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Resumen gráfico de la tesis

Figura 1: Resumen gráfico que destaca los aspectos centrales analizados en la tesis 
(contornos en rojo) y los nuevos conocimientos generados sobre la eutrofización en 
ecosistemas subtropicales a partir de los modelos predictivos. 

*considerados tanto variables forzantes como indicadores de la eutrofización.  
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Resumen 

La eutrofización cultural es un fenómeno global que causa deterioro de la calidad del

agua.  Las  floraciones  de  cianobacterias,  como  respuesta  directa  del  proceso  de

eutrofización, son cada vez más frecuentes en todo el mundo, limitando el uso del agua

con distintos fines. A pesar de décadas de estudios, sobre las causas y los efectos de la

eutrofización, aún falta más información para los ecosistemas de climas cálidos. Además,

los modelos predictivos de las cianobacterias son un gran desafío dada la alta asimetría en

la  distribución  de  su  biomasa,  desde  estar  prácticamente  ausentes  a  alcanzar  valores

extremos  (floraciones).  Por  otro  lado,  dentro  de  los  grupos  que  forman  floraciones

frecuentemente se asume la predominancia de las formas coloniales de gran tamaño de

tipo  acumulativas  (ejemplo  Microcystis),  pero  esto  no  es  claro  en  ecosistemas

subtropicales. El objetivo general de la tesis fue determinar los efectos de los forzantes

climáticos  y  antrópicos  sobre  la  distribución  y  biomasa  del  fitoplancton  y  de  las

cianobacterias planctónicas en una región subtropical. Se recopiló y utilizó una matriz de

datos históricos (1982 a 2020) de Uruguay (latitud 30 to 35ºS, longitud 53 to 58ºW). Se

realizó un análisis sinóptico para evaluar la tendencia temporal de eutrofización a nivel

país, basado en fósforo total en el agua. Se seleccionaron y muestrearon subcuencas del

país para analizar los efectos de cambios en los usos de suelo y en su interacción con las

precipitaciones acumuladas sobre indicadores de eutrofización. Se desarrollaron nuevos

modelos predictivos de indicadores de eutrofización y de la biomasa de cianobacterias

planctónicas utilizando herramientas innovadoras de la estadística Bayesiana. El estado

trófico general aumentó en las grandes cuencas del país desde 2002 a 2020. Asimismo, se

pudo evidenciar una relación entre el aumento del fósforo total en cursos de agua en el

tiempo con el aumento del uso de suelo destinado a la agricultura y efectos directos de las

precipitaciones sobre la concentración de este nutriente, en las subcuencas analizadas. El

fósforo (y no el nitrógeno) fue el nutriente principal para predecir la concentración de la

clorofila  a fitoplanctónica  en  ecosistemas  naturales  y  artificiales,  cuestionando

paradigmas sobre el papel de los nutrientes en lagos de climas cálidos. Contrariamente a

lo  esperado,  Dolichospermum fue  el  género  de cianobacterias  más  distribuido y  más

frecuente en el  país,  incluso en los  ecosistemas lóticos,  lo  cual  está  en línea con las

predicciones globales de aumento de este grupo de cianobacterias (Nostocales) y alertan

sobre la presencia de toxinas que no han sido aún estudiadas en el país. En ecosistemas
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eutróficos, la temperatura en interacción con las precipitaciones y con la conductividad,

fueron buenos predictores de la biomasa de cianobacterias planctónicas en lagos y ríos y

en zonas costeras, respectivamente. La aproximación Bayesiana utilizada es novedosa y

permitió superar desafíos vinculados a la modelación de cianobacterias. Los resultados de

esta tesis aportan conocimiento sobre la eutrofización y la ecología de las cianobacterias

planctónicas en regiones subtropicales, y son un insumo directo para mejorar la gestión

de los recursos acuáticos.
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Abstact
Cultural  eutrophication  is  a  global  phenomenon  that  causes  the  deterioration  of

freshwaters.  Cyanobacterial  blooms,  often  a  direct  response  to  the  process  of

eutrophication, are becoming more frequent around the world, limiting the use of water

for  different  purposes.  Despite  decades  of  studies  on  the  causes  and  effects  of

eutrophication,  information  for  warm-climate  ecosystems  is  still  limited.  In  addition,

developing  predictive  models  for  cyanobacteria  is  a  great  challenge  due  to  the  high

asymmetry in their biomass distribution, from near absences to extreme values (blooms).

Within bloom-forming cyanobacteria,  the predominance  of  large  colonial  forms (e.g.,

Microcystis) is frequently assumed, but this trend is not clear for subtropical ecosystems.

The general objective of this thesis was to determine the effects of climatic and anthropic

factors on the distribution and biomass of phytoplankton and planktonic cyanobacteria in

a subtropical region. A matrix of historical data (1982 to 2020) for Uruguay (latitude 30

to 35ºS, longitude 53 to 58ºW) was created. Using total phosphorus, a synoptic analysis

was  carried  out  to  evaluate  temporal  trends  of  eutrophication  in  the  country.  Small

watersheds  of  the  Santa  Lucia  River  were  then  selected  and sampled  to  analyze  the

effects  of  land  use  changes  and  their  interaction  with  accumulated  rainfall  on

eutrophication  indicators.  New  predictive  models  of  eutrophication  indicators  and

cyanobacterial biomass were also developed using Bayesian statistics. The trophic status

of  large  basins  generally  increased  between  2002  and  2020,  toward  eutrophic  and

hypereutrophic conditions,  which  poses  a  serious  threat  to  water  use. In  the  selected

watersheds, there was a positive relationship between total phosphorus and the percent of

agriculture in the catchment, as well as a direct effect of rainfall on the P concentration.

Phosphorus (and not nitrogen) was the main nutrient that predicted the concentration of

phytoplankton chlorophyll  a in natural and artificial ecosystems, questioning paradigms

about  the  role  of  nutrients  within  warm  climates  lakes.  Somewhat  surprisingly,

Dolichospermum was the most  distributed and most  frequent  genus of  cyanobacteria,

even  in  lotic  ecosystems.  This  is  consistent  with  predictions  of  a  global  increase  of

Nostocales and also serves as a warning about the probable presence of toxins, that have

yet  to  be  analyzed  in  the  country.  In  eutrophic  ecosystems,  water  temperature,  in

interaction  with  rainfall  and  conductivity,  was  a  good  predictor  of  planktonic

cyanobacterial biomass. The novel Bayesian approach used in this study enabled us to

7



overcome challenges  related  to  modeling  cyanobacterial  biomass.  The  results  of  this

thesis  provide  knowledge  about  eutrophication  and  the  ecology  of  planktonic

cyanobacteria in subtropical regions that can be directly applied to the management of

inland waters.

8



Lista de artículos y presentaciones en congresos

Esta tesis ha generado los siguientes artículos:

• Haakonsson S., Rodríguez M.A., Aubriot L., Chalar G., Rodríguez-Gallego L., 
Bonilla S. 

The chlorophyll-nutrient relationship varies with lake type and seasonality in subtropical 
lakes. 
Manuscrito sometido

• Haakonsson S., Rodríguez-Gallego L., Somma A., Bonilla S. 2017

Temperature and precipitation shape the distribution of harmful cyanobacteria in 
subtropical lotic and lentic ecosystems
Science of the Total Environment, 609.

• Haakonsson S., Rodríguez M.A., Carballo C., Pérez M.C., Arocena R., Bonilla S.
2020

Predicting cyanobacterial biovolume from water temperature and conductivity using a 
Bayesian compound Poisson-Gamma model
Water Research, 176

Presentaciones en congresos internacionales:

• Haakonsson S., Rodriguez M.A., Rodríguez-Gallego L., Arocena R., Carballo C.,
Bonilla S. 

Predicting cyanobacterial biovolume in a subtropical estuary through a Bayesian 
Compound Poisson-Gamma approach (2018).
IFHAB, 2nd Interdisciplinary Freshwater Harmful Algal Blooms Workshop, Toronto, 
Canada.
Modalidad: Presentación oral

• Haakonsson S., Rodriguez M.A., Rodríguez-Gallego L., Arocena R., Pérez M., 
Carballo C., Bonilla S.

Predicting planktonic cyanobacteria through a novel Bayesian approach (2019).
11th International Conference on Toxic Cyanobacteria (2019), Cracovia, Polonia
Modalidad: Póster 

9



Parte de los resultados de la tesis ha contribuido a la generación de los siguientes 
artículos:

• Haakonsson S., Maciel F., Rodríguez M. A., Ponce de León L., Rodríguez-
Gallego L., Arocena R., Pedocchi F., Bonilla S.

Improving cyanobacteria monitoring in estuaries combining Bayesian modeling and 
remote sensing 
Manuscrito en preparación

• Bonilla S., Aubriot A., Haakonsson S., Illarze M., Díaz I., Brena, B. 2021

Las floraciones de cianobacterias tóxicas comprometen el uso del agua del Río Negro, 
Uruguay 
INNOTEC No. 22 (e577)

10



1. Introducción general

11



1.1 Eutrofización cultural de los cuerpos de agua límnicos

El aumento de la carga de nutrientes en el agua conduce a mayores tasas metabólicas

alterando la estructura y la función de los ecosistemas acuáticos, proceso denominado

eutrofización. Si bien esto ocurre naturalmente, es acelerado por las actividades humanas

que aportan nutrientes que llegan a los cuerpos de agua, y se denomina eutrofización

cultural (de ahora en adelante eutrofización) (Dodds y Whiles, 2010; Paerl y Paul, 2012).

Los principales nutrientes en causar la eutrofización son el fósforo y el nitrógeno, dado

que son los  que  generalmente  controlan el  crecimiento  de  los  organismos  autotrófos

(Conley et al., 2009). 

Los  aportes  excesivos  de  estos  nutrientes  pueden  proceder  de  fuentes  puntuales

(industrias  y  saneamiento  urbano)  o  difusas  (agricultura  y  ganadería  principalmente).

Dentro de los diferentes tipos de uso de suelo, la agricultura es la actividad principal

asociada a la eutrofización, debido a la aplicación de fertilizantes y a las prácticas de

manejo empleadas (Carpenter et al., 1998; Moss, 2008). Su área incluso, puede tener una

relación lineal directa con los nutrientes en los cuerpos de agua de la misma (Kronvang et

al., 1995; Varanka y Luoto, 2015).  La carga de nutrientes que llega a los cuerpos de agua

depende,  además  del  tipo  de  uso del  suelo  (actividades  productivas,  grado  de

urbanización,  cobertura  vegetal,  etc.),  de  las variables  físicas  y  estructurales

(geomorfológicas y climáticas-meteorológicas) generando un escenario complejo para el

manejo (McFarland y Hauck 2001; Jeje, 2006). La relación entre el uso de suelo y los

nutrientes  en  el  agua,  por  lo  tanto,  puede  presentar  gran  variación  según  las

características  de  cada  cuenca  y  también  de  los  patrones  climáticos  de  cada  región

(Andersson y Nyberg, 2009; Varanka et al., 2015).

Durante  décadas  ha  habido  un  debate  basado  en  numerosos  estudios  científicos  que

evaluaron cuál de los nutrientes, si el P o el N, era la variable más importante para causar

eutrofización de los  cuerpos de agua límnicos  (Canfield,  1983;  Lewis  y Wurtsbaugh,

2008;  Paerl  et  al.,  2016;  Prairie,  1989).  De manera muy general  existen dos  grandes

hipótesis: la que sostiene que el P es el nutriente crítico en causar eutrofización, mientras

el  N  juega  un  papel  secundario  y  es  solo  es  limitante  en  ecosistemas  ya  eutróficos

(Schindler  et  al.,  1974,  1977,  2008;  Sterner,  2008;  Vollenweider,  1968)  y  la  que

argumenta que ambos nutrientes, N y P,son importantes para la eutrofización de los lagos
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(Elser et al., 2007; Lewis et al., 2011; Paerl et al., 2016; Wurtsbaugh et al., 2019). En

particular para climas cálidos (tropicales y subtropicales), se ha propuesto que el N podría

ser más importante que el P (Lewis, 2000, 2002; Talling y Lemoalle, 1998) por factores

asociados a diferencias climáticas. Esta postura ha sido debatida por algunos resultados

empíricos.  Por  ejemplo,  Huszar  et  al.,  2006,  no  encontraron  que  el  N  fuera  más

prevalente en limitar  la producción primaria  en su estudio con 192 lagos  y embalses

subtropicales y tropicales. Mientras otros estudios han concluido que sin importar región

ni clima, los lagos pueden ser limitados tanto por P o por N dependiendo de factores

locales como la morfometría del ecosistema acuático y las características de la cuenca

hidrográfica (Abell et al., 2012; Elser et al., 2007; Kosten et al., 2009). Por lo tanto, el

debate  sigue  abierto  y  es  necesario  contar  con  más  estudios  para  saber  cuál  de  los

nutrientes es el más importante en la eutrofización de los cuerpos de agua límnicos en

climas subtropicales. 

Los efectos causados por la eutrofización cultural son diversos, e incluyen la reducción

en la diversidad biológica y de la transparencia del agua, problemas para la potabilización

por mal sabor y olor del agua y por las floraciones de algas nocivas (FAN) (Smith y

Schindler, 2009). Las FAN por lo tanto pueden ser considerados como un efecto indirecto

de  la  eutrofización  o  como  “síntoma  secundario”  de  la  misma.  Particularmente  las

floraciones de cianobacterias, han generado mayor preocupación, por el aumento en su

frecuencia registrada y por la presencia de toxinas altamente toxicas, generando efectos

directos sobre la salud humana y animal limitando o impidiendo el uso del agua (Chorus

y Welker, 2021; Hart et al., 1999). 

1.2 Sinergia entre la eutrofización y forzantes climáticos

Los  patrones  climáticos,  precipitaciones,  vientos  y  las  variaciones  térmicas,  afectan

directamente  la  productividad  y  el  funcionamiento  de  los  ecosistemas  acuáticos

continentales. Las precipitaciones afectan indirectamente la magnitud de los aportes de

nutrientes  que  llegan  a  los  cuerpos  de  agua  desde  las  cuencas  hidrográficas  por  el

escurrimiento, así como a la dilución de los nutrientes presentes en el sistema. Según sea

la  duración  e  intensidad  de  las  precipitaciones,  las  mismas  pueden  favorecer  el

crecimiento de la biomasa del fitoplancton y el desarrollo de FAN (Paerl y Huisman,

2009; Paerl y Paul, 2012). 
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El  efecto  sinérgico  entre  las  precipitaciones  y  la  eutrofización  influye  de  manera

diferencial entre las diferentes regiones climáticas y a lo largo del tiempo. Por ejemplo,

en las regiones templadas, el crecimiento del fitoplancton es fuertemente estacional, con

dos picos máximos de biomasa, uno en primavera y otro en el verano (Dodds y Whiles,

2010).  En  condiciones  de  exceso  de  nutrientes,  estos  máximos  pueden  prolongarse

transformándose en uno solo pico y con los efectos del cambio climático (precipitaciones

y aumento de temperatura) esta tendencia se puede agravar (De Senerpont Domis et al.,

2013; Jeppesen et al., 2009). Sin embargo, para las regiones subtropicales y tropicales, el

conocimiento sobre la dinámica entre la eutrofización y las forzantes climáticas es más

limitado que en los ambientes de climas templados (De Senerpont Domis et al., 2013;

Reichwaldt y Ghadouani, 2012). Hay estudios que indican que los ecosistemas límnicos

de las regiones cálidas son más variables y por eso menos predecibles que los de zonas

templadas (Havens et  al.,  1999; Huszar et  al.,  2006; Lewis,  1996). Por ejemplo, para

ecosistemas de climas subtropicales el factor viento introduce grandes variaciones en las

relaciones entre la biomasa del fitoplancton y las concentraciones de nutrientes en el agua

(Crisci  et  al.,  2017;  Havens  et  al.,  1999),  mientras  que  en  los  climas  tropicales  los

cambios en la profundidad de la columna de agua, dado por época seca versus época

lluviosa, también es un factor clave en esta relación (Hoyer et al., 2005; Lewis, 2000).

Por otro lado, las predicciones climáticas globales pronostican que las precipitaciones

disminuirán en la mayoría de las zonas geográficas con climas subtropicales (Meehl et

al., 2007). Eso generará mayores tasas de evotranspiración y menor escurrimiento, por lo

que se espera que los efectos del cambio climático sean menores en comparación con

otras  regiones  climáticas  (De  Senerpont  Domis  et  al.,  2013).  Sin  embargo,  las

predicciones de cambio climático pronostican un aumento de las precipitaciones y de los

eventos extremos en algunas zonas geográficas con climas subtropicales como la zona sur

oeste de América del Sur, donde se encuentra Uruguay (Díaz, 2018). Esto implica que los

modelos generales globales no son adecuados para estas zonas y destaca la importancia

de realizar estudios en cada región para poder estimar los efectos combinados de los

forzantes climáticos y la eutrofización.
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1.3 Cianobacterias planctónicas y su éxito en los ambientes 
límnicos eutróficos 
Las cianobacterias son procariotas que realizan fotosíntesis oxigénica y evolucionaron

hace  más  de  2.900  millones  años  (Fournier  et  al.,  2021;  Schirrmeister  et  al.,  2016).

Actualmente son un grupo de gran diversidad morfológica y funcional particularmente en

ecosistemas límnicos  donde tienen un enorme impacto  en los  ciclos  bio-geoquímicos

(carbono y nitrógeno) de la biosfera (Whitton, 2012). 

El aumento de nutrientes proveniente de actividades antrópicas es reconocido como el

principal causante del aumento y gravedad de las floraciones de cianobacterias a nivel

mundial (Glibert y Burkholder, 2006; Huisman et al., 2018; Wurtsbaugh et al., 2019). A

medida que la concentración de nutrientes aumenta, ocurre muchas veces un cambio en la

comunidad fitoplanctónica  hacia  la  dominancia de cianobacterias  (Dokulil  y  Teubner,

2000; Dolman et al., 2012; Pick y Lean, 1987). Los rasgos que contribuyen al éxito de las

cianobacterias  en  cuerpos  de  agua  eutrofizados  incluyen,  la  capacidad  de  formar

vesículas de gas regulando la flotabilidad, la capacidad de fijar N2  cuando disminuye el

nitrógeno inorgánico disuelto  disponible,  alta  eficiencia para incorporar  el  CO2 aún a

bajas  concentraciones  gracias  a  los  CCM (CO2-concentrating  mechanism) entre  otros

(Pierce y Omata, 1988).

En los cuerpos de agua eutrofizados donde las condiciones para las floraciones son las

adecuadas, los forzantes climáticos juegan un papel fundamental sobre la proliferación de

cianobacterias  planctónicas  (Bormans  et  al.,  2005;  O'Neil  et  al.,  2012;  Reichwaldt  y

Ghadouani, 2012). Por un lado, el aumento de la temperatura favorece su crecimiento,

dado que muchas, pero no todas tienen su temperatura óptima de crecimiento por encima

de de 25 ºC, mayor a la óptima de la mayoría de las algas eucariotas (Huisman et al.,

2018).  El  aumento  de  la  temperatura  además  puede  favorecer  la  persistencia  de  las

floraciones por mayor tiempo por causar un periodo prolongado de estratificación donde

las cianobacterias que forman vesículas de gas se benefician regulando su posición en la

columna de agua (mayor acceso a la luz) (Deng et al., 2014; Wagner y Adrian, 2009). 

El efecto de los cambios en los patrones de las precipitaciones sobre las poblaciones de

cianobacterias es más impredecible. Por ejemplo, las precipitaciones tienen un efecto de

dilución  sobre  las  concentraciones  de  nutrientes  en  el  agua  y  directamente  sobre  la
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biomasa  de  los  organismos,  impidiendo  su  acumulación  y  desarrollo  (Reichwaldt  y

Ghadouani, 2012). Sin embargo, cuando las precipitaciones extremas son seguidas por

períodos de sequía se favorece el desarrollo de las cianobacterias, debido a que hay un

aporte  importante  de  nutrientes  que  sufre  un  proceso  de  concentración  debido  a  la

evaporación (Jeppesen et  al.,  2011; Reichwaldt y Ghadouani,  2012).  A pesar de estas

generalidades las cianobacterias  son un grupo de organismos altamente diverso a nivel

evolutivo  (reflejado  en  los  órdenes  y  familias)  y  pueden  responder  de  manera  muy

diferente a cambios ambientales.

En particular las cianobacterias tienen respuestas dispares frente a diferentes condiciones

de luz, mezcla y disponibilidad de nutrientes (Dolman et al., 2012; Reynolds et al., 2002;

Whitton, 2012). Por ejemplo, los individuos del género  Microcystis,  son sensible a la

mezcla y baja intensidad de luz, mientras que los de otros géneros como Planktothrix y

Raphidiopsis toleran mejor estas condiciones (Reynolds, 2006; Whitton y Potts, 2002).

Los géneros de cianobacterias también difieren en las toxinas que pueden producir, por

ejemplo,  especies  del  género  Dolichospermum  pueden  producir  microcistinas

(hepatoxinas), saxitoxinas (neurotoxinas) o anatoxinas (neurotoxinas) según la especie

(Li  et  al.,  2016).  El  género  Microcystis es  ampliamente  conocido  por  producir

microcistinas, mientras existen pocos registros sobre su capacidad de producir otros tipos

de toxinas (Hart et al,. 2016). Aunque estas características son ampliamente conocidas,

aún faltan estudios que profundicen en las respuestas de los grupos cianobacterianos, por

ejemplo, frente a los efectos causados por cambios en los patrones climáticos como las

precipitaciones. Para cada región climática, es entonces fundamental conocer cuáles son

los géneros prevalentes en los cuerpos de agua, y ampliar el conocimiento sobre cómo

responden a los cambios ambientales para poder predecir y evaluar potenciales riesgos en

diferentes escenarios. 

1.4 Modelos predictivos de eutrofización y de cianobacterias 
planctónicas  

Para medir el grado de eutrofización de los cuerpos de agua límnicos se usan diferentes

tipos de indicadores incluyendo variables químicas, físicas y biológicas. La producción

primaria refleja el  estado trófico de los cuerpos de agua,  por lo  que las variables de

abundancia  o  biomasa  de  microalgas  y  cianobacterias  son  considerados  indicadores
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directos de la eutrofización (Ferreira et al., 2011; Nürnberg, 1996). La concentración de

la  clorofila  a  (chla),  pigmento  universal  de  los  autótrofos, es  el  bioindicador  más

comúnmente  utilizado  por  ser  una  variable  robusta  y  fácilmente  estimada  en  el

laboratorio (OECD, 1982). Ha sido utilizada durante décadas como variable clave para

definir los niveles críticos de carga de fósforo que aceleran la eutrofización (Nürnberg,

1996; Søndergaard et al., 2011).  Otras veces se utilizan las concentraciones del fósforo

total  (PT)  y/o  del  nitrógeno  total  (NT)  como  indicadores  de  eutrofización  y/o

determinación del estado trófico de los cuerpos de agua (OECD, 1982; Salas y Martino,

2001). 

Para evaluar y predecir el grado de eutrofización de los cuerpos de agua a su vez se han

utilizado diferentes aproximaciones metodológicas (Vollenweider, 1968; Watson, et al.,

1992;  Zhang et  al.,  2013).  En la  década  del  ’60 surgieron,  para  ecosistemas lénticos

templados,  los  primeros  modelos  predictivos  lineales  de la  clorofila  a fitoplanctónica

utilizando  los  nutrientes  principales  (fósforo  total  (PT)  y  nitrógeno  total  (NT)  como

variables explicativas (Carlson, 1977; Vollenweider, 1968).  Más adelante se publicaron

nuevos  estudios  que  también  predecían  la  concentración  de  la  clorofila  a y  si  bien

surgieron  modelos  no-lineales,  la  mayoría  de  los  modelos  más  recientes  encuentran

robustas relaciones lineales entre la concentración de la clorofila a y los nutrientes (Basu

y  Pick,  1996;  Beaulieu  et  al.,  2013;  Van  Nieuwenhuyse  y  Jones,  1996;  Van

Nieuwenhuyse, 2007; Søndergaard et al., 2011). En las regiones más cálidas (tropicales y

subtropicales), se ha encontrado menor poder predictivo (Abell et al.,  2012; Canfield,

1983; Huszar et al., 2006), atribuido a que la limitación por luz es más prevalente, por ser

más turbios (Abell et al., 2012) y por tener redes tróficas más complejas (Abell et al.,

2006; Huszar et al., 2006).

Para los ecosistemas lóticos, solo en pocos casos se ha logrado un buen ajuste entre la

concentración  de  la  clorofila  a y  los  nutrientes  (N  y  P)  (Basu  y  Pick,  1996;  Van

Nieuwenhuyse  y  Jones  1996;  Van  Nieuwenhuyse,  2007),  debido  a  que  las  variables

hidrológicos  y  climáticas,  en  particular  el  caudal  y  las  precipitaciones,  tienen mayor

efecto sobre esta relación, generando un desacoplamiento entre las variables (Ha et al.,

1999). Por este motivo, en los ecosistemas lóticos, las concentraciones de nutrientes, más

que  la  clorofila  a, son  utilizados  como  indicador  de  eutrofización  en  los  modelos
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predictivos y para estimación del estado trófico (Dodds y Smith,  2016; Soares et  al.,

2007)

Para la predicción de biomasa y abundancia de cianobacterias también se han utilizado

una gran variedad de aproximaciones, tales como modelos de regresión lineal y no lineal

(Downing  et  al.,  2001;  Kosten  et  al.,  2012;  Persaud  et  al.,  2015),  modelos  aditivos

(Elliott, 2010) y redes artificiales neuronales (Ahn et al., 2010; Yang et al., 2016).  Más

recientemente, se han comenzado a utilizar aproximaciones estadísticas Bayesianas, tanto

en  modelos  predictivos  de  indicadores  de  eutrofización,  como  en  modelos  para

cianobacterias, tales como los redes Bayesianas (Johnson et al., 2010; Rigosi et al., 2015)

y las regresiones Bayesianos (Cha et al., 2014; Hamilton et al., 2009; Obenour et al.,

2014). La principal diferencia de la estadística Bayesiana con la estadística frecuentista

(clásica)  es  que  hace  uso  explícito  de  la  probabilidad  para  estimar  los  efectos  e

incertidumbres  para  la  inferencia.  Esto  permite  una  inferencia  más  lógica  y  flexible,

comparado con el uso del P-valor para rechazar o aceptar hipótesis, método muy afectado

además por el tamaño muestral (Amrhein et al. 2019; Burnham y Anderson 2002). El

trabajo  en  un  marco  Bayesiano  tiene  además  una  serie  de  otras  ventajas  frente  a  la

estadística  frecuentista,  entre  las  cuales  se  destaca  que  permite:  ajustar  modelos  más

complejos  más  fácilmente,  alcanzar  estimaciones  más  exactas  cuando  el  tamaño  de

muestra  es  pequeña  y  una  interpretación  más  fácil  y  más  directa  de  los  resultados

(Gelman et al. 2013; Krusch 2015). A su vez, los modelos ajustados en este marco, tienen

alto  poder  predictivo  y  permiten  una  cuantificación  realista  de  la  incertidumbre  y

separación del error de medición del error del proceso (Franks, 2018;  Hamilton et al.,

2009). Sin embargo, aún han sido poco aplicados para la predicción de indicadores de

eutrofización  (Cha  et  al.,  2016;  Malve  y  Qian,  2006;)  y  para  las  FAN  en  general

(Obenour et al., 2014).

1.5 Eutrofización en los ecosistemas límnicos de Uruguay 

Aunque  las  praderas  naturales  constituyen  el  ecosistema terrestre  dominante  del  país

(59%, 2015), ha disminuido drásticamente en las últimas décadas (71%, 2000) (Dinot,

2016), mientras la agricultura, junto a otras actividades productivas, han aumentado. Solo

entre los años 2005 y 2012 la superficie destinada a praderas artificiales aumentó en un

70 % y el cultivo de cereales 61 % (MGAP-DIEA, 2013). Estas actividades productivas
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tienen alto consumo de fertilizantes nitrogenados y fosforados. A esto se suma que el

tratamiento del agua de saneamiento no incluye remoción de nutrientes, en gran parte del

país, siendo una importante fuente puntual de nutrientes a los cursos de agua (Goyenola

et  al.,  2015;  Rodríguez-Gallego  et  al.,  2017),  al  igual  que  sucede  con  efluentes

industriales. Como consecuencia,  a lo largo de varias décadas estudios científicos del

país, incluso de nuestro grupo de trabajo, han evidenciado alto grado de eutrofización en

lagos,  embalses,  ríos  y estuarios  del  país  (Alonso et  al.,  2019;  Arocena et  al.,  2008;

Bonilla et al., 2015; Conde y Sommaruga, 1999; Conde et al., 2002; Chalar, 2006; Díaz,

2013; Goyenola et al., 2009, 2021;  Nagy et al., 2002). La cuenca del Río Santa Lucía,

está particularmente afectada siendo una de las más productivas del país (Arocena et al.,

2018; Aubriot et al., 2017; Díaz, 2013). A la vez es la fuente de agua potable para 60% de

la población del país teniendo de esta manera importantes conflictos entre intereses. Las

cianobacterias potencialmente tóxicas, a su vez, están ampliamente distribuidas y forman

floraciones  en  todos  los  tipos  de  ecosistemas,  incluso  en  sistemas  lóticos  donde

generalmente  son  menos  propensas  a  ocurrir  (Bonilla,  2009;  Bonilla  et  al.,  2015;

Haakonsson et al., 2014). El primer registro de una floración tóxica en el país fue en 1999

(De Leon y Yunes, 2001) y posteriormente han habido registros en todo tipo de agua

(Bonilla et al., 2015; Pírez et al., 2013). Asimismo han habido registros de dos casos de

intoxicación aguda en humanos. Un adulto en el embalse Salto Grande (Giannuzzi et al.,

2011) y una niña de dos años en la playa de Carrasco, Montevideo (Vidal et al., 2017), lo

que evidencia la problemática de la eutrofización y las floraciones de cianobacterias en el

país.

1.6 Justificación
Es fundamental ampliar el conocimiento sobre la eutrofización cultural y las floraciones

de  cianobacterias  potencialmente  tóxicas  para  las  regiones  subtropicales  ya  que  la

información disponible  es  fragmentada y la  problemática  es  creciente  (Bonilla  et  al.,

2015;  Goyenola et al., 2021; Rodell et al., 2018). Para Uruguay, localizado en una región

subtropical, los estudios existentes ya alertan sobre los efectos de la eutrofización en las

cuencas principales del país. Si bien existen evidencias para la región que demuestran que

las actividades productivas promueven la eutrofización (Barreto et al., 2017; Chalar et al.,

2017; Gorgoglione et al., 2020; Goyenola et al., 2015), hay diferentes visiones sobre sus

contribución relativa  en  promover  las  floraciones  de  cianobacterias  (Alcántara  et  al.,
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2021; Berreta y Carrasco 2021). Por otro lado, aun se necesitan más evidencias emipircos

para evaluar si el nitrógeno juega un papel más importante que el fósforo en el control de

la biomasa del  fitoplancton como propuesto en modelos teoricos-conceptuales (Lewis

2000;  Lewis  2002;  Talling  y  Lemoalle,  1998).  Estudios  recientes  sugieren  que  las

diferencias dada por la morfometría y origen de los lagos (Abell et al., 2012; Elser et al.,

2007;  Kosten  et  al.,  2009)  podrían  ser  más  importantes  que  los  factores

regional/climáticos.  Por  estos  motivos,  es  necesario  ampliar  el  conocimiento  sobre  la

eutrofización en latitudes intermedias a través de datos empíricos y modelos predictivos,

que permitan inferir la importancia relativa de los nutrientes (N vs P) y demostrar su

relación  con las  actividades  productivas  en las  cuencas  hidrográficas.  Las  tendencias

climáticas  generales  indican  que  en  las  regiones  subtropicales  disminuirán  las

precipitaciones (promedio anual) (IPCC, 2007), sin embargo este no es el caso para la

región suroeste  de  América  del  Sur  (Cabré  et  al.,  2015;  Díaz  2018).  En esta  región

particular se espera un aumento de las precipitaciones para verano y otoño (Cabré et al.,

2015),  época  con  mayor  ocurrencia  de  floraciones.  Esto  implica  que  son  necesarios

estudios  a  nivel  regional  para  evaluar  adecuadamente  los  efectos  causados  por  las

variaciones climáticos. Esto es aún más importante al tomar en cuenta que la región de

estudio está cubierta por una densa red hidrográfica de ecosistemas lóticos que presentan

una relación  más inmediata  con las  precipitaciones  comparado con,  por  ejemplo,  los

sistemas lénticos. Finalmente, es conocido que las cianobacterias planctónicas dominan

en  los  ambientes  acuáticos  eutrofizados  (Dolman  et  al.,  2012;  Pick  y  Lean,  1987),

mientras  que,  el  papel  de  las  variables  relacionadas  con  el  clima  (temperatura  y

precipitaciones)  son  menos  estudiadas,  particularmente  en  regiones  subtropicales  (De

Senerpont  Domis  et  al.,  2013;  Reichwaldt  y  Ghadouani,  2012).  Para  esto  se  deben

instrumentar más estudios que profundicen en identificar,  por ejemplo,  cuáles son las

cianobacterias más frecuentes y las biomasas que alcanzan. Es también necesario avanzar

en el desarrollo de modelos matemáticos flexibles que permitan determinar las variables

más  importantes  y  mejorar  la  predicción  de  la  biomasa  fitoplanctónica  y  de  las

floraciones de cianobacterias.
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2. Hipótesis e objetivos
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2.1 Hipótesis

Hipótesis 1:

Los ecosistemas lóticos subtropicales son sensibles a la eutrofización mediada por los 
efectos combinados de la agricultura y las precipitaciones resultando en aumentos en los 
niveles de nutrientes. 

Predicción 1: 

El  aumento  de  la  concentración  de fósforo  total  y  nitrógeno  total  en  el  agua  en
ecosistemas lóticos se relacionan positivamente con el aumento de la superficie de tierra
destinada a la agricultura y con las precipitaciones acumuladas.

Hipótesis 2: 

En los lagos subtropicales, el aumento de las concentraciones de nutrientes favorece el
crecimiento del fitoplancton en forma diferencial según el tipo de ecosistema en cuanto a
la morfometría y el origen.

Predicción 2:

Se puede predecir la concentración de clorofila a fitoplanctónica a partir de  los nutrientes
del agua si se tiene en cuenta el tipo de ecosistema (morfología y origen).

Hipótesis 3: 

En los ecosistemas subtropicales eutróficos la biomasa de las cianobacterias planctónicas
responde positivamente con el aumento de la temperatura en interacción con variables
hidrológicas.

Predicciones 3 y 4:

La temperatura y las precipitaciones son predictores de la biomasa y de la composición 
de las cianobacterias siendo la respuesta diferente entre ecosistemas lénticos y lóticos.

Se  puede  estimar  la  probabilidad  de  ocurrencia  de  floraciones  de  cianobacterias
utilizando la temperatura del agua y variables hidrológicas en condiciones de eutrofia.
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2.2 Objetivo general

Determinar  y  predecir  los  efectos  de  forzantes  climáticos  y  antrópicos  sobre  la
distribución y biomasa del fitoplancton y de las cianobacterias planctónicas en una región
subtropical.

2.3 Objetivos específicos

1: Determinar el efecto de los cambios en el uso del suelo sobre los indicadores de 
eutrofización (clorofila a y fósforo total) y estimar los efectos combinados de las 
precipitaciones sobre esta relación. 

2: Evaluar el efecto del tipo de lago y el estado trófico en la predicción de la 
concentración de clorofila a a partir de los nutrientes, nitrógeno total y del fósforo total. 

3: Establecer las diferencias en la distribución de los valores de los principales 
indicadores de eutrofización y de las cianobacterias formadoras de floraciones 
comparando ecosistemas lóticos y lénticos.

4:  Determinar el efecto de las variables relacionadas a la hidrología y la temperatura del 
agua como factores clave para predecir la biomasa de cianobacterias en ecosistemas 
eutróficos.
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3. Aproximación metodologica general
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3. Aproximacion general

La  aproximación  general  utilizada  para  alcanzar  los  objetivos  planteados  es  la
modelación empírica. Se desarollarán diferentes modelos para determinar los efectos de
las variables forzantes (antrópicas y climáticas) sobre los indicadores de eutrofización y
las cianobacterias planctónicas (figura 2). Los datos utilizados para los análisis provienen
de  muestreos  propios  realizados  durante  la  tesis  y  de  datos  públicos  de  la  OAN
(Observatorio  Ambiental  Nacional)  y  de  INIA (Instituto  Nacional  de  Investigacion
Agropecuaria).  Además,  algunos  datos  fueron  brindados  por  INUMET  (Instituto
Uruguayo de Meteorología) e IMFIA (Instituto de Mecánica de los Fluidos e Ingeniería
Ambiental, Facultad de Ingeniería). También se recopilaron  datos históricos de diferentes
informes técnicos, revistas científicas y datos no publicados de diferentes proyectos de
investigación  de  la  Sección  Limnología  de  la  Facultad  de  Ciencias  (Proyecto  ANII
FCE6384). En particular, para el análisis de uso de suelo se usaron métodos de? sistemas
de informacion geográfica (SIG) para obtener las áreas destinadas a cada uso de suelo en
los  tres  periodos  de  tiempo  analizados  (2005,  2010  y  2016),  que  fuera  validado
posteriormente  en  el  campo  (muestreos  realizados  en  2016).  La  metodología  y  en
particular los modelos empíricos desarrollados para alcanzar cada objetivo especifico son
detallados en cada capítulo.  En la figura 2 (en inglés) se resume de manera gráfica la
aproximación metodológica empleada . 
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Figura 2: Resumen gráfico de la aproximación utilizada para comprender los efectos de 
las variables forzantes sobre los indicadores de eutrofización. El diagrama presentado fue
utilizada durante la defensa oral de la tesis (15/03/2022). 
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4. Resultados
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I: Influence of land use changes and hydrology on freshwater 
eutrophication, Uruguay

En este capítulo, presentamos las tendencias de los últimos 20 años en los niveles de
fósforo  en  los  cuerpos  del  agua  del  país  y  realizamos  un  análisis  para  evaluar  las
influencias de las actividades productivas utilizando los usos de suelo de las cuencas
hidrográficas y el efecto de las precipitaciones. Para este último análisis seleccionamos la
cuenca del río St. Lucía (área: 13.310 km²). Este río tiene gran importancia para el país
siendo uno de los principales polos de producción de alimentos a escala nacional (Achkar
et al., 2012) y ser fuente de abastecimiento de agua potable (Planta de Aguas Corrientes,
OSE) a más de la mitad de la población del país (1.700.000 habitantes). 
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Influence of land use changes and hydrology on freshwater 
eutrophication, Uruguay

Highlights:

• Eutrophication is widespread in the main waterbodies of Uruguay.

• The most influential predictor of total phosphorus (TP) was agricultural land 

use/land cover.

• Rainfall had a positive effect on TP depending on catchment characteristics, major

effects was found in catchments with low soils and steep slopes. 

• Dairy farming is also an large source of phosphorus affecting freshwater quality. 

Abstract

Changes in  land use/land cover (LULC) due to  anthropogenic activities can result  in

water  quality  deterioration,  eutrophication  and  phytoplankton  blooms,  among  other

negative effects on freshwaters. Lotic water bodies are highly dependent on flow and thus

on the precipitation regime, being the low plain lotic ecosystems particularly sensitive to

the  effects  of  LULC changes.  However,  the  effects  resulting  from the  interaction  of

LULC,  catchment  characteristics  and climate  are  not  completely  understood  in  these

ecosystems,  particularly  in  the  subtropical  regions  of  South  America,  where  major

anthropogenic  activities  are  ongoing. We conducted  a  survey to  summarize  the  total

phosphorus (TP) trends over the last 20 years in 67 aquatic ecosystems (n = 5900) of

Uruguay. Next, we analyzed a case study of critical importance to drinking water in order

to identify the effects of LULC changes, flow and rainfall on TP levels. For this purpose,

we selected streams of four sub-catchments of the Santa Lucía River (SLR) and analyzed

the main productive activities and LULC in three time windows (2005, 2010, 2016).

Overall,  our results  indicated  a  clear  trend  towards  eutrophication,  with  TP  levels

generally characteristic of eutrophic to hypereutrophic conditions in all major watersheds

of the country. At the sub-catchment level, agriculture (in % of land use) was the most

important predictor of TP, however in the most eutrophic stream dairy farming was as

relevant as agriculture regarding the amount of P exported. Rainfall (7-day accumulated)

had a positive effect on TP in one of the studied ecoregions with low levels of agriculture

(< 5%) and no dairy production, suggesting a high vulnerability to climate change in that
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area.  Furthermore,  the  expected  changes  in  rainfall  patterns  together  with  land  use

intensification can lead to a worsening of the current freshwater situation. There is an

urgent  need  to  implement  effective  management  plans  and  measures  to  mitigate

eutrophication and protect freshwater resources. 

1. Introduction

Productive land use/land cover (LULC) has increased in the last decades to sustain the

growing world population and consumption (Foley et al., 2005; Godfray et al., 2010).

Natural ecosystems have been deeply modified by anthropogenic uses like agriculture,

dairy farming and urbanization. These activities export significant nutrient loads, mainly

phosphorus (P) and nitrogen (N), contaminating the waterbodies (Carpenter et al., 1998;

Giri and Qiu, 2016; Vörösmarty et al., 2010). Main consequences include eutrophication,

loss in ecosystem functioning, loss in biodiversity, algal blooms and taste and odor of

water (Dodds, 2006; Dodds and Smith, 2016; Newbold et al., 2015; Wurtsbaugh et al.,

2019). Contaminant exports from LULC are broadly classified into non-point sources,

spread across large surface areas reaching freshwaters by runoff (e.g., agriculture), and

point  sources,  which  originate  from  a  single  discharge  outlet  (e.g.,  effluents  of  the

milking parlor) (Carpenter et al., 1998). Nutrients from non-point sources are difficult to

determine and to control due to the complex and diffuse nature of interaction between

runoff and landscape (Carpenter et al., 1998; Chiwa et al., 2012, Delkash et al., 2018).

Although nutrient levels from point sources are easier to confine and regulate, in practice,

treatment and control measures are many times limited or insufficient, resulting in a large

impact on freshwater nutrient levels (Davis and Koop, 2006). The direct access of dairy

cattle  to  aquatic  ecosystems  is  a  particular  case  of  point-non-point  source  of

contamination, resulting in an increase of nutrient loading to freshwaters (Chalar et al.,

2017; Conroy et al., 2016). Moreover, the influence of non-point and point contamination

from both agriculture and animal production sources is tightly related and dependent on

land characteristics, climate, rainfall patterns and local farming practices (Khan et al.,

2020;  Reddy  et  al.,  2018).  Therefore,  to  preserve  global  freshwater  ecosystems  and

minimize eutrophication effects, studies that attempt to identify the relationship between

LULC changes and regional catchment characteristics should be promoted.
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Climate patterns are unique in each region and have a direct influence on river water

quality and quantity (Macklin and Lewin, 2019). For instance, the interaction between

rainfall and LULC may directly influence the water nutrient levels in rivers, particularly

in regions with fertilized soils. In the review paper by Hart et al. 2004 this was clearly

demonstrated. P loss by rainfall runoff was 4.5 times greater in fertilized compared to

unfertilized  fields.  Comparing  catchments  with  similar  characteristics  (LULC,  size,

lowland)  in  temperate  Denmark  (Europe)  and  subtropical  Uruguay  (South  America),

Goyenola et al. (2015) found that P exports to streams were explained by the different

climatic rainfall patterns between countries (Goyenola et al., 2015). Therefore, studies on

a region-by-region basis are needed to determine and predict the effect of LULC and its

interaction with climate on water eutrophication.

Located in a lowland region of Southern South America, Uruguay (176.000 km2, between

33° and 35° S) has a dense freshwater network. Eutrophication processes of both lotic

and lentic freshwaters have been going on for decades (Alonso et al., 2019; Bonilla et al.,

2015; Conde and Sommargua, 1999). Several large rivers and lentic ecosystems show

signs  of  water  deterioration  in  line  with  the  increase  in  productive  LULC activities

(Goyenola et  al.,  2021).  A clear example is  the Santa Lucía River (SLR) system, the

principal water source for 60% of the Uruguayan population. Intensive agro-industrial

activities are carried out in the SLR basin generating an alarming situation regarding

water quality, being one of the most threatened basins in the country (Achkar et al., 2012;

Aubriot  et  al.,  2017;  Díaz,  2013; Gorgoglione et  al.,  2020; MVOTMA, 2020).  Great

social  and  political  concern  arose  when  a  large  cyanobacterial  bloom  event

(Dolichospermum sp.) caused an unpleasant smell and taste in tap water in 2013 (Aubriot

et al., 2017). The non-point sources account for ~ 80% of the nutrient contamination in

this river system (Gorgoglione et al., 2020; MVOTMA, 2020). In several sub-catchments

of this basin, though, dairy farming is responsible for a large part of the P exported to

waters  due  to  the  lack  of  proper  effluent  treatment  and direct  access  of  livestock to

streams, as demonstrated in recent studies (Chalar et al., 2017; MVOTMA, 2020). No-till

farming  may  also  accelerate  nutrient  exports  due  to  the  P stratification  in  the  upper

centimeters of the soil and the use of soluble fertilizers, making labile P more prone to

transport via runoff (Sharpley, 2015; Piñeiro, 2021). 
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In this  study,  and for the first  time,  we carried out  a combined spatial  and temporal

mapping of TP levels in the freshwaters of the country to visualize the general status and

temporal evolution of eutrophication. Then, we analyzed TP levels of four catchments

located in the upper SLR basin using three time frames of LULC classifications (2005,

2010 and 2016).  The objectives of this study were to map TP trends in freshwaters of

Uruguay and to determine the effect  of LULC changes on TP levels  in streams with

contrasting LULC, including hydrology (flow and rainfall), and catchment characteristics

(geomorphology). We hypothesized that TP levels of streams in the upper SLR watershed

will be highly affected by the increase in agricultural land cover and that rainfall will

positively interact with this effect. 

2. Material and Methods

2.1 Study area

Uruguay is  located  on  the  Atlantic  Coast  of  South America  (Fig.  1)  within  a  humid

subtropical climate (Kottek et al., 2006). The seasonal distribution of rainfall is variable

without distinctive rainy or dry periods, resulting in the occurrence of periods of drought

at any time throughout the year with high spatial  variability (Díaz et  al.,  2019).  The

predominant ecosystems are natural grasslands (Fig. 1), but in recent decades both large

LULC changes and intensification of productive activities have increased, particularly in

the south and southwest expanding towards the central region (Gazzano et al.,  2019).

Agriculture clearly expanded and intensified between 2000 and 2020, particularly for

soybean and milk production (Fig. S1). As a result, the use of fertilizers (Kg/Ha arable

land) showed an overall increase in the period (Fig. S1, Data sources: World Bank and

DIEA (2006, 2012, 2020)). 

Four sub-catchments, located in the upper SLR basin, were selected for this study (Fig.

1). The flow regimes of streams in this area were classified as “highly flashy” varying

between 0.9-1.3 due to the R-B Index (Richards-Bakers Flashiness Index) (Goyenola et

al., 2015). The R-B index characterizes the stream flow variability through measurements

of the absolute day-to-day fluctuations of inflow relative to total discharge. The four sub-

catchments  are  located  within  two  ecoregions  with  different  geomorphological
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characteristics  (Table  1).  The  “Escudo  Cristalino”  ecoregion  (sub-catchment  1)  has

mainly deep soils and the main LULCs are cultivated pastures and agriculture, while the

“Sierras  del  Este”  ecoregion (sub-catchments  2 to  4)  has  shallow soils  and the main

activities are livestock ranching on natural grasslands and afforestation.

 

2.2 Data sets and sampling

TP data was obtained from studies run by the University of the Republic (UdelaR) and

the Ministry of the Environment (DINACEA) (compiled by Bonilla et  al.,  2015) and

from  the  National  Environmental  Observatory  (OAN)

(https://www.dinama.gub.uy/oan/geoportal/;  period  2015-2020).  The  final  dataset

includes TP from both lotic and lentic waterbodies and spanned from the year 2002 to

2020 (n = 5900, lotic = 73%, lentic = 27%). We then selected four sub-catchments (1-4)

of the SLR basin for a more complete analysis. We defined a single sampling point in

each sub-catchment that were sampled 3 to 4 times per year between 2005 and 2010 by

the Ministry of the Environment of Uruguay as part of their monitoring program (n = 92).

In 2016 we sampled the same four sub-catchments twice at the same sites (n = 8). In the

sampling  campaigns  of  2016,  temperature,  pH,  dissolved  oxygen,  conductivity,  and

turbidity were measured in the field, while total nitrogen (TN) (Valderrama, 1981), total

phosphorus (TP) (Valderrama, 1981) and chlorophyll a (chla) (ISO, 1992) were estimated

in the laboratory. For sub-catchment 1, stream flow data was estimated by the Uruguay

National Water Board (DINAGUA), from water level measurements obtained three times

a day at the hydrometric station located in Florida city, just downstream of the sampling

station  for  sub-catchment  1  (Fig.  1).  For  catchments  2  to  4,  flow was  estimated  by

Santiago  Narbondo  and  Christian  Chreties  using  the  GR4J  rainfall-runoff  model

calibrated in the study region (Narbondo et al., 2020). Daily accumulated rainfall was

obtained 30 days before each sampling date from three meteorological stations (“Minas”,

“La  Calera”,  and  “Florida”)  belonging  to  the  Uruguayan  Institute  of  Meteorology

(InuMet). Then, accumulated rainfall was estimated 3, 7, 15 and 30 days before each

sampling date using the R packages “zoo” (Zeileis and Grothendieck, 2005). 

  

2.3 LULC classification 
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The current national land use (2020-2021) was obtained from the Ministry of Livestock,

Agriculture and Fisheries (MGAP) (MGAP, 2021). For the four selected sub-catchments

of  the  SLR,  the  LULC  determination  was  done  using  supervised  classification  of

LANDSAT 5TM (2005 and 2010) and LANDSAT 8OLI (2016) satellite images. They

were  classified  into  seven  categories:  natural  grasslands,  agriculture  (rain-fed  crops:

cereal,  oil  seed  and  forage,  including  grass  and  legume  pastures),  bare  land  for

agriculture, afforestation (the conversion of grassland and shrubland to tree plantations,

sensu Farley et al., 2005), bare land for afforestation, natural forest, and water. The bare

lands were grouped according to their main use, agriculture and afforestation respectively

for analysis. The 2016 classification was validated in the field with a confidence level of

90%. 

To estimate the importance of dairy production in stream TP compared to agriculture we

estimated the number of dairy cows per catchment and study year. The number of dairy

cows was obtained from DICOSE (“División de Contralor de Semovientes") based on

farmers'  sworn statements.  The total  number  of  cows from farms that  declared dairy

farming  as  their  main  activity  was  used  as  estimator.  To obtain  the  total  number  of

animals per catchment, we assumed that the number of cows in each “DICOSE count

section” (named police area) was proportional to the area of each section (the area of the

DICOSE count section did not exactly match the area of the catchments).

2.4 Data analysis

2.4.1 TP spatial and temporal trends at a national scale

For the construction of the geo-referenced maps of the TP trends, the complete data set (n

= 5900) was divided into three time periods (2002-2008, 2009-2014, 2015-2020). The

data per site were afterwards classified by: 1) number of TP cases below 25 µg/L of the

total for the period (%) and 2) number of TP cases above 75 µg/L of the total for the

period  (%).  The  first  threshold  is  the  maximum  TP level  in  Uruguayan  regulations

(decree 253/79) for all types of water and the second indicates eutrophic-hypereutrophic

conditions (Cunha et al., 2013; Lamparelli, 2004). Finally, sites were also classified due

to maximum and average TP values for each time frame and 12 geo-referenced maps

(four maps per period) were obtained using the GIS program ArcMap10.   
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2.4.2 Estimation of the effect of LULC on TP in SLR sub-catchments

We selected four sub-catchments of the SLR system to explore the effects and importance

of  different  environmental  variables  on  stream  TP levels  using  a  classification  and

regression tree analysis (CART) (Breiman et al., 1984). The variable selected first is the

most  important  one  or  has  the  most  effect  on  Chla  (Qian  and Anderson 1999).  The

environmental  (explanatory)  variables  included:  total  area  of  afforestation  (%  of

catchment), agriculture (% of catchment) and natural grasslands (% of catchment), river

flow (m3/s), accumulated rainfall (mm) 3, 7, 15 and 30 days before sampling (multiplied

by  the  normalized  catchment  area,  ha),  number  of  dairy  cows  (normalized  by  the

catchment area), water temperature (°C), and the catchment categorical variables (1 to 4)

and  year  (2005,  2010,  2016).  TP,  flow,  dairy  cows  and  rainfall  variables  were  log-

transformed  to stabilize  variance  and  to  make  the  variables  symmetric  (Qian  and

Anderson 1999). Subsequently, we performed a hierarchical model within a full Bayesian

framework  to  estimate  the  effects  of  agriculture  and  rainfall  on  water  TP.  We  also

performed an initial model including flow, however only minor effects were estimated

(data not shown). To accurately estimate the effects of the variables, catchment (space)

and year (time) were modeled as random effects. 

Our  model  assumes  that  the  logarithm  of  total  phosphorus  (log(TP))  has  a  normal

distribution, with mean μ, and standard error σ:  

log(yijk) ~ Normal(μijk, σ)

μijk = β0 + β1,j Agriijk + β2,j Acc_Rainijk +  ηk

β1,j ~  Normal (0, σβ1)

β2,j ~ Normal (0, σβ2)

ηk ~ Normal (0, ση) 

where log(yijk) is the ith observed log(TP) value (i = 1,…, Njk) from catchment j (j = 1,

…, 4) in years k (k = 1, 2 y 3). βo defines the intercept, β1,j  defines the random slope for

agricultural  LU (Agri)  and β2,j the  random slope  for  the  7-days  accumulated  rainfall

(Acc_Rain).  ηk are  temporal  random effects  given  by  year  of  sampling.  Finally,  the
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parameters σβ1,  σβ2 and σk  are the standard deviation associated with catchments and year

(i.e., model prediction error).

After fitting the model,  posterior predictive plots  were used to visualize the effect of

agriculture on stream TP levels. For each catchment, the probability of exceeding 50 μg/L

of TP due to agriculture was estimated within the range of our data set (0.05 to 35%). We

used this threshold as an intermediate level (mesotrophic-eutrophic conditions) between

the 25 μg/L accepted level and eutrophic-hypereutrophic conditions (75 μg/L) (Cunha et

al., 2013; Lamparelli, 2004).

The model was fitted with the "rethinking" package in R (McElreath, 2020), which uses

an MCMC algorithm to sample from the posterior distribution of parameters. We ran 4

chains for 10000 iterations, discarded 3000 (warmup) and the thinning was set to 1 to

obtain a total of 2800 MCMC samples. Diffuse prior probability distributions (priors)

were assigned to all parameter values. Posterior distributions of individual parameters

were summarized as  medians  and 95% credible  intervals.  Posterior  predictive checks

were also conducted to examine model fit (McElreath, 2017). Convergence of the chains

was assessed using visual inspections of trace plots and the rhat values for all parameters

were assured to be below 1.1 (Gelman et al., 2014). All plots and statistical analyses were

done in the R environment (R Core Team, 2020).

3. Results

The phosphorus concentration in Uruguayan freshwaters in general showed an increasing

trend over time (Fig. 2). A significant aggravation can be observed in some regions of the

country (I: Río Cuareim, II: Río Uruguay, III: Río Negro and IV: Coastal lagoons, see

legend of Fig. 2). Furthermore, in the last time period (2015-2020), in most of the sites

(60% of the total) TP were >75 µg/L in >50 % of the samplings  (Fig. 2, second panel)

indicating  eutrophic  to  hypereutrophic  conditions.  In  the  SLR  basin,  hypereutrophic

conditions (site mean >135 µg/L) were observed as early as the first period (2002-2008)

(Fig. 2). 
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In the four selected SLR sub-catchments TP increased between 2005 and 2010 (Fig. 3), a

trend that continued for catchment 1 up to 2016 (Fig. 3). This catchment also had the

highest TP values observed during the study period (Fig. 3), while the TN levels were

also  the  highest  among these  catchments  (catchment  1 mean value= 1.0  ±  0.4  mg/L

compared to catchments 2 to 4 mean value of 0.4 ± 0.2 mg/L; data only available from

2010 to 2016, data not shown). The sub-catchments located within the same ecoregion

(“Sierras del Este”, catchments 2-4) had in general similar values in most variables (TP,

TN and stream flow values, Fig. 3 and Fig. S2). The chla values were low (<4 µg/L) for

all sub-catchments, except for two high values observed in catchment 1 (~12 µg/L) after

extreme  rainfall  (7-days  accumulated  >400  mm)  (Fig.  S2).  The  “Sierras  del  Este”

catchments were also distinctive in the rainfall patterns compared to sub-catchment 1, as

lower values were registered. In addition, only catchment 1 received high to extremely

high rainfall events (7-days accumulated >200 mm) before samplings (Fig. S2). 

Agricultural LULC increased in all catchments from 2005-2016 (varying between +30%

and +150%, Fig. 4, table S2). In catchment 1, dairy production, estimated by the number

of dairy cows, was an important activity which also increased during the study period

(+35%) (Table S2). However, this change was lower compared to the agricultural land

use  area  which  increased  by  93%  (Table  S2).  The  number  of  dairy  cows  slightly

increased in catchments 3 and 4 in 2010, although the number of dairy cows per hectare

was very low in all three catchments (<0.01) located in the “Sierras del Este” ecoregion,

thus  this  activity  can  be  considered  negligible  (Table  S2).  In  catchment  1  the  area

designated for artificial water bodies (reservoirs and cutwaters) increased by one order of

magnitude in five years (from 0.2 to 2.2 km2 between 2005 and 2010) (Table S2, Fig. 4).

In  catchments  2-4  an  important  increase  of  afforestation  was  observed,  reaching  its

maximum percentage in catchment 4 (20.4%) and a total increase of +84% in catchment

2.

The  CART  exploratory  analysis  showed  that  agriculture  together  with  accumulated

rainfall (7 days) were important variables to explain TP levels in the studied streams (Fig.

5). Agriculture was the most important varaible (Fig. 5, R2=0.65) and when it was above

10.5% of  land use,  the  mean  TP concentration  in  water  exceeded 130 μg/L (Fig.  5,

37



MSE=1704,  obs=9). Rainfall  (7  days  accumulated),  played  a  role  for  explaining

differences  between  TP values  only  in  the  catchments  where  agriculture  was  below

10.5%, having a positive effect on TP in streams. To further explore and estimate the

effects of TP and rainfall, we conducted a Bayesian hierarchical model accounting for

both  temporal  and spatial  effects.  The results  of  the  model  were  consistent  with  the

CART analysis, as they showed a clear positive effect of agricultural surface area on TP

in catchment 1 (Fig. 6). Accumulated rainfall (7 days) showed a minor positive effect on

TP levels only in catchments 2 to 4 (Fig. 6). The effect of agriculture on streams was

visualized by constructing probabilities of exceeding the TP threshold level of 50 µg/L

(Fig. 7). The probability of exceeding the tier was highest in catchment 1 and only with

15% of agricultural land use the probability of exceeding this level was close to 1. For the

catchments of the “Sierras del Este” ecoregion, the probability of exceeding the tier was

lower. Again, these catchments showed a similar pattern among them (almost identical

response in catchments 2 and 3) (Fig.7).

4. Discussion

4.1. General trends of total phosphorus

The  overall  global  TP  trends  in  Uruguayan  freshwaters  indicated  eutrophic  to

hypereutrophic conditions and an aggravation over the last 20 years. This is consistent

with previous synoptic articles which have revealed eutrophication of Uruguayan inland

waters (Alonso et al., 2019; Bonilla et al., 2015; Conde and Sommaruga, 1999; Goyenola

et al., 2021; Nagy et al., 2002). Although with differences in the amount of the existing

data, we found an increment in TP towards hypereutrophic conditions in four regions of

the  country  (Río  Cuareim,  Río  Uruguay,  Río  Negro  and  the  coastal  lagoons  of  the

Atlantic coast), with overall mean TP values above 75 µgL-1 and maximum values higher

than 135 µgL-1 at the end of the studied period. This trend has taken place together with

changes  in  productive  activities,  concurrently  with  an  increase  in  the  extension  and

intensification of agriculture (Baeza et al., 2014; Gazzano et al., 2017; Rama et al., 2018).

The SLR basin showed signs of hypertrophy as early as 2002, being the region that has

experienced the greatest LULC changes through time (Achkar et al., 2012; Aubriot et al.,

2017). In the last two decades, LULC destined to soy bean has increased in the country ~

16 times from virtually zero, while afforestation and milk production have increased ~
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2.5 and ~ 1.8 times, respectively (see Fig. S1), a rising trend that is expected to continue

(Torremorell et al., 2021; Zabel et al., 2019;). The intensification of productive activities

is  linked  to  the  increase  in  the  use  of  fertilizers  and  pesticides,  resulting  in  loss  of

biodiversity and eutrophication of the waters (Aubriot et al., 2017; Gorgoglione et al.,

2020; Soutullo et al., 2020).

Our study, for the first time, showed the temporal changes in the last 20 years of the main

basins, highlighting hotspots that involved the main rivers (Río Negro, Río Uruguay and

SLR)  and  coastal  lagoons.  We  showed  that  monitoring  efforts  are  recent  and

discontinuous in most of the country's watersheds making it a challenge for establishing

long  term  trends  and  the  response  to  further  landuse  change  or  management.

Furthermore, most of the monitoring efforts are concentrated on large high order rivers

within large basins. The inclusion of  sampling sites of low order streams and rivers in

monitoring  programs  could  improve  the  cause-consequence  identification  in  water

quality and environmental management since these ecosystems rapidly respond to LULC

changes (Stålnacke et al., 2004)

The high TP levels found in the water (> 75 µgL-1) are a robust indicator of LULC uses

and  changes  like  agriculture,  dairy  farming  and  afforestation  expansion  and

intensification among others, factors that have globally been identified as responsible for

eutrophication (Jones and Downing, 2009; Liu et al., 2014). In the country's watersheds

that have a low intensity of agro-industrial activities (extensive livestock ranching), total

phosphorus and total nitrogen are respectively ~ 19 and 3 times lower than those water

bodies located in regions with intensive and multiple productive activities (Goyenola et

al.,  2021).  Although not included in our study,  productive areas (dairy farming)  with

riparian forest and animal access restrictions to streams (low order streams, west region

of SLR) showed lower levels of eutrophication than areas without this type of protection

(Chalar  et  al.,  2017),  indicating  that  management  measures  and  good  practices  are

alternatives to allow high productivity without high impacts on water quality (Wilcock et

al., 2013). In our study, the high levels of total phosphorus observed in the reservoirs of

large  rivers  (Río  Negro  and  Río  Uruguay)  may  trigger  phytoplankton  blooms,  a

phenomenon frequently seen in those ecosystems (Aubriot et al.,  2020; Bonilla et al.,
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2021; Ferrari, 2020; Kruk et al., 2019). Particularly, in the last analyzed period of our

study (2015-2020), coastal lagoons located on the Atlantic watershed showed an increase

in  TP levels  alerting  to  an  eutrophication  process.  Although  several  natural  coastal

lagoons  are  biosphere  reserves  and  RAMSAR  sites due  to  their  biodiversity  and

ecosystem relevance,  they have also been subject to  human impact and to occasional

blooms  (Bonilla  et  al.,  2006;  González-Madina  et  al.,  2019;  Pérez  et  al.,  1999;

Rodríguez-Gallego et al., 2017). Overall, eutrophication is a critical issue for Uruguayan

freshwaters compromising their use and sustainable development. 

4.2. Eutrophication and LULC changes in the Santa Lucía River basin

Unlike previous studies (Gorgoglione et al., 2020; Goyenola et al., 2015), our work on

the RSL basin analyzed a long period (11 years) including three time windows of LULC,

gaining in  accuracy to  clarify  the effect  of  each LULC from other  factors  related to

catchment characteristics. Our long-term data showed that when agriculture reached more

than 10% of the catchment area, a clear effect on TP concentration in water was found. A

similar result was also found in a nearby watershed of a coastal lagoon (Martínez, 2021).

These findings suggest that 10% of the LULC can represent a threshold value, above

which agriculture begins to have mayor impacts on water quality, regardless of catchment

characteristics. Nevertheless, direct effects of agriculture are complex to isolate because

agriculture also includes artificial  and fertilized pastures used for grazing animals for

meat and dairy production. In the RSL basin, dairy farming is a typical activity which has

intensified in the last years (Errazola, 2021) and is a relevant P source to streams in many

SLR catchments (Chalar et al., 2017; MVOTMA, 2019). Only catchment 1, among the

four studied catchments, had a significant number of dairy cows. For this catchment we

estimated similar values of P exported from dairy farming (export from milking parlors)

compared  to  agriculture  (Table  S3),  which  demonstrated  the  importance  of  this

productive activity on river P levels for this particular catchment. Even so, our results

also indicated that the observed increase in river P may be more related to agricultural

expansion than to the dairy production intensification.  The number of dairy cows only

increased by 35%, compared to  a  95% increase in  agricultural  LULC. Overall,  these

results, together with previous ones, demonstrated that agriculture is a major source of P
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in  streams of the SLR, and that  whenever  dairy production occurs,  this  point  source

should not be overlooked.

The  four  studied  catchments  of  the  SLR  belonged  to  different  ecoregions.  While

catchment 1 was located in soils suitable for crop cultivation in the “Escudo Cristalino”

region,  the  other  three  (catchments  2  to  4)  were  located  in  the  “Sierras  del  Este”

ecoregion, which are suitable for afforestation due to the predominance of rocky and

shallow  soils,  and  where  natural  grassland  still  prevails  (Table  1).  In  these  latter

catchments, dairy production was negligible, agriculture accounted for less than 5% of

the LULC and no other important point sources of pollution were present, supporting the

lower TP values found in water in comparison with the streams of catchment 1. In these

catchments, with lower suitability for agriculture, TP levels in waters were shown to be

more sensitive to hydrology, as accumulated precipitation had a positive effect on TP

increase. In this kind of catchment, river flow is prone to respond more rapidly to rainfall

due to its steeper slopes (Leopold et al., 1964) and runoff from other diffuse sources may

explain the increase in P with precipitation,  such as cattle ranching and afforestation.

Even though no direct effect was found with the 7-day accumulated rainfall in catchment

1, larger and more extreme rainfall events may also have a great positive impact on TP

exports from agricultural LULC to streams (Fig. S2), since the intensity of rainfall is an

important factor on phosphorus exports, particularly from diffuse sources (Goyenola et al.

2015; Hart et al., 2004). Uruguay is among the countries which receive most rainfall in

the world (FAO, 2010), much of which occurs during extreme events (storms or heavy

rains).  Moreover,  climate  change  predictions  for  the  region  foresee  increases  in  the

frequency  of  extreme  events  (droughts  and  extreme  rainfalls)  (IPCC,  2021),  with

consequences on the hydrological regimes of streams and rivers (Barros et al., 2015; Van

Vliet  et  al.,  2013).  Considering the synergic effect of rainfalls  and phosphorus loads,

more studies should be carried out in the region to quantify the impacts of rainfalls on

freshwater eutrophication, even in less agricultural catchments, to implement adequate

management  plans  to  prevent  future  impacts  of  climate  change.  Moreover,  increased

vulnerability to extreme events and LULC intensification and expansion of agriculture

can  be  expected  in  the  “Sierras  del  Este”  ecoregions  (and  others  with  similar

geomorphologic characteristics).
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Overall,  catchments  located within the same ecoregion showed similar  effects  due to

agriculture and rainfall.  Therefore,  we suggest that studies based on ecoregion-focused

analyses should be further explored as a tool to model effects of environmental stressors

on water quality. Larger datasets, for longer periods and more catchments are needed to

accurately understand the process involved in nutrient exportation to streams, allowing to

understand the differences between LULCs in different ecoregions and their interaction

with geomorphology and climate. 

4.3 Responses of other eutrophication indicators: TN and Cha

Agricultural activities have also been related to high N concentrations in streams of the

SLR watershed (Goyenola et al., 2020), a trend also supported by our results for all four

catchments, but only in the period of available data (2010-2016, Fig. S2). Our results,

therefore, supported that agriculture is the main cause of eutrophication, when exceeding

a certain surface area. We also found the highest values of chla in the catchment with the

highest nutrient values (Fig. S2), both TN (when data were available) and TP. Contrary to

what is normally expected, these high chla values were recorded after very high rainfall

events, usually attributed to a wash-out effect of phytoplankton biomass (Reichwaldt and

Ghadouani, 2012). However, cyanobacteria in the SLR basin have been associated with

high flow events, probably being transported from small- and medium-sized eutrophic

reservoirs  (Somma et  al.,  2021).  In  our  study  we  found  an  increase  in  this  type  of

reservoirs and therefore suggest that further studies investigate the possible impacts of the

interaction between rainfall and reservoirs on water quality, in particular on the boosting

of noxious cyanobacterial blooms transported downstream. 

4.4. Implications for management

Our results demonstrated that Uruguayan freshwaters are in a critical situation and that

greater  efforts  are  urgently  needed  to  mitigate  the  impact  of  LULC  changes  on

eutrophication. Nutrients from dairy farming can be significantly reduced by installing

effluent treatment plants at the milking parlor, and reducing the access of cows to streams

(Chalar et al., 2017; Conroy et al., 2016). Diffuse P export from agriculture, including

artificial pastures, may be more difficult to mitigate as it is highly dependent on farm
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management  and  soil  and  topography  characteristics  (Sharpley,  2015).  However,

implementing  buffer  zones  between  agricultural  fields  and  water  bodies  can  be  an

effective  measure  to  prevent  the  loss  of  nutrients  to  water (Lescano  et  al.,  2017;

Rodriguez-Gallego et al., 2020), together with implementing best management practices

for the prevention of P loss on farms (Cabrera, 2015). Nevertheless, our results further

evidenced that eutrophication is highly dependent on the local characteristics of the sub-

catchments.  Therefore,  management plans should be designed according to catchment

characteristics  in order to achieve effective mitigation measures. The identification of

catchments sensitive to LULC changes and climate change is therefore a relevant task.

We believe that it is necessary to implement high frequency and long-term monitoring

programs,  including  meteorological  and  limnological  data,  to  clarify  the  effect  of

temporal variations and extreme rainfall events. 
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Figure 1. Left: Uruguay land use/cover (2020-2021) indicated with colors (see legend).  
Redrawn from: Ministry of Agriculture and Farming (MGAP, 2021). The large 
basins are delimited by solid black lines. Right: The Santa Lucia River basin. Gray 
areas indicate four sub-catchments selected for analysis.

Figure 2.  Total phosphorus trends at freshwater system sampling sites (dots) over three
periods (2002-2008, 2009-2014 and 2015-2020). From left to right the maps show
different classifications: the percentage (%) of sites with: TP< 25 µg/L and TP>75
µg/L, the maximum and the average TP concentrations (µg/L). Colors indicate the
levels  of  each  classification.  Areas  with  increased  TP (between  2002-2020)  are
indicated in the second panel (I: Río Cuareim, II: Río Uruguay, III: Río Negro and
IV: Coastal lagoons)

Figure 3. Temporal variations in total phosphorus for the selected sub-catchments (1-4,
Fig. 1) within the Santa Lucía basin between 2005 and 2016 (black = catchment 1,
red = catchment 2, green = catchment 3, blue = catchment 4).

Figure  4.  Land use/land cover  classification  for  the  three  years  studied  (2005,  2010,
2016) for sub-catchments  1 (upper),  2  (middle)  and 3-4 (down).  Colors indicate
different land uses/covers (see legend).  

Figure 5.  Regression tree plot  of  observed TP (μg/L) partitioned by agricultural  area
(proportion of catchment) and accumulated rainfall 7 days before sampling (mm,
multiplied by the normalized catchment area; 1.1, 1.8, 1 and 13.5 for the catchments
1-4 respectively) for the Santa Lucía River catchments. 

Figure 6. Summary of posterior distributions (medians and 95% credible intervals) of
regression coefficients, where β0 and η (year) are intercepts. β1 and β2 are the random
slopes for agriculture and rainfall, respectively, discriminated for each catchment (1
to 4 between square brackets). σ, σβ1, σβ2 and ση are the standard deviations.

Figure 7. Probability of exceeding TP level of 50 μg/L due to agricultural soil use (%).
The predictions are shown for each sub-catchment (1 to 4) of the year 2016. (black =
catchment 1, red = catchment 2, green = catchment 3, blue = catchment 4).
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 SUPPLEMENTARY 

Table S1. Geomorphology and environment characteristics of the subcatchments of St. 
Lucía basin by ecoregions (Brazeiro et al. 2012).

Catchment Ecoregion Dominant  geo-
form

Dominant soils Depth of soils Domiant land use

1 “Escudo
Cristalino”

Small  hills  and
smooth  small
hills

Brunisolic and
vertisolic 

Moderately deep Planted  pastures,  agriculture,
natural grasslands

2-4 “Sierras  del
del Este”

Hills  Brunisolic  and
litosolic

Moderately
superficial  and
rocky 

Planted  pastures,  afforestation,
natural grasslands. 
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Table S2. Area (km2), area of land use/cover (km2, percentage between ()) and dairy cows
(total number) in the four subcatchments of the St. Lucía River basin.

*Estimated number. See methodology for details on estimation.

60

Catch. Year Area  Agriculture Afforestation Water Dairy cows*
1 2005 1618 268 (16.5) 8.4 (0.5) 44.7 (2.7) 1297 (80.1) 0.2 (0) 19014

2010 1618 375 (23.1) 28 (1.7) 44.3 (2.7) 1169 (72.2) 2 (0.1) 23156
2016 1618 516 (31.9) 39.8 (2.4) 45 (2.7) 1015 (62.7) 2.2 (0.1) 26321

2 2005 133 1.1 (0.8) 8.8 (6.6) 28.4 (21.4) 94 (71) 0 (0) 1
2010 133 2.6 (1.9) 13.5 (10.1) 28.5 (21.5) 88 (66.3) 0 (0) 1
2016 133 2.8 (2.1) 16.7 (12.6) 28.9 (21.8) 84 (63.3) 0 (0) 0

3 2005 222 7.7 (3.5) 23.7 (10.7) 20 (9) 170 (76.7) 0 (0) 0
2010 222 8.5 (3.8) 25.9 (11.6) 19.2 (8.6) 1678 (75.7) 0 (0) 132
2016 222 9.9 (4.5) 30.8 (13.9) 20.3 (9.1) 160 (72.3) 0 (0) 45

4 2005 120 2 (1.6) 18.8 (15.6) 14.5 (12.1) 84.5 (70.4) 0 (0) 0
2010 120 2.9 (2.4) 20.8 (17.4) 14.3 (11.9) 81.8 (68.2) 0 (0) 66
2016 120 4.8 (4) 24.5 (20.4) 15.1 (12.6) 75.5 (62.9) 0 (0) 22

Natural 
forest

Natural 
grasslands



Table S3: Estimation of the total amount of phosphorous (TP) (ton/year) exported due to
agriculture  soil  use (total  area)  and dairy  production (the number of  dairy  cows)  for
catchment 1 (tons/year) for each study year. The methodology used by DINAMA et al.
2019  and  Perdomo  2013  were  followed.  For  agriculture,  the  export  coefficients
(kg/ha/year) used were: 2.65 (mean),  1.16 (min.)  and 4.11 (max.)  (Reckhow, 1980 in
Perdomo, 2013). For comparison of these two main contributors of P, the assumption that
agriculture and dairy cows sums up the total P exported was taken (Right part of table).
Black = agriculture export, gray = dairy cows export.

*Dairy cows. As the DICOSE count  section did not have the exact  same size as the
catchment they were corrected considering that the number of cows were proportional to
the surface area.
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Figure S1. Global trends in the productive activities (soy bean, afforestation and milk 
production) in Uruguay. Data sources: World Bank, DIEA (2006, 2012, 2020).
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Figure S2. Scatterplot matrix and correlations (Spearman) among main variables for the
years studied (2005, 2010 and 2016) for the subcatchments of the St. Lucía River basin.
Water temperature, C° (Temp.), total phosphorus, µg/L (TP), total nitrogen, mg/L (TN),
chlorophyll a, µg/L (Chla), 7-days accumulated rainfall, mm (Rain7Days), flow, mm³/s;
in  log  (Flow_log),  natural  grassland,  percentage  (0-1)  (LU_Natural),  agriculture,
percentage (0-1) (LU_Agriculture),  afforestation,  percentage (0-1) (LU_Afforestation),
dairy cows, log + 1 (Dairy_cows_log). TN and chla available from year 2010. Black =
catchment 1, red = catchment 2, green = catchment 3 and blue  =  catchment 4.
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Figure S3: Relationship between the area of agriculture (in percentage of total catchment
area, 0-1) and total phosphorus (µg/L) in the water at catchment 1. The colors indicate
study years (red = 2005, green = 2010 and blue = 2016). The numbers within the boxes
show the accumulated rainfall (mm) 30-days before each sampling. The highest intra-
annual values of TP were registered when rainfall was very high to extreme (> 200mm;
year 2005 and 2010).
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II: The chlorophyll-nutrient relationship varies with lake type 
and seasonality in subtropical lakes

En el capítulo anterior vimos como la eutrofización es una gran problemática a nivel del
país  y como las  actividades  agropecuarias  influyen directamente sobre los niveles  de
nutrientes en el agua. En este capítulo analizamos el efecto de los nutrientes (P y N) sobre
la biomasa del fitoplancton (clorofila a) en los principales tipos de agua lénticos del pais
(embalses, lagunas y lagos). Además buscamos determinar cual de los dos nutrientes es
más importante en la predicción según el tipo de lago y la estacionalidad. Pretendemos
aportar evidencias empíricas acerca del efecto  de los nutrientes sobre el crecimiento del
fitoplancton en climas subtropicales, buscando mejorar  la predicción de la clorofila a.
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Abstract

Nitrogen  (N)  and  phosphorus  (P)  are  the  most  common  nutrients  triggering  freshwater

phytoplankton blooms at a global scale, and current trends imply that eutrophication will continue

to increase in the future. However, the influences of lake characteristics and seasonality have

generally  been  overlooked  in  modelling  warm  lake  data.  We  used  a  Bayesian  hierarchical

approach  to  (1)  estimate  the  effects  of  P  and  N  on  phytoplankton  chlorophyll  a  (chla)

concentrations  in  13  subtropical  waterbodies,  and  (2)  determine  how these  effects  varied  in

relation to lake type (natural shallow lakes, urban artificial lakes, and impoundment reservoirs)

and seasonality (warm and cold periods).  P was the main nutrient predicting chla, with more

pronounced effects found in warmer months. P was relatively more important in shallow natural

lakes and N in urban hypereutrophic lakes, implying that the main control on chla was related to

lake type and trophic state. Weaker nutrient effects were found in reservoirs,  probably due to

specific hydrodynamic characteristics in these ecosystems. Our results challenge the common use

of annual  averages in models applied to warm lakes and suggest  that  management programs

should  consider  lake  type  and  seasonality  to  improve  their  chla  prediction  capacity.  More

attention  should  be  paid  to  nutrient  pollution,  especially  of  P,  derived  from  anthropogenic

activities  in  warm  lakes,  since  cultural  eutrophication  and  phytoplankton  blooms  occur

independent of climate.

Keywords: phytoplankton,  warm  climate  lakes,  Bayesian  framework,  lake-type  approach,

cultural eutrophication, seasonality.



Introduction

Nutrient enrichment leads to the degradation of the aquatic ecosystem and phytoplankton blooms,

thereby limiting access to clean water (Rodell et al., 2018). Chlorophyll a (chla) concentration is

widely used for being a simple and robust bioindicator of phytoplankton biomass. Besides, the

relationship between this pigment and nutrients is generally used for decision-making regarding

water quality management. This relationship has been an ongoing research topic since the 1960s

when the first chla – phosphorus (P) models were published (Canfield, 1983; Dillon and Rigler,

1974; Schindler et al., 1977; Vollenweider, 1968). Two alternative positions still debate the role

of nutrients and the consequent management efforts necessary to reduce only P  (Lewis 2008;

Molot et al., 2021; Schindler et al., 2008; Sterner, 2008) or nitrogen (N) and P, (Elser et al., 2007;

Lewis et al., 2011; Paerl  et al., 2016; Wurtsbaugh et al., 2019) in order to mitigate undesirable

phytoplankton blooms.

Nevertheless, the relative importance of P versus N in controlling phytoplankton growth may be

related  to  climate  (Lewis,  2000).  It  is  generally  accepted  that  N  more  often  controls

phytoplankton growth in warm climates (subtropical and tropical) compared to temperate lakes

(Corman  et al., 2015; Lewis, 2002; Talling and Lemoalle, 1998). These differences have been

attributed to a greater  P supply in  low-latitude waterbodies,  which results  from the chemical

weathering of rocks, and to a greater internal N loss due to increased denitrification rates as a

result of higher temperatures (Lewis, 2000, 2002). Empirical evidence is contradictory though,

and while no clear N limitation was found in a comprehensive study including 192 subtropical

and tropical  lakes (Huszar  et  al.,  2006),  other studies have concluded that  N or  P limitation

depends largely on the water body specific characteristics such as its morphometry and watershed

(Abell et al., 2012; Elser et al., 2007; Kosten et al., 2009). To improve the ability to predict and

manage algal  blooms in hot  climates  ecosystems,  further  studies  analyzing the chla-nutrients

relationship (Cunha et al., 2021; De Senerpont Domis, 2013) should be conducted.

Phytoplankton  biomass  and  nutrient  levels  can  significantly  vary  along  the  year,  thereby

modifying the chla-nutrient relationship (Cha  et al., 2016; Kolzau  et al., 2014; Maberly  et al.,

2020; Zou et al., 2020). In temperate regions, phytoplankton growth is highly seasonal owing to

the pronounced annual changes in temperature and daylight hours. Shallow temperate lakes tend

to shift from P limitation in the early spring to N limitation later in the summer (Kolzau et al.,

2014, Maberly et al., 2020). Temperature increase throughout the summer results in higher rates

of denitrification and P release from superficial sediments, and so in changes in total nutrient

concentration and phytoplankton composition and biomass (Jensen and Andersen 1992; Veraart et
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al., 2011). Despite the fact that seasonal thermal effects are less pronounced in subtropical and

tropical  climates,  factors  other  than temperature  may play a  key role  in  controlling nutrient-

phytoplankton dynamics. For instance, changes in water depth due to the alternate wet and dry

seasons or resuspension of sediments caused by high wind velocities can weaken the chla-nutrient

relationship and make phytoplankton biomass less predictable (Corman et al., 2015; Crisci et al.

2017; Havens and Hunter, 1999; Hoyer et al., 2005; Lewis, 2000).

Specific lake characteristics may predetermine the response of phytoplankton to nutrient increase

(Abell  et al.,  2012; Kolzau  et al.,  2014; Phillips  et  al.,  2008;  Richardson  et  al.,  2018).  Lake

morphology is the main variable affecting lake functioning (Scheffer and Van Nes, 2007) and is

widely used for lake classification (e.g.: Cheng  et al., 2010; Beaulieu  et al., 2013; Cha  et al.,

2016). In temperate lakes, depth, alkalinity, and color have a large influence on the chla-nutrients

relationship (Malve and Qian,  2006;  Phillips  et  al.,  2012).  Nonetheless,  all  the factors above

mentioned have long been overlooked in warm climate lakes.

Regression is the main statistical approach used to determine the relationship between nutrients

and chla (Kaiser  et al., 1994; Stow and Cha, 2013). Rather than applying tailor-made models,

authors  frequently  extrapolate  predictions  from  regressions  that  include  diverse  lake

characteristics and that were developed for other climate regions (Cheng et al., 2010). This fact

can introduce large variation and prediction errors, leading to unrepresentative results (Qian et al.,

2019). While in  temperate climates chla and nutrients have often been analyzed using seasonal

summer means (Carlson, 1977; Havens and Nurnberg, 2004; Jones and Bachman, 1976; Liang et

al., 2020), in warmer climates models are calibrated using annual averages, assuming a constant

phytoplankton growth throughout the year (Canfield, 1983; Huszar et al., 2006). In either case,

however, averaging masks temporal variance (Delmiro Rocha and Lima Neto, 2021; Walker and

Havens,  1995).  Bayesian  hierarchical  modeling  represents  a  good  compromise  to  explicitly

account for sources of variability at different levels, such as lake type and climate (Cheng et al.,

2010). Using this type of approach, predicted chla concentrations were more accurate than those

obtained by a non-hierarchical  dummy variable model (Malve and Qian, 2006). Furthermore,

Bayesian models can easily be used to support a wide range of decision criteria useful for lake

management (Cha et al., 2016; Miao et al., 2009; Obenour et al., 2014; Webb et al., 2010).

In this study, we applied a Bayesian modeling approach to predict the effect of N, P, and seasonal

variability on chla in different types of subtropical lakes. The main objectives were to estimate

the effects of P and N on phytoplankton chla concentration and to determine how the effects of
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these nutrients differ between lake types and seasons. Lakes were classified into natural shallow

coastal lakes, river-embedded reservoirs, and artificial urban lakes. The annual thermal cycle was

divided into warm (high temperature, HT: November-April) and cold (low temperature, LT: May-

October) periods. We hypothesized that lake types would present differential responses to P and

N, as they vary in depth and trophic status. More specifically, we expected the effect of nutrients

to be greater in shallow lakes than in deeper reservoirs due to self-shading in the later. We also

tested whether the response of chla concentration to nutrients increase was stronger in HT than in

LT.

2. Material and methods

2.1 Study area and data set

The study was carried out in lentic waterbodies of Uruguay (30°–35°S and 53°–58°W) located on

the Atlantic Coast of South America, where the climate is humid subtropical (Kottek et al, 2006).

Data  on  chla  and  nutrients  were  obtained  from  previous  studies  (1992-2014)  (compiled  by

Bonilla  et  al.,  2015)  and  more  recent  data  (2015-2020)  from  the  National  Environmental

Observatory  (OAN)  (DINACEA,  2020).  We  examined  the  relationships  between  chla and

nutrients (total P; TP and total N; TN) for 13 water bodies sampled at different times of the year

(total n = 394) (Table 1). To examine how the effect of nutrients on chla concentration varied

across lake types,  we classified the water bodies by morphology (depth and size) and origin

(artificial  vs.  natural)  and  obtained  three  types  of  lakes;  natural  shallow lakes  (NatL),  river

embedded reservoirs (RRes), and artificial urban lakes (ArtL) (Table 1). To account for seasonal

effects on the chla-nutrients relationship  we classified our data by thermal period  (HT and LT)

using the monthly average temperatures: HT; air temperature, by month of sampling, ≥ 17.5 °C

(annual mean) and LT; air temperature, by month of sampling, < 17.5 °C (Table 1).

2.2 Bayesian modelling framework

We used a regression model within a full Bayesian framework to relate chla to TN and TP. The

framework used take into account  variance related to  specific  among-lake variations  without

over-fitting the model, being a useful approach in predictive modelling of chla concentrations

when data arises from many different lakes (Malve and Qian, 2006; Qian et al., 2019). To meet

our goals the three lake types (NatL, RRes and ArtL) were fitted as dummy variables to achieve a

type-specific slopes for each nutrient in each lake type.

Our model  assumes that  the  log10(chla)  concentration is  normal  distributed with mean  μ and

standard error σ:
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log10(yijk) ~ Normal(μijk, σ)

μijk = β0,ijk + β1,ijk log(TPijk) + β2,ijk log(TNijk)

β0,ijk = α0 + α1 NatLijk + α2 ArtLijk +α3 HTijk + α4 NatL HTijk + α5 ArtLijk HTijk + γj + ηk + εt(i)

β1,ijk = φ0 + φ1 NatLijk + φ2 ArtLijk

β2,ijk = ν0 + ν1 NatLijk + ν2 ArtLijk

where yijk is the ith observed chla value (i = 1, …, Njk) from lake j (j = 1, …, 13) in year k (k = 1,

…, 29),  β0,ijk,  are intercepts;  α0-5 are parameters for the fixed effects given by the temperature

periods (HT vs LT) and waterbody type (NatL and ArtL),  β1,ijk and  β2,ijk  are slopes for nutrient

concentrations, γj  are  spatial  random  effects  associated  with  individual  waterbodies,  ηk are

temporal random effects associated with years, and  εt  are disturbances at time t(i) (ordinal rank

corresponding  to  the  day  on  which  value  i was  recorded).  Random  effects  for  years  were

considered independent, but we allowed for temporal dependence within years by assuming that

the disturbances arise from an AR(1) process with autocorrelation coefficient ρ.

We used the following diffuse prior probability distributions for the model parameters:

α0-5 ~ Normal(0, 10)

φ0-2  ~ Normal(0, 10)

ν0-2 ~ Normal(0, 10)

γj ~ Normal(0, σγ)

σγ ~ HalfCauchy(0, 5)

ηk ~ Normal(0, ση)

ση ~ HalfCauchy(0, 5)

εt ~ Normal(ρ εt-1, σ)

σ ~ HalfCauchy(0, 5)

Posterior predictive checks were conducted to examine model fit (McElreath, 2017). The model

was then used to obtain predictions of mean chla values in different scenarios of nutrients for

each lake type. First, predictions of chla were conducted with TP varying in the range of our data,

while TN was fixed at the mean value. The same procedure was followed, however, changing the

fixed nutrient; TN varied, and TP was fixed at the mean.  We then used the model to obtain the

probability of exceeding two different thresholds levels of chla (5 µg/L and 10 µg/L) as a function

of TP concentrations. The threshold levels of chla were selected based on mean values for the

lake types (NatL and RRes) and the temperature periods (HT vs LT). The threshold of 10 µg/L is

particularly significant for management as it is commonly used as an alert level of risk exposure

71



to toxic cyanobacteria in recreational  waters (Chorus,  2012). The exceedance probability was

taken as  the  proportion  of  Markov chain  Monte  Carlo  (MCMC) samples  from the  posterior

distribution of chla that had values greater than the threshold. For all posterior predictions the

random effects and the disturbances were set to zero.

Models  were fitted using  the MCMC algorithm to  sample  from the  posterior  distribution  of

parameters (Bürkner, 2017). We ran 4 MCMC chains for 10000 iterations and discarded 3000

iterations (warmup) to obtain a total of 28000 samples from the posterior distribution. Posterior

distributions of individual parameters were summarized as medians and 95% credible intervals.

Convergence of the chains was assessed using visual inspection of trace plots and the Gelman-

Rubin convergence diagnostic (Rhat) (Gelman et al.,  2014).  Rhat values for all parameters were

< 1.002, indicating no apparent departures from convergence. Statistical analyses were done in

the R environment (R Core Team, 2020).

3. Results

The values of chla ranged from three orders of magnitude with the highest values obtained in the

ArtL lake type (Fig. 1). The RRes and ArtL lake types displayed seasonal trends with higher chla

values in HT than in LT, while such trend was less pronounced in NatL (Fig. 1). The summarized

lake data displayed large variations in nutrient concentration between temperature periods and

ecosystem types (Table 1, Fig. S1). The highest nutrient values were observed in ArtL, which

presented eutrophic conditions both in HT and LT (Table 1).

The hierarchical Bayesian model indicated clear effects of the two nutrients on chla concentration

in the three studied lake types (Fig. 2). P had the largest positive effect size on NatL and RRes,

while N only had a positive effect on eutrophic urban lakes. Pronounced differences were also

estimated in all  lake types between the two temperature periods. At the same nutrient  levels,

higher mean values of chla were found in HT compared to LT (Fig. 2). The predictions made

based  on  subsequent  distributions  were  used  to  visualize  the  effects  of  nutrients  and  the

temperature periods under different scenarios, allowing to observe the differences between the

three lake types (Fig. 3 and Fig. 4). In all predictive scenarios, higher chla concentrations were

reported in HT, in particular regarding RRes (larger separation between HT and LT curves in Fig.

3 and Fig. 4). The positive effect of P on NatL and RRes (Fig. 3, upper panel) and the positive

effect of N in ArtL (Fig. 3, lower panel) can also be noticed by analyzing the nutrient range from

our data. Fig. 4 illustrates the probability of exceeding the two selected thresholds levels of chla

with increasing TP. In NatL and RRes exceedance probabilities increased rapidly as TP did (Fig.
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4). On the contrary, in ArtL, no effect of P was estimated; and probabilities were always above the

tiers.

4. Discussion

Our results revealed clear differences regarding the effects of nutrients on chla among subtropical

lake  types  and  between  the  two temperature  periods.  Three  broad  lake  types  captured  large

differences in chla response to nutrients, which may have consequences in terms of management

improvement. P was the most important nutrient for chla prediction, particularly in the HT period,

contradicting  classic  paradigms  that  postulate  N  as  the  prevalent  nutrient  in  controlling

phytoplankton  chlorophyll a in  warm  climate  lakes.  Moreover,  our  results  underscored  the

relevance  of  analyzing  chla  data  by  warm/cold  periods  rather  than  by  the  common  annual

averages which may overlook the effects of nutrients on phytoplankton control.

4.1 Importance of N and P in predicting chla in subtropical lakes

Our results suggest that the strength of N and P in predicting chla is contingent upon lake type

and the trophic state,  following a general trend encountered in temperate lakes (Canfield 1983;

Filstrup  and  Downing,  2017).  N  plays  a  role  in  controlling  phytoplankton  biomass  during

eutrophic  conditions  in  warmer  months,  when  increased  denitrification  and  P  release  from

sediments occur (Liang et al., 2020; Moss et al., 2012; Søndergaard et al., 2013). Light limitation

is  also  common  in  highly  turbid  hypereutrophic  conditions.  This  results  in  phytoplankton

producing more pigments and increasing the physiological demand for N (Sterner, 2008). The

paradigm over  N as more relevant than P in controlling chla in warm climates (Lewis, 2000,

2002; Talling and Lemoalle, 1998) is not supported by our study in line with other empirical

evidence  (Huszar  et  al.,  2006;  Muhid  and Burford,  2012;  Rowland  et  al.,  2019).  Therefore,

whether N or P is the main nutrient to predict chla is more related to the lake characteristics and

the trophic state than to the differences between climate regions. P seems to be by far the most

important controlling nutrient of chla, except in hyper eutrophic artificial lakes where N prevails.

4.2 Seasonal effects on the chla-nutrient relationship in subtropical climates

Our results underscored the relevance of considering seasonality for modelling the nutrient-chla

relationship in subtropical lakes. The chla-nutrient relationship exhibited a strong dependence on

seasonality,  especially  in reservoirs.  Studies in  temperate  lakes are usually  based on summer

average  of  explanatory  and response  variables,  when  light  and  temperature  allow maximum

phytoplankton  growth.  The  alternative  of  using  an  annual  lake  average  to  model  chla  is  a

common approach in studies conducted in warm regions assuming that phytoplankton growth is
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similar along the year (Cunha et al., 2013; Huszar et al., 2006). However, such an approach can

mask variance and underestimate the strength of nutrients as drivers of phytoplankton yield due

to seasonal  patterns (Li  et  al. 2014;  Rowland  et  al. 2019).  This not  only refers to the water

temperature cycle, but also to changes in precipitation and wind cycles. For instance, tropical

lakes may have seasonal patterns in phytoplankton following dry and wet seasons (Melack 1979;

Rangel  et al., 2012). Subtropical lakes, in turn, may have seasonal patterns depending on wind

dynamics, affecting the chla-nutrient relationship dependent on lake morphology (Havens et al.

1999;  Hennemann and Petrucio,  2016).  We concluded that  further  studies  including seasonal

variations  in  the  response  of  chla  to  nutrients  are  needed to  improve  the  prediction  and

understanding of warm climate lakes. 

4.3 Lake type effects on the chla-nutrient relationship

Our study showed that lake type is a key factor for modeling chla response in subtropical lakes,

consistent with studies from other climatic regions (Dolman et al., 2016; Malve and Qian, 2006;

Phillips  et  al.,  2008;  Richardson  et  al.,  2018).  Even though lake  classification  criteria  differ

between studies (i.e., depth, surface area, color, alkalinity, etc.), they all reveal that chla due to

nutrients depends on the lake type. In the particular case of reservoirs, the relationship between

chla and nutrients was poor probably due to highly variable flow rates that rely on seasonality,

extreme events,  and operational  management (Aubriot  et  al. 2020;  Delmiro Rocha and Lima

Neto, 2021; Hou et al., 2017; Rangel  et al., 2012). For instance, high flow, frequent in winter,

translated  into  phytoplankton  dilution  regardless  of  the  nutrients  available  as  previously

demonstrated in the reservoirs analyzed in our study (Chalar, 2006; Chalar et al., 2014). Models

including  other  factors  like  flow  patterns,  operational  measures  and  turbidity  are  needed  to

increase chla prediction capacity in this lake type.

We found a  large variance within the  same lake type.  This  could be ascribed to  the  natural

variation occurring between lakes as previously suggested (Reynolds, 1992; Richardson  et al.,

2018, Phillips et al., 2008). One of the advantages of using a Bayesian framework is prediction

improvement  by  pooling  information  across  lakes  and  lake  type,  and  thereby increasing  the

predictive  accuracy.  This  is  particularly  powerful  for  prediction  outside  the  range  of  data

available for a specific lake or lake type or when little data are available (Malve and Qian, 2006;

Stow  et al.,  2009). The differences found between climates were less than the effect of local

factors (type of lake, land use, and trophic state) when it came to determining the role of nutrients

on  phytoplankton  chla  (Coppens  et  al.,  2015;  Kosten  et  al.,  2009;  Rowland  et  al.,  2019).

Furthermore, each type of lake may be associated with a category of risk or susceptibility to
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develop  phytoplankton  blooms,  which  can  be  useful  for  environmental  management  and

eutrophication control (Richardson et al., 2018). The classification used in our study is simple,

and based on basic lake characteristics. It has demonstrated to be a useful tool to capture the

variability  of  chla  response  to  nutrients.  Moreover,  it  can  be  easily  included  in  models  for

environmental monitoring.

4.4 Other factors

Our results demonstrated the importance of considering seasonality and ecosystem morphology in

modeling the response of chla to nutrients; however, other ecological factors play a part too. It is

generally assumed that in warmer climates the relationship between chla and nutrients is weaker

than  in  temperate  ones.  This  has  been mainly attributed to  turbidity  and trophic  interactions

(Abell  et al., 2012; Canfield, 1983; Cunha  et al., 2013; Huszar  et al., 2006). The highly turbid

ecosystems frequently found in warm climate lakes are more likely to be light-limited (Abell et

al., 2012). In addition, in warm climates, fish top-down control on large zooplankton is strong

throughout the year and abundant omnivorous fish feeds on phytoplankton (Iglesias et al., 2007;

Meerhoff et al., 2007; Van Leeuwen et al., 2007), being the phytoplankton biomass controlled by

a diverse pool of potential grazers (Mazumder and Havens, 1998). These factors may explain the

larger variance in the chla-nutrients relationship reported in the literature in warm climates. As

trophic dynamics is associated to both seasonality and morphology, some of the effects have

already been captured by our modelling approach. 

4.5 Management implications

The currently accepted paradigm indicating a weaker relationship between nutrients and chla in

warm lentic ecosystems needs to be reconsidered, as shown by our study. The apparent low effect

of nutrients as control factors of phytoplankton growth/biomass, could mislead to implement less

effort in nutrient control (decreasing external loads or preventing inputs) for mitigating the effects

of eutrophication in warm climate freshwaters (Cunha et al., 2021). More attention should be paid

to nutrient pollution derived from anthropogenic activities in warm climates in view of the active

growth of phytoplankton throughout the year including harmful cyanobacteria (Haakonsson et al.,

2017; Long  et al., 2021; Yang  et al., 2016). In addition, with nutrient increase, shallow warm

lakes are more likely to be dominated by cyanobacteria than temperate ones (Kosten et al., 2012),

with significant implications for ecosystem health and services. Moreover, our results indicated

that  the  risk  of  exceeding  safe  chla  levels  increased  dramatically  as  quite  moderate  P

concentration did. This was more evident in natural lakes regardless of seasonality, and as far as

reservoirs  are  concerned,  mainly  in  warm periods.  In  spite  of  the  fact  that  chla  presence  in
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artificial eutrophic lakes showed no significant response to P, its relationship with N needs further

attention,  so as to clarify its role as a limiting factor in eutrophic conditions.  Further studies

should be undertaken in warm climate freshwaters, both subtropical and tropical, in order to shed

some light on the effect of nutrients depending on lake type and trophic state, on total biomass

and the dominance of phytoplankton groups. Finally, both lake-type characteristics and seasonal

effects  should  be  considered  to  advance  our  understanding  and  strengthen  our  management

capacity of warm freshwater.
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Table 1. Characteristics of lake types of this study, water temperature and predictive variables 
grouped by temperature period (warm, cold). Medians (min. - max.) values are shown for all
variables.

Figure 1. Density distribution of chlorophyll a (µg/L; log10) in the three lake types by temperature

period (warm vs. cold). NatL= Natural lakes, RRes = River embedded reservoirs, ArtL = 

Artificial lakes. 

Figure  2.  Summary of  the  posterior distribution (medians and 95% credible  intervals)  of  the

regression coefficients for the fixed effects (a), and standard deviation of the random effects

η and γ, the auto-correlation term ρ and standard deviation σ (b). α0-5 are coefficients for the

fixed effects given by temperature period (warm vs cold) and waterbody type (NatL and

ArtL). φ0-φ2 and ν0-ν2 are the random slopes for TP and TN respectively.  γ are spatial random

effects associated with individual waterbodies and η are temporal random effects associated

with years.

Figure  3.  Posterior  predictive  distribution  of  chlorophyll  a  (log10)  as  a  function  of  total

phosphorus  (TP)  (top row)  and total  nitrogen (TN) (bottom row),  by  lake type (NatL=

Natural lakes, RRes = reservoirs, ArtL = Artificial lakes) and temperature period (warm vs.

cold).

Figure  4.  Probability  of  exceeding  5  µg/L (upper  row)  and  10  µg/L (lower  row)  threshold

concentrations of chlorophyll a (chla) as a function of TP (total phosphorous) in the warm

(red curves)  and cold (black curves)  temperature  periods.  NatL= Natural  lakes,  RRes =

reservoirs and ArtL = Artificial lakes.
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Table 1. Characteristics of lake types of this study, water temperature and predictive variables grouped by temperature period (warm, cold). Medians (min. - max.) 

values are shown for all variables.

Lake type, Num.  lakes; 
Num. samples

Depth (m)
Surface Area

(km2)
Water Temperature (ºC) Total Phosphorus (µg/L) Total Nitrogen (µg/L)

Warm Cold Warm Cold Warm Cold
Natural shallow lakes (NatL)

6; 149
1.9 

(1.3-4.1)
30 

(0.53-79)
23 

(15-29)
17 

(9-25)
62 

(16-271)
60 

(5-269)
670 

(46-3850)
450 

(50-1650)
River embedded reservoir (RRes)

4; 151
26 

(15-35)
551

(100-1070)
25 

(19-36)
15 

(10-22)
75 

(5-265)
84 

(15-176)
610 

(50-2380)
735 

(260-6570)
Artificial urban lakes (ArtL)

3; 58
4.7 

(2.2-9.8)
0.15 

(0.01-0.24)
24 

(18-25)
14 

(12-15)
189 

(44-864)
194 

(46-1076)
2460 

(790-7260)
2570 

(1080-11480)



Figure 1. 
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Figure 2 
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Figure 3
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Figure 4
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Supplementary Material

Figure  S1.  Correlation  matrix  of  the  fixed  and  random  variables  included  in  the  Bayesian
regression  model.  Left  panels  report  scatter  plots,  right  panel  shows  linear  correlation
coefficients and the diagonal panel shows distribution of the variables: Chla, log TN, log TP,
year and season. Each lake type is indicated by a different color; Grey = natural lakes, red =
reservoirs and blue = artificial lakes.
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III. Temperature and precipitation shape the distribution of 
harmful cyanobacteria in subtropical lotic and lentic 
ecosystems

Hasta  ahora  hemos  visto  como  la  biomasa  del  fitoplancton  depende  de  las  altas
concentraciones de nutrientes en la región subtropical estudiada.  En este capítulo nos
enfocamos  en  analizar  como  los  forzantes  climáticos  (temperatura  y  precipitaciones)
influyen sobre la distribución y la biomasa de cianobacterias planctónicas en ecosistemas
eutrofizados. Cuando los ecosistemas alcanzan niveles altos de nutrientes estos variables
podrían tener  gran  influencia  sobre  las  biomasa  y  distribución  de  cianobacterias.
Pretendemos  aportar  evidencias  sobre  la  distribución  de  las  cianobacterias  en  climas
subtropicales, en particular en condiciones eutróficas, y evaluar los efectos de forzantes
climáticos sobre la misma. 
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IV: Predicting cyanobacterial biovolume from water 
temperature and conductivity using a Bayesian compound 
Poisson-Gamma model

Hasta ahora hemos visto como la eutrofización es una gran problemática a nivel del país
y como las floraciones de cianobacterias ocurren en todo el territorio y en todos los tipos
de ecosistemas. En este último capítulo seguimos avanzando en evaluar los efectos de las
variables  climáticas  en  ecosistemas  eutróficos  pero  buscando  además  avanzar  en  la
capacidad de modelación y de predicción de estos organismos.  Se seleccionó el Rio de la
Plata,  como sitio  de estudio para el  desarrollo  del modelo,  dado su gran importancia
económica y social para la región. Este sistema presenta síntomas de eutrofización hace
décadas y las floraciones de cianobacterias en el mismo son cada vez más recurrentes. Se
desarrolló  un  nuevo  modelo  Bayesiano  para  determinar  el  efecto  de  las  variables
(temperatura del  agua y conductividad;  proxy de la  salinidad)  sobre la  ocurrencia  de
cianobacterias y predecir su biomasa (biovolumen).  
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SUPPLEMENTARY MATERIAL

Table S1. List of cyanobacterial taxa present in quantitative samples during the sampling 

period.

Cyanobacterial taxa

Aphanocapsa spp.

Coelosphaerium sp.

Cyanodictyon sp.

Chrooccocus sp.

Cuspidothrix issatschenkoii

Dolichospermum crassum

Dolichospermum circinale

Dolichospermum uruguayense

Geitlerinema sp.

Merismopedia tenuissima

Microcystis aeruginosa

Microcystis flos-aquae

Microcystis panniformis

Microcystis novacekii

Microcystis protocystis

Microcystis wesenbergii

Pseudanabaena mucicola

Radiocystis fernandoi
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Table S2. Components of variance for the random terms in the CPG model. Medians and 

quartiles (25%, 75%) are shown.

Variance Proportion of total

Spatial component (ση
2) 4.2 (1.9, 9.2) 0.19 (0.10, 0.36)

Temporal component (σν
2) 16.9 (11.7, 25.1) 0.80 (0.63, 0.90)

Observation error (σε
2) 0.15 (0.11, 0.20)
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Figure S1. Frequency of exceeding Guidance Level 1 for recreational waters of the WHO

alert level framework (due to Microcystis cell counts; > 20.000 cells ml-1). The data 

comes from three sampling points on the south coast of the Rio de la Plata Estuary, 60 

Km south-west of the city of Buenos Aires. They were extracted from table 1 of 

Giannuzzi (2012). 
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5. Discusión general y conclusiones
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Discusión

Este  estudio  permitió  elucidar  las  principales  forzantes  antrópicas  que  explican  la

biomasa fitoplanctónica y la distribución de especies de cianobacterias y su biomasa en

ecosistemas subtropicales. No obstante, los modelos desarrollados permitieron determinar

que la magnitud del efecto fue dependiente del tipo de ecosistema, la estacionalidad y de

las características de la cuenca hidrográfica.

5.1  El  efecto  de  la  agricultura  depende  de  la  geomorfología  y  de  las

precipitaciones.

Tanto a escala país como a escala cuenca nuestros resultados mostraron el mismo patrón:

la eutrofización de los ecosistemas acuáticos continentales es una problemática creciente

relacionada con el  aumento de las actividades agropecuarias.  El área de uso de suelo

agrícola fue el principal factor en predecir la concentración del fósforo (P) en el agua de

los ecosistemas lóticos estudiados, lo que coincide con otros estudios realizados en la

región (Gorgoglione et al., 2020; Goyenola, 2017, Martínez, 2021) y en otras partes del

mundo (Jones y Downing, 2009; Liu et  al.,  2014; Matej-Lukowicz et  al.,  2020). Los

niveles  de P en agua de los  50 ecosistemas de agua dulce analizados mostraron una

tendencia clara de aumento en el tiempo, y en general estuvo asociada a la zona más

agrícola del país, particularmente sistemas lóticos con embalses. En cuencas cabeceras

con  similares  características  geomorfológicas,  baja  actividad  agrícola  (<5%)  y  sin

actividad  lechera,  la  concentración  de  P  se  relacionó  positivamente  con  las

precipitaciones (Acumuladas, 7 días), mientras que esta relación no se encontró en la

cuenca con importante actividad agrícola pero con una geomorfología diferente. Lo que

indicó  que en cuencas  con suelos  superficiales  las  características  geomorfológicas  en

interacción con los forzantes climáticos también pueden promover una mayor llegada de

nutrientes a los cursos de agua, incluso cuando las actividades agrícolas son reducidas.

Esto implica que las cuencas difieren en su vulnerabilidad frente a los efectos causados

por  las  actividades  antrópicas  y  la  variabilidad  climática.  Por  lo  tanto,  es  necesario

realizar  más estudios  e  intensificar  los  monitoreos  para poder  implementar  planes  de

manejo adecuados que tomen en cuenta las características locales incluyendo los patrones

climáticos regionales y locales.
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5.2 El P es el nutriente principal para la predicción de la biomasa fitoplanctónica

La  densa  red  hidrográfica  de  la  región  estudiada  facilita  que  el  P exportado  de  las

actividades  antrópicas  llegue  rápidamente  a  los  ecosistemas  acuáticos  lénticos.

Particularmente en los embalses y lagunas ubicadas en la  costa,  el  P fue el  nutriente

principal para predecir la biomasa fitoplanctónica (chla). Estos resultados cuestionan uno

de los paradigmas que ha permanecido en la literatura limnológica desde la década de los

años  70  que  plantea  que  en  los  climas  más  cálidos  (subtropicales  y  tropicales),  el

nitrógeno  (N)  es  el  nutriente  más  prevalente  en  controlar  la  biomasa  fitoplanctónica

(Lewis, 2002, 2000). Asimismo, existen otras evidencias empíricas de regiones cálidas

que tampoco apoyan la teoría de Lewis (Huszar et al., 2006; Muhid y Burford, 2012;

Rowland et al., 2019). Sin embargo, en los lagos hipereutróficos que estudiamos (lagos

urbanos),  la  chla  respondió  más al  N que al  P.  Estos  resultados  apoyan la  hipótesis

propuesta por Schindler para climas templados (Schindler, 1977; Schindler et al., 2008),

que afirma que la gran mayoría de los lagos están limitados por P y que el N solamente es

importante en los lagos ya eutrofizados. Estudios de otras regiones climáticas también

han demostrado la importancia del tipo de lago para modelar la chla (Dolman et al., 2016;

Phillips et al., 2008) y aunque los criterios de definición del tipo de lago difiere entre

estudios (profundidad, color, alcalinidad etc.), todos han demostrado que la respuesta de

chla ante los nutrientes depende fuertemente del tipo de lago. Por lo tanto, los resultados

de esta tesis indican que los factores locales como el estado trófico y la geomorfología

(tipo de lago) son más relevantes que la región climática para predecir los efectos y la

importancia relativa de los nutrientes sobre la biomasa fitoplanctónica.

5.3 La relación biomasa fitoplanctónica-nutrientes depende de la estacionalidad

La estacionalidad resultó ser una variable sumamente importante al momento de predecir

la  biomasa  fitoplanctónica  en  esta  región  subtropical.  Todos  los  tipos  de  ecosistema

respondieron con mayores biomasa en la época cálida, y en los embalses la diferencia

entre estaciones fue particularmente más marcada. En general, el análisis de los datos

considerando la estacionalidad no es utilizada para el estudio de lagos cálidos, sino que

por el contrario, se usan promedios anuales asumiendo un crecimiento del fitoplancton

similar durante todo el año (Cunha et al., 2013; Huszar et al., 2006). Sin embargo, utilizar
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promedios y no considerar la estacionalidad puede enmascarar la variabilidad natural de

dicha comunidad. La estacionalidad no solamente puede estar marcada por la temperatura

como en las zonas subtropicales, sino que también por el período de lluvias o de vientos

(zonas  tropicales).  Esto  implica  que  los  efectos  de  los  nutrientes  pueden  ser

malinterpretados  y  subestimados  en  los  modelos  predictivos.  Por  ejemplo,  si  no  se

consideraba la estacionalidad para los embalses, no se evidenciaba ningún efecto directo

de los  nutrientes.  Por  lo  tanto,  los  cambios  causados por  la  estacionalidad deben ser

considerados para comprender y mejorar la predicción de las dinámicas ecológicas en los

ecosistemas acuáticos subtropicales y tropicales. Además, quedó en evidencia que faltan

más  estudios  en  regiones  cálidas  para  generar  nuevas  hipótesis  sobre  la  dinámica

fitoplancton-nutrientes.

5.4 Distribución y biomasa de las cianobacterias planctónicas en ecosistemas 

eutrofizados

En las regiones más cálidas, y en un contexto de altas concentraciones de nutrientes como

vimos  que  ocurre en muchos ecosistemas del país, el crecimiento de las cianobacterias

planctónicas y las floraciones de las mismas, se podrían esperar más frecuentes (Pick y

Lean,  1987;  Downing  et  al.,  2001).  Sin  embargo,  aun  poco  es  sabido  sobre  su

distribución y como influyen los forzantes climáticos en un marco eutrófico.

Microcystis es  el  género  formador  de  floraciones  de  cianobacterias  que  ha  sido  más

reportado en el mundo (Xiao et al., 2020) y en la región (Aguilera et al., 2017; González-

Piana  et  al.,  2011;  Nagy et  al.,  2002),  pero  nuestro  trabajo  evidenció  que  el  género

Dolichospermum es el más distribuido y más frecuente en los cuerpos acuáticos del país.

Dolichospermum podría  tener  una ventaja  para lograr  una mayor distribución,  por su

capacidad de formar acinetes  que le  permite  sobrevivir  en condiciones  extremas,  por

ejemplo, siendo arrastrado aguas abajo por los cursos lóticos (Padisak et al., 2016), tipo

de ecosistema dominante en la región. Además la capacidad de fijar nitrógeno es otra

virtud que le  podría  brindar  ventaja  para su mayor  distribución (Li  et  al.,  2016).  La

amplia distribución y alta frecuencia de  Dolichospermum  apoya a su vez, la hipótesis

sobre la expansión global de las especies formadoras de floraciones del orden Nostocales

en el contexto del cambio climático global (Li et al., 2016; Sukenik et al., 2012), aunque
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es necesario realizar otros tipos de estudios para investigar si se trata de una expansión

reciente. Por otro lado, la amplia coocurrencia de  Microcystis  y  Dolichospermum, y su

co-dominancia registrada en el mayor evento de floración ocurrido en el país (Aubriot et

al.,  2020,  UTE-IMFIA, 2021),  muestran  que  estos  dos  géneros  son muy exitosos  en

ambientes eutróficos a estas latitudes. Sin embargo, los resultados también mostraron que

responden de manera diferente frente a cambios en los forzantes climáticos. Esto implica

que las cianobacterias no pueden ser consideradas un grupo único y que son necesarios

más  estudios  de  biogeografía  y  de  fisiología  para  comprender  la  distribución  de  las

cianobacterias más prevalentes en la región.

Encontraron relaciones directas  e  indirectas  entre  las  precipitaciones y la  biomasa de

cianobacterias. En los ríos en general encontramos que las precipitaciones tuvieron el

efecto  más  esperado  de  dilución  (lavado)  sobre  la  biomasa  de  cianobacterias.  Sin

embargo, también fue revelada la gran complejidad que existe entre las precipitaciones y

las cianobacterias (Reichwaldt y Chadouani, 2012), ya que en la cuenca del Río Santa

Lucía ocurrió el efecto contrario. Las cianobacterias se asocian a los eventos extremos de

precipitaciones,  dado que  ocurre  un  lavado de  las  altas  biomasas  acumuladas  en  los

embalses  hacia  el  cauce principal  del  río  (Somma et  al.,  2021).  Por  otro  lado,  en el

estuario  del  Río  de  la  Plata,  encontramos  que  las  precipitaciones  tuvieron  un efecto

positivo (indirecto) sobre la biomasa de cianobacterias. El efecto fue indirecto porque fue

a través  de la  conductividad,  que tiene relación inversa con las precipitaciones en el

estuario  (Aubriot et al., 2020; Kruk et al., 2021).  En el contexto del cambio  climático

global  es fundamental conocer los efectos esperados según las predicciones climáticas

para cada región geográfica (IPCC, 2021; Rodell et al., 2018). En esta región donde se

esperan más lluvias, temperaturas más altas y más eventos de precipitaciones extremos

(Díaz, 2018; IPCC, 2021), nuestros resultados mostraron que estas predicciones podrían

resultar en más floraciones de cianobacterias en algunas cuencas particulares donde los

niveles de nutrientes ya son altos (ecosistemas eutróficos), como en el estuario del Río de

la Plata y en subcuencas del río Sta. Lucia.  

5.5 Consecuencias y aportes para la gestión de los ecosistemas acuáticos
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Los resultados de esta tesis demostraron que los cuerpos de agua agua límnicos del país

se  encuentran  en  una  situación  muy  alarmante  por  los  altos  niveles  de  nutrientes,

situación revelada ya hace décadas  (Alonso et al., 2019; Bonilla et al., 2015; Conde y

Sommaruga, 1999; Goyenola et al., 2021) y con tendencia al aumento en algunas zonas

desde el año 2002. En la principal cuenca agrícola del país se demostró junto a otros

trabajos, que la tendencia de los nutrientes está relacionada con la agricultura (Barreto et

al., 2017; Diaz, 2013; Goyenola, 2017), como también se ha evidenciado a nivel global

(Hart et al., 2004; Wurtsbaugh et al., 2019). A pesar de estas evidencias, aún persisten

algunas ideas que minimizan el aporte que tiene la agricultura al aporte de nutrientes a los

cursos de agua. Por ejemplo, Berreta y Carrasco (2021) concluyen que la agricultura no

tiene efecto sobre los niveles altos de clorofila  a encontradas en los embalses del Río

Negro. Sin embargo, para esto utilizan evidencias parciales y se omiten estudios previos

(Alcántara et al., 2021). Esto demuestra la importancia de seguir aportando evidencias

claras sobre la relación de las actividades agropecuarios y la calidad del agua. Además,

puede  haber  gran  variabilidad  de  respuesta  según  las  características  de  las  cuencas

hidrográficas.  Incluso,  las  cuencas  con  muy  poco  uso  agrícola  pueden  ser  muy

vulnerables al aporte de nutrientes, teniendo alto riesgo de eutrofización si se intensifica

su  uso.  Por  ello,  se  debe  ampliar  los  estudios  abarcando  mayores  áreas  del  país  y

extenderlos integrando análisis de usos de suelo con calidad del agua. Esto es aún más

importante porque las proyecciones indican que tanto la intensificación del uso de las

tierras, como otras actividades agropecuarias van a seguir aumentando en la región en las

próximas décadas por la demanda de alimentos a nivel mundial (IICA, 2004; OPP, 2019;

Zabel et al., 2019). Por lo tanto, para evitar que la calidad del agua siga empeorando se

deben  realizar  grandes  cambios,  que  requieren  importantes  decisiones  políticas,  con

respecto a los aportes directos e indirectos de nutrientes a los cuerpos de agua del país.

Asimismo,  no  hay  reglamentación  ambiental  nacional  para  el  monitoreo  de

cianobacterias en aguas superficiales, lo que podría ser un gran problema para la salud

humana  y  animal,  dado  que  el  género  Dolichospermum es  potencial  productora  de

toxinas, que en el momento no se analizan en los eventos de floraciones del país. 
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Conclusiones

• Muchas cuencas hidrográficas del país se encontraron comprometidas dado sus

altos niveles de nutrientes en las aguas superficiales.

• El efecto de las actividades agropecuarias en los ecosistemas acuáticos, depende

de  las  características  geomorfológicas  de  cada  cuenca  y  de  la  variabilidad

climática.

• El P fue el nutriente principal para predecir la biomasa fitoplanctónica y el N fue

solamente importante en sistemas eutrófico-hipereutróficos.

• Las cianobacterias planctónicas están altamente distribuidas en el  país en todo

tipo  de  ecosistema,  siendo  Dolichospermum el género  más  distribuido  y  más

frecuente. 

• La  estacionalidad  fue  una  variable  fundamental  para  predecir  la  dinámica

biomasa-nutrientes.

• Las variables climáticas-meteorológicas controlan la biomasa de cianobacterias

en ambientes eutróficos . 

• Los modelos jerárquicos Bayesianos mostraron ser muy efectivos para predecir

los efectos de las variables forzantes sobre la biomasa del fitoplancton según el

tipo de ecosistema y/o cuenca hidrográfica.

• Hay muchos  vacíos  de  información  y  es  necesario  ampliar  los  programas  de

monitoreo (en cuanto a frecuencia y extensión geográfica) e incluir el seguimiento

de las cianobacterias utilizando bioindicadores cuantitativos.
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6. Perspectivas

Los resultados de la presente tesis permitieron plantear nuevas hipótesis y preguntas para

continuar en proyectos futuros.

Las predicciones del cambio climático global para la región junto a los altos niveles de

nutrientes en los cuerpos de agua aportados por las actividades agropecuarias, deja un

escenario  complejo  donde  se  pueden  esperar  más  floraciones  de  cianobacterias

planctónicas. El modelo desarrollado para el biovolumen de cianobacterias (CPG) se esta

aplicando en combinación con sistemas de sensores remotos para avanzar en sistemas de

monitoreo y alerta temprana de floraciones en el estuario del Río de la Plata (Haakonsson

et al. en prep).

Los  cambios  en  los  usos  y  coberturas  del  suelo  mostraron  tener  una  relevancia

determinante en los niveles de nutrientes en agua en el proceso de eutrofización, pero

también  se  reveló  la  importancia  de  tomar  en  cuenta  factores  geomorfológicos  y

climáticos para evaluar el agravamiento. En el contexto de mayor intensificación de los

usos  del  suelo,  en  especial  de  la  agricultura  y  la  lechería,  se  requiere  tener  mejores

evaluaciones sobre su efecto en la exportación de fósforo a los ecosistemas acuáticos. Los

modelos jerárquicos Baysianos empleados en la tesis son una buena herramienta para

seguir con esas evaluaciones ya que además permiten realizar predicciones según futuros

escenarios tomando en cuenta la geomorfología de las cuencas hidrográfica.    

Los  resultados  mostraron  que  altas  biomasas  de  los  géneros  Dolichospermum y

Microcystis estuvieron  juntos  en  muchas  oportunidades  en  eventos  de  floraciones.

Durante la realización de esta tesis, se logró aislar una cepa de  Microcystis aeruginosa

(productora de microcistina) del estuario del Río de la Plata. Esta cepa permitirá en el

futuro realizar experimentos para comprender mejor su distribución, coocurrencia y los

factores que favorecen la producción de toxinas.

Es evidente la  fragmentación de la información y el  vacío de datos  que no permiten

representar adecuadamente la heterogeneidad ambiental de los ecosistemas acuáticos del

país.  La  estadística  Bayesiana,  principal  método  de  análisis  durante  la  tesis,  es  una

herramienta muy útil  para estos desafíos,  que además tiene ventajas frente al  método

frecuentista, ya que permite alcanzar estimaciones más exactas de los parámetros aún con
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pocos datos, lograr una interpretación de los resultados más fácil y directa (basada en

probabilidad), incluir medidas de incertidumbre y diferentes niveles de variabilidad, entre

otras ventajas. Por lo tanto, con la estadística Bayesiana por ejemplo se podrían analizar

las bases de datos abiertos de la OAN (Observatorio Ambiental Nacional)  combinando

datos  de  caudales  y  de  uso  del  suelo  para  identificar  regiones  críticas  y  predecir

escenarios complejos a futuro.
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