de Ca-P por la acción bioturbadora de C. fluminea, 

podría ser una fuente interna importante de Ca en aguas Ca-pobres, y una forma de 
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resolver los requisitos de Ca de estos bivalvos invasores mediante filtración del agua con 

estas sales.  

Faltaría dilucidar si C. fluminea puede extraer el Ca de los gránulos de Ca-P observados 

en tejidos de la especie (Simon et al. 2011), como sí ocurre en los uniónidos en los que 

también se han observado estos gránulos (Pynnrnen et al. 1987; Silverman 1988; Byrne 

y Vesk 1996, 2000; Pekkarinen y Valovirta 1997; Vesk y Byme 1999). Este proceso de 

bioturbación con la consecuente resuspensión de sales Ca-P, al aumentar las 

concentraciones de Ca en agua, podría funcionar como una estrategia ecológica de la 

especie para el aumento de las oportunidades de la invasión de acuerdo con sus requisitos 

de Ca, en sitios pobres en Ca. 

En los ambientes no invadidos por C. fluminea en cambio, estas sales insolubles de Ca y 

P, se quedan fuertemente retenidas en el sedimento, por el carácter ligeramente alcalino 

de los sistemas de la región. También es importante dilucidar cuál es la influencia de la 

resupensión asociada de fósforo, sobre el ambiente (ej. lagos patagónicos), en los que el 

control del P en sedimentos con muy bajo Ca, se ha atribuido al Fe y la materia orgánica 

fundamentalmente (Temporetti et al. 1991; Temporetti 1998). 

La influencia de Corbicula fluminea sobre el ciclo del P, se ha atribuido principalmente 

a sus actividades filtradoras, y el movimiento de materiales (agregados a los sedimentos 

o bioacumulados en la biomasa) en dirección pelágica a bentónica. Esta vía para el 

traslado de P y otros elementos, se ha considerado como un factor potencial causal del 

agua extremadamente clara del lago Seminole (Patrick et al. 2017), por la influencia 

negativa resultante en la productividad primaria. 

Estos autores, además, encontraron influencia de C. fluminea sobre las concentraciones 

de P de sedimento, al concentrar esta especie cantidades significativamente mayores de 

este elemento que los sedimentos circundantes [por alimentación pedal (Aldridge y 

McMahon 1978; McMahon 1999)], y demostrada a través de un análisis de tejidos de 

todo el cuerpo. Como se mencionó anteriormente, estos efectos de Corbicula sobre el 

sedimento, podrían coincidir con los valores significativamente más bajos de PTs 

encontrados en los sitios invadidos de este estudio, y similar a los resultados de Patrick et 

al. (2017). Sin embargo, no serían esperables los valores más altos de PTa en sitios 

invadidos (AR y RM) respecto a los no invadidos (FN y PL), si el efecto de esta especie 

invasora sobre la disminución del P de los sedimentos, se debieran exclusivamente a una 

asimilación/incorporación de este elemento en sus tejidos. Por lo que, como se explicó, 

Corbicula, además de las funciones de extraer fósforo del sedimento e incorporarlo a sus 
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tejidos, principalmente lo remueve del sedimento y lo exporta a la columna de agua, en 

forma de sales de Ca-P, mediante bioturbación (Figura 2.3). 

 

 

Figura 2.3 Efecto de la bioturbación de Corbicula fluminea sobre los ciclos de calcio y fósforo. 

 

Este efecto de la especie sobre el ciclo del P, puede ser importante debido a que la 

dinámica de este elemento es particular en los sistemas de lagos y embalses de la 

Patagonia. Por ejemplo, en el embalse de Piedra del Águila (un embalse aún no invadido), 

la concentración de P del agua no está correlacionada con el aporte externo de este 

nutriente, ya que la fracción de partículas sedimenta en la parte posterior del embalse, y 

no hay disolución de las fracciones lábiles de P en la columna de agua (Labollita y 

Pedrozo 1997). Una entrada interna de P desde los sedimentos en caso de invasión por la 

bioturbación de C. fluminea podría alterar la dinámica de sistemas de la región. Además, 

considerando la clasificación de Reynolds (2006), el embalse y los lagos de los ríos Limay 

en la Patagonia podrían ser particularmente sensibles a las cargas de P, como el causado 

por un aporte interno debido a la bioturbación de Corbicula. Este autor considera 

especialmente sensibles a los sistemas con bajos contenidos de fósforo y relativamente 

cortos tiempos de retención hidráulica, como los que caracterizan los embalses del Limay 

(Quirós y Drago 1999; Díaz et al. 2007; AIC 2016). 

La cantidad de P presente en un cuerpo de agua depende no solo de la carga externa de 

fósforo, sino también de su liberación y retención en los sedimentos (Wetzel 2001). La 
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recirculación de elementos de los sedimentos a la columna de agua se vuelve muy 

importante cuando se trata de nutrientes esenciales como P y N (Håkanson y Jansson 

1983), y es un proceso que depende de las características del cuerpo de agua como: 

morfológicas (profundidad media), físicas (estratificación térmica), químicas (oxígeno 

disuelto, potencial redox) y biológicas (bioturbación).  

Un incremento de P en el cuerpo de agua, por aporte interno mediado por la bioturbación 

de C. fluminea, podría causar aumento de la productividad primaria, con posterior 

eutrofización (Kisand 2005; Hsieh et al. 2006), un fenómeno que origina impactos 

negativos en los ecosistemas (Wetzel 2001; Bai et al. 2009). Las concentraciones de P 

han sido muy usadas en el seguimiento de la eutrofización de aguas dulces, sin embargo, 

la fracción de P realmente biodisponible para apoyar el crecimiento de algas varía 

espacialmente (dentro de un sistema), estacionalmente, y entre los sistemas de forma 

significativa (Dijkstra et al. 2020).  

Por ejemplo, respecto al P, son importantes algunos aspectos geológicos particulares de 

la región relacionados con su dinámica, y las consecuencias de este efecto bioturbador 

(con aporte interno de P), podría ser variable a lo largo del gradiente este-oeste. Esto se 

debe a que, hacia el este, con el aumento de la aridez, los suelos molisoles y los aridisoles 

se vuelven dominantes en la meseta de la Patagonia (Del Valle 1998). Los molisoles 

tienen concentraciones de PT más bajos, pero P extraíble (P disponible en el suelo) más 

alto, respecto a los andisoles (oeste) con PT más alto, pero P extraíble más bajo 

(Mazzarino et al. 1998). Esto es debido a la capacidad de retención de P siete veces menor 

del primer tipo de suelo, respecto al segundo. Estas propiedades variables de retención de 

P por los suelos son importantes, debido a que las concentraciones de PT en los lagos 

andinos se han relacionado con la alta retención de P de los suelos predominantes en la 

región (Baigún et al. 2006).  

Además, los lagos patagónicos, que también se caracterizan por la pobreza de fósforo 

biodisponible que proporciona la capacidad adicional de soportar las cianobacterias 

fijadoras de nitrógeno y los medios para eludir la limitación típica de nitrógeno de la 

región (Díaz et al. 2007). Existen registros de otros bivalvos invasores, como Dreissena 

polimorpha en el hemisferio norte, que parecen aumentar la biomasa de fitoplancton en 

ambientes con bajo contenido de P, específicamente la biomasa de cianobacterias 

(Raikow et al. 2004; Sarnelle et al. 2005; Knoll et al. 2008), probablemente debido al 

aporte de P.   
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Sin embargo, el PTa no se correlacionó con Cla en los sitios de muestreo del río Limay. 

Fue el nitrógeno, el nutriente limitante de acuerdo a los valores de la relación NT/PT en 

todos los sitios. Por todo ello, C. fluminea, no parece tener un efecto en la productividad 

primaria de la región, por lo menos por su efecto sobre el P a través de esta función de 

resuspensión de P. Es probable que no sea liberado en forma biodisponible para las 

microalgas, o que el nitrógeno, como se mencionó anteriormente, y coincidente con los 

resultados de este estudio, sea el conductor determinante de la productividad primaria, 

independientemente de los valores de P.  

A pesar de esto, la fuerte tendencia de los bajos niveles de biomasa de fitoplancton dentro 

de la capacidad de soporte del fósforo biodisponible en estos sistemas del río Limay 

limitados por nitrógeno (Díaz et al. 2007), sustenta la importancia del manejo y 

evaluación de este nutriente en estos ecosistemas. El impacto de la invasión sobre la 

resuspensión de P, podría tener consecuencias distintas, en relación a la dinámica de 

nutrientes.  

De todos modos, en varios ecosistemas acuáticos de la región andino-patagónica también 

es el N el señalado como el nutriente restrictivo de la capacidad productiva en cuatro de 

los embalses del río Limay, excepto en verano y especialmente en el embalse RM, cuando 

el suministro de fósforo biológicamente disponible se vuelve crítico para la capacidad de 

soporte (Díaz et al. 2007). Por ello, salvo en pocas excepciones, el efecto de C. fluminea 

sobre el P, no tendría mayores impactos sobre la productividad primaria de la región. 

Incluso, también debido a las bajas densidades a las que parecen llegar las poblaciones en 

la región.  

Por otro lado, aunque los bivalvos filtradores, como C. fluminea contribuyen a la 

transferencia eficiente del nitrógeno en los ecosistemas, desde y a través de la columna 

de agua, por absorción de nitrógeno orgánico y la excreción de amonio y/o amoníaco 

(Bayne y Scullard 1977; Petersen et al. 2019), tampoco se encontró una relación entre 

Corbicula y N (concentraciones de NTa ni NTs), que pudiera afectar por esta vía a la 

productividad primaria. Esto podría estar relacionado con los valores de CT/NT de los 

sedimentos superiores a 20 en todos los sitios y estaciones, que indican un origen alóctono 

de la materia orgánica (derivada de plantas vasculares terrestres) (Meyer y Lallier-Vergès 

1999), y por la correlación de CT y NT, que sugieren también un origen alóctono de este 

nutriente (Labaut et al. 2018).  

La falta de relación entre la presencia de C. fluminea y N, C y MO, de acuerdo a los 

análisis ANOVA, las correlaciones y el ACP, está relacionada con este origen de estos 
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componentes. La materia orgánica (MO) derivada del material vegetal vascular (origen 

terrestre) tiene relaciones C/N > 20 que puede distinguirse de la biomasa de algas (origen 

acuático) del propio sistema (C/N de 8 a 10) (Meyers y Teranes 2002). Por lo tanto, a 

pesar de la influencia conocida de C. fluminea sobre el ciclo del N (Asmus y Asmus 

1991), el carbono (Brown y Hershey 2019) y la materia orgánica (Hakenkamp y Palmer 

1999), se podría considerar que esta influencia principalmente externa de la cuenca sobre 

las concentraciones de N, C y MO, predominan sobre los efectos que podría tener C. 

fluminea sobre estos componentes de los ecosistemas.  

Con relación a esta MO, también puede señalarse su baja biodisponibilidad respecto a la 

materia orgánica autóctona (Wetzel 1984; Hein et al. 2003), para los organismos que la 

consumen, como los filtradores. Sin embargo, sobre C. fluminea en algunos estudios se 

ha indicado que depende de la mezcla de MO autóctona y alóctona, incluida la MO 

terrestre (Dias et al. 2016), y que la adaptación a fuentes alimentarias de menor calidad 

(por ejemplo: material terrestre) es un factor adicional que explica su éxito invasivo (Dias 

et al. 2014).  

Con relación a los efectos directos de C. fluminea sobre la productividad primaria por sus 

actividades filtradoras, estos son por lo general, negativos. Algunos ejemplos se han 

registrado en ambientes fluviales (Leff et al. 1990), y lagos (Beaver et al. 1991). Beaver 

et al. (1991) registraron una reducción notable de la concentración de clorofila a en solo 

7 días en un lago hipereutrófico de Florida.  

McMahon (2002) estableció que C. fluminea tiene algunas de las tasas más altas de 

filtración y asimilación entre los bivalvos de agua dulce. El papel de C. fluminea en los 

embalses poco profundos podría ser muy importantes no solo para los ecosistemas 

acuáticos sino también para los ecosistemas terrestres al filtrar una porción significativa 

de la columna de agua (Patrick et al. 2017). Como resultado, C. fluminea posiblemente 

contribuya a mantener la claridad de la columna de agua y sirva como un biofiltro, 

influyendo así también en los ecosistemas acuáticos aguas abajo (Patrick et al. 2017).  

Las tasas de filtración pueden variar intra e interanualmente (Viergutz et al. 2012), en 

función de numerosos factores, incluyendo: temperatura, metales disueltos, la 

disponibilidad de alimentos, la abundancia de fitoplancton, ciclos reproductivos, y la 

turbidez (Way et al. 1988; Pigneur et al. 2014a). Este patrón multi-causal de filtración 

descrito, sumado a los efectos positivos observados para C. fluminea en la concentración 

de clorofila en aguas oligotróficos, por su efecto sobre los nutrientes, permiten considerar 
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que Corbicula podría tener efectos negativos (filtración) o positivos (aporte de nutrientes) 

en la productividad primaria dependiendo de estado trófico del sistema.  

En particular, al tener en cuenta los valores de Cla en el embalse invadido RM (Cla media: 

0,82 µg/L), considerado como eutrófico, estos son cinco veces menores, respecto a los 

valores registrados entre 1985-1986 en este mismo embalse (Cla media: 2,13-2,82 µg/L) 

(Puig 1992). Esta disminución de Cla en los últimos años (Cla media: 1,4 (µg/l de 1994 

a 2016) también fue señalada por la Autoridad Interjurisdicional de Cuencas de la región 

(AIC 2016). El primer registro de la especie para el río Limay data de 1999 en la 

confluencia de los ríos Limay y Traful (Colección MLP 1999, ID 8030), pero se 

desconoce con exactitud la fecha de asentamiento de las poblaciones en los sitios 

estudiados.  

Los valores altos de Cla en el embalse no invadido PL, estuvieron probablemente 

influenciados por la entrada residual antropogénica de NTa (los más altos valores de todos 

los sitios), lo que aumenta el estado trófico en este sitio no invadido. El arroyo Sañico 

desemboca en el brazo del embalse de PL, en el que se encuentra el sitio de muestreo de 

PL, cerca también del Camping Perilago, uno de los sitios de pesca más atractivos de la 

provincia de Neuquén. Este embalse en general, presenta valores más bajos de NT y PT 

del agua, y Cla con medias de 72 (2016), 17,5 y 1,1 mg L-1 (1999 a 2015), respectivamente 

en puntos de muestreo ubicados al centro del embalse (AIC 2016). Una invasión de C. 

fluminea en estos sitios con niveles de eutrofia podría tener efectos similares que los 

registrados en el embalse eutrófico RM, con una resultante disminución de los niveles de 

clorofila. 

Para el caso del sitio invadido de río AR, no hay registros de datos históricos como para 

analizar un cambio en el tiempo de la productividad primaria por efecto de la filtración 

de C. fluminea en esta localidad. Los mayores valores de Cla (correlacionada con NTa) 

en AR respecto a FN (río, no invadido), se deben principalmente a los aportes urbanos de 

NTa que recibe AR, por estar ubicado cerca del poblado Arroyito, a diferencia del sitio 

FN, ubicado cerca de zonas de chacras con poco desarrollo agrícola. A pesar de la 

influencia externa sobre la concentración de Cla, es probable también que C. fluminea no 

tenga los mismos efectos negativos sobre la productividad primaria (disminución de Cla), 

como los que tiene en sitios eutrofizados (ej. lagos eutróficos e hipereutróficos de Florida, 

y también probablemente el embalse RM). Esto puede deberse a que, por más C. fluminea 

sea un poderoso filtrador, a bajas densidades el efecto directo negativo sobre la Cla por 
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consumo del plancton, puede ser menor que el registrado para estos otros sitios con altas 

densidades de la especie. 

En general, la Cla fue mayor en los sitios de embalses respecto a los sitios de río, lo cual 

es esperable, debido a que la productividad primaria de los ríos generalmente es mucho 

menos sensible al aumento de la carga de nutrientes que en los lagos, debido a que grandes 

cantidades se almacenan en partes del ecosistema que no están fácilmente disponibles 

para los productores (Wetzel 2001). Así, los efectos de C. fluminea sobre la productividad 

primaria podrían ser opuestos dependiendo de las características de los ambientes.  

Conclusiones 

• La principal influencia potencial de C. fluminea observada en los sitios de 

muestreo podría ser el aumento de Ca y P, mediante resuspensión del sedimento 

a la columna de agua de las sales insolubles de Ca-P a través de la bioturbación.  

• Las alteraciones de los ciclos biogeoquímicos del Ca y P causadas por esta 

especie, podrían tener un efecto importante en las aguas pobres en calcio de la 

región, en sitios potencialmente invadibles.  

• No se encontró una relación clara entre C. fluminea y nitrógeno o materia 

orgánica, debido posiblemente al origen alóctono de estos desde la cuenca.  

• Los procesos de filtración, con la consecuente disminución de la productividad 

primaria, podrían afectar los equilibrios ácido-base de estos ecosistemas 

acuáticos, debido a la correlación de los valores de pH y clorofila a encontrada en 

los sitios muestreados de la región.  
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CAPÍTULO 3 Impacto de Corbicula fluminea en los 

ensambles de macroinvertebrados acuáticos 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Introducción 

Los macroinvertebrados acuáticos son animales que habitan el sustrato de lagos, ríos, 

arroyos, estuarios y mares, y pueden vivir enterrados o sobre él, a través de la 

construcción de tubos, fijados en rocas o materiales orgánicos, en los que viven durante 

parte o la totalidad del ciclo de vida. Están definidos por convención, como aquellos 
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invertebrados mayores que 1 mm (Batzer y Boix 2016). Son abundantes en ecosistemas 

acuáticos, e incluyen platelmintos, moluscos, anélidos, ácaros, crustáceos e insectos.  

El impacto en los ensambles de macroinvertebrados acuáticos es importante por el papel 

crucial de estos en el mantenimiento de la integridad estructural y funcional de los 

ecosistemas de agua dulce (Pereira et al. 2012; Wittmann et al. 2012; Zhang et al. 2014). 

Alteran la condición geofísica de los sedimentos, participan en la descomposición de 

detritos, y los ciclos de la materia la orgánica y los nutrientes en general, regulando 

además las comunidades de productores primarios, al consumir algas y plantas y ser 

consumidos por peces, anfibios, reptiles y aves, por lo que ocupan una posición central 

en las redes tróficas (Batzer et al. 1999; Vanni 2002; Covich et al. 2004; Pereira et al. 

2012; Silver et al. 2012; Batzer y Boix 2016; Zimmer et al. 2016).  

Las invasiones biológicas, en el contexto actual de globalización, constituyen una de las 

principales amenazas para la biodiversidad de agua dulce (Sala et al. 2000), especialmente 

para los ensambles de macroinvertebrados acuáticos (Spencer et al. 1991; Strayer 1999). 

El impacto final de cada invasión en los ensambles de macroinvertebrados es difícil de 

predecir (Lodge 1993). Por un lado, las especies invasoras pueden reemplazar 

rápidamente a los taxones nativos (Den Hartog et al. 1992; Dick y Platvoet 2000; 

Bachmann et al. 2001), o provocar aumentos de su abundancia (Horvath et al. 1999; 

Mayer et al. 2002), y existe también relación del impacto con el tamaño de la población 

invasora y la susceptibilidad del propio ambiente a la invasión (Hicks 2004). Incluso, las 

comunidades establecidas también pueden facilitar el proceso de invasión de estas 

especies (Stewart et al. 1998; Mörtl y Rothhaupt 2003).  

Se han verificado cambios intensos en la estructura de la fauna bentónica en la cuenca del 

Río de la Plata (Argentina) debido a la colonización de sustratos duros por la invasión del 

mejillón dorado (Darrigran y Armengol 1998; Darrigran et al. 1998). Corbicula fluminea 

tiene diversos impactos directos o indirectos en estas comunidades: puede desplazar y/o 

reducir el hábitat disponible para otras especies (Vaughn y Hakenkamp 2001), y al morir 

proveer un sustrato duro biogénico mediante los restos de valvas, que funcionan como 

refugio y sustrato para otras especies (Crooks 2002; Gutiérrez et al. 2003), pues 

proporcionan estructuras físicas persistentes y a menudo abundantes (Strayer et al. 1999; 

Gutiérrez et al. 2003).  

La alimentación por filtración de los bivalvos invasores puede afectar negativamente el 

reclutamiento de otras especies (por ejemplo, uniónidos y esféridos juveniles) (Yeager et 

al. 1994; Hakenkamp y Palmer 1999). Además, compiten por los recursos alimenticios 
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con otras especies (Sousa et al. 2005). Algunos de estos efectos han provocado la 

disminución de la abundancia y diversidad de moluscos nativos de ecosistemas de agua 

dulce de América del Norte y Europa, (Araujo et al. 1993, Williams et al. 1993; Strayer 

1999, Aldridge y Müller 2001; McMahon 2002; Sousa et al. 2005, 2006, 2007a, 2008b, 

2014).  

El impacto causado por la filtración que realizan los individuos invasores de C. fluminea 

puede ser indirecto, a partir de la reducción del eutrofismo, debido a sus altas tasas de 

filtración (Beaver et al. 1991; Phelps 1994; McMahon 2002). Este fenómeno aumenta la 

claridad del agua y puede mejorar la cubierta de vegetación sumergida (Phelps 1994). 

Cuando por el contrario ocurre pérdida de macrófitos (provocada por altos niveles de 

nutrientes, pastoreo o daños mecánicos) y un consecuente reemplazo por fitoplancton, se 

registró una disminución de la diversidad de macroinvertebrados (Phillips et al. 2016; 

Macchi 2017), debido a que los macrófitos proporcionan hábitat estructural como por 

ejemplo refugios, superficie para crecimiento de algas epifitas, tejidos de hojas o tallos 

consumidos por herbívoros especializados, recursos detríticos, entre otros (Ruhí et al. 

2016). Varios estudios han relacionado la riqueza, abundancia y grupos funcionales de 

macroinvertebrados en los cuerpos de agua con la presencia y los tipos (sumergidos y 

emergentes, o con distinta arquitectura del tallo) de macrófitos (Hiden et al. 2005; 

Bazzanti et al. 2010; de Mendoza et al. 2012).  

La composición y estructura de los ensambles de macroinvertebrados se ve afectada 

también por factores abióticos, como la localización geográfica (Nicolet et al. 2004), las 

características químicas del agua, así como de factores bióticos como la presencia de 

macrófitas, peces (McParland y Paszkowski 2006), por lo cual es importante el análisis 

de todo el contexto. El objetivo de este capítulo fue analizar el impacto de C. fluminea en 

la composición, abundancia y características funcionales de las comunidades de 

macroinvertebrados, con énfasis en los moluscos nativos, a partir de la comparación los 

sitios de río y embalse, invadidos y no invadidos del río Limay, considerando las 

particularidades ambientales de estos sitios. 

Materiales y métodos 

Muestreo e identificación de macroinvertebrados 

Los muestreos de los ensambles de macroinvertebrados acuáticos (bentos) se realizaron 

con una red con marco en forma de D de 30 cm de diámetro con malla de 500 µm. Se 
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utilizó el enfoque multihábitat descrito por Barbour et al. (1999) para incluir los 

principales biotopos presentes. Cada réplica constó de tres arrastres de red de 50 cm de 

largo, en los que se incluyó a cada biotopo presente en el sitio. La determinación de los 

principales tipos de hábitat, como tipo de sustrato, presencia de macrófitas y/o hojarasca, 

pozones y/o correderas, se realizó previamente a cada muestreo mediante una evaluación 

cualitativa de cada sitio. Se tomaron tres réplicas en cada uno de los 4 sitios de río (AR: 

invadido; FN: no invadido) y embalse (RM: invadido; PL: no invadido), y durante 4 

estaciones, dando un total de 48 muestras de comunidades de macroinvertebrados 

bentónicos, cada una con un área de 30 × 150 cm. La abundancia de macroinvertebrados 

fue transformada a densidad expresada en ind m-2, mediante regla de tres, con las áreas 

originales de muestreo.  

Las muestras se conservaron en etanol al 70% y se identificaron al nivel taxonómico más 

cercano a especie posible. El material óptico utilizado fue una lupa estereoscópica (4X) 

y un microscopio (64X-640X). Se utilizaron claves de América del Sur, 

fundamentalmente Bachmann (1981), Wiederholm (1989), Wygodzinsky y Coscarón 

(1989); Rodríguez-Capítulo (1992); Lopretto y Tell (1995); Archangelsky (1997); Muzón 

y Von Ellenrieder (1997); Cranston (2000); Epler (2001); Fernández y Domínguez 

(2001); Oliva et al. (2002); Heckman (2006); Michat y Archangelsky (2007); Heckman 

(2008); Michat et al. (2008); Alarie et al. (2009); Domínguez y Fernández (2009); 

Libonatti et al. (2011) y Muzón et al. (2014). Teniendo en cuenta el objetivo de este 

capítulo, i.e., evaluar la influencia de Corbicula fluminea en las comunidades de 

macroinvertebrados acuáticos, los individuos de esta especie registrados en los sitios 

invadidos fueron excluidos de los análisis de abundancia y composición. 

Grupos funcionales 

Los taxones de invertebrados se asignaron a grupos funcionales (GF) basados en 

adaptaciones morfológicas y conductuales para adquirir sus alimentos (Lopretto y Tell 

1995; Merritt y Cummins 1996; Miserendino 2007; Ramírez y Gutiérrez-Fonseca 2014). 

Los GF fueron: (1) fragmentadores (FR, se alimentan de materia orgánica en partículas 

gruesas> 1 mm de tamaño, ya sea tejido vivo de macrófitas acuáticas o materia orgánica 

gruesa de plantas terrestres); (2) raspadores (RS, raspan y consumen la materia orgánica 

unida a rocas y otros sustratos); (3) colectores-filtradores (CF, tamizan partículas finas de 

1,00 a 0,45 µm de la columna de agua que fluye); (4) recolectores (RC, recolectan 

partículas finas de materia orgánica de los escombros y sedimentos en los lechos de los 
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arroyos); (5) depredadores (DP, se alimentan de otros animales vivos); y (6) picadores 

herbívoros (PH, se alimentan de plantas vasculares cortando o perforando el tejido y 

consumen líquidos vegetales). La abundancia relativa (%) de cada GF se calculó sobre la 

base de su abundancia total en muestras de cada sitio y estación del año. 

Análisis de los datos 

Se determinó la riqueza de especies (S) y se evaluó la estructura de la comunidad 

utilizando el índice de diversidad de Shannon (H '= - Σ pi ln pi) (Shannon y Weaver 1963) 

y equitatividad de Pielou (J' = H 'ln S) (Pielou 1977), a partir de la abundancia de 

macroinvertebrados (PRIMER 6.1.6). Los individuos que no se pudieron identificar a nivel 

de especie se incluyeron en el análisis como morfo-especies, para evitar subestimaciones de 

la diversidad. La riqueza se calculó como riqueza acumulada en las tres réplicas de cada 

muestra/sitio 

A los efectos de evaluar el efecto de la invasión sobre la densidad total de 

macroinvertebrados se realizaron diferentes comparaciones considerando tres factores, a 

saber, invasión (invadido y no invadido), tipo de ambiente (río y embalse) y estación 

(otoño, invierno, primavera y verano).  Para cada una de las 16 combinaciones de niveles 

de factores se contó con tres réplicas. En primera instancia se realizó una comparación 

por medio de un ANOVA de tres factores de efectos fijos. Se comprobaron los supuestos 

a partir de métodos gráficos, considerando que el método es robusto para pequeños 

apartamientos de la normalidad, homogeneidad de varianzas e independencia de 

varianzas con respecto a medias (Logan 2010).  

En el caso de hallar interacciones significativas se realizaron análisis separados para 

diferentes niveles de algunos de los factores que interactúan, siempre detrás de la 

comparación sitios invadidos con respecto a no invadidos. En el caso de apartamientos 

de los supuestos se realizó una transformación raíz cuadrada y, en caso de que esta 

transformación no solucionara el inconveniente, se realizaron comparaciones con el 

método no paramétrico de Kruskal-Wallis (Logan 2010). Para analizar diferencias entre 

sitios invadidos y no invadidos (influencia de Corbicula fluminea), y entre tipos de 

ambientes acuáticos (río vs. embalse), respecto a la densidad de taxones (grupos), se 

aplicó la prueba no paramétrica de Wilcoxon, mediante el programa InfoStat (Di Rienzo 

et al. 2014). 

El ordenamiento multivariado por Escalamiento Multidimensional no métrico (Non-

metric Multidimensional Scaling: nMDS) fue utilizado para evaluar las diferencias entre 
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ecosistemas (río y embalse, y los ambientes invadido y no invadido por C. fluminea). El 

método construye un gráfico bivariado con los objetos investigados (sitios) (Ludwig y 

Reynolds 1988), respecto a la composición de de macroinvertebrados acuáticos. Se usó 

como base una matriz de similitud con el índice de Bray-Curtis de los datos de abundancia 

con la transformación log x+1. El resultado proporciona una buena evaluación de la 

estructura de la comunidad cuando el estrés es menor que 0,2 (Clarke y Warwick 2001). 

Se calcularon los índices de correlación de Spearman entre las puntuaciones de las 

dimensiones de nMDS y las variables ambientales y los atributos de la comunidad 

(riqueza específica y densidad), para revelar los patrones ecológicos (Ter Braak 1992; 

Maloney y Feminella 2006) con el programa InfoStat (Di Rienzo et al. 2014).  

Se realizó el Análisis de Similitudes (ANOSIM) cruzado de dos vías, que correlaciona 

las matrices de disimilitud subyacentes (Clarke y Warwick 2001). Este se usa para probar 

las diferencias en la composición de especies de macroinvertebrados (matriz de similitud 

de abundancia) entre ambientes. En este caso se usaron dos comparaciones: embalse vs. 

río, y sitios invadidos vs. no invadidos (por C. fluminea). ANOSIM prueba la hipótesis 

nula de que la similitud de rango promedio entre muestras dentro de un grupo es la misma 

que la similitud de rango promedio entre muestras entre grupos. Esta prueba produce el 

estadístico R que fluctúa entre 0 y 1. Un valor de R= 0 indica que los grupos no se 

diferencian entre sí, mientras que si R= 1, las similitudes entre pares de muestras dentro 

de grupo siempre son mucho más altos que entre grupos. Este análisis también produce 

un nivel de significación con valor p. 

Se utilizó el análisis de porcentajes de similitud (Similarity Percentages: SIMPER) para 

determinar los taxones que contribuyen a las diferencias entre los sitios/objetos/muestras 

(río vs. embalse e invadido vs. no invadido) (Clarke y Warwick 2001). El índice de 

distancia de Bray-Curtis entre un par de muestras se refiere a la diferencia entre esas dos 

muestras para cada especie, sumada sobre todas las especies. Así SIMPER calcula el 

porcentaje de contribución de cada especie a las diferencias entre todos los pares muestras 

dentro de cada grupo. Luego calcula el promedio de estas contribuciones porcentuales, 

con su desviación estándar. Las especies con una gran proporción de disimilitud promedio 

entre grupos/desviación estándar son aquellas especies que mejor discriminan entre los 

grupos. SIMPER no tiene pruebas formales de hipótesis, sino que provee una lista de 

especies con su contribución porcentual a las diferencias entre grupos o similitudes dentro 

de los grupos. Los análisis nMDS, ANOSIM y SIMPER se realizaron con PRIMER 6.1.6 

(Clarke y Gorley 2006).  
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Resultados 

Composición de ensambles de macroinvertebrados acuáticos 

Se registró una riqueza total (S) de 73 taxones (51 y 48 en sitios de ríos y embalses, 

respectivamente) de 44 Familias de Turbellaria, Annelida, Mollusca, Crustacea, 

Arachnidae e Insecta (Tabla 3.1). Los valores de riqueza media de cada sitio fueron AR 

SARmedia = 21,3, FN SFN media = 15,3, PL SPL media = 18,0, hasta el sitio con menos 

riqueza RM SRM media = 7,3 (Figura 3.1 y Tabla 3.2). La media de los índices de 

diversidad de Shannon y equitatividad de Pielou también fueron mayores en los sitios AR 

y PL, sin embargo, la equitatividad fue similar en AR, RM y PL (0,63-0,67) con el valor 

más bajo en FN (0,54). Estacionalmente, los valores más altos de diversidad de Shannon 

se registraron en otoño en el embalse PL, y los valores más bajos en verano en el sitio de 

río FN.  

 

 

 

 

 

Tabla 3.2. Lista de grupos y abundancias relativas medias de cada taxón en sitios de río (Arroyito: 

AR, Fortín Nogueira: FN) y embalses (Ezequiel Ramos Mexía: RM, Pichi Picún Leufú: PL), del 

río Limay (los taxones más abundantes están en negrita); GF: grupos funcionales, FR: 

fragmentadores, RS: raspadores, CF: colectores-filtradores, RC: recolectores, DP: depredadores, 

PH: picadores herbívoros. Taxones con los mayores valores de abundancia relativa para cada sitio 

en negrita. 

  Abundancia relativa (%) 

Taxones 
GF AR FN RM PL 

Media 

total  

TURBELLARIA       

Dugesiidae       

   Girardia tigrina DP 0,83 0,51 18,38 0,81 5,13 

ANNELIDA       

Naididae       

Nais communis RC 0,13 0,00 0,00 0,00 0,03 

Dero sp. RC 0,00 0,00 0,28 0,81 0,27 

Nadidae       

Limnodrilus sp. RC 0,00 0,32 0,00 0,13 0,11 
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Lumbriculidae        

Lumbriculus variegatus  RC 0,70 0,14 0,56 0,20 0,40 

Haplotaxidae   0,03 0,00 0,00 0,00 0,01 

Enchytraeidae  0,16 0,05 0,00 2,75 0,74 

Glossiphonidae       

Helobdella sp. DP 0,00 0,09 0,00 0,74 0,21 

MOLLUSCA       

Planorbidae       

Biomphalaria peregrina RS 0,00 0,00 0,00 0,47 0,12 

Anisancylus obliquus RS 0,67 0,74 0,00 0,00 0,35 

Physidae       

Physa cubensis RS 0,13 0,00 0,00 4,76 1,22 

Cochliopidae       

Heleobia parchappii RS 0,67 2,81 8,36 12,21 6,01 

Heleobia hatcheri RS 1,50 1,61 0,00 0,00 0,78 

Lymnaeidae       

Lymnaea sp. RS 0,22 0,14 0,00 0,07 0,11 

Chilinidae       

Chilina gibbosa RS 1,82 6,69 18,94 0,67 7,03 

Sphaeridae       

Pisidium sterkianum CF 0,00 0,00 0,00 0,81 0,20 

Hyriidae       

Diplodon chilensis CF 0,00 0,32 0,56 0,54 0,35 

CRUSTACEA       

Aeglidae       

Aegla neuquensis DP 0,26 0,83 0,00 0,00 0,27 

Hyalellidae       

Hyalella curvispina RC 3,33 0,09 21,17 29,46 13,51 

ARACHNIDAE       

Acari       

Hydrachnidia spp. DP 0,00 0,00 0,00 6,44 1,61 

INSECTA       

Ephemeroptera       

Leptophlebiidae       

Penaphlebia chilensis RC 0,26 9,78 5,29 0,00 3,83 

Meridialaris diguillina RS 0,00 8,90 0,00 0,00 2,23 

Meridialaris chiloeensis RS 0,22 1,52 0,00 0,13 0,47 

Baetidae       

Americabaetis alphus RC 14,49 1,61 0,00 1,07 4,29 

Camelobaetidus sp RC 0,86 0,92 0,00 0,00 0,45 

Andiops torrens RC 9,53 1,57 0,00 0,00 2,77 

Caenidae       

Caenis gonseri RC 0,19 0,00 14,20 0,94 3,83 

Plecoptera       

Gripopterygidae       

Notoperlopsis femina RS 0,00 0,09 0,00 0,00 0,02 

Hemiptera       

Corixidae       
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Sigara (Tropocorixa) santiagiensis PH 0,00 0,09 0,00 2,01 0,53 

Notonectidae       

Notonecta sp. DP 0,00 0,00 0,00 0,40 0,10 

Saldidae       

Saldula sp. RS 0,13 0,00 0,00 0,00 0,03 

Odonata       

Coenagrionidae       

Cyanallagma interruptum DP 0,03 0,00 0,84 0,40 0,32 

Ischnura sp. DP 0,00 0,00 0,00 1,88 0,47 

Aeshnidae       

Rhionaeschna absoluta DP 0,00 0,00 0,00 0,54 0,13 

Libellulidae       

Sympetrum villosum DP 0,00 0,00 0,28 0,74 0,25 

Coleoptera       

Elmidae       

Luchoelmis sp. RS 0,00 0,23 0,00 0,00 0,06 

Stehelmis sp. RS 0,00 0,09 0,00 0,00 0,02 

Austrelmis sp. RS 0,00 0,05 0,00 0,00 0,01 

Dytiscidae       

Lancetes sp. DP 0,00 0,00 0,00 0,27 0,07 

Desmopachria DP 0,00 0,00 0,00 2,42 0,60 

Hydrophilidae       

Tropisternus DP 0,00 0,00 0,00 0,27 0,07 

Berosus sp. RC 0,00 0,00 0,00 5,50 1,38 

Curculionidae PH 0,00 0,00 0,00 0,07 0,02 

Diptera       

Ceratopogonidae       

Dasyhelea sp. DP 0,10 0,00 0,00 0,00 0,02 

Culicoides sp. DP 0,00 0,00 0,00 0,74 0,18 

Chironomidae       

Tanytarsus sp. CF 0,45 0,00 0,00 0,07 0,13 

Dicrotendipes sp. RC 0,00 0,00 0,84 3,89 1,18 

Parachironomus sp. RC 0,06 0,00 0,00 0,27 0,08 

Paralauterborniella sp. RC 0,00 0,00 0,00 0,54 0,13 

Monodiamesa sp. RC 0,00 0,00 1,11 0,00 0,28 

Limaya longitarsis  RC 2,05 0,00 0,00 0,00 0,51 

Paraheptagyia sp. RC 0,29 0,00 0,00 0,00 0,07 

Eukiefferiella sp. RC 0,86 0,00 0,00 0,00 0,22 

Cricotopus sp. RC 8,51 0,05 0,00 0,00 2,14 

Paratrichocladius sp. RC 11,45 0,05 0,28 1,14 3,23 

Smittia sp. RC 0,00 0,00 0,00 1,14 0,29 

Pentaneura sp. DP 0,00 0,00 0,56 0,07 0,16 

Simulidae       

Simulium (Ectemnaspis) 

wolffhuegeli 

CF 0,10 0,00 0,00 0,00 0,02 

Tipulidae       

Molophilus sp. DP 0,00 0,00 0,28 0,47 0,19 

Ephydridae  RC 0,00 0,00 0,00 0,07 0,02 
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Empididae DP 0,67 0,00 0,00 0,27 0,24 

Stratiomidae RC 0,00 0,00 0,00 0,47 0,12 

Muscidae DP 0,03 0,00 0,00 0,00 0,01 

Tabanidae       

Tabanus sp. DP 0,00 0,00 0,00 2,01 0,50 

Trichoptera       

Hydrobiosidae 
 

     

Atopsyche sp. DP 0,00 1,20 0,00 0,00 0,30 

Neoatopsyche sp. DP 0,00 0,14 0,00 0,00 0,03 

Leptoceridae       

Brachysetodes sp RC 0,61 0,00 8,08 10,40 4,77 

Limnephylidae       

Verger sp. FR 0,00 0,09 0,00 0,27 0,09 

Hidroptilidae       

Oxyethira bidentata RC 0,90 0,14 0,00 0,67 0,43 

Metrichia neotropicalis RS 2,56 0,00 0,00 0,00 0,64 

Hydropsychidae       

Smicridea (Rhyacophylax) 

annulicornis 

CF 1,47 59,13 0,00 0,00 15,15 

Smicridea (Rhyacophylax) murina CF 33,74 0,00 0,00 0,00 8,43 

 

El ANOVA de tres factores: invasión (invadido y no invadido), tipo de ambiente (río y 

embalse) y estación (otoño, invierno, primavera y verano) de macroinvertebrados, mostró 

diferencias significativas para el factor ambiente (p< 0,000), aunque también para las 

interacciones ambiente: invasión y ambiente: invasión: estación. En las figuras 3.2 y 3.3 

se observa que en general, la densidad fue mayor en ambientes de río. En ambientes de 

embalse (RM y PL) se encontró que el factor invasión es significativo, no así estación ni 

la interacción, con menores valores de densidad para el sitio invadido RM. En ambientes 

de río (AR y FN) se encontró que el factor estación fue significativo, no así invasión. Al 

mismo tiempo, la interacción entre los factores resultó significativa. Según la prueba de 

Kruskal-Wallis, en verano el sitio FN mostró mayores valores de densidad que el sitio 

invadido AR (p= 0,0495), sin diferencias significativas para estos sitios en otras 

estaciones.  

 

Tabla 3.2 Riqueza, densidad y diversidad de taxones de macroinvertebrados de muestras (río AR: 

Arroyito, FN: Fortín Nogueira; embalses: Ezequiel Ramos Mexía RM, Pichi Picún Leufú: PL); 

S: riqueza de taxones, N: densidad; H: diversidad de Shannon, J: equitatividad de Pielou. I: 

invadido, NI: no invadido, N: densidad. Códigos de los sitios y estación de muestreo según Tabla  

I. 
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 Muestra S N (ind m-2) H  J  

I AR-V 15 600,74 2,19 0,81 

I AR-O 26 1067,41 2,00 0,61 

I AR-I 19 566,67 1,97 0,67 

I AR-P 25 153,33 1,86 0,58 

NI FN-V 12 571,85 0,75 0,30 

NI FN-O 25 522,96 1,98 0,61 

NI FN-I 13 320 1,43 0,56 

NI FN-P 11 191,11 1,65 0,69 

I RM-V 11 125,93 1,71 0,71 

I RM -O 6 26,67 1,30 0,72 

I RM -I 6 41,48 1,00 0,56 

I RM -P 6 86,67 0,94 0,52 

NI PL-V 12 121,48 1,34 0,54 

NI PL-O 31 327,41 2,82 0,82 

NI PL-I 13 317,04 1,41 0,55 

NI PL-P 16 343,7 2,05 0,74 

  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 3.1 Riqueza media de macroinvertebrados de los sitios de río (Arroyito: AR, Fortín 

Nogueira: FN) y embalse (Ezequiel Ramos Mexía: RM, Pichi Picún Leufú: PL) del río Limay. 

Gris: invadidos, blancos: no invadidos 

 

Los taxones de los principales grupos Turbellaria, Annelida, Mollusca, Crustacea, 

Arachnidae e Insecta se muestran en la Tabla 3.1. Insecta, con los órdenes Ephemeroptera, 

Plecoptera, Hemiptera, Odonata, Coleoptera, Diptera y Trichoptera, fue el taxón más 

abundante en todos los sitios de muestreo, especialmente en ríos respecto a embalses (W 
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= 378,5; p ˂0,0001), sin diferencias estadísticas entre sitios invadidos y no invadidos 

(Figuras 3.2, 3.3, 3.4 y 3.5). Presentó valores de densidad de 519, 344, 21 y 108 ind m-2 

en los sitios de río AR, FN, y embalses RM y PL, respectivamente. Mollusca también fue 

un grupo relativamente abundante en AR (29 ind m-2) y FN (49 ind m-2) (Figura 3.2). Los 

taxones Mollusca (19 ind m-2), Crustacea (14 ind m-2) y Turbellaria (12 ind m-2) tuvieron 

valores de densidad relativamente similares en RM. En el embalse PL Crustacea (81 ind 

m-2) y Mollusca (55 ind m-2) fueron los grupos más abundantes. Comparando los sitios 

de río invadido y no invadido, Crustacea fue el único taxón principal con valores 

significativamente más altos en AR, respecto a FN (W = 158,0; p = 0,0051). En los sitios 

de embalse, Mollusca (W = 111,5; p = 0,0260), Crustacea (W = 99,0; p = 0,0027) e Insecta 

(W = 100,0; p = 0,0038) tuvieron, al contrario que para los sitios de río, valores 

significativamente más altos de densidad en el sitio no invadido (PL) respecto al sitio 

invadido (RM). En general, la densidad de los principales taxones de los sitios fue mayor 

en los sitios AR (invadido) y PL (no invadido), respecto a sus homólogos FN (no 

invadido) y RM (invadido), semejante a los resultados de densidad total y riqueza de 

macroinvertebrados. 

 

 

Figura 3.2 Densidad media de los taxones 

de macroinvertebrados de los sitios de río 

(Arroyito: AR, Fortín Nogueira: FN) y 

embalse (Ezequiel Ramos Mexía: RM, 

Pichi Picún Leufú: PL) del río Limay.  
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Figura 3.3 Densidad total de macroinvertebrados de los 

sitios de río (Arroyito: AR, Fortín Nogueira: FN) y embalse 

(Ezequiel Ramos Mexía: RM, Pichi Picún Leufú: PL) del 

río Limay. Relleno gris y blanco para sitios invadidos y no 

invadidos, respectivamente. El rectángulo (caja) representa 

los valores intercuartílicos (q1-q3), la recta trasversal y el 

punto del rectángulo representan a la mediana y a la media, 

respectivamente y los bigotes (las rectas verticales y sus 

extremos) representan el otro 50% de los datos.  

 

 

 

Figura 3.4 Densidad de insectos por 

grupos de los sitios de río (Arroyito: 

AR, Fortín Nogueira: FN) y embalse 

(Ezequiel Ramos Mexía: RM, Pichi 

Picún Leufú: PL) del río Limay.  

 

 

 

 

 

Figura 3.5 Densidad total de insectos los sitios de río 

(Arroyito: AR, Fortín Nogueira: FN) y embalse (Ezequiel 

Ramos Mexía: RM, Pichi Picún Leufú: PL) del río Limay. 

Relleno gris y blanco para sitios invadidos y no invadidos, 

respectivamente. El rectángulo (caja) representa los 

valores intercuartílicos (q1-q3), la recta trasversal y el 

punto del rectángulo representan a la mediana y a la media, 

respectivamente y los bigotes (las rectas verticales y sus 

extremos) representan el otro 50% de los datos.  

 

 

Las familias más abundantes fueron Dugesiidae, Cochliopidae, Chilinidae, Hyallelidae, 

Leptophlebiidae, Baetidae, Caenidae, Chironomidae, Leptoceridae e Hydropsychidae, 

con casi el 90% de la abundancia del sistema del río Limay. Chironomidae fue la familia 
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más diversa (S = 12), aunque tuvo bajos valores de abundancia y pocos taxones en el sitio 

de río FN. 

Algunos grupos o especies se registraron solamente en secciones lóticas o lénticas del río 

Limay. Dero sp, Sympetrum villosum, Dicrotendipes sp. Pentaneura sp. y Molophilus sp. 

solo estuvieron presentes en los embalses RM y PL. Además, Brachysetodes sp. fue una 

especie muy abundante en embalses con valores de abundancia relativa de 8,08 y 10,40 % 

en RM y PL respectivamente, mientras en el sitio FN solo alcanzan el 0,61% de la 

abundancia relativa. Anisancylus obliquus, Heleobia hatcheri, Aegla neuquensis, 

Camelobaetidus sp., Andiops torrens, Cricotopus sp., Smicridea (Rhyacophylax) 

annulicornis solo estaban presentes en AR y FN, los sitios de ríos del Limay. Limnodrilus 

sp., Helobdella sp., Sigara (Tropocorixa) santiagiensis y Verger sp. estuvieron presentes 

solo en los sitios no invadidos por Corbicula fluminea. No se registraron especies 

exclusivas de los sitios invadidos (río AR y embalse RM). 

El ordenamiento multivariado nMDS (Non-metric Multidimensional Scaling: 

Escalamiento Multidimensional no métrico) proporcionó una imagen bidimensional 

potencialmente útil (estrés= 0,14) de los sitios de muestreo (embalse/río e invadido/no 

invadido) basado en la composición de sus comunidades de macroinvertebrados (Figura 

3.6). En este se muestra discriminación de los sitios a lo largo de ambos ejes. El eje 

horizontal muestra la correlación positiva con la densidad de macroinvertebrados (r= 0,57 

p= 0,0217), y los sitios de río FN y AR. El fósforo total del agua tuvo correlación negativa 

con este eje horizontal (PTa r= -0,61 p= 0,0125), al igual que los sólidos suspendidos 

totales (SST r= -0,56 p= 0,0232), y más asociadas estas variables a los sitios de embalse. 

El eje vertical tuvo correlación negativa con el pH (r= -0,60 p= 0,0136), la clorofila a 

(Cla r= -0,57 p= 0,0218) y la riqueza de especies de macroinvertebrados (r= -0,61 p= 

0,0108) la separación principalmente de sitios AR y PL (con mayores valores de clorofila 

y riqueza), de los sitios FN y RM.  

Los sitios invadidos AR y RM además se distribuyen en el centro del gráfico. Si bien sus 

puntos no se superponen, su cercanía sugiere que se asemejan entre sí, aún siendo hábitats 

muy diferentes (río, AR y embalse, RM) (Figura 3.6). Por otro lado, los ecosistemas no 

impactados por la invasión (FN de río y PL de embalse) son los más alejados entre sí en 

el ordenamiento, es decir, los más diferentes. Estas diferencias que podrían reflejar la 

variación de las comunidades entre ambientes lénticos y lóticos (lo que no sucedió para 

AR y RM), aún cuando FN y PL son sitios geográficamente cercanos.  
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Figura 3.6 Gráfico del ordenamiento multivariado realizado con el método de escalamiento 

multidimensional no métrico (nMDS) (basado en la disimilitud de Bray-Curtis con datos de 

abundancia log x+1). Cla: clorofila a, PT: fósforo total del agua, SST: sólidos suspendidos totales, 

Riqueza y Densidad de macroinvertebrados, stress: estrés del nMDS. Círculos: sitios de río AR y 

FN; cuadrados: sitios de embalse RM y PL; negro: sitios invadidos, blancos: sitios no invadidos. 

Códigos de los sitios y estación de muestreo según Tabla I. La elipse fue definida por la tesista, 

más que por una distinción estadística. 

 

El ANOSIM también mostró que la composición de especies varió significativamente 

entre sitios invadidos y no invadidos (ANOSIM Global r = 0,557, p = 0,004) y entre ríos 

y embalses (ANOSIM Global R = 0,786, p = 0,005). 

El SIMPER de dos vías mostró un promedio de similitud de 37,50% y 45,96 % dentro de 

los grupos invadido y no invadido, respectivamente, (la primera vía fue sin discriminar 

río de embalse). La diferencia promedio entre estos grupos fue de 76,80%. Las especies 

con mayor contribución a la discriminación entre muestras invadidas y no invadidas 

según la proporción disimilitud media/desviación estándar fueron Paratrichocladius sp. 

(Diptera, Insecta), Hyalella curvispina (Crustacea) y Chilina gibbosa (Mollusca). Los 

taxones enumerados en la Tabla 3.3 contribuyeron en hasta un 56,5% acumulado de las 

diferencias promedio entre sitios invadidos y no invadidos. 
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Tabla 3.3 Contribución media de los taxones de macroinvertebrados a grupos invadidos y no 

invadidos, según el análisis SIMPER (CM: contribución de similitud media intragrupo; DM: 

disimilitud media; DE: desviación estándar; CD: contribución porcentual a la disimilitud 

intergrupos; I: invadido y NI: no invadido). 

 CM (%) DM/DE CD (%) 

Taxones I  NI  I vs.NI  I vs.NI 

Chilina gibbosa 21,64 9,78 1,13 4,41 

Hyalella curvispina 10,19 12,36 1,16 7,8 

Heleobia parchappii 9,12 11,35 0,99 4,75 

Smicridea (Rhyacophylax) 

murina 8,74 - 0,83 3,95 

Americabaetis alphus 7,75 - 0,99 3,59 

Paratrichocladius sp. 5,58 - 1,19 3,93 

Caenis gonseri 5,27 - 0,74 2,77 

Andiops torrens 4,72 - 0,7 2,29 

Heleobia hatcheri 3,32 1,87 0,67 1,23 

Smicridea (Rhyacophylax) 

annulicornis 1,72 19,55 0,91 3,86 

Brachysetodes sp. 1,66 4,42 0,93 4,56 

Meridialaris diguillina - 10,52 0,93 3,09 

Penaphlebia chilensis - 7,06 0,95 3,1 

Atopsyche sp. - 5,16 0,92 1,37 

Enchytraeidae - 2,7 0,92 2,8 

Hydrachnidia spp. - 2,55 0,63 3,02 

 

 

El SIMPER de dos vías mostró una similitud promedio de 53,94 % y 29,52 % dentro de 

los grupos de ríos y embalses, respectivamente (esta segunda vía fue sin discriminar sitios 

invadidos de no invadidos) (Tabla 3.4). Las especies con mayor contribución a la 

similitud promedio dentro del grupo de ríos fueron Smicridea (Rhyacophylax) 

annulicornis, Chillina gibbosa, Meridialaris diguillina, Caenis gonseri y Penaphlebia 

chilensis. La diferencia promedio entre estos grupos fue de 86,54 %. Las especies que 

mejor discriminaron entre las muestras de ríos y embalses según la proporción de 

disimilitud media/desviación estándar y en todas las muestras (conjunto invadidas y no 

invadidas), fueron Aegla neuquensis, Hyalella curvispina (Crustacea), Heleobia 

parchappii y Smicridea (Rhyacophylax) annulicornis. 19 taxones fueron responsables del 

66% de las diferencias entre las muestras de ríos y embalses. 

 

 

Tabla 3.4 Contribución media de los taxones de macroinvertebrados a los grupos río y embalse, 

de acuerdo con el análisis SIMPER (CM: contribución de similitud media intragrupo; DM: 
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disimilitud media entre grupos; DE: desviación estándar; CD: contribución porcentual a la 

disimilitud intergrupos).  

 CM (%) DM/DE CD (%) 

Taxones Río  Embalse  

Río vs. 

Embalse 

Río vs. 

Embalse 

Smicridea (Rhyacophylax) 

annulicornis 17,85 - 1,41 7,63 

Hyalella curvispina 4,15 24,6 1,45 6,5 

Americabaetis alphus 5,39 - 1,18 4,88 

Smicridea (Rhyacophylax) 

murina 6,07 - 0,85 4,65 

Andiops torrens 4,33 - 1,04 4,25 

Paratrichocladius sp. 3,88 - 1,03 4,01 

Chilina gibbosa 10,62 23,31 1,23 3,89 

Brachysetodes sp. - 7,7 1,16 3,84 

Penaphlebia chilensis 6,01 - 1,21 3,6 

Heleobia hatcheri 3,9 - 1,17 3,33 

Meridialaris diguillina 8,96 - 0,92 3,33 

Heleobia parchappii 5,64 18,95 1,42 2,83 

Caenis gonseri 6,29 - 0,94 2,24 

Anisancylus obliquus 2,19 - 1,22 2,06 

Metrichia neotropicalis 1,71 - 0,74 1,94 

Enchytraeidae - 4,2 0,96 1,92 

Hydrachnidia spp. - 3,97 0,63 1,85 

Aegla neuquensis 3,53 - 1,48 1,65 

Atopsyche sp. 4,39  0,9 1,48 

 

Teniendo en cuenta los resultados de las pruebas de Wilcoxon, el análisis de 

ordenamiento NMDS, el Análisis de Similitudes (ANOSIM) y el Análisis de porcentajes 

de similitudes (SIMPER), se seleccionaron los principales taxones que evidenciaron las 

principales diferencias entre sitios invadidos y no invadidos para construir los siguientes 

gráficos de densidad (Figura 3.7). Se mostró el efecto de la invasión en la disminución de 

la abundancia de moluscos bivalvos (especialmente Pisidium sterkianum (AR: 12,6 vs. 

FN: 17,78; RM: 5,6 vs PL: 33,7 ind m-2) y Diplodon chilensis (AR: 0 vs. FN: 1,3; RM: 

0,4 vs PL: 3,0 ind m-2) y gastrópodos nativos (AR: 29,1 vs. FN: 48,2; RM: 18,2 vs PL: 

50,2 ind m-2) (especialmente los del género Heleobia, aunque también se incluyó el 

gastrópodo exótico Physa). Ephemeroptera en general fue un grupo aumentado por la 

invasión (AR: 148,6 vs. FN: 97,6; RM: 13,0 vs PL: 5,9 ind m-2) (principalmente las 

especies Penaphlebia chilensis, Americabaetis alphus, Camelobaetidus sp., Andiops 

torrens, Caenis gonseri). Las especies del género Meridialaris, también efímeras, por el 

contrario, resultaron reducidas. Aún así, cuando todas se incluyeron en los datos, se 

observó este efecto neto de aumento sobre este grupo. Los coleópteros (taxones 
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Luchoelmis sp., Stehelmis sp., Austrelmis sp., Lancetes sp., Desmopachria, Tropisternus, 

Berosus sp. y Curculionidae) también resultaron disminuidos en abundancia en los sitios 

invadidos (AR: 0 vs. FN: 1,48; RM: 0 vs PL: 23,5 ind m-2); y aunque en tricópteros 

también se observó esta reducción (AR: 227,4 vs. FN: 243,7; RM: 5,4 vs PL: 31,3 ind   

m-2), en los sitios de río, las diferencias fueron menores. 
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Figura 3.7 Densidad de los principales taxones en sitios invadidos y no invadidos por Corbicula 

fluminea en sitios de río (AR, FN) y embalse (RM, PL) del río Limay. Códigos de sitios en Tabla 

I. 

 

Grupos funcionales  

De los 72 taxones registrados en todos los sitios (sin contar a Corbicula fluminea), 26 

fueron recolectores (RC), 22 depredadores (DP), 14 raspadores (RS), 6 colectores-

filtradores (CF), 2 picadores-herbívoros (PH) y 1 fragmentador (FR) (Tabla 3.2). En 

términos de abundancia media total, los colectores-filtradores predominaron en los sitios 

de río, con 207 y 239 ind m-2 en Arroyito (AR) y Fortín Nogueira (FN) respectivamente 

(Figura 3.6). El grupo de funcional dominante en los sitios lénticos fueron los recolectores 

con 34 y 160 ind m-2 en los embalses Ezequiel Ramos Mexía (RM) y Pichi Picún Leufú 

(PL), respectivamente. Los depredadores fueron un poco menos abundantes en los ríos 

respecto a embalses (AR = 11, FN = 11, RM = 14, PL = 52 ind m-2). Los fragmentadores 

se registraron solo para los sitios no invadidos FN (río) y PL (embalse), con una 

abundancia muy baja (0,4-0,7 ind m-2). 

Los grupos funcionales también mostraron variación estacional dentro de cada sitio. En 

AR en verano y otoño tres grupos (colectores-filtradores, recolectores y raspadores) 

tuvieron valores relativamente similares de abundancias (Figura 3.8). Los depredadores 

se registraron con valores de abundancia promedio de 0, 15, 20 y 10 ind m-2 en verano, 

otoño, invierno y primavera, respectivamente. En invierno predominaron los raspadores, 

y en primavera los colectores-filtradores. 

En el sitio de río FN los colectores-filtradores dominaron en todas las estaciones, 

especialmente en verano, con una densidad media de 482 ind m-2. En otoño los 
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raspadores, los recolectores y depredadores alcanzaron sus valores más altos con 174, 136 

y 17 ind m-2, respectivamente. En otoño y primavera solo se registró un individuo picador 

herbívoro en una de las tres réplicas de cada una de ambas estaciones. En invierno y 

primavera, los recolectores disminuyeron aproximadamente a 7 y 20 ind m-2 

respectivamente, y también disminuyó la abundancia total. En invierno se registraron dos 

individuos fragmentadores en una de las tres réplicas. Los depredadores tuvieron una 

abundancia relativamente baja (7 a 17 ind m-2) en todos los muestreos. 

El embalse RM tuvo una composición variable respecto a los grupos funcionales. Los 

recolectores, el grupo dominante del embalse, tuvieron valores de abundancia de 44, 37 

y 51 ind m-2 en verano, invierno y primavera, pero en otoño los valores fueron más bajos 

con 5 ind m-2. Los depredadores tuvieron una abundancia de 49 ind m-2 en verano, pero 

2, 0 y 3 ind m-2 en otoño, invierno y primavera, respectivamente. Los raspadores 

registraron valores de aproximadamente 30, 17, 2 y 24 ind m-2, en contraste los colectores-

filtradores fueron menos abundantes, con valores de 2, 0, 3 y 9 ind m-2 en verano, otoño, 

invierno y primavera respectivamente (Figura 3.8). 

En el embalse PL, los recolectores tuvieron valores de abundancia de 101 y 112 ind m-2 

en verano y otoño, respectivamente, pero estos valores se duplicaron en invierno y 

primavera (225 y 207 ind m-2, respectivamente). Los depredadores y los raspadores 

tuvieron valores de abundancia total similares, también en verano (DP = 7 ind m-2, RS = 

14 ind m-2) y otoño (PR = 107 ind m-2, RS = 72 ind m-2) los valores estacionales fueron 

relativamente similares. Pero en invierno, cuando la abundancia de los raspadores 

disminuyó a 18 ind m-2, los depredadores mantuvieron sus valores relativamente altos (73 

ind m-2). Por el contrario, en primavera la abundancia de los raspadores aumentó 

nuevamente con 110 ind m-2 contra 17 depredadores m-2. Los otros grupos funcionales 

tuvieron sus valores de abundancia más altos en otoño, con aproximadamente 22, 13 y 3 

ind m-2 de picadores-herbívoros, colectores-filtradores y fragmentadores, 

respectivamente (Figura 3.8).  
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Figura 3.8 Abundancia total relativa y abundancias estacionales absolutas de los grupos 

funcionales (GF) de macroinvertebrados sitios de río Arroyito (AR) y Fortín Nogueira (FN), 

invadido y no invadido respectivamente, y sitios lénticos: embalses Ezequiel Ramos Mexía (RM) 

y Pichi Picún Leufú (PL). V: verano, O: otoño, I: invierno, P: primavera. RC: recolectores, DP: 

depredadores, RS: raspadores, CF: colectores-filtradores, PH: picadores-herbívoros y FR: 

fragmentadores. Códigos de los sitios y estación de muestreo según Tabla I. 

 

Los datos primarios de este Capítulo 3 se pueden consultar en los enlaces del Anexo 2.  
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Discusión 

En los análisis de los impactos de las invasiones, por ejemplo, se ha especulado que la 

invasión de Corbicula ha afectado negativamente la abundancia y diversidad de bivalvos 

nativos en América del Norte (Gardner et al. 1976; Taylor y Hughart 1981; Clarke 1988), 

aunque algunos autores sugieren que su evidencia experimental es débil (Strayer 1999). 

Incluso respecto a este impacto, se han encontrado conclusiones dispares, debido a las 

diferentes escalas espaciales en las que se han recopilado los datos (Vaughn y Spooner 

2006). Por estos motivos, en este estudio, el impacto de Corbicula fluminea en la 

estructura y funcionalidad de los ensambles de macroinvertebrados se abordó excluyendo 

las variaciones que pueden ser atruibuidas a las características ambientales distintivas de 

cada sistema, y se tomaron en cuenta solamente los efectos similares en ambos ambientes 

invadidos AR (río) y RM (embalse), respecto a sus homólogos no invadidos FN y PL.  

Por ejemplo, no se encontró una relación de riqueza, diversidad y densidad de 

macroinvertebrados, respecto a la invasión de Corbicula fluminea. La riqueza fue mayor 

en los sitios AR (invadido) y PL (no invadido), que son además de mayor productividad 

(Cla), de acuerdo al nMDS, y mayor aporte de nitrógeno desde la cuenca, como se analizó 

en el Capítulo 2. Otros índices como Shannon y equitatividad, también mostraron 

mayores valores en estos sitios. Este patrón podría deberse a que las cargas de nutrientes 

pueden influir en la estructura de la comunidad de macroinvertebrados como 

consecuencia de una mayor disponibilidad de alimentos por estimulación de la 

producción primaria (Zhang et al. 2014), quizá particularmente importante para estos 

ambientes patagónicos habitualmente oligotróficos (Díaz et al. 2007). La hipótesis de 

productividad intermedia predice que la diversidad de especies se maximiza en algún 

nivel intermedio de productividad, en el que se reduce la competencia por el alimento y 

se promueve la coexistencia de especies potencialmente competidoras (Widdicombe y 

Austen 2001).  

La densidad, además, fue mayor significativamente mayor en los sitios de río AR y FN 

de acuerdo al ANOVA de tres factores (Figura 3.3). Esta relación de la densidad total con 

los sitios de río también observado en el nMDS (correlación del eje horizontal con la 

densidad) (Figura 3.6), posiblemente relacionado con el tipo de sedimentos de estos sitios, 

más gruesos respecto a los sitios de embalses. La menor densidad de macroinvertebrados 

observada en los sitios de embalse puede estar relacionada con las propias características 

de estos ambientes. Por un lado, los ambientes lénticos se caracterizan por acumulación 

de sedimentos finos (típicos de los ambientes deposicionales de embalses) (ver Capítulo 
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2) que tienen menor retención de partículas gruesas de materia orgánica (Larrañaga et al. 

2003), y además son menos colonizados por microalgas (Allan y Castillo 2007). Ambos, 

materia orgánica y microalgas pueden ser utilizados como recursos alimenticios por 

macroinvertebrados (Graça et al. 2004; Jun et al. 2011). Una menor disponibilidad de 

estos origina también reducción de la diversidad de macroinvertebrados comparado con 

sitios con partículas más gruesas (Larsen et al. 2011; Jones et al. 2012). 

En la comparación de las densidades de los sitios de río, aunque la media de AR es mayor 

que FN, estas diferencias no fueron significativas, incluso FN mostró mayores valores en 

la estación verano respecto a AR. A su vez los valores significativamente menores de 

densidad en el sitio RM, respecto al sitio PL (ANOVA de dos factores), puede también 

estar relacionada con los menores valores de Cla, y no relacionada con la presencia de la 

invasión.  Comparativamente la riqueza fue también mayor en los sitios AR y PL respecto 

a sus homólogos (FN y RM), favorecido probablemente por la mayor productividad de 

estos sitios. 

Se detectaron cambios en la abundancia de algunos taxones en relación con la presencia 

de C. fluminea (Figura 3.9). Por ejemplo, los bivalvos nativos se observan en baja 

densidad o ausentes en los ambientes invadidos respecto a sus homólogos no invadidos. 

Existen varios mecanismos por los cuales los bivalvos invasores provocan una reducción 

en la abundancia de otros bivalvos. Por ejemplo, el mejillón cebra Dreissena polymorpha 

(Ward y Ricciardi 2007; Zaiko et al. 2009) al ser epibisado, evita que los uniónidos abran 

sus caparazones para respirar, alimentarse y reproducirse (Karatayev et al. 2007a).  
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Figura 3.9 Principales efectos de Corbicula fluminea sobre taxones de macroinvertebrados. De 

izquierda a derecha: gastrópodos, bivalvos, efímeras, coleópteros y tricópteros. (+) y (- ) indican 

aumento o disminución de taxones, respectivamente. 

 

En general, la disminución o ausencia observada en algunos taxones, puede atribuirse a 

una competencia por el espacio y/o los recursos alimentarios (Strayer 1999; Novais et al. 

2016). Las poblaciones de Corbicula fluminea en el río Limay no alcanzaron las 

abundancias descriptas en localidades más al norte (ver Capítulo 1); la competencia, en 

ambientes oligotróficos como los estudiados en este trabajo de tesis, y que caracterizan la 

región en general (Díaz et al. 2007), parece estar relacionada más con los recursos que 

por el espacio. Cuando los recursos son limitados en la columna de agua, los bivalvos 

invasores, de rápido crecimiento, pueden afectar negativamente la supervivencia y el 

crecimiento de los bivalvos nativos (Crooks 2001; Ferreira-Rodríguez et al. 2017) y 

pueden tener una ventaja competitiva debido a su mayor plasticidad trófica (Novais et al. 

2016). Esto se observó también en la disminución en abundancia relativa de los 

organismos colectores-filtradores en los sistemas invadidos, respecto a los no invadidos.  

Además, esta especie puede producir impactos negativos en los bivalvos nativos a través 

de otros mecanismos, como la posible ingestión de gametas o larvas (Ferreira-Rodríguez 

et al. 2017). Las propias mortalidades masivas de Corbicula, que a veces ocurren por 

gastrópodos 

bivalvos 
efímeras 

coléopteros 

tricópteros 
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disminución del flujo de agua, también causan mortalidad de bivalvos por toxicidad por 

amoniaco (Cherry et al. 2005).  

La densidad de gastrópodos también puede verse variablemente afectada por la presencia 

de bivalvos invasores. Por ejemplo, el mejillón dorado puede afectar por incremento de 

ciertas especies [Río de la Plata (Darrigran et al. 1998)], o o disminución [Pantanal 

(Marçal y Tasso-Callil 2008)]; al igual que el mejillón cebra en el hemisferio norte que 

también tiene efectos de incremento (Horvath et al. 1999; Mörtl y Rothhaupt 2003) o 

disminución (Zaiko et al. 2009) sobre esta malacofauna en particular. En el caso de 

gastrópodos raspadores, usualmente se ven favorecidos por la presencia de bivalvos, ya 

que estos aumentan la cantidad de algas de fondo, por incremento de la claridad del agua 

por su filtración (Uhde et al. 2012) y por la deposición de heces y pseudoheces, que 

enriquecen el contenido orgánico de los sedimentos bentónicos (Vaughn y Hakenkamp 

2001) y proporcionan un recurso alimentario adicional para los invertebrados bentónicos 

(Roditi et al. 1997).  

Sin embargo, los gastrópodos en general, y especialmente el raspador Heleobia 

parchappii, se vieron disminuidos en ambos sitios invadidos (AR y RM), lo que puede 

deberse también a un efecto competitivo por los recursos del fondo, por la capacidad de 

estas almejas para alimentarse por el pie (Reid et al. 1992; Hakenkamp y Palmer 1999). 

La alimentación pedal es el transporte de partículas sedimentadas a sus palpos labiales 

mediante tractos ciliares en el pie (en Way et al. 1990), que reduce la cantidad de bacterias 

bentónicas y diatomeas en el sedimento (Hakenkamp et al. 2001). Se ha sugerido que, 

mediante este mecanismo, estas almejas pueden explotar el sedimento como una fuente 

de nutrientes (Hakenkamp y Palmer 1999; Vaughn et al. 2008), incluso su propia materia 

depositada, y esta dejaría de estar disponible para otros taxones bentónicos (Werner 

2008).  

Las poblaciones de Ephemeroptera parecen haber aumentado a causa de la invasión 

(principalmente las especies recolectoras como Penaphlebia chilensis, Americabaetis 

alphus, Camelobaetidus sp., Andiops torrens, Caenis gonseri). Estas especies, utilizan 

desechos pequeños (materia orgánica en partículas finas), así como los desechos de 

materia orgánica particulada gruesa, el perifiton desprendido de los raspadores, las algas 

pequeñas y los desechos de los organismos aguas arriba (Vannote et al. 1980). Esto podría 

verse favorecido por las actividades de bioturbación de C. fluminea al revolver el 

contenido de los sedimentos. Por otro lado, las familias de efímeras, con ninfas 

recolectoras, como Baetidae (Americabaetis alphus, Camelobaetidus sp., Andiops 
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torrens) tienen una forma corporal hidrodinámica y son buenas nadadoras lo que permite 

mejores oportunidades en la búsqueda del alimento, escaso por la poca productividad de 

estos sitios y la presencia del competidor C. fluminea. Otra hipótesis es que las conchas 

vacías de C. fluminea pueden actuar como refugios para algunas especies bentónicas. Por 

ejemplo, la densidad de las efímeras Caenis spp., fueron significativamente mayores en 

cajas que contenían conchas de C. fluminea respecto a los otros tratamientos (Werner 

2008).  

La influencia de C. fluminea en la abundancia de coleópteros (taxones de Elmidae: 

Luchoelmis sp. RS, Stehelmis sp. RS Austrelmis sp. RS; Dytiscidae: Lancetes sp. DP y 

Desmopachria DP; Hidrophilidae: Tropisternus RS, Berosus sp. RC) fue negativa, ya que 

solo estuvieron presentes en los sitios no invadidos. Los élmidos, que son raspadores, solo 

estuvieron presentes en el sitio de río no invadido (FN), mientras que el resto con 

funcionalidad variada como depredador, raspador, recolector, solo estuvieron presentes 

en el sitio de embalse no invadido (PL) (Figura 3.9).  

En ocasiones, la disminución de la abundancia de algunos taxones ha sido atribuida al 

impacto de bivalvos invasores, cuando esta puede en realidad reflejar los diferentes 

requisitos de hábitat de estos (Aldridge et al. 2007). Los sustratos fangosos asociados con 

hábitats lénticos, favorecen a Dytiscidae (Aldridge et al. 2007), mientras que los 

uniónidos, rara vez se encuentran en tales hábitats (Killeen et al. 2004). Esto pudo explicar 

la falta de simpatría entre ambos en este estudio sobre influencia de bivalvos en la 

diversidad de macroinvertebrados realizado en el Reino Unido (Aldridge et al. 2007). La 

baja representación de Elmidae en sitios con mejillones puede reflejar en realidad su 

requerimiento de aguas rápidas, lo que los excluiría de muchos sitios con estos bivalvos 

(Aldridge et al. 2007).  

Esto no fue el caso de este estudio, en el que ambos sitios de río presentan aguas rápidas, 

y por otro lado ambos sitios de embalse presentan una composición del sedimento en la 

que predominan las partículas de pequeño tamaño (ver Capítulo 2), y élmidos y distícidos 

tuvieron menores valores de abundancia en los sitios invadidos de río y embalse, 

respectivamente. La invasión de bivalvos puede afectar variablemente la densidad de 

coleópteros, con efectos negativos, casuados por invasión de Limnoperna fortunei en 

lagunas que bordean el río Paraguay (Marçal y Tasso-Callil 2008) o positivos, con la 

invasión de Dreissena polymorpha (Horvath et al. 1999; Zaiko et al. 2009). 

En tricópteros también se observó influencia neta negativa, aunque fue menos marcada 

que para el resto de los grupos. Los taxones que más evidentemente diferenciaron sitios 
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invadidos de no invadidos de acuerdo al análisis SIMPER fueron Atopsyche sp. DP, y 

Brachysetodes sp. RC (abundantes en los sitios no invadidos FN y PL) y Smicridea 

(Rhyacophylax) murina CF (abundante en el sitio invadido AR), que al igual que en 

coleópteros mostraron diversas funcionalidades, con depredadores, recolectores y 

colectores-filtradores.  

La presencia de Corbicula fluminea podría afectar los ensambles de macroinvertebrados 

al disminuir la disponibilidad del alimento, sobre todo de las partículas algales o materia 

orgánica, tanto del plancton como del sedimento. La competencia por los recursos, podría 

ser la causante de la disminución de la densidad de algunos taxones en particular y del 

grupo funcional colectores-filtradores. Sin embargo, como se observó, la densidad de 

algunos grupos como raspadores o recolectores, disminuyó o aumentó en presencia de 

esta especie, probablemente relacionado con las estrategias para obtener el alimento (por 

ejemplo, algunos raspadores gastrópodos tienen muy poca movilidad, comparado con 

algunas efímeras raspadoras). El efecto en algunos depredadores de ciertos grupos, puede 

estar relacionado con el impacto en las cadenas tróficas, al disminuir las densidades de 

algunos consumidores primarios por competencia.  

Conclusiones 

• La presencia de Corbicula fluminea no tuvo influencia en la densidad total y 

diversidad de macroinvertebrados, que estuvieron positivamente relacionadas con 

la productividad de los sitios.  

• Algunos taxones como gastrópodos, bivalvos, coleópteros y tricópteros 

presentaron valores de densidad menores en los sitios donde la especie invasora 

estuvo presente, probablemente debido a la competencia por el recurso alimento 

en estos ambientes patagónicos habitualmente poco productivos. 

• La deposición de heces y pseudoheces de C. fluminea habitualmente enriquecen 

el contenido orgánico de los sedimentos bentónicos y proporcionan un recurso 

alimenticio adicional para otros macroinvertebrados. Sin embargo, la 

alimentación pedal que estos bivalvos realizan podría funcionar como una 

estrategia en sitios poco productivos. Este consumo reduce estos recursos del 

sedimento, que dejan de estar disponibles para algunos de estos 

macroinvertebrados bentónicos, lo que también explicaría a posible disminución 

de algunos taxones en asociación con la presencia del bivalvo. 
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• Corbicula fluminea solo pareció al grupo funcional colectores-filtradores, por 

disminución de estos, probablemente también debido a la competencia por los 

pocos recursos del plancton, en estos ambientes con tendencia a la oligotrofia.   

• El aumento de valores de densidad de efímeras, que se componen de variados 

grupos funcionales, sugiere que aún a pesar de reducir los recursos del fondo, 

Corbicula fluminea puede favorecer con su actividad bioturbadora en algunos 

casos, a taxones de alta movilidad, con mayores facilidades de obtención del 

alimento.  
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CAPÍTULO 4 Impacto de Corbicula fluminea en los 

ensambles de fitoplancton y fitobentos 
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Introducción  

Los bivalvos invasores pueden alterar los ecosistemas acuáticos mediante la eliminación 

de materia orgánica y partículas de la columna de agua, aumentando la profundidad de la 

penetración de la luz y la disponibilidad de nutrientes (Strayer et al. 1999; De Stasio et 

al. 2008; Darrigran y Damborenea 2011). Este fenómeno influye en los ensambles de 

productores primarios del ecosistema y, en particular, en las microalgas del fitoplancton 

y el fitobentos (Yamamuro y Koike 1993; Patrick et al. 2017; Coelho et al. 2018; Vaughn 

y Hoellein 2018).  Esto puede ocurrir de forma directa por su consumo de partículas 

algales del plancton durante la filtración (Strayer et al. 1999), que a su vez puede ser 

selectiva en función del tamaño del fitoplancton, el contenido nutricional o la toxicidad 

(Liu et al. 2009; Vaughn y Hoellein 2018). 

Se ha sugerido que cualquier conjunto de bivalvos puede influir significativamente en las 

concentraciones de fitoplancton cuando las tasas de filtración son grandes en relación con 

el suministro de alimentos (Dame 1996; Strayer et al. 1999). En ocasiones, la disminución 

del fitoplancton causada por bivalvos puede ser muy marcada (Cloern 1982; Carlson et 

al. 1984; Cohen et al. 1984; Sousa et al. 2008b), llegando a la oligotrofia biológica 

(disminución de Cla) (Cohen et al. 1984; Phelps 1994; Welker y Walz 1998). Se ha 

documentado una disminución de hasta un 40 a 60% en un tramo de 30 km del río 

Potomac, EEUU, causados por el impacto de la filtración por C. fluminea, que alcanzaba 

en esta zona valores biomasa medios entre 500-3.000 g/m2 (peso húmedo, valvas 

incluidas) (Phelps 1994).  

El papel de los bivalvos respecto a la comunidad de fitoplancton, está relacionado no solo 

con su herbivoría mediante filtración, sino también con la liberación de nutrientes 

inorgánicos (principalmente como amonio), mediante excreciones, que los productores 

primarios pueden absorber fácilmente (Bartoli et al. 2003; Ruginis et al. 2014). Esto 

estimula la productividad primaria del fitoplancton (Phelps 1994, Yamamuro y Koike, 

1993; Dame 1996; Kautsky y Wallentinus 1980; Prosch y McLachlan 1984), que puede 

alcanzar tasas altas (Morimoto et al. 1977). Posiblemente esta liberación de nutrientes 

también pueda suprimir la floración de cianobacterias al excretar nutrientes de alto N/P 

(Yamamuro y Koike 1993) [cuando los sistemas están limitados por N, las cianobacterias 

competitivamente tienen ventaja al ser fijadoras de este nutriente (Tilman et al. 1982)].  

Sin embargo, el efecto de C. fluminea sobre la disponibilidad de nutrientes, con el 

consecuente efecto sobre los productores primarios, incluidas las algas de fitoplancton o 
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fitobentos, puede ser variado. En casos de embalses poco profundos, se ha registrado o 

bien un efecto de disminución de los nutrientes como consecuencia de que la especie los 

filtra de la columna de agua (Patrick et al. 2017) o, por el contrario, un aumento cuando 

por bioturbación los nutrientes son transferidos del sedimento a la columna de agua 

(Coelho et al. 2018). Independientemente de la direccionalidad, las alteraciones en las 

concentraciones de nutrientes de la columna de agua como resultado de la presencia de 

C. fluminea podrían afectar la estructura de los ensambles microalgales (Yamamuro y 

Koike 1993; Patrick et al. 2017; Coelho et al. 2018).  

La influencia de las actividades de C. fluminea también afecta los ensambles microalgales 

del bentos, al cambiar la vía energética principal del sistema pelágico a bentónico 

(principalmente por filtración y excreción) en función de las concentraciones de 

nutrientes (Vaughn y Hoellein 2018). Por una parte, la filtración del seston de la columna 

de agua por parte de los bivalvos aumenta de intensidad de la radiación fotosintéticamente 

activa que alcanza el fondo (Newell et al. 2002). A ello se suma la biodepositación de 

nutrientes en los sedimentos (Newell et al. 2002). Todo ello tiene la capacidad de 

incrementar la abundancia de fitobentos y perifiton (Phelps 1994; Karatayev et al. 1997; 

Newell et al. 2002). El traslado de la producción primaria al bentos, también puede 

favorecerse por que la mayoría de las células de fitoplancton ingeridas por C. fluminea 

son excretadas como pseudoheces (Hill y Knight 1981; Vaughn y Hakenkamp 2001), que 

indican que el fitoplancton no se digirió completamente (Way et al. 1990). Muchas de 

estas células permanecen viables al ser liberadas en la superficie del sedimento (Magri et 

al. 2018).  

El objetivo de este capítulo fue analizar el impacto de las actividades de C. fluminea en 

la composición y estructura de los ensambles de fitoplancton y fitobentos en el río Limay. 

Materiales y métodos 

Muestreo e identificación de microalgas 

El fitoplancton se muestreó con una red de fitoplancton (malla de 20 µm) con que se filtró 

el agua superficial en cada sitio de muestreo. Las muestras se fijaron con formaldehído 

(4%). En ambientes lóticos la red se dejó extendida 2 minutos a contracorriente, mientras 

que en embalses se la arrastró horizontalmente por la columna de agua durante 5 minutos, 

en trayectorias paralelas a la orilla. Las redes de plancton tienen la gran ventaja de 

concentrar previamente la muestra de plancton durante la recolección y, por lo tanto, son 
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muy útiles en aguas oligotróficas (Francoeur et al. 2013), como es el caso de varios sitios 

del Limay en general.  

Se muestreó además el fitobentos según los protocolos de muestreo y análisis de 

fitobentos de la Directiva del Marco del Agua (DMA 2005). Se seleccionaron de 5 a 10 

rocas dependiendo del tamaño, preferentemente de zonas adecuadas (permanentemente 

inundadas, soleadas y con aguas corrientes si las había). Se cepilló una superficie total de 

aproximadamente 100 cm2 y se aclaró en un recipiente con 50 ml de agua. La muestra de 

algas compuestas se mezcló mecánicamente para romper grandes filamentos y colonias.  

Para la identificación de las microalgas y cianoprocariotas se usó la bibliografía apropiada 

(Huber-Pestalozzi 1955; Bourrelly 1972; Komárek y Fott 1983; Krammer y Lange-

Bertalot 1986; Lee 2008; Bellinger y Sigee 2011; Sant’Anna et al. 2012). También se 

consultó la publicación electrónica mundial AlgaeBase (Guiry y Guiry 2020). Las 

especies fueron clasificadas según Ruggiero et al. (2015), que representa una opinión de 

consenso sobre los límites entre los taxones principales, incluidos los reinos.  

El término "algas" no es estrictamente taxonómico e incluye a organismos incluidos en 

diferentes filos, e incluso reinos, con especies procariotas y eucariotas (Guiry y Guiry 

2020). Se resaltó el valor de las especies o grupos de algas como indicadores de 

condiciones ambientales y sus aspectos funcionales en los ambientes, evitando, los 

debates sobre su sistemática. Por otro lado, como en estudios de microalgas, el conteo de 

colonias (por ejemplo, las cianobacterias o diatomeas coloniales) como unidades 

individuales puede tener un alto coeficiente de variación entre los análisis, se utilizó el 

conteo de células individuales (Vuorio et al. 2007). 

Grupos funcionales 

Las especies se clasificaron de acuerdo al enfoque de grupos funcionales (GF) 

diferenciados por rasgos o adaptaciones especializadas (Reynolds et al. 2002; Reynolds 

2006; Padisák et al. 2009; Borics et al. 2016). La aplicación de este enfoque ha 

demostrado ser más útil para fines ecológicos que el enfoque taxonómico (Kruk et al. 

2002; Salmaso y Padisák 2007; Padisák et al. 2009). El mundo real del fitoplancton es 

una combinación de deficiencias de diferente intensidad y frecuencia, especialmente 

respecto a la disponibilidad y accesibilidad de los recursos de nutrientes y la energía solar 

necesaria para procesarlos (Reynolds 2006). Las adaptaciones especializadas, tanto en 

términos de respuestas fisiológicas a la escala del ciclo de vida, como de los rasgos 

distinguidos en las escalas evolutivas, pueden aumentar la aptitud relativa de algunas 
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especies a lo largo de gradientes particulares de variabilidad ambiental, pero ninguna se 

adapta bien a todas las condiciones (Reynolds 2006).  

En 2002 la lista constaba de términos alfanuméricos (A-Z) para 31 GF diferenciados por 

rasgos (Reynolds et al. 2002). Inicialmente este código alfanumérico se asignó en bloques 

para reflejar los cambios estacionales (A–D para floraciones primaverales, E–H para 

ensambles del inicio de la estratificación de verano, etc.) y dentro de cada bloque, las 

'preferencias' tróficas fueron también distinguidas (por lo que B → E → L → N podría 

representar la progresión estacional en un lago templado mesotrófico y C → G → M → 

P resumiría un sistema más eutrófico (Reynolds et al. 2002). En 2009 Padisák et al. 

reajustaron esta lista con base a los 63 artículos en la temática publicados hasta ese 

momento, mediante una revisión crítica de la autoecología de las especies de cada grupo. 

En este trabajo de tesis se revisaron especialmente esta última clasificación, más algunos 

aportes de Borics et al. (2016).  

Para la clasificación funcional de las algas del fitobentos, se empleó el segundo de los 

enfoques recomendado por Tapolczai et al. (2016). Estos autores revisaron los últimos 

intentos de clasificación basados en rasgos, y recomiendan la misma clasificación de 

grupos funcionales del fitoplancton, debido a que los criterios de clasificación se basan 

no solo en características morfológicas, sino también estructurales, funcionales, 

ecológicas (por ejemplo, preferencias tróficas), del hábitat y de la taxonomía. Se 

consultaron por tanto las clasificaciones según características funcionales de especies 

realizadas por diversos autores (Reynolds et al. 2002; Reynolds 2006; Padisák et al. 2009; 

Kelly 2012a,b; Law et al. 2014; Borics et al. 2015; B-Béres et al. 2016; Lange et al. 2016). 

Se complementaron con análisis multivariados aplicados a las especies y características 

ambientales de los sitios, lo que habitual para definir la ecología de las especies y su 

pertenencia a determinado GF (Reynolds et al. 2002).  

Análisis de los datos 

En la cuantificación del fitoplancton y fitobentos se reportó la abundancia relativa de 

taxones, expresada en porcentaje, respecto a un mínimo de 300 “unidades de células” de 

algas contadas (Stevenson y Bahls 1999; Biggs y Kilroy 2000; Acker 2002). La riqueza 

especies se usó como proxy de la biodiversidad,  

Se aplicó un Análisis de Correspondencia (AC) mediante el programa InfoStat (Di Rienzo 

et al. 2014), para evaluar las relaciones entre las especies de microalgas y los sitios 

invadidos y no invadidos. Solo se incluyeron las especies con valores de abundancia 
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mayor o igual a 1 %. Estos análisis han encontrado un amplio uso en la limnología, 

principalmente para identificar gradientes ambientales en un conjunto de datos 

(Rodrigues y Ferragut 2013). 

Resultados 

Composición de los ensambles de fitoplancton y fitobentos 

Los ensambles de microalgas de los sitios de río y embalses del río Limay, se 

caracterizaron por una riqueza total (S) de 63 taxones (44 y 38 en fitoplancton y 

fitobentos, respectivamente (Tabla 4.1). Estos taxones estuvieron distribuidos dentro de 

nueve clases Cyanophyceae, Bacillariophyceae, Chrysophyceae, Xanthophyceae, 

Dinophyceae, Chlorophyceae, Trebouxiophyceae, Ulvophyceae y Conjugatophyceae. 

(Figura 4.1). La clase más diversa y también la más abundante (excepto en el fitobentos 

del sitio de río FN) fue Bacillariophyceae (diatomeas) (Tabla 4.1, Figura 4.1). Otras clases 

relativamente abundantes fueron Chlorophyceae y Cyanophyceae. Aunque en las 

muestras del plancton del embalse RM destacó la abundancia de Chrysophyceae. 

Las especies más abundantes del plancton en ambos sitios de río fueron las diatomeas 

Aulacoseira granulata, Fragilaria construens, Melosira varians y la clorófita Shroederia 

cf. setigera (Tabla 4.1). En el embalse RM, las especies más abundantes fueron 

Aulacoseira granulata, Fragilaria crotonensis y la crisófita Dinobryon sp. En cambio, en 

el embalse PL las especies más abundantes fueron las diatomeas Aulacoseira granulata 

y Fragilaria construens, y las clorófitas Pandorina morum, Sphaerocystis cf. schroeteri 

y Dictyosphaerium sp. 

En el bentos, se observó una predominancia muy alta de Fragilaria construens en los 

sitios invadidos AR (río) y RM (embalse) con valores de abundancia relativa de 80,5 % 

y 56,5 % respectivamente (Tabla 4.1). La segunda especie más abundante del sitio AR 

fue Aulacoseira granulata. En el embalse RM además de esta última especie, la 

cianobacteria Lyngbya sp. tuvo también altos valores de abundancia. En los sitios no 

invadidos FN (río) y PL (embalse) otras especies mostraron altos valores de abundancia. 

En FN predominaron Lyngbya sp., Nitzschia palaea, Chlamydomonas sp., Oedogonium 

sp. En PL predominaron Anabaena sp., Epithemia adnata y Fragilaria construens.  

La riqueza del fitoplancton fue menor en los sitios FN y RM, no invadido e invadido 

respectivamente, y similar para el sitio de río invadido AR y el sitio de embalse no 

invadido PL. La riqueza específica de microalgas del bentos fue menor en los sitios 
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invadidos (S= 15 y 14 en AR y RM respectivamente), en relación con los sitios no 

invadidos, con mayores niveles de diversidad (S= 27 y 31 en FN y PL respectivamente.  

 

Tabla 4.1 Lista de grupos y abundancias relativas medias, expresada en porcentaje, de los taxones 

de microalgas de fitoplancton y fitobentos de sitios de río (invadido Arroyito: AR, no invadido 

Fortín Nogueira: FN) y embalses (invadido Ezequiel Ramos Mexía: RM, no invadido Pichi Picún: 

PL), del río Limay (los taxones más abundantes en negrita). GF: Grupos funcionales (GF) 

diferenciados por rasgos de acuerdo con Reynolds et al. (2002), Reynolds (2006), Padisák et al. 

(2009) y Borics et al. (2016), ver Anexo 3 para los códigos de GF. 

 

  Fitoplancton Fitobentos 

 GF AR FN RM PL AR FN RM PL 

SUPERREINO PROKARYOTA          

Phylum Cyanobacteria [= Cyanophyta]          

Clase Cyanophyceae [= Phycobacteria]          

Anabaena sp. H1 8,0 5,7 3,4         21,9 

Lyngbya sp. MP           10,7 20,7 8,6 

SUPERREINO EUKARYOTA           

REINO CHROMISTA           

Phylum Ochrophyta [= 

Heterokontophyta p.p.] 
          

Clase Bacillariophyceae [= Diatomeae]           

Achnantes minutisimun  MP 0,2             0,7 

Asterionella sp. C   0,6 0,2 0,8         

Aulacoseira granulata P 21,7 27,6 29,2 16,0 10,7 4,1 11,9 6,5 

Cocconeis placentula MP 0,1       0,3 0,9 0,8 0,7 

Cyclotella meneghiniana C       0,1 0,1   0,3   

Cyclotella ocelata B           0,9   0,2 

Cymatopleura solea  0,2             0,7 

Cymbella cystula MP         0,1 0,4 0,3 1,5 

Cymbella sp.  0,3         0,2     

Cymbella prostrata MP         2,1 0,9 1,3 0,4 

Denticula sp.            0,2     

Diatoma vulgaris C               1,3 

Diatoma tenuis C           2,4     

Diploneis sp.          0,1 0,2   0,2 

Epithemia adnata  8,0       0,3 1,7 0,8 12,5 

Epithemia sorex  8,0 0,3 4,0   1,3 0,9 1,3 7,5 

Fragilaria construens MP 10,3 10,3   25,9 80,5 0,9 56,5 17,0 

Fragilaria crotonensis P 0,9 0,3 47,7 2,3 2,1     0,2 

Fragilaria ulna P   0,3       0,7   0,2 

Fragilaria vaucheriae P       0,1   0,4     

Gyrosigma acuminatum                 0,2 
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Gyrosigma sp.  0,2             0,2 

Gomphoneis herculeana MP         1,1 0,4 2,9   

Gomphonema sp. MP 0,4       0,3 6,1   0,2 

Gomphonema truncatus MP   0,3           0,2 

Melosira varians TB 22,5 31,6   1,9         

Navicula sp. MP 0,1         0,4 0,8 1,7 

Navicula cryptocephala MP     0,2   0,3 0,9   0,7 

Nitszchia sp. TB 0,1       0,4 2,0 1,8 2,2 

Nitszchia acicularis TB       0,7         

Nitzschia linearis  TB   0,3   0,4   0,4   0,9 

Nitzschia palaea TB           15,2     

Nitzschia sigmoidea TB                 

Pinnularia maior            0,2   0,2 

Rhizosolenia sp. A                 

Rhopalodia gibba  0,6 0,3   0,1 0,4 0,9 0,3 6,5 

Clase Chrysophyceae  

          

Dinobryon sp. E 0,2   15,0 0,2         

Clase Xanthophyceae           

Tribonema sp. T 2,4               

Vaucheria sp.        0,1         

Phylum Miozoa           

Clase Dinophyceae           

Ceratium hirundinella  LO 0,2   0,2 1,0         

Peridinium sp. LO       0,1         

REINO PLANTAE           

Phylum Chlorophyta           

Clase Chlorophyceae           

Chlamydomonas sp. X3           20,7     

Desmodesmus sp.        0,3         

Gonium sp. W1       1,3         

Oedogonium sp.  0,6         23,9   0,2 

Pandorina morum  G 0,7   1,8 18,0         

Phacotus lenticularis  XPH           3,5 0,5   

Pseudopediastrum sp.                 3,0 

Schroederia cf. setigera X3 25,6 20,5           0,4 

Sphaerocystis cf. schroeteri F       11,9         

Volvox sp. G       4,1         

Clase Trebouxiophyceae           

Dictyosphaerium sp. F     0,8 9,5         

Aktinastrum sp. J   0,9             

Clase Ulvophyceae           

Cladophora sp.                3,2 

Phylum Charophyta           

Clase Conjugatophyceae [= 

Zygnematophyceae] 
          

Closterium sp. P               0,2 

Cosmarium sp. N   0,6             

Mougeotia sp. T     1,3 4,4         

https://www.algaebase.org/browse/taxonomy/?id=87256
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Sphaerozosma cf. vertebratum        0,2         

Spirogyra sp.  4,8     0,8         

Staurastrum cf. planctonicum P   0,6             

 

 

 

 

 
 
Figura 4.1 Abundancias relativas de grupos de algas del fitoplancton y fitobentos de de sitios de 

río Arroyito (AR) y Fortín Nogueira (FN), invadido y no invadido respectivamente, y sitios 

lénticos: embalses Ezequiel Ramos Mexia (RM) y Pichi Picún Leufú (PL), invadido y no invadido 

respectivamente. Cyano: Cyanophyceae, Bacillario: Bacillariophyceae, Chryso: Chrysophyceae, 

Xantho: Xanthophyceae, Dino: Dinophyceae, Chloro: Chlorophyceae, Trebouxio: 

Trebouxiophyceae, Ulvo: Ulvophyceae, Conjugato: Conjugatophyceae.  

Grupos funcionales  

Respecto a la abundancia relativa de los grupos funcionales (GF) del fitoplancton, se 

observó una predominancia del grupo P, característico de una columna de agua poco 
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profunda y con mezcla, en todos los sitios, especialmente en el sitio del embalse invadido 

RM. Los sitios de río invadido y no invadido AR y FN respectivamente, tuvieron una 

composición funcional similar con los grupos predominantes: P; TB y X3 (Figura 4.2) (ver 

características de cada GF del código alfanumérico A-Z en Anexo 3). 

La composición funcional entre los sitios de embalse fue muy diferente. En el embalse 

invadido RM, se registró una alta predominancia de los grupos funcionales P y E, 

mientras los grupos H1, T tuvieron menores valores. El embalse no invadido PL presentó 

los grupos MP, P, F y G con similares valores de abundancia relativa, mientras que T y 

TB, fueron menos abundantes. Otros grupos con bajos valores fueron W1 y LO. En general, 

este embalse PL registró la mayor representatividad funcional respecto a las algas del 

fitoplancton (Figura 4.2).  

En tanto, la composición funcional de los ensambles de microalgas del fitobentos por 

sitios mostró diferencias respecto a lo encontrado para el fitoplancton. Aunque los grupos 

MP también predominaron en todos los sitios, la mayor similitud estructural funcional de 

los ensambles se encontró para los sitios invadidos, en donde la abundancia relativa de 

este grupo fue similar en AR y RM. El grupo P fue relativamente abundante, con similares 

valores en AR y RM. En el embalse RM el grupo TB registró 2,6 % de abundancia relativa, 

y el resto de los grupos funcionales registraron valores menores a 1 % en ambos sitios.  

Los sitios no invadidos FN y PL mostraron una mayor diversidad funcional del fitobentos, 

aunque los grupos difieron entre ambos sitios. En el sitio de río FN los grupos MP, TB y 

X3 tuvieron similares valores de abundancia, mientras que los grupos P, C y XPH tuvieron 

más bajos valores. En el sitio de embalse no invadido PL, los grupos MP y H1 fueron los 

más abundantes, y otros grupos menos representativos fueron P, TB y C (Figura 4.2).  
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Figura 4.2 Abundancia relativa* de grupos funcionales de algas del fitoplancton (arriba) y 

fitobentos (abajo) de sitios de río (AR, invadido y FN, no invadido), y sitios lénticos (RM, 

invadido y PL, no invadido). *Los gráficos no alcanzan el 100% porque no todas las microalgas 

tienen clasificación funcional en la literatura consultada. Los valores se muestran en las tablas de 

la derecha de cada gráfico. 

 

Relación de las algas con el ambiente y la invasión de C. fluminea 

El ordenamiento multivariado por análisis de correspondencia (AC) de los cuatro sitios 

estudiados, basado en la abundancia de especies del fitoplancton, dio como resultado una 

alta similitud entre los sitios de río, que se ubicaron en posiciones cercanas (Figura 4.3, 

Tabla 4.2), aún cuando en uno de ellos (AR) se observa una población de Corbicula 

Fitoplancton 

GF AR FN RM PL 

H1 8,0 5,7 3,4 0,0 

MP 11,3 10,5 0,2 25,9 

C 0,0 0,6 0,2 0,9 

P 22,6 28,8 76,9 18,3 

TB 22,6 31,9 0,0 3,0 

T 2,4 0,0 1,3 4,4 

E 0,2 0,0 15,0 0,2 

LO 0,2 0,0 0,2 1,1 

W1 0,0 0,0 0,0 1,3 

G 0,7 0,0 1,8 22,1 

F 0,0 0,0 0,8 21,3 

X3 25,6 20,5 0,0 0,0 

Fitobentos 

GF AR FN RM PL 

H1 0,0 0,0 0,0 21,9 

MP 85,9 23,0 84,5 49,2 

P 12,7 5,2 11,9 7,1 

C 0,1 2,4 0,3 1,3 

B 0,0 0,9 0,0 0,2 

TB 0,7 18,9 2,6 5,4 

X3 0,0 20,7 0,0 0,4 

XPH 0,0 3,5 0,5 0,0 



145 
 

fluminea. Los sitios de embalse, no obstante, se ubicaron en sitios distantes del gráfico de 

ordenamiento, lo que indica que difieren en la composición de especies de fitoplancton. 

El Análisis de Correspondencia (AC) para los ensambles de microalgas del fitoplancton, 

mostró que los sitios de río AR y FN, comparten abundancias similares de Melosira 

varians, Schroederia cf. setigera, Spirogyra sp., Tribonema sp. y Anabaena sp. Por otro 

lado, los sitios de embalse RM y PL, invadido y no invadido respectivamente, tuvieron 

diferencias respecto a los sitios de río, pero también fueron diferentes entre sí de acuerdo 

al AC (Figura 4.3, Tabla 4.2). El sitio de embalse invadido RM está asociado con 

abundancia de las especies Fragilaria crotonensis y Dinobryon sp. mientras que el sitio 

de embalse no invadido (PL) con Ceratium hirundinella, Gonium sp., Volvox sp., 

Pandorina morum, Dictyosphaerium sp., Sphaerocystis cf. schroeteri y Mougeotia sp. 

(Figura 4.3).  

El ordenamiento multivariado basado en las especies de fitobentos, por su parte, arrojó 

resultados de gran valor para este trabajo. Se observa que los sitios invadidos, AR y RM, 

aún cuando presentan características ambientales muy diferentes, se asemejan en la 

composición de algas bentónicas y se diferencian de las otras dos localidades estudiadas, 

FN y PL (Figura 4.4, Tabla 4.2). Los sitios AR y RM (invadidos), mostraron relación con 

las diatomeas coloniales Aulacoseira granulata, Fragilaria construens, Fragilaria 

crotonensis y Gomphoneis herculeana (Figura 4.4). Por su parte, los sitios FN y PL, no 

invadidos fueron diferentes a los sitios invadidos homólogos y también mostraron 

diferencias entre ellos (Tabla 4.2, Figura 4.4). FN tuvo relación con las especies 

Gomphonema sp., Oedogonium sp., Phacotus lenticularis, Nitzschia palaea, Diatoma 

tenuis y Chlamydomonas sp. El sitio de embalse PL tuvo relación con las especies 

Epithemia adnata, Rhopalodia gibba, Epithemia sorex, Cymbella cystula, Navicula sp., 

Nitzschia linearis, Pseudopediastrum sp. y Cladophora sp.  
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Tabla 4.2 Resumen Análisis de Correspondencia (AC) para los ensambles de microalgas de 

fitoplancton y fitobentos de los sitios de río (invadido Arroyito: AR, no invadido Fortín Nogueira: 

FN) y embalses (invadido Ezequiel Ramos Mexía: RM, no invadido Pichi Picún Leufú: PL), del 

río Limay. 

 

AC Fitoplancton Coordenadas de los sitios 

Ejes Autovalor Inercias Chi-Cuadrado % AR FN RM PL 

1 0,77 0,6 232,49 50,6 -0,55 -0,53 1,31 -0,26 

2 0,73 0,53 208,24 45,3 -0,53 -0,53 -0,18 1,24 
         

AC Fitobentos Coordenadas de los sitios 

Ejes Autovalor Inercias Chi-Cuadrado % AR FN RM PL 

1 0,85 0,73 283,53 56,7 -0,66 1,48 -0,44 -0,35 

2 0,69 0,48 185,02 37 -0,6 -0,13 -0,4 1,17 

 

 

Tabla 4.3 Abreviaturas de las especies de algas utilizadas en los Análisis de correspondencia de 

fitoplancton y fitobentos de los sitios del río Limay. 

 

Especie Abreviatura  Especie Abreviatura 

Anabaena sp. Anab  Gonium sp. Gonm 

Aulacoseira granulata Aulgr  Lyngbya sp. Lyng 

Aulacoseira granulata Aulgr  Melosira varians Melosv 

Ceratium hirundinella  Cerath  Mougeotia sp. Moug 

Chlamydomonas sp. Chlam  Navicula sp. Nav 

Cladophora sp. Cladop  Nitszchia sp. Nitsp 

Cymbella cystula Cymc  Nitzschia linearis  Nitlin 

Cymbella prostrata Cymp  Nitzschia palaea Nitpal 

Diatoma tenuis Diatt  Oedogonium sp. Oedog 

Diatoma vulgaris Diatv  Pandorina morum  Pandm 

Dictyosphaerium sp. Dicty  Phacotus lenticularis  Phacot 

Dinobryon sp. Dinob  Pseudopediastrum sp.  Pseudp 

Epithemia adnata Ephad  Rhopalodia gibba Rhop 

Epithemia sorex Ephsx  Schroederia setigera Schrset 

Fragilaria construens Fgcons  

Sphaerocystis cf. 

schroeteri Sphasch 

Fragilaria crotonensis Fgcrot  Spirogyra sp. Spirg 

Gomphoneis 

herculeana Gomh  Tribonema sp. Tribon 

Gomphonema sp. Gomp  Volvox sp.. Volvx 
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Figura 4.3 Análisis de correspondencia especies de algas del fitoplancton de sitios de río (AR, 

invadido y FN, no invadido), y sitios lénticos (RM, invadido y PL, no invadido). Abreviaturas de 

las especies en Tabla 4.3. Cuadrados negros y blancos para sitios invadidos y no invadidos, 

respectivamente. 

  

 

Figura 4.4 Análisis de correspondencia especies de algas del fitobentos de sitios de río (AR, 

invadido y FN, no invadido), y sitios lénticos (RM, invadido y PL, no invadido). Abreviaturas de 
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las especies en Tabla 4.3. Cuadrados negros y blancos para sitios invadidos y no invadidos, 

respectivamente. 

 

Los datos primarios de este Capítulo 4 se pueden consultar en los enlaces del Anexo 2. 

Discusión 

La presencia de Corbicula fluminea en el río Limay parece estar relacionada con cambios 

en la composición de los ensambles de algas, especialmente del fitobentos. Respecto al 

fitoplancton, no se ha notado un claro impacto en los ambientes de río, a juzgar por la 

similitud, en relación a los ensambles del fitoplancton, entre AR y FN, sitios con y sin 

presencia de C. fluminea, respectivamente. Las principales características en común en 

estos sitios son el flujo de agua y tamaño de partícula de fondo más grandes que los sitios 

de embalse. Las diferencias entre ellos están probablemente relacionadas con una 

productividad mayor en el sitio invadido AR, respecto al no invadido FN (más 

información en el Capítulo 2). Los dos sitios de embalse (RM y PL), aunque mostraron 

diferencias respecto a los ensambles del fitoplancton, también se diferencian 

sustancialmente entre ellos y de los sitios de hábitats lóticos: RM tuvo mayor variabilidad 

hidrodinámica por variación de los niveles de agua, y el sitio PL tuvo mayor 

productividad, por mayor aporte de nitrógeno y materia orgánica de la cuenca (Capítulo 

2). Otra de las posibles causas de la ausencia de un efecto notable de la presencia de C. 

fluminea en los ensambles del fitoplancton, son las bajas densidades observadas para las 

poblaciones, mucho menores que las de los sitios en los que la invasión tiene un marcado 

efecto sobre estas algas. Así sus efectos solo se puedan observar en su entorno inmediato 

(ensambles del fitobentos). 

 

Efecto de la presencia de Corbicula fluminea en los ensambles de fitoplancton 

Corbicula fluminea produce impactos en el fitoplancton, ya sea por cambios en la 

estructura de los ensambles de microalgas (Yamamuro y Koike 1993; Patrick et al. 2017; 

Coelho et al. 2018), o en general por disminución de su biomasa (Phelps 1994), pero en 

este estudio nada indicó la influencia de esta especie en el fitoplancton de los sitios 

invadidos del río Limay. Las características ambientales de los sitios por otro lado, como 

la productividad neta de los sistemas y la hidrodinámica, mostraron estrecha relación con 

la composición y estructura de los ensambles del fitoplancton. 
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Como se analizó en el Capítulo 2, la productividad (medida como concentración de Cla) 

estuvo relacionada con las características propias de los ambientes. Por un lado, los sitios 

de embalses tuvieron mayores valores de productividad primaria, respecto a los sitios de 

río. Esto se debe a que grandes cantidades de nutrientes se almacenan en partes del 

ecosistema que no están fácilmente disponibles para los productores (Wetzel 2001). Por 

otro lado, comparativamente también los sitios de río AR (invadido) y de embalse PL (no 

invadido) tuvieron mayores valores de Cla, que sus homólogos FN (río, no invadido) y 

RM (embalse, invadido), probablemente por el aporte de nitrógeno alóctono desde la 

cuenca (ver Capítulo 2).  

Se pueden esperar dos efectos como consecuencia de la presencia de C. fluminea sobre el 

fitoplancton. Por una parte, podría disminuir la abundancia de algunos grupos como 

cianobacterias, por su excreción de nutrientes de alto N/P (Yamamuro y Koike 1993). Por 

la otra, aún siendo C. fluminea considerada una especie filtradora no selectiva (Lauritsen 

1986; Way et al. 1990; Boltovskoy et al. 1995), se sabe que el rango de tamaño preferido 

para la ingestión está entre 1 μm y 20-25 μm (Way et al. 1990; McMahon y Bogan 2001), 

con un máximo informado de hasta 170 μm (Boltovskoy et al. 1995). Varias especies 

algales, principalemente coloniales, frecuentemente superan estas medidas, de manera 

que el consumo sería selectivo. Por otro lado, el consumo de microalgas puede afectar 

potencialmente la velocidad y dirección de la sucesión del fitoplancton al favorecer el 

desarrollo de ensambles dominados por especies resistentes (Sarnelle 1993), o pioneras 

que, en condiciones de perturbación de alta frecuencia, se establecen después de cada 

evento de perturbación (Lopes et al. 2009). 

La composición de los ensambles de algas planctónicas puede estar dominantemente 

influenciada por características ambientales particulares de cada ecosistema acuático 

(Reynolds 2006). Los ensambles de fitoplancton de ambientes lóticos estudiados en este 

trabajo no parecen estar influenciados significativamente por la presencia de la almeja 

invadora Corbicula fluminea. Como consecuencia, se infiere que sus características están 

controladas mayormente por las variables ambientales mencionadas de los sitios. En 

particular, el tipo de ambiente lótico, con velocidad de la corriente originó una 

composición similar de especies/grupos funcionales de estos ensambles para los sitios de 

río AR y FN.  

El AC, agrupó con estos sitios a las especies Melosira varians, Tribonema sp., Anabaena 

sp., Schroederia cf. setigera y Spirogyra sp.  Melosira varians en especial corresponde 

funcionalmente al grupo funcional TB (también predominante como grupo en estos sitios), 
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caracterizado por diatomeas epilíticas, de hábitats templados y ambientes altamente 

lóticos (Borics et al. 2007; Padisák et al. 2009). Esta especie es además ticoplánctonica, 

es decir que puede, fortuitamente, ser introducida al plancton desde hábitats adyacentes 

como son los epilíticos, por el efecto de las corrientes de estos ambientes lóticos 

(Reynolds 2006), como, por ejemplo, desde el sustrato de estos sitios (guijón en AR con 

52,5% y bloque en FN con 40,0%), más gruesas que los sitios de embalse (ver Capítulo 

2).  

El grupo MP con similares valores de abundancia en ambos sitios de río 

(aproximadamente 10-11%), está constituido por algas meroplanctónicas (principalmente 

diatomeas) [organismos que son planctónicos durante una corta parte de su ciclo de vida, 

el resto de los cuales pasan en el bentos o en el perifiton (Reynolds 2006)], que pueden 

encontrarse accidentalmente en muestras de fitoplancton, e incluye especímenes 

metafíticos, perifíticos y epilíticos a la deriva en el plancton (Padisák et al. 2009). Por 

esto caracterizan frecuentemente lagos poco profundos turbios e inorgánicos agitados de 

hábitat templados (Padisák et al. 2006). 

Tribonema sp. del grupo T (Reynolds et al. 2002) también son características de hábitats 

templados, persistentemente mezclados, en los que la luz es la restricción limitante 

(Padisák et al. 2009). El grupo abundante X3 (Reynolds et al. 2002), con Schroederia cf. 

setigera como especie predominante, también demuestra las características del ambiente 

templado, poco profundo, oligotrófico y bien mezclado, típicos a los que pertenece este 

grupo (Padisák et al. 2009). El grupo menos abundante H1, es característico de aguas poco 

profundas y estratificadas (Padisák et al. 2009) con muy bajos valores de fósforo total 

(Borics et al. 2015), o en definitiva limitados por nitrógeno (como los sitios del Limay, 

ver Capítulo 2) (Reynolds 2006) en las que se desarrollan los fijadores de nitrógeno como 

Anabaena sp.  

En general, los representantes algales de estos sitios de río, muestran que la combinación 

de efectos tales como sitios poco profundos con predominancia de ambientes epilíticos, 

expuestos a la velocidad de la corriente, y limitación por nitrógeno, parece prevalecer 

sobre el efecto potencial que podría causar Corbicula fluminea en el fitoplancton.   

Por otro lado, algunos estudios de alimentación por filtración de los bivalvos, muestran 

que, en sistemas estuarinos, estos reducen las concentraciones de seston (totalidad del 

material particulado en el agua; todo el material no en solución), pero dentro de la capa 

límite bentónica (Wildish 1977; Wildish y Kristmanson 1984). El agotamiento de seston 

podría ocurrir donde los lechos de Corbicula son densos, y la mezcla podría no ocurrir a 
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unos pocos centímetros por encima de la superficie del sedimento (Lauritsen 1986). Esta 

autora recomendó, por tanto, para el análisis de efecto de Corbicula, considerar las 

condiciones dentro de la capa límite bentónica y determinar qué tan bien esta capa se 

mezcla con la columna de agua suprayacente a diferentes niveles de flujo (Lauritsen 

1986). Sin embargo, aunque el muestreo del plancton fue de la zona sub-superficial, la 

presencia de especies ticoplanctónicas y meroplanctónicas, y la poca profundidad de los 

sitios de muestreo, sugieren mezcla del agua, incluso de capas bentónicas, y por tanto 

ausencia de efecto de Corbicula fluminea, o al menos que este sea indetectable, sobre la 

abundancia y composición del fitoplancton en estos sitios de río.  

Los sitios de embalse presentaron diferencias respecto a la composición de especies 

fitoplanctónicas de acuerdo al AC y al análisis de grupos funcionales. Sin embargo, estas 

diferencias bióticas parecen estar relacionadas con las propias diferencias ambientales 

entre los sitios, como la dinámica (más variable en el embalse invadido RM) y la 

productividad (mayor aporte externo de N en el embalse no invadido PL), y no con la 

presencia de la especie invasora C. fluminea. Por ejemplo, el grupo P (Reynolds et al. 

2002), representado por las especies Aulacoseira granulata, Fragilaria crotonensis, 

Fragilaria spp. y Staurastrum planctonicum, (también abundante en los sitios de río), 

presentó los mayores valores en el embalse invadido RM. Este grupo es característico de 

capas mezcladas, y generalmente está representado en lagos poco profundos, así como en 

el epilimnio de lagos estratificados cuando se cumple el criterio de mezcla (Pádisak et al. 

2009). En especial Aulacoseira suele ser la especie dominante entre las diatomeas que 

aumentan con cada evento de mezcla (Reynolds 2006), debido fundamentalmente a sus 

tasas de hundimiento relativamente altas (Reynolds et al. 1986). El conjunto formado por 

Aulacoseira granulata, Fragilaria spp., y desmidias (como el caso de Staurastrum 

planctonicum del sitio FN) caracteriza etapas de mezcla (Reynolds 2006), como las 

causadas por las variaciones de los niveles de agua de embalses (Labaut et al. 2020), que 

fueron de hasta 6 m en este embalse RM (ver Capítulo 2).   

El otro grupo funcional relativamente abundante de este embalse fue E, representando 

por Dinobryon sp. Este grupo es característico de hábitats templados, generalmente lagos 

o estanques heterotróficos pequeños, poco profundos y con poca base (Padisák et al. 

2009). Incluye especies con proporciones decrecientes de superficie/volumen, tasas 

máximas de crecimiento y tolerancia a bajas temperaturas, pero con alta capacidad de 

explotar y conservar los recursos de nutrientes, también debido a su mixotrofia (Reynolds 

2006). Debido a esta alta tasa de crecimiento, se ha encontrado que estas algas pueden 
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repoblar sistemas (ej. el pequeño lago Grasmere, Inglaterra), luego de una eliminación de 

las reservas de algas existentes del agua por fuertes presiones como las que caracterizan 

los ambientes altamente variables (niveles de agua en RM). Los propágulos bentónicos 

se salvan sustancialmente a partir de escasas existencias residuales de algas de rápido 

crecimiento y el resultado es el desarrollo de poblaciones llamativas de colonias 

multicelulares como Dinobryon (Reynolds 2006). Incluso pueden necesitarse muchos 

meses para recuperar una presión de alimentación significativa para los consumidores 

(Reynolds et al. 2006), con el consecuente impacto para las redes tróficas. 

En el embalse PL, aparentemente fueron otras las variables determinantes de la estructura 

del fitoplancton. Las especies Volvox sp. y Pandorina morum asociadas al sitio en el AC 

y correspondientes al grupo functional G (Reynolds et al. 2002), caracterizan hábitats 

templados con condiciones ricas en nutrientes en columnas de agua estancadas, pequeños 

lagos eutróficos y fases muy estables en grandes cuencas fluviales y embalses (Padisák 

et al 2009). Sphaerocystis cf. schroeteri y Dictyosphaerium sp. también asociadas con 

este sitio, y especies del grupo F, son también de hábitats templados y lagos meso-

eutróficos claros y profundamente mezclados. Ambos grupos, denotan la influencia de 

las características tróficas, pues este sitio de embalse no invadido, presentó los más altos 

valores de nitrógeno total del agua (y de clorofila a), como se analizó en el Capítulo 2, 

por aportes externos desde la cuenca. Otros grupos también presentes en el resto de los 

sitios como MP y P, muestran otras características comunes a estos sistemas (tanto lóticos 

como lénticos) como la poca profundidad y la mezcla consecuente.  

 

Efecto de la presencia de Corbicula fluminea en los ensambles de fitobentos 

La evidencia generada en este estudio arroja luz respecto a los posibles impactos de la 

presencia de C. fluminea sobre los ensambles de algas fitobentónicas del río Limay. El 

ordenamiento mutivariado por análisis de correspondencia basado en las abundancias de 

especies de algas reúne en un reducido espacio a los dos sitios invadidos, 

independientemente de que uno de ellos es un ambiente lótico y el otro léntico. Por su 

parte y de acuerdo con lo esperado, los sitios no invadidos difieren en su composición de 

especies fitobentónicas, explicadas por sus diferencias ambientales. 

En los sitios invadidos AR y RM, las especie predominantes fueron las diatomeas 

coloniales Aulacoseira granulata, Fragilaria construens, Fragilaria crotonensis, 

Gomphoneis herculeana. Estas especies están incluidas en el “gremio” de alto perfil 

propuesto por Passy (2007) (de los grupos MP y P de acuerdo a Padizák et al. 2009), que 
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abarca especies de estatura alta, que incluyen erectas, filamentosas, ramificadas, 

formadoras de cadenas, formadoras de tubos, acechadas y céntricas coloniales. Aunque 

el tamaño de las células individuales de muchas especies en este “gremio” es 

comparativamente pequeño, su capacidad para formar colonias largas y extenderse más 

allá de la capa límite que les permite explotar recursos que no están disponibles para el 

“gremio” de bajo perfil. Por otro lado, esta característica los hace más vulnerables a la 

erosión y pastoreo. 

Corbicula fluminea puede causar impactos potenciales sobre los ensambles del 

fitobentos, ya sea directa o indirectamente, por filtración, deposición, bioturbación, 

efectos sobre nutrientes, excreción de células viables, entre otros (Phelps 1994; Karatayev 

et al. 1997; Newell et al. 2002; Magri et al. 2018; Coelho et al. 2018; Vaughn y Hoellein 

2018). Además, aunque esta especie se alimenta predominantemente por filtración 

(McMahon 1983) se ha señalado que esta vía por sí sola no puede equilibrar sus 

presupuestos energéticos (Aldridge y McMahon 1978). De este modo, las algas 

planctónicas probablemente no son la única fuente de nutrición para este molusco, y 

pueden complementar su dieta con varios tipos de materia orgánica particulada (Hill y 

Knight 1981; Foe y Knight 1986).  

Ha sido documentado, incluso, el fenómeno de alimentación pedal, con la consecuente 

reducción en la cantidad de bacterias, flagelados y diatomeas bentónicos en el sedimento 

(Hakenkamp et al. 2001). La alimentación pedal fue descrita como un mecanismo de 

transporte de partículas sedimentadas a sus palpos labiales mediante tractos ciliares en el 

pie (en Way et al. 1990). Esta forma de alimentación podría constituir una fuente de 

nutrición para este molusco, especialmente en situaciones de limitación de alimentos 

(Boltovskoy et al. 1995), como las que podrían presentarse en estos sistemas con 

concentraciones medias de Cla de 0,58-0,97 µg/L de los sitios, que son varias veces 

menores que la concentración limitante del crecimiento para esta especie, estimada en 

15,6 a 18,9 µg Cla/L por Foe y Knight (1985). Esto podría suponer, por tanto, una mayor 

presión para el bentos, como fuente de suministro de alimento para esta especie. Esta 

evidencia podría explicar los bajos valores de riqueza específica de algas del fitobentos 

de sitios invadidos (AR y RM) por Corbicula fluminea, respecto a los no invadidos (FN 

y PL).  

Otra posible razón para este efecto sobre el fitobentos son las actividades de bioturbación 

y la resuspensión de los sedimentos realizada por este bivalvo (Vaughn y Hakenkamp 

2001). Estas acciones generan microambientes turbios, que pueden limitar la entrada de 
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luz a los ensambles fotosintéticos del fondo, causando predominio de pocas especies 

coloniales, resistentes a estas presiones. Esto se ha registrado por ejemplo en el 

fitoplancton, cuando en condiciones de perturbación de alta frecuencia, unas pocas 

especies pioneras se establecen después de cada evento y se mantiene una baja diversidad 

(Lopes et al. 2009).  

En fitobentos también se ha registrado predominio de ciertas especies en ecosistemas bajo 

alguna presión selectiva. La analogía de un pastizal muy pastoreado, por 

macroinvertebrados acuáticos (como larvas de quironómidos), fue utilizada para explicar 

el predominio de Achnanthidium minutissimum en muestras de toda Europa (Kelly et al. 

2012a). Esta diatomea, con células pequeñas y altas tasas de crecimiento, asume el papel 

de los pastos de rápido desarrollo y tolerantes al pastoreo (Kelly et al. 2012b), al ser uno 

de los colonizadores tempranos de hábitats desnudos que dominan cuando hay tensiones 

físicas continuas (por ejemplo, el pastoreo) (Grime 1979; Biggs et al. 1998). El fitobentos 

de los sitios invadidos estuvo dominado por especies coloniales grandes (adaptadas a 

hábitats turbios), y no especies pequeñas tolerantes al pastoreo, probablemente también 

reforzado por el impacto negativo por competencia sobre varios taxones de 

macroinvertebrados acuáticos consumidores primarios (ver Capítulo 3). 

Además, la excreción de células viables también podría ser un factor de influencia en la 

predominancia de determinadadas especies, de manera que el bivalvo captura especies 

por medio de la filtración y excreta algunas, que luego se acumulan en el bentos. Estos 

procesos pueden ser selectivos, dependientes del tipo (es decir, forma, tamaño) de algas 

(Lauritsen 1985). Por ejemplo, en un estudio en el delta del río Paraná (Argentina) las 

diatomeas, en particular, presentaron porcentajes medios anuales más altos en el tracto 

digestivo de la especie que en el agua, lo que fue interpretado como una mejor 

conservación de este grupo en el contenido intestinal (Boltovskoy et al. 1995). La 

liberación de pseudoheces (con células viables) de determinados taxones, especialmente 

diatomeas, podría explicar el predominio de este grupo en particular, especialmente las 

coloniales. Otras diatomeas en las que no se observó formación de colonias o pedicelos, 

como Cymbella spp., Navicula spp., Nitzschia sp., Cocconeis plancentula y Epithemia 

spp. mostraron relativamente bajos valores de abundancia en estos sitios invadidos. 

Los sitios no invadidos en cambio, mostraron una composición bentónica más relacionada 

con las características del ambiente, y en general también mayor diversidad funcional, 

respecto a los sitios no invadidos. Ambos sitios mostraron altas abundancias relativas del 

grupo MP, que caracteriza estos hábitats poco profundos, expuestos condiciones de alta 
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energía del agua. En el sitio de río FN, lótico, también predominó la clorofícea 

Chlamydomonas sp. del grupo X3, que caracteriza ambientes templados oligotróficos 

poco profundos y bien mezclados (Padisák et al. 2009). Esta especie además se ha 

registrado en el tracto digestivo de Corbicula fluminea (Boltovskoy et al. 1995). También 

fueron abundantes diatomeas pennales como Nitzschia spp. del grupo TB, de ambientes 

altamente lóticos, y con menor abundancia Phacotus lenticularis del grupo XpH de lagos 

alcalinos pequeños, incluso temporales, ricos en calcio, bien iluminados (Padisák et al. 

2009). En el embalse PL, también abundaron especies del grupo MP Epithemia spp., 

Epithemia sorex, Cymbella cystula, Navicula, Fragilaria construens, además de 

Rhopalodia gibba, las diatomeas litorales de todos los tipos de lagos (Padisák et al. 2009). 

Incluso, pocas especies de diatomeas como Epithemia y Rhopalodia pueden albergar 

endosimbiontes fijadores de nitrógeno (Bellinger y Sigee 2011), como son la 

cianobacteria Anabaena sp., abundante en este sitio. 

Conclusiones 

• No se detectó una influencia significativa aparente de la presencia de Corbicula 

fluminea en el fitoplancton de los sitios invadidos del río Limay, tanto en la 

productividad neta de los sistemas como en la estructura de los ensambles del 

fitoplancton.  

• Tanto la productividad neta como en la estructura del fitoplancton, parecieron 

estar predominantemente influenciados por las características ambientales de los 

sitios: la clorofila total estuvo asociada a la entrada externa de la cuenca, y las 

especies de algas y grupos funcionales estuvo asociada principalmente a la 

velocidad de la corriente en los sitios de río, a las variaciones en los niveles de 

agua en el sitio invadido de embalse, y a la mayor productividad en el sitio de 

embalse no invadido.  

• Los ensambles de algas bentónicas probablemente se vieron impactados por la 

presencia de Corbicula fluminea, principalmente por la similitud de los ensambles 

de sitios ambientalmente diferentes: uno lótico y uno léntico. 

• Esta cierta “homogeneización” potencialmente ocasionada por la presencia de la 

almeja asiática en los ensambles fitobentónicos es similar a la observada en las 

asociaciones de macroinvertebrados, y en el caso de fitobentos, con pérdida de 

biodiversidad. 
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• Los ambientes impactados se caracterizan por la predominancia de especies 

capaces de formar colonias largas y extenderse más allá de la capa límite que les 

permite explotar recursos que no están disponibles para otras especies más 

pequeñas. 

• Es probable que Corbicula fluminea, debido a la poca productividad del sistema, 

agote los recursos en las capas más cercanas a las rocas, a pesar de sus bajos 

valores de densidad, favoreciendo a aquellas especies con ventajas para 

proyectarse por encima de la biopelícula para la recolección de recursos.  

• La composición de los ensambles de fitobentos de los sitios no invadidos podría 

explicarse de acuerdo con algunas variables ambientales. En el sitio lótico, 

predominaron especies asociadas a altas energías (velocidad de la corriente) 

mientras que en el léntico la mayor productividad fue una fuerza estructurante de 

la comunidad.  
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DISCUSIÓN 

El proceso de invasión de Corbicula fluminea en el río Limay, Patagonia argentina, estuvo 

condicionado por la interacción entre los requerimientos y estrategias ecológicas de esta 

especie invasora y, las características ambientales particulares de esta región, que además 

determinaron a su vez los impactos de la especie en el ambiente y en los ensambles 

biológicos evaluados. Estos efectos pueden ser analizados a partir de: invasividad, 

invasibilidad e impactos, conceptos principales en los que se sustenta la Ecología de las 

Invasiones (Alpert et al. 2000). Los dos primeros no son conceptos aislados, sino que 

están fuertemente entrelazados (Hui et al. 2016). Se refieren, respectivamente, al 

potencial invasor de la especie y a la susceptibilidad del ecosistema de ser invadido, es 

decir, el grado de receptividad de este (Davis 2009; Belz et al. 2012). Una invasión 

depende de la relación entre esa especie no nativa en particular y un hábitat determinado 

(Alpert et al. 2000). Por otro lado, los impactos de una invasión biológica se definen como 

los cambios medibles en las propiedades de un ecosistema (Ricciardi et al. 2013).  

Un amplio rango de ocupación nativo y una rápida dispersión, son los principales rasgos 

que parecen distinguir mejor entre especies respecto a invasividad (Bazzaz 1986; Lodge 

1993; Perrins et al. 1993; Pysěk et al. 1995). El análisis de estas características es esencial 

en investigaciones de invasiones, considerando que la historia conocida de invasiones 

pasadas puede ser el mejor predictor de invasividad (Reichard y Hamilton 1997). Aunque 

la distribución nativa de C. fluminea sigue siendo controvertida (Ilarri y Sousa 2012), esta 

incluye el sureste de China, Corea y el sureste de Rusia (McMahon 1982). Este amplio 

rango geográfico probablemente permitió el éxito observado en otras regiones, siendo por 

ejemplo la especie de molusco no nativo de agua dulce más extendida en América del Sur 

(Darrigran et al. 2020), con arribo a la Patagonia argentina desde mediados de los 90' 

(Cazzaniga 1997). 

Las tasas de dispersión de C. fluminea pueden ser de hasta 276 km/año, río arriba, como, 

como se observó en Europa, en el río Rin (Leuven et al. 2009). Resulta complejo 

determinar con exactitud la tasa de dispersión en el río Limay. Existe un registro del 

Museo de La Plata (ID:8030) en este río Limay, citado por Hünicken et al. (2019), que 

data de 1999 y está cerca del nacimiento del río Limay (oeste), en la confluencia con el 

río Traful. De esto se desprende que los ambientes aguas abajo de este sitio deberían haber 

sido invadidos por la especie, aunque esto no fue registrado en el muestreo diagnóstico 

de la dispersión espacial, en la que se encontró que el punto de mayor avance de este a 
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oeste fue el humedal Pantanito, en la llanura de inundación del tramo medio del río Limay. 

El registro publicado más cercano sobre poblaciones es de 1998 (Semenas y Flores 2005), 

cerca de 20 años antes que el primer muestreo de esta tesis en 2017. En ese trabajo, se 

describe una población de C. fluminea en el río Neuquén, cerca de la confluencia con el 

río Limay. El hallazgo de poblaciones de C. fluminea en el río Limay supone una 

dispersión este-oeste, aguas arriba, que resulta lenta, comparativamente a otros casos, 

como los registrados para la especie en Europa (Leuven et al. 2009). Corbicula fluminea, 

se dispersó 168 km entre esta confluencia de los ríos Limay y Neuquén, y la localidad 

Pantanito en 19 años.  

De este modo, si se restringe a los trabajos publicados, la tasa de avance de C. fluminea 

en el río Limay es de aproximadamente 8,8 km año-1. No obstante, debe hacerse notar 

que, si la invasión está vehiculizada por la actividad de los pescadores, es posible que las 

poblaciones de esta especie presenten una disposición en parches, en relación con los 

sitios comunes de pesca. En el sitio AR, por ejemplo, se encontraron diferencias 

estadísticamente significativas en el tamaño entre las réplicas, lo que sugiere una 

importante heterogeneidad dentro de la población, posiblemente relacionada con el patrón 

en parches. 

Un factor restrictivo en relación al avance de la invasión es el efecto de la temperatura, 

(Gama et al. 2016, 2017). Incluso, en estudios de predicción de los hábitats 

potencialmente “idóneos” para C. fluminea, resultó ser la temperatura mínima (meses más 

fríos) la de mayor influencia, entre 19 variables ambientales analizadas (Gama et al. 

2016). Esto puede debserse a que, para esta especie, la supervivencia es limitada cuando 

se exponen a temperaturas del agua por debajo de 2 °C durante períodos de tiempo 

prolongados (Mattice y Dye 1976; French y Schloesser 1991). Semenas y Flores (2005) 

sugirieron que la velocidad de dispersión de C. fluminea en Patagonia, que es más lenta 

que en otros casos, se debe a las bajas temperaturas características de la región, que habría 

funcionado como una una limitación en la invasibilidad. Las temperaturas observadas en 

lagos de la Patagonia fluctúan entre 7,5 y 12,5 °C (Díaz et al. 2007), y particularmente, 

la temperatura mínima media histórica en la zona de los sitios estudiados es de – 2,5 °C, 

que puede llegar a -14 °C en el tramo Pichi Leufú 

(http://www.aic.gov.ar/sitio/publicaciones-todas). 

El principal efecto observado en esta tesis, de las bajas temperaturas sobre la dispersión 

de las poblaciones de esta especie en los sitios estudiados, fue la incubación de larvas en 

branquias y ausencia de larvas en plancton. La posibilidad de responder a los bajos valores 

http://www.aic.gov.ar/sitio/publicaciones-todas
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de temperatura de la región incubando las larvas, le conferiría a C. fluminea una respuesta 

a este factor limitante, aumentando su nivel de invasividad.  

Esta estrategia se ha encontrado en otros climas templados, con escasa presencia de larvas 

libres en el plancton, como en el río Columbia, EUA, y ocurre antes de los aumentos de 

la temperatura del agua y los picos de máxima abundancia de larvas planctónicas (Hassett 

et al. 2017).  La ausencia total ausencia de larvas en el plancton también se ha observado 

en el Río de la Plata y cuerpos de agua anexos (Darrigran G. com. pers.; Cao et al. 2017). 

Estos registros sugieren la influencia de temperaturas bajas en la extensión del tiempo de 

incubación. La incubación branquial, por otro lado, favorece la colonización de nuevas 

áreas por Corbicula spp. (McMahon 1983; Kraemer y Galloway 1986; McMahon y 

Williams 1986; Morton 1986; Komaru et al. 1998), al liberarse individuos juveniles, más 

resistentes que las larvas y por lo tanto con mayor probabilidad de éxito.  

La importancia de la presencia de larvas en branquias en la dispersión de la especie, está 

además relacionada con el transporte de ejemplares como carnada viva en la pesca (Belz 

et al. 2012). Este puede originar una alta presión de los propágulos, que es un importante 

factor para explicar la distribución de los hotspots de invasión (Bobeldyk et al. 2015). La 

encuesta analizada en la presente investigación y aplicada a pescadores de la región 

mostró el uso activo de almejas vivas como carnada, lo que, sumado a la comparación de 

almejas muertas encontradas en la ribera de los sitios invadidos (con tamaños 

significativamente mayores a la población del sitio), muestra su importancia como vector 

potencial de la invasión en la región. El desarrollo de programas de concienciación 

pública sobre bioinvasiones resulta por tanto importante para controlar su dispersión por 

vectores (Belz et al. 2012). Estos programas pueden orientarse a través de la educación 

en todos los niveles, tanto formal como no formal (Darrigran et al. 2008).  

La temperatura parece ejercer también un control sobre la densidad poblacional de C, 

fluminea durante los meses fríos, que cambia cuando se aumenta la temperatura en el 

verano. Los valores más altos de densidad poblacional observado en verano, que es 

consecuencia del evento de postreclutamiento, demuestra la influencia positiva del 

calentamiento del agua en el éxito reproductivo, lo cual ya había sido observado 

experimentalmente (Weitere et al. 2009). Este patrón, en este estudio, es especialmente 

marcado en el sitio AR, que es hidrodinámicamente más estable. La llegada del verano 

en la región, con el consecuente incremento de la temperatura, podría suponer un período 

de ventaja para la dispersión de la especie en esta región. Los incrementos futuros en la 

temperatura previstos por el cambio climático, podrían reducir aún más el efecto de esta 
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variable en la restricción del avance de C. fluminea como en la región de la Patagonia, 

adonde ya se detectan casos de dispersión que sobrepasan su distribución histórica 

(Darrigran et al. 2011). Esta observación coincide con lo expresado por Cárdenas et al. 

(2020), que resaltan las sinergias entre el cambio climático y las invasiones biológicas.  

Otros tipos de dispersiones, como las naturales, pasivas o activas, son más difíciles de 

controlar. Las pasivas, aunque tienen viabilidad cuestionable por la alta mortalidad de las 

almejas y su baja frecuencia (Thompson y Sparks 1977; McMahon 1982; Prezant y 

Chalermwat 1984; Darrigran y Colautti 1994), ocurren cuando incidentalmente se 

transportan pequeños juveniles unidos a patas o plumas de aves, o los especímenes son 

transportados dentro de los tractos gastrointestinales de peces o aves (Britton y Morton 

1979; Mackie 1979; McMahon 1982). Este tipo de mecanismos de dispersión natural de 

la almeja asiática no fueron evaluados en este trabajo, y es importante completar este 

conocimiento en futuras investigaciones. 

La dispersión natural directa de larvas o juveniles de Corbicula fluminea arrastrados a lo 

largo de los fondos de los ecosistemas acuáticos con corrientes de agua se ha registrado 

previamente en varios puntos del planeta (Sinclair y Isom 1963; Britton y Morton 1979; 

Eng 1979). Entre los mecanismos de que favorece este modo de dispersión natural está el 

llamado “efecto barrilete”, relacionado con la presencia de un filamento bisal en 

juveniles. Se trata de una de las formas activas (Prezant y Chalermwat 1984), y es 

considerada el principal factor de dispersión natural de C. fluminea (Minchin y Boelens 

2018). En este mecanismo, los filamentos, mucosos y relativamente viscosos, se 

extienden hacia arriba en el flujo de agua ayudados por el sifón exhalante, y producen 

una resistencia suficiente para levantar las almejas por encima del sustrato (Prezant y 

Chalermwat 1984). En este trabajo se observó el filamento bisal en al menos 23 

individuos. Este hecho sugiere que este mecanismo de dispersión debe ser considerado 

como significativo para la extensión de las poblaciones de C. fluminea aguas abajo, ya 

que complementa la ausencia de actividad nadadora de sus larvas (Kraemer y Galloway 

1986). 

Otra potencial estrategia de dispersión aguas abajo es la forma más aplanada en juveniles 

respecto a los adultos, que fue observada en el análisis alométrico de las poblaciones en 

este trabajo. El aumento de la relación superficie/volumen podría facilitar el 

desplazamiento por turbulencias y corrientes. Esta configuración, útil durante los 

primeros estadíos juveniles, se contrarresta a lo largo del crecimiento, deviniendo en una 

forma más ancha y más alta del adulto (Eagar 1978; Hinch y Bailey 1988).  
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Otra característica ambiental que influye sobre la invasibilidad en la región, es la 

oligotrofia de la mayoría de los grandes cuerpos de agua patagónicos (Temporetti et al. 

2001). Los sitios con presencia de C. fluminea estudiados en este trabajo, tuvieron 

concentraciones medias de clorofila a de 0,70 y 0,82 µg/L, que es varias veces menor que 

la concentración limitante del crecimiento para esta especie, de 15,6-18,9 µg de clorofila 

a/L informada por Foe y Knight (1985). Esta diferencia marcada entre la concentración 

limitante y la observada se explica porque la especie puede explotar otras fuentes de 

alimento como materia orgánica particulada de la columna de agua (Hill y Knight 1981; 

Foe y Knight 1986) y organismos del sedimento (Hakenkamp et al. 2001), mediante 

filtración y alimentación pedal, respectivamente.  

Los valores de clorofila obtenidos en este estudio estuvieron positivamente 

correlacionados con la concentración de nitrógeno. Con ello puede esperarse que un 

futuro aumento de este nutriente por actividades antrópicas en la cuenca, favorecería el 

éxito invasivo de C. fluminea en la región. Un rápido aumento de los recursos crea un 

nicho de oportunidad para la invasión, especialmente para especies con características 

óptimas para el consumo de recursos (Hui et al. 2016), ya que una mayor disponibilidad 

de recursos limitadores causa una mayor invasibilidad (Alpert et al. 2000). En particular, 

se ha propuesto que el aumento de nutrientes resultante de un evento de perturbación, 

como el pastoreo o los incendios, puede tener efectos directos sobre la capacidad de 

invasión de los productores primarios (Alpert et al. 2000; Davis et al. 2000), que luego 

pueden afectar a los organismos de la fauna (Bugnot et al. 2016). 

Corbicula fluminea puede usar otros recursos alimentarios para complementar su dieta, 

como materia orgánica particulada, mediante filtración (Hill y Knight 1981; Foe y Knight 

1986) o por alimentación pedal, especialmente en situaciones de escasez de alimentos 

(Boltovskoy et al. 1995). Sin embargo, estos solo parecen ser suficientes para permitir el 

sostenimiento de una población con una baja densidad (Sousa et al. 2013). En los sitios 

invadidos de la región de Patagonia los valores medios de densidad entre 100 y 619 ind 

m-2 (Archuby et al. 2013; Molina et al. 2015; Hünicken 2018; este estudio) no alcanzan 

los altos valores de 1.200 a 269.000 ind m-2 reportados en otros ecosistemas (Cherry et 

al. 1986; Dreher-Mansur y Garces 1988; Darrigran 1991; Dreher-Mansur et al. 1994; 

Franco et al. 2012; Hubenov et al. 2013; Modesto et al. 2013). Futuros estudios deben 

profundizar no solamente sobre las concentraciones de clorofila, sino además en las 

concentraciones de la materia orgánica particulada en agua y sedimento, que permitan 
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identificar un sistema limitado por el recurso alimento requerido para la ocurrencia de 

poblaciones viables de esta especie.  

Las aguas de la región se caracterizan por ser bicarbonatadas cálcicas (Cushing et al. 

2006), con aumento del dominio del calcio sobre la conductividad y aumento de la 

concentración salina en general en dirección oeste-este (Pedrozo et al. 1993). Sin 

embargo, de acuerdo con Wetzel (2001) los ambientes muestreados fueron pobres en 

calcio (< 10 mg Ca/L). Esto se debe a que estos ecosistemas tienen origen en los cuerpos 

de agua andinos, que tienen deficiencias en los lixiviados de sus cuencas montañosas, 

dominadas por una variedad de rocas ígneas, volcánicas y plutónicas, todas altamente 

erosionadas por la glaciación (Díaz et al. 2007). 

La disponibilidad de calcio es particularmente importante para los moluscos bivalvos, 

que lo absorben activamente del agua para formar sus valvas (Van Der Borght y Van 

Puymbroeck 1966), entre otras necesidades fisiológicas. En C. fluminea, los umbrales 

inferiores limitantes de concentración de Ca reportados son de 3 mg L-1 (Karatayev et al. 

2007b), e incluso menores 0.86–1.32 mg L-1 (Sousa et al. 2013). Concentraciones más 

bajas disminuyen la tasa de crecimiento de esta especie y causan poblaciones de 

individuos pequeños con densidades relativamente bajas y ausencia de almejas más 

grandes (Sousa et al. 2013). 

Las aguas de los ríos de América del Sur tienen concentraciones medias de Ca bajas 

(Karatayev et al. 2007b), en comparación con América del Norte, Europa y Asia (Wetzel 

1975). El éxito invasivo de Corbicula fluminea, con altas densidades en comparación con 

los bivalvos nativos: aproximadamente 1.200 ind m-2 en el Río de la Plata (Darrigran 

1991), o entre 4.000 y más de 5.000 ind m-2 en Río Grande do Sul, Brasil (Dreher-Mansur 

y Garces 1988; Dreher-Mansur et al. 1994), no coincide con lo esperado respecto a la 

disponibilidad de calcio en el ambiente. El aumento de Ca en la columna de agua, 

probablemente mediante resuspensión del sedimento de las sales insolubles de Ca-P a 

través de la bioturbación podría ser un mecanismo que incremente las concentraciones de 

Ca en el agua.  

Las sales Ca y P precipitan a valores de pH ligeramente alcalinos (Ferguson et al. 1973) 

como los que caracterizan a los sitios estudiados, y a la meseta patagónica en general 

(Díaz et al. 2007). Estas sales son además fuertemente retenidas en el sedimento en 

condiciones alcalinas, y solo se liberan a pH más bajos (Huang et al. 2005). Se esperaría 

por lo tanto que, dadas las condiciones del agua de los ecosistemas estudiados, las sales 

de Ca-P se mantengan formando parte del sedimento. Se infiere que la actividad 
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bioturbadora de C. fluminea habría sido el factor que incrementó la concentración de 

calcio en el agua. Este sería uno de los principales impactos de la presencia de Corbicula 

fluminea en los sitios invadidos, demostrado principalmente por los valores 

significativamente más altos de Ca en agua en los sitios invadidos, la correlación positiva 

entre Ca y P del agua, la correlación negativa entre Ca y P del sedimento, y los resultados 

del análisis de componentes principales, en los que las variables P y Ca del agua se 

relacionaron con los sitios invadidos, y P del sedimento en sentido opuesto a estos sitios. 

Esta relación negativa de Corbicula fluminea con el Ca y el P de los sedimentos, ya se 

había registrado previamente en lago invadido Seminole (EEUU), pero fue solo atribuida 

a la bioasimilación pedal de P por este bivalvo, y no se explicó el papel del Ca y/o su 

disminución en sedimentos, en presencia de C. fluminea (Patrick et al. 2017). Queda por 

dilucidar si C. fluminea cuando filtra estas sales resuspendidas, puede extraer el Ca de los 

gránulos de Ca-P observados en tejidos de la especie (Simon et al. 2011), como sí ocurre 

en los uniónidos en los que también se han observado estos gránulos (Pynnrnen et al. 

1987; Silverman 1988; Byrne y Vesk 1996, 2000; Pekkarinen y Valovirta 1997; Vesk y 

Byme 1999), y ser esta, una importante fuente de Ca para la especie en sitios pobres en 

este elemento.  

La acción bioturbadora de la especie, podría resuspender estas sales de Ca y P, también 

tener relación, por tanto, con incremento de P en agua. Este posible aporte interno de este 

nutriente al agua desde los sedimentos, podría causar aumento de la productividad 

primaria en los ecosistemas, con posterior eutrofización (Kisand 2005; Hsieh et al. 2006), 

con los impactos negativos relacionados (Wetzel 2001; Bai et al. 2009). Sin embargo, en 

particular en ecosistemas acuáticos de la región andino-patagónica el nitrógeno fue el 

nutriente restrictivo de la capacidad productiva de los sitios estudiados. También 

previamente fue reportado como nutriente limitante de los embalses del río Limay, 

excepto en verano y especialmente para el embalse RM, cuando el suministro de P 

biológicamente disponible, se vuelve crítico (Díaz et al. 2007). Por lo tanto, el efecto de 

C. fluminea sobre el P, no tendría mayores impactos sobre la productividad primaria de 

la región, pero sí en ambientes en los que el P fuese el nutriente limitante.  

No se observaron los impactos conocidos de C. fluminea sobre los ciclos del N, el carbono 

y la materia orgánica (Asmus y Asmus 1991; Hakenkamp y Palmer 1999; Brown y 

Hershey 2019). Esto se debe a que las concentraciones de N, C y MO de los sitios están 

influenciadas por el aporte externo de la cuenca, porque los valores de la relación CT/NT 

de los sedimentos, superiores a 20, indicaron un origen alóctono de la materia orgánica 
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(derivada de plantas vasculares terrestres) (Meyer y Lallier-Vergès 1999). En estos casos, 

una correlación de CT y NT como la encontrada, también indica el origen alóctono de 

este nutriente (Labaut et al. 2018).  

En este trabajo, además, se observaron poblaciones de C. fluminea más densas en 

ambientes lóticos que en los lénticos. Se infiere que los mayores valores de densidad de 

esta especie en ambientes lóticos (Eng 1979; Rodgers et al. 1977; Belanger et al. 1985; 

Marsh 1985; Boltovskoy et al. 1997) respecto a lénticos (Abbott 1977; Dreier y Tranquilli 

1981; Beaver et al. 1991; Karatayev et al. 2003), se deban a que los primeros favorecen 

la eficiencia filtradora de los bivalvos (Silveira et al. 2016).  

En relación a la estabilidad hidrológica, las fluctuaciones del nivel del agua comunes en 

la zona litoral de embalses (Logez et al. 2016), causan exposición a la luz solar y 

desecación (Sousa et al. 2012; Paschoal et al. 2013). Estas condiciones provocan 

fenómenos de mortalidad masiva de la población litoral, tal como se observó en el sitio 

de embalse invadido estudiado (RM). Sitios hidrológicamente más estables mantendrían 

también valores estables de densidad poblacional. La recuperación observada en el 

embalse RM, con un aumento de la densidad de 0 a 106 ind m-2 en un lapso de 7 meses, 

muestra la capacidad invasiva de esta especie, con crecimiento exponencial equiparable 

a las especies estrategas r, característico de las especies no-nativas invasoras (Darrigran 

y Damborenea 2006). Así como también pudo indicar el probable reclutamiento de 

pediveligers desde zonas más profundas, como ocurre para otras especies invasoras como 

el mejillón cebra Dreissena polymorpha (Pallas, 1771) y el mejillón dorado Limnoperna 

fortunei (Horvath et al. 1996; Ezcurra de Drago et al. 2006).  

Varios factores bióticos influyen en la invasibilidad de un ecosistema (Thomaz et al. 

2015). Estos factores pueden actuar solos o en conjunto con las condiciones abióticas para 

determinar el éxito local de un invasor (Pimm 1989). La resistencia de una comunidad 

nativa a las invasiones está relacionada con la competencia, la depredación y el 

parasitismo o los patógenos, que juegan el papel de filtros biológicos (Simberloff y 

Rejmánek 2011; Thomaz et al. 2015; Elton 1958). Esta resistencia biótica puede reducir, 

y en ocasiones excluir, especies invasoras en sus nuevos hábitats. En los casos de 

disminución, esta puede ser importante si un invasor no puede alcanzar la densidad crítica 

necesaria para mantener una población viable (Havel et al. 2015). Podría esperarse que 

en el caso de C. fluminea la reproducción androgenética clonal y la autofertilización 

proporcionen una ventaja durante la colonización (Pigneur et al. 2014b). Sin embargo, no 

siempre ocurre de este modo, porque los valores de densidad extremadamente bajos de la 
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población del estuario del río Negro son particularmente intrigantes, e hicieron suponer 

una reproducción principalmente por fertilización cruzada, con un efecto Allee severo 

(Hünicken et al. 2019). Este bajo éxito reproductivo se debe a la baja probabilidad de 

emparejamiento individual y de gametos en poblaciones con bajas densidades (Davis et 

al. 2004; Davis 2005). Por el contrario, la invasibilidad de un ambiente puede verse 

favorecida por las comunidades receptoras que sirvan como fuente de alimento y/o 

refugio a las especies invasoras (Bugnot et al. 2016). 

En Patagonia habitan varios depredadores de C. fluminea como la carpa (Cyprinus carpio) 

(Soricetti et al. 2020), aves, cangrejos de río y gusanos planos (Minckley 1982; Sickel 

1986). Aún así, las densidades de C. fluminea encontradas en este estudio muestran 

poblaciones viables en todos los sitios, si se tiene en cuenta el tamaño mínimo efectivo 

N= 50, necesario para la conservación de la población a corto plazo, y un N= 500 para 

largo plazo (Hallerman 2003), o incluso los valores mayores de N=100 y N=1000, 

respectivamente que sugirieron Frankham et al. (2014). Aunque el N de corto y largo 

plazo puede ser heterogéneo entre especies, resulta útil para estudios de poblaciones 

silvestres y en cautiverio (Jiménez-Mena et al. 2016). Esto indica que los factores bióticos 

no representan una influencia importante, por lo menos para la viabilidad de las 

poblaciones invasoras de esta especie en la región. Sí podría tener algún efecto sobre los 

valores de densidad en algunas estaciones (mayores valores de densidad en AR-V, 

respecto a otras estaciones). Por ejemplo, en el lago Constanza, Alemania, durante el 

invierno, algunas aves acuáticas ejercen una fuerte depredación dejando solo el 3% de la 

población de mejillones cebra Dreissena polymorpha, que luego tiene el potencial de 

recolonizar el ambiente (Werner et al. 2005).  

Los resultados obtenidos mostraron un impacto significativo de la invasión en los 

ensambles de macroinvertebrados, especialmente en grupos potencialmente 

competidores por los recursos (como los consumidores primarios). Se observó la 

reducción de las poblaciones de bivalvos nativos como Diplodon chilensis y de 

organismos del grupo funcional colectores-filtradores en general. Debido a que, por un 

lado, las densidades poblacionales C. fluminea no alcanzaron los altos valores reportados 

en otros ecosistemas (decenas y cientos de miles de ind m-2) y a la oligotrofia 

característica de estos ambientes, se desprende que la competencia estuvo más 

relacionada con los recursos que con el espacio. Cuando los recursos son limitados en la 

columna de agua, los bivalvos invasores, de rápido crecimiento, como es el caso de C. 

fluminea, pueden afectar negativamente la supervivencia y el crecimiento de los bivalvos 
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nativos (Crooks 2001; Ferreira-Rodríguez et al. 2017). Además, esta almeja invasora 

presenta como ventaja competitiva adicional una mayor plasticidad trófica (Novais et al. 

2016).  

La presencia de C. fluminea en Patagonia norte estuvo asociada con disminución de las 

poblaciones de gastrópodos 1,7 a 2,7 veces en los sitios invadidos, respecto a los no 

invadidos. Este fenómeno se puede explicar por medio de la competencia por los recursos, 

como materia orgánica, algas, bacterias (Hakenkamp et al. 2001; Werner 2008) 

disponibles en el fondo de los cuerpos de agua, en las inmediaciones de las poblaciones 

de esta especie invasora. Corbicula fluminea desarrolla una estrategia de alimentación 

denominada alimentación pedal (en Way et al. 1990)]. Esta capacidad de alimentarse por 

el pie (Reid et al. 1992; Hakenkamp y Palmer 1999) podría complementar la nutrición, 

limitada por la baja productividad de las aguas, retira del ambiente recursos vitales para 

otros taxones como los gastrópodos (Werner 2008). 

Otros grupos de macroinvertebrados acuáticos como coleópteros y tricópteros, de 

variados grupos funcionales como raspadores, recolectores, filtradores y depredadores, 

también se vieron negativamente impactados por la presencia de C. fluminea. Este 

impacto se podría explicar por las interacciones competitivas con otros consumidores 

primarios y/o descomponedores por los recursos del fondo, y al efecto en general sobre 

las cadenas tróficas, que también afectó a algunos taxones de depredadores. El único 

grupo de macroinvertebrados que incrementó sus poblaciones en relación con la invasión 

fue el de los Ephemeroptera. Dentro de este grupo, se observó este fenómeno en algunas 

especies recolectoras que muestran una forma corporal hidrodinámica y son buenas 

nadadoras, lo que conductualmente permite mejores oportunidades en la obtención del 

alimento. Otra posibilidad es que las conchas vacías de C. fluminea hayan actuado como 

refugios para algunas de estas especies bentónicas. Por ejemplo, Werner (2008) en un 

trabajo experimental encontró que la densidad de las efímeras Caenis spp., fueron 

significativamente mayores en cajas que contenían conchas de C. fluminea que en los 

otros tratamientos.  

La influencia positiva o negativa de la presencia de Corbicula fluminea sobre algunos 

grupos de macroinvertebrados acuáticos, no pareció afectar la densidad y diversidad en 

general. Estas variables estuvieron positivamente asociadas con la productividad de los 

sitios. De acuerdo a Hale et al. (2015), los impactos sobre los macroinvertebrados 

acuáticos parecen ser limitados si las poblaciones invasoras se mantienen en bajas 

densidades. Sin embargo, su efecto sobre determinados grupos, causó cierto efecto 
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homogenizador de la composición de macroinvertebrados, al parecerse más entre sí las 

comunidades invadidas, aún cuando una es río y otra es embalse.  

Los grupos biológicos representados por los ensambles del fitoplancton, por su baja 

abundancia (medida como concentración de clorofila), parecen constituir una fuente 

limitada de alimento, que es uno de los factores bióticos de las comunidades receptoras 

afectando la invasibilidad de los sitios, para especies invasoras en general (Bugnot et al. 

2016). No se encontró un impacto de Corbicula fluminea en estos grupos, tanto en su 

abundancia y/o estructura, las que estuvieron determinadas por las características 

ambientales de los sitios, especialmente por los valores de nitrógeno, y las variables 

hidrológicas. También es probable que, debido a las bajas densidades poblacionales de 

esta almeja en los sitios estudiados, el impacto de sus actividades sea mucho menos 

notable en el fitoplancton, que en su entorno inmediato (fitobentos). 

En contraste, la riqueza y estructura de los ensambles del fitobentos mostraron diferencias 

atribuibles a la invasión de C. fluminea, que causó predominancia de especies algales 

capaces de formar colonias largas como Aulacoseira granulata, Fragilaria construens, 

Fragilaria crotonensis, Gomphoneis herculeana. Estas algas están incluidas en el 

“gremio” de alto perfil (estatura alta) propuesto por Passy (2007) (de los grupos 

funcionales MP y P del código alfanumérico de acuerdo a Padizák et al. 2009), que 

incluye erectas, filamentosas, ramificadas, formadoras de cadenas, formadoras de tubos, 

acechadas y céntricas coloniales. Aunque el tamaño de las células individuales de muchas 

especies de este “gremio” es comparativamente pequeño, su capacidad para formar 

colonias largas y extenderse más allá de la capa límite que les permite explotar recursos 

que no están disponibles para el “gremio” de bajo perfil, pero también los hace más 

vulnerables a la erosión y pastoreo. Las dos principales influencias de Corbicula fluminea 

en este sentido, pueden deberse a que mediante bioturbación aumentan la turbidez en la 

zona bentónica, con generación de microambientes turbios, en los que estas especies 

“altas” logran extenderse, lo que les permite explotar recursos (luz) que no están 

disponibles para otras especies más pequeñas.  

Entre los resultados de esta tesis se destaca un patrón similar de respuesta frente al 

impacto de la presencia de Corbicula fluminea tanto en las poblaciones de 

macroinvertebrados acuáticos como en el fitobentos. De este modo, el impacto de la 

invasión es más apreciable en el bentos de los cuerpos de agua dulce del norte de 

Patagonia invadidos por esta almeja. Se observó que, en ambos casos, 

macroinvertebrados bentónicos y fitobentos, los ecosistemas invadidos se asemejan en 
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cuando a la composición de especies, aún cuando las muestras provienen de hábitats 

diferentes (léntico y lótico). Por su parte, los ecosistemas no invadidos muestran 

disimilitudes mucho mayores. De acuerdo con la evidencia recolectada en este trabajo, la 

invasión de C. fluminea podría provocar una homogeneización de la composición 

taxonómica de las comunidades bentónicas y una consecuente reducción de la diversidad 

beta (entre comunidades). 
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CONCLUSIONES 

• El proceso de invasión de Corbicula fluminea en el río Limay, Patagonia estuvo 

condicionado por la interacción entre los requerimientos y estrategias ecológicas 

de esta especie invasora y, las características ambientales particulares de esta 

región (invasividad e invasibilidad, respectivamente), que además determinaron 

sus impactos. 

• El punto de mayor avance de este a oeste, por el río Limay se localizó en el 

humedal Pantanito, en la llanura de inundación del sector medio del Limay. En 

vistas de las fechas y localizaciones de registros previos, se desprende que la 

dispersión este-oeste por este río es lenta, aproximadamente de 8,8 km año-1, 

comparativamente con lo registrado para C. fluminea en otros ambientes. Esta 

diferencia en la tasa de dispersión se asocia probablemente con las bajas 

temperaturas de la Patagonia, fundamentalmente de los meses más fríos. 

• La incubación de larvas en branquias, también influenciada por los bajos valores 

de temperatura se considera una estrategia exitosa, vinculada al grado de 

invasividad de la especie. La respuesta del invasor frente a esta restricción 

ambiental es liberar individuos recién cuando son juveniles, y tienen mayor 

probabilidad de supervivencia. 

• Una consecuencia de la retención de las larvas en las braquias es un aumento en 

la probabilidad de que el uso de C. fluminea como carnada viva provoque la 

liberación de especímienes viables en los sitios de pesca, provocando la ocupación 

de nuevos ecosistemas y reforzando la invasión en los ya ocupados por la especie. 

De este modo, su uso como carnada viva representa un vector potencial importante 

de la invasión en la región. 

•  Debido a falta de detección de larvas en la columna de agua, la dispersión natural 

de la especie sería fundamentalmente por medio del arrastre de juveniles por 

corrientes, mediante el biso o su forma aplanada, y dispersión pasiva (no 

evaluada) por aves y peces.  

• El principal impacto observado en la calidad físico-química del agua y los 

sedimentos de los sitios es el aumento de Ca y P en la columna de agua. Se infiere 

que este aumento está dado por resuspensión del sedimento rico en sales 

insolubles de Ca-P a través de la bioturbación. Una consecuencia, que a su vez 
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retroalimenta al proceso de invasión, es el incremento de las concentraciones de 

Ca requerido por la especie, aumentando de este modo la invasibilidad. 

• La reducción observada en abundancia de los bivalvos nativos y organismos del 

grupo funcional colectores-filtradores (e.g. gastrópodos, coleópteros y 

tricópteros) es interpretada como consecuencia de la competencia por el recurso 

alimento, que fue limitado en los sitios estudiados caracterizados por oligotrofia.  

• Contrariamente, algunos Ephemeroptera experimentaron crecimientos en 

abundancia. Este patrón se observó en algunas especies recolectoras, que 

muestran una forma corporal hidrodinámica y son buenas nadadoras. Estas 

caracterísicas permiten mejores oportunidades en la obtención del alimento, que 

pudo favorecerse por la acción bioturbadora de C. fluminea.  

• No se observó un impacto de invasión en los grupos algales del fitoplancton, pero 

sí se vieron afectadas la riqueza y estructura de los ensambles del fitobentos, en 

los que la presencia de la almeja asiática pudo causar la predominancia de especies 

algales que forman colonias largas capaces de extenderse más allá de la capa 

límite de los microambientes turbios causados por la bioturbación del invasor, lo 

que les permite alcanzar la luz, menos accesible para otras especies más pequeñas.  

• Entre los impactos destacados relacionados con la presencia de Corbicula 

fluminea en los ecosistemas actuáticos estudiados cabe mencionar cierta 

homogeneización de la fauna de invertebrados y del fitobentos. Los análisis 

multivariados demostraron una gran similitud entre los sitios invadidos, tanto en 

el caso de los invertebrados como del fitobentos, aún cuando en ambos casos se 

trata de muestras provenientes de diferentes tipos de hábitat (uno lótico y otro 

léntico), lo que no se observa en los casos no invadidos, que se diferencian 

significativamente.  

• La presencia de la especie invasora C. fluminea ejerce una influencia 

homogeneizadora del ecosistema bentónico y con ello una pérdida de diversidad 

beta (número de especies distintas respecto al conjunto de especies de todos los 

sitios). 

• En ausencia de control, la invasión de C. fluminea en los ecosistemas acuáticos de 

la Patagonia podría continuar su avance, aunque con un ritmo lento a causa de la 

temperatura y con densidades relativamente bajas por la escasez de alimento, 

típico de los ecosistemas oligotróficos. La consecuencia inmediata será una 
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alteración de las características químicas del agua, la homogeneización de las 

comunidades bentónicas, la disminución y posible pérdida de especies nativas. 

• Se recomienda mejorar el control sobre el principal vector detectado en este 

estudio, que es la pesca con carnada viva, así como también profundizar las 

investigaciones acerca de otros potenciales vectores, tales como el transporte 

antrópico en embarcaciones o vestimenta, y natural por medio de peces y aves. 
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ANEXOS 

Anexo 1. Lista de siglas y abreviaturas utilizadas en este documento 

 

GENERALES CAPÍTULO 2 

AR Arroyito (sitio de río/invadido) LV  longitud máxima antero-posterior 

FN 

Fortín Nogueiras (sitio de río/no 

invadido) AlV 

alto, longitud desde el umbo hasta el 

margen ventral  

RM 

Embalse Ramos Mexía (sitio de 

embalse/invadido) AnV 

ancho, distancia máxima perpendicular al 

plano formado por el LV y el AlV 

PL 

Embalse Pichi Picún Leufú (sitio de 

embalse no invadido) PN Pantanito: Sitio de humedal/invadido 

O otoño   

I invierno   

P primavera CAPÍTULO 3 

V verano GF  grupos funcionales, 

  FR fragmentadores 

CAPÍTULO 1 RS raspadores 

ACP Análisis de Componentes Principales  CF colectores-filtradores 

ALA partículas: arcilla + limo + arena  RC recolectores 

CE conductividad eléctrica   PR depredadores 

Cla clorofila a  PH picadores herbívoros. 

COs carbono orgánico en sedimento  nMDS 

Ajuste Multidimensional no-métrico 

(Non-metric Multidimensional Scaling 

CVf coeficiente de variación fluvial ANOSIM  Análisis de Similitudes  

MOs materia orgánica en sedimento  SIMPER  

Análisis de porcentajes de similitud 

(Similarity Percentages) 

NT/PT  relación atómica N/P ARD Análisis de redundancia 

NTa nitrógeno total del agua    

NTs nitrógeno total de sedimento  CAPÍTULO 4 

OD oxígeno disuelto  S Riqueza de especies 

Phae faeopigmentos  AC  Análisis de Correspondencia  

PTa  fósforo total del agua  GF Grupos funcionales 

PTs fósforo total de sedimento Cla clorofila a  

Sat% porcentaje de saturación   

SST sólidos suspendidos totales    

T temperatura   

 

Anexo 2. Listado de datos primarios a consultar. 

Capítulo 1 

 Mediciones morfométricas de la valva de las almejas colectadas en cada sitio de río Arroyito 

(AR) y embalse (RM) del río Limay. Ind: Individuo; longitud máxima (LV: antero-posterior), 

alto (AlV: desde el umbo hasta el margen ventral) y el ancho (AnV: distancia máxima 

perpendicular al plano formado por el LV y el AlV) de la valva. 

https://drive.google.com/file/d/1JFTix9EYpGPb0cy6FU28n4GjUOJVH7Ps/view 

Respuestas encuestas pescadores (perfil de pesquería) 
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https://docs.google.com/forms/d/1K9r9wk0D8ZiOEta3lltxO9h6N6BQHHNw98AIAd

qq5Ac/edit 

Capítulo 2 

 Variables ambientales de los sitios de muestreo de río (Arroyito: AR, Fortín Nogueiras: FN) 

y embalse (Ezequiel Ramos Mexía: RM, Pichi Picún Leufú: PL) a lo largo del río Limay. pH: 

potencial de hidrógeno, CE: conductividad eléctrica, T: temperatura, OD: oxígeno disuelto, 

Sat %: porcentaje de saturación de oxígeno, PTa: fósforo total del agua; NTa: nitrógeno total 

del agua, Ca: calcio en agua, SST: sólidos suspendidos totales, Cla: clorofila a, PTs: fósforo 

total del sedimento, NTs: nitrógeno total del sedimento, CTs: carbono total del sedimento, 

MO: materia orgánica, ALA: arena-limo-arcilla, CV: coeficiente de variación. 

 

https://drive.google.com/file/d/10GoX2TDI2NjeySnpvaO7-Xg_HWhmay3o/view 

Capítulo 3 
 Abundancias de cada taxón en sitios de río (Arroyito: AR, Fortín Nogueira: FN) y embalses 

(Ezequiel Ramos Mexía Reservoir: RM, Pichi Picún Leufú Reservoir: PL), del río Limay. V: 

verano, O: otoño, I: invierno y P: primavera. 

 

https://drive.google.com/file/d/1QqHfRXDRkbQsOhXFofKXEKHD4Ke7dTPB/view 

Capítulo 4 

 Abundancias de cada taxón en sitios de río (Arroyito: AR, Fortín Nogueira: FN) y embalses 

(Ezequiel Ramos Mexía Reservoir: RM, Pichi Picún Leufú Reservoir: PL), del río Limay. V: 

verano, O: otoño, I: invierno y P: primavera. 

 

https://drive.google.com/file/d/1TdXIBcdWnlI6YwWoC5Esn3pczwnBE6QK/view 

 

 

 

Anexo 3. Características ecológicas y ambientales de los grupos funcionales algales, de 

acuerdo al código alfanumérico (Padisák et al. 2009).  

 

Grupo 

funcional 
Características ecológicas y ambientales del grupo 

A 
Hábitats templados: lagos claros, profundos y con poca base, con especies 

sensibles al aumento del pH. 

B 
Hábitats templados: lagos mesotróficos de tamaño pequeño y mediano con 

especies sensibles al inicio de la estratificación. 

C 
Hábitats templados: lagos eutróficos de tamaño pequeño y mediano con 

especies sensibles al inicio de la estratificación 

E 
Hábitats templados: generalmente lagos pequeños, poco profundos, de base 

pobre o estanques heterotróficos 

F Hábitats templados: lagos mesoeutróficos claros y profundamente mezclados 

G 

Hábitats templados: condiciones ricas en nutrientes en columnas de agua 

estancadas; pequeños lagos eutróficos y fases muy estables en cuencas 

fluviales y embalses más grandes. 

H1 
Hábitats templados: lagos eutróficos, estratificados y poco profundos con bajo 

contenido de nitrógeno. 

J 
Hábitats templados: sistemas poco profundos, mixtos y muy enriquecidos 

(incluidos muchos ríos de baja pendiente). 

LO 
Hábitats templados: lagos profundos y superficiales, oligo a eutróficos, 

medianos a grandes 
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MP 
Hábitats templados: lagos poco profundos turbios e inorgánicos 

frecuentemente agitados. 

N 

Hábitats templados: capa mixta continua o semicontinua de 2 a 3 m de espesor. 

Esta asociación se puede representar en lagos poco profundos donde la 

profundidad media es de este orden o mayor, así como en la epilimnia de lagos 

estratificados cuando se satisface el criterio de mezcla. 

P 
Hábitats templados: similar a la del codón N pero en estados tróficos 

superiores 

T 

capas persistentemente mezcladas, en las que la luz es cada vez más la 

limitación y, por lo tanto, ambientes mixtos ópticamente profundos, incluida la 

clara epilimnia de lagos profundos en verano. 

TB Hábitats templados: ambientes altamente lóticos (arroyos y riachuelos) 

W1 
Hábitats templados: estanques, incluso temporales, ricos en materia orgánica 

procedente de la ganadería o aguas residuales. 

X3 Hábitats templados: ambientes oligotróficos poco profundos y bien mezclados. 

XPH 
Hábitats templados: lagos alcalinos pequeños, incluso temporales, ricos en 

calcio, bien iluminados. 

 

 

 

 


