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PREFACIO

Este libro se escribió durante el largo año de la pandemia del COVID-19. Este evento totalmente inespe­
rado (el cisne negro), nos impuso un cambio profundo en nuestras relaciones personales, forma de trabajo, 
consumos y tiempo de ocio. Pero al mismo tiempo, el exilio interior nos permitió hacer un paréntesis y 
reflexionar sobre hacia dónde queremos dirigirnos como individuos y sociedad.

La pandemia desnudó aún más las desigualdades sociales y los impactos ambientales de nuestros modos 
de producción. Pero a la vez, la pausa impuesta a las actividades humanas mostró cómo puede responder 
rápidamente el planeta a la atenuación del impacto antrópico. Hemos visto al cielo volverse azul en zonas 
urbanas antes cubiertas de smog, y a los animales avanzar sobre pueblos y ciudades. La pandemia ha puesto 
a la luz la magnitud de nuestras intervenciones, pero también las posibilidades que ofrecen nuevas maneras 
de relacionarnos con la naturaleza.

Este libro intenta dar algunas respuestas sobre cómo lograr un nuevo contrato social y ambiental con nues­
tros ríos y arroyos. En general, el manejo de los ecosistemas fluviales ha sido realizado con una visión hidro­
lógica e ingenieril, sin considerar la vida que se agita en ellos y los beneficios que brindan a la humanidad 
como ambientes naturales. Creemos que integrar la visión ecológica enriquecerá las prácticas habituales 
de manejo y ayudará dar soluciones a largo plazo, además de reducir los fallos que produce la tecnología 
“dura”. Como siempre decimos, los ecólogos sabemos un poco de muchas cosas y mucho de algunas pocas. 
Pero podemos aportar una visión sistémica que integre a los ecosistemas fluviales a la cuenca, el paisaje y la 
sociedad. Esta mirada “desde arriba” permitirá ver más allá de un problema particular, y proponer diferen­
tes soluciones según las cuestiones planteadas y la singularidad del río o arroyo a intervenir.

La primera parte del libro presenta los conceptos de estabilidad y perturbación de los ecosistemas, diversi­
dad biológica y servicios ecosistémicos, que son la base para comprender lo que viene después. Luego ana­
lizamos el rol de las riberas y los impactos de las actividades humanas. Finalmente, entramos en la esencia 
del libro que son la conservación, manejo y restauración de ecosistemas fluviales, incluyendo los aspectos 
individuales y sociales que influyen en la adopción de prácticas amigables con el ambiente. El libro no pre­
tende ser una recopilación exhaustiva de la información que existe sobre estos temas ni un manual detallado 
de técnicas, pero sí echar luz sobre los aspectos que consideramos relevantes para realizar intervenciones 
más ecológicas en los ecosistemas fluviales. El lector que esté interesado en ahondar en alguna cuestión 
particular puede consultar la bibliografía de cada capítulo.

Este libro está dirigido a ecólogos, urbanistas, arquitectos, ingenieros, agrónomos, gestores, decisores y pú­
blico en general. En este sentido, hemos tratado de evitar lajerga ecológica siempre que fuera posible, y de 
clarificar aquellos conceptos que era necesario introducir. Los temas que desarrollamos se basan en los conte­
nidos del curso de posgrado que dictamos dentro de la Especialización en Calidad Ecológica y Restauración 
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de Sistemas Fluviales de la Universidad Nacional de Luján (Argentina). Los docentes que participan en el 
curso han aportado diversas miradas y saberes, que fueron esenciales para darle forma y contenido a este 
libro. Por eso, quiero agradecer a Adonis Giorgi, Patricia Gantes y María Eugenia García. Asimismo, la in­
teracción con alumnos que provenían de diversas ramas del conocimiento resultó fundamental para revisar 
y ajustar los contenidos del curso y del libro. A ellos también mi agradecimiento.

Por último, quiero agradecer a los que colaboraron con la tarea de sacar este libro adelante. El Departamen­
to de Ciencias Básicas de la Universidad Nacional de Lujan otorgó la licencia que me permitió dedicarme a 
la escritura y edición del manuscrito. La Comisión de Investigaciones Científicas de la Provincia de Buenos 
Aires (CIC) brindó soporte económico que ayudó a cubrir parte de la edición. Y finalmente (y especialmen­
te) quiero agradecer a los colegas que se sumaron como autores o revisores en un proyecto nebuloso y de 
futuro incierto, pero que finalmente muestra aquí sus frutos. A todos ellos, gracias por su apoyo, paciencia 
y dedicación.

Claudia Feijoó 
Luján, enero de 2021.
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1
ECOSISTEMAS 
FLUVIALES Y 
PERTURBACIONES
Fernando Momo

La biosferajamás alcanzará a ser un sistema de 
máxima biomasay de actividad relativamente baja. 

Siempre ocurre algo.

Ramón Margalef, (Planeta azul planeta verde).

Los ecosistemas son sistemas abiertos, es decir que inter­
cambian energía y materia con su entorno, y autoorgani- 
zados. Los flujos de energía y materia se redistribuyen en 
el interior del ecosistema entre las poblaciones de los di­
ferentes organismos y entre otros compartimientos, como 
por ejemplo los detritos de manera que, si las condicio­
nes permanecen estables, es posible predecir aproxima­
damente con cuánta abundancia y con qué distribución 
espacial podemos encontrar cada especie. Este es el tipo 
de conocimiento empírico que utilizan por ejemplo los 
pescadores para saber dónde y cuándo “hay pique” de 
una determinada especie; no es un conocimiento exacto 
e infalible pero resulta bastante útil y aproximado.

En el caso de los ecosistemas fluviales (ríos y arroyos) la 
condición de “abiertos” se impone dramáticamente. Esos 
sistemas experimentan el flujo de agua, hábitat principal 
de sus componentes biológicos, y ese flujo define básica­
mente un eje de organización, una dirección preferencial 
de los flujos materiales y también un factor de presión 
selectiva para los organismos, que sólo pueden sobrevivir 
si tienen cierto grado de adaptación a ese flujo unidirec­
cional que se impone en los ríos.

En cualquier ecosistema podemos distinguir al menos 
un estado estacionario1 (al que frecuentemente llama­

1 Preferimos utilizar, en general, estado estacionario, cuando nos refe­
rimos a sistemas termodinámicamente abiertos, en vez de equilibrio. 
Este último concepto tiene su uso preferencial en un contexto ma­
temático y define un valor de una variable para el cual se cumple 
que la velocidad de cambio de esa variable es cero; lo que se toma 
en cuenta es la dinámica pero no los mecanismos de ese equilibrio. 
En cambio estado estacionario nos recuerda que el sistema intercam­
bia materia y energía con el entorno y que ese estado no es estático, 
sino que implica una compensación de flujos de entrada y salida.

mos equilibrio} en el cual las concentraciones de diversas 
sustancias permanecen relativamente constantes (por 
ejemplo el sodio), las abundancias de los organismos se 
mantienen entre ciertos rangos predecibles, y las interac­
ciones entre ellos y con su ambiente físico también tienen 
cierto grado de predictibilidad.

Pero claro, el mundo no es estable ni uniforme. Hay fluc­
tuaciones naturales regulares que a todos nos afectan; los 
ciclos diarios de luz y temperatura, los cambios estaciona­
les que incluyen variaciones en la duración de los días y 
las noches, en el régimen de lluvias, en las temperaturas 
promedio. Pensemos en un río o arroyo y cómo funcio­
na y veremos que esas fluctuaciones se traducen en cam­
bios que pueden afectar muchos procesos. Las horas de 
luz impondrán condiciones sobre la duración del período 
productivo del sistema, es decir, las horas durante las cuá­
les es posible la fotosíntesis y con ella la producción de un 
excedente de oxígeno, el consumo correspondiente de dió­
xido de carbono y la producción de hidratos de carbono 
que alimentarán toda la red trófica. Los ciclos de lluvia y 
sequía determinarán los caudales medios y sus variaciones 
en el sistema, modificando el tamaño del hábitat, su varie­
dad y sus condiciones generales. Los cambios estacionales 
de la vegetación modificarán periódicamente la cantidad 
de hojarasca que ingresa al río y, por lo tanto, el trabajo de 
los detritívoros y descomponedores. Incluso las presiones 
o cambios que producimos los seres humanos con nues­
tras actividades productivas o recreativas siguen un patrón 
estacional bastante regular; nuestras labores agrícolas se 
escalonan a lo largo del año, y por lo tanto un arroyo que 
atraviese una zona con uso agropecuario recibirá diversas 
alteraciones que se repetirán en las mismas épocas según 
los momentos de siembra, cosecha, laboreo, etc.
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Para los organismos de un sistema fluvial que ha expe­
rimentado todas esas oscilaciones regulares durante un 
tiempo bastante largo esos cambios han sido factores de 
selección natural y es frecuente encontrar que los ciclos 
de vida de dichos organismos están de alguna manera 
acoplados con las oscilaciones. Pero, una vez más, el 
mundo no es tan simple.

FACTORES DE ESTRÉS
Y ESTADOS ESTACIONARIOS

Cuando las acciones humanas o algún acontecimiento 
extraordinario (un incendio forestal por ejemplo) produ­
cen una alteración fuerte en los flujos de entrada y salida 
de un ecosistema fluvial, tanto los organismos como el 
sistema en su conjunto sufren una presión no habitual. 
De pronto las condiciones han cambiado; puede haber 
una entrada nueva y sostenida de sustancias tóxicas (por 
ejemplo por un cambio del paquete tecnológico agrope­
cuario que se utiliza o por la instalación de una nueva 
producción industrial que arroja sus desechos al río), un 
ingreso de materiales en concentraciones no habituales 
(por ejemplo porque se instala una planta depuradora 
de desechos cloacales que no depura totalmente lo que 
recibe o porque entra una cantidad de cenizas producto 
de un incendio importante), o la extracción regular de 
grandes cantidades de agua para un nuevo uso industrial 
o agrícola. Los organismos que habitan ese ecosistema 
seguramente sufrirán estos cambios y deberán utilizar 
parte de su energía en resistir y compensar los daños que 
esas nuevas condiciones les producen; este nuevo balance 
de energía afectará la actividad biológica normal de las 
especies y si lo medimos adecuadamente notaremos en 
los organismos cambios fisiológicos indicadores de estrés. 
Por eso llamamos estresores a esos factores externos de pre­
sión o daño cuya acción se prolonga en el tiempo, pero 
que no producen una pérdida sustancial de la biomasa.

Este fenómeno se relaciona con una propiedad básica 
de los seres vivos: la homeostasis, es decir la capacidad de 
mantener estable su medio interno aunque las condicio­
nes externas varíen. Cuando esas condiciones externas 
cambian por fuera de sus variaciones habituales, la ener­
gía que los organismos deben gastar para compensar esos 
cambios aumenta mucho. Si por ejemplo aumenta en el 
agua la concentración de una sustancia tóxica, los orga­
nismos tienen mecanismos que neutralizan la toxicidad, 
transformando químicamente o degradando la sustancia 
absorbida, o bien expulsándola del cuerpo o incremen­
tando sus defensas. Pero cada uno de esos mecanismos 
consume energía, y entonces la energía disponible para 
las actividades habituales de búsqueda de alimento, re­
producción, movimiento, será menor y los organismos 
comenzarán a mostrar signos de agotamiento o deterio­
ro. También la dinámica de las poblaciones se verá afec­

tada porque cambiará el balance entre reproducción y 
mortalidad. Esto alterará las abundancias de las especies, 
lo cual a su vez modificará las interacciones. Como ve­
mos, se produce una cascada de efectos que se propaga 
no sólo a los individuos sino al ecosistema como un todo 
y a su capacidad de compensar los cambios externos.

EQUILIBRIOS Y ESTABILIDAD

Como mencionamos más arriba, cuando los flujos de 
entrada y salida de los distintos compartimientos del 
sistema y del sistema como conjunto se compensan, nos 
encontramos en un estado estacionario. Sin embargo en 
los sistemas ecológicos las interacciones no son neutras 
ni el estado estacionario se alcanza sólo por la imposi­
ción de las condiciones externas: existe autoorganiza- 
ción. Ese fenómeno, característico de los sistemas com­
plejos, se produce porque las interrelaciones entre los 
componentes del sistema no son lineales y por lo tanto 
la respuesta del conjunto ante los cambios no es pasiva; 
se establecen mecanismos de autorregulación. Así, el 
sistema como conjunto tiene la capacidad de amorti­
guar y compensar las fluctuaciones externas. Cuando 
un estado estacionario se mantiene por acción de esos 
mecanismos reguladores, más allá de que haya fluctua­
ciones en las condiciones externas, le llamamos equilibro 
y decimos que ese equilibrio tiene un cierto grado de 
estabilidad. El concepto de estabilidad es múltiple y te­
nemos que profundizar su definición, pero por ahora 
utilicemos su significado intuitivo. La idea de equilibrio 
ecológico nos resulta familiar y está claro que cuando 
utilizamos ese término no nos estamos refiriendo a un 
equilibrio estático, desprovisto de cambios, sino a un 
estado dinámico en el cual la estabilidad se mantiene 
a través de procesos activos del propio ecosistema que 
permiten compensar, amortiguar o filtrar los cambios 
impulsados por las fluctuaciones externas.

La capacidad de mantener un equilibrio tiene un límite; 
hay un cierto nivel de cambio en las condiciones externas 
que el sistema puede soportar y eventualmente compen­
sar, sin embargo, si las condiciones producen cambios de­
masiado grandes, el sistema ya no puede compensarlos y, 
o bien se desorganiza y destruye, o bien alcanza un nuevo 
estado estacionario compatible con las nuevas condicio­
nes del entorno. Aquí puede ser útil introducir algunas 
definiciones un poco más técnicas: en los sistemas eco­
lógicos todo estado de equilibrio estable está definido 
por los valores de diversas variables; por ejemplo, en un 
ecosistema, una variable crítica y muy importante es la 
diversidad de especies. Cuando una fluctuación modifica 
ese valor de la variable, entran enjuego los mecanismos 
de regulación del sistema y la variación se compensa. 
Pero ningún sistema es capaz de compensar variacio­
nes demasiado grandes, hay una especie de “vecindad” 
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del valor de equilibrio dentro de la cual los mecanismos 
de regulación funcionan bien y producen el retorno al 
equilibrio; esa vecindad se conoce como dominio (o cuenca) 
de atracción del equilibrio. Habitualmente, para ayudar a 
nuestra imaginación, se visualiza esta idea con un dibujo 
en el cual el ecosistema se representa como una bolita y 
el dominio de atracción como una cuenca o depresión o 
pozo en un paisaje ondulado. Es una buena representa­
ción en el sentido de la comprensión de la dinámica. En 
un símil de este tipo, la fuerza estabilizadora es la ener­
gía potencial gravitatoria que tiende a un mínimo. Dicho 
fácil, la bolita tiende a quedarse en el fondo del pozo; si 
algo la impulsa a moverse, tiene que ir cuesta arriba y 
la gravedad la hace caer otra vez al fondo del pozo (el 
estado de equilibrio estable). Sin embargo, el pozo no es 
infinito y puede ser vecino de otros pozos o cuencas. Si la 
fuerza perturbadora es suficiente para alcanzar el borde 
de la cuenca, la bolita ya no tendrá impedimento para 
alejarse del punto de equilibrio y eventualmente podrá 
caer en otra cuenca (otro estado estacionario localmente 
estable)2. Esta analogía también nos permite avanzar con 
otras definiciones que son útiles en la comprensión y en el 
manejo de los ecosistemas.

2 Está claro que esta analogía es sólo una representación simplifi­
cada para entender el concepto de la dinámica. Los ecosistemas no 
son bolitas.
3 Nos referimos aquí a las propiedades emergentes del sistema 
como su diversidad específica, su biomasa total, la proporción entre 
fotosíntesis y respiración, etc.

Algunos ecosistemas al ser perturbados experimentan un 
cambio pequeño en sus variables ecológicas3, es decir que 
son resistentes a las perturbaciones. En nuestra analogía 
de la bolita, esta resistencia estaría representada por una 
cuenca profunda y con mucha pendiente, lo que deter­
mina que para alejar a la bolita de su centro hay que 
proporcionarle mucha energía. La propiedad que define 
la capacidad de un sistema de cambiar muy poco ante 
una perturbación dada se conoce como resistencia.

Claro está que, cambie mucho o cambie poco, una vez 
desaparecido el factor perturbador, si el sistema toda­
vía está dentro del dominio de atracción del equilibrio, 
retornará al estado estacionario y el tiempo que le lleve 
hacer eso dependerá de sus mecanismos de regulación. 
Hay ecosistemas que se recuperan rápido de los cambios 
inducidos por factores externos y hay ecosistemas que lo 
hacen con más lentitud. Conocer esa velocidad caracte­
rística es evidentemente muy importante para un manejo 
adecuado del sistema tanto desde el punto de vista de 
la conservación como de la restauración. La propiedad 
que caracteriza la rapidez de recuperación de un sistema 
ecológico después de una perturbación se conoce con el 
nombre de resiliencia.

Por último, digamos que, como ya lo explicamos más 

arriba, todo sistema tiene un límite de alteración por fue­
ra del cual ya no logra retornar al estado de equilibrio; 
ese límite es análogo al tamaño de la cuenca en nuestra 
analogía simplificada. La propiedad de los ecosistemas 
que caracteriza el tamaño del dominio de atracción del 
equilibrio se conoce como elasticidad. Aclaremos que en 
alguna bibliografía reciente, y sobre todo a partir de la 
publicación de Peterson y colaboradores (1998), algunos 
autores llaman resiliencia ingenieril a lo que nosotros llama­
mos simplemente resiliencia y resiliencia ecológica a lo que 
nosotros denominamos elasticidad. La tabla 1.1 contiene 
un resumen de diferentes usos de la terminología y sus 
fuentes y es un insumo útil para no confundirse en la 
maraña de definiciones (también puede verse Brown y 
Williams 2015, Fuller etal2019,y Pelletier et al 2020).

PERTURBACIONES

Hasta ahora vinimos hablando de perturbaciones sobre­
entendiendo que se trata de alteraciones en los ecosiste­
mas a partir de una fuerza exterior a ellos. Sin embar­
go, el tema de las perturbaciones no es trivial y tiene su 
propio desarrollo teórico. ¿Por qué? Bueno, es claro que 
ante las fluctuaciones en el ambiente los sistemas ecológi­
cos pueden hacer diferentes cosas: pueden simplemente 
resistirlas sin cambiar apreciablemente, pueden evoluti­
vamente “incorporarlas”, acoplando en mayor o menor 
medida sus ciclos naturales a los del ambiente, pueden 
“ceder” a ellas perdiendo parte de su estructura y/o su 
biomasa y recuperarse después. Que los ecosistemas pue­
dan hacer una u otra cosa dependerá de las característi­
cas de las perturbaciones. Pero, ¿qué es lo que llamamos 
perturbación en el contexto de la ecología?

Técnicamente podríamos definir una perturbación como 
cualquier ingreso de energía externa al sistema que pro­
duce algún grado de cambio en él. Pero es claro que hay 
diferentes tipos de perturbaciones según su origen, su in­
tensidad, su extensión y su régimen de variación en el 
tiempo. ¿Qué cosas vienen a la mente cuando pensamos 
en una perturbación sobre un sistema fluvial? Por ejem­
plo cambios en las precipitaciones, ingreso de contami­
nantes de origen antrópico, ingreso de materiales por un 
fenómeno ambiental (una erupción volcánica que arroja 
cenizas, un incendio forestal o de pastizales, la erosión 
del suelo por acción del viento), o cambios en las con­
diciones del ambiente (aumento en la acidez de la lluvia 
por contaminación atmosférica, aumento de tempera­
tura promedio o de la amplitud térmica por causa del 
cambio climático). Seguramente quien lea podrá aportar 
más ejemplos. En todos los casos, directa o indirectamen­
te, está implicado un intercambio de energía. Entonces, 
unas primeras características de las perturbaciones tie­
nen que ver con eso. La más obvia es la intensidad de la 
perturbación, que mide la cantidad de energía asociada.
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Tabla 1.1.
Algunos conceptos de interés 
sobre la estabilidad de los 
ecosistemas.

Término Definición

Estabilidad Persistencia de un sistema cerca de un estado de equilibrio 
(Holling 1973).

Capacidad de un ecosistema para compensar las 
alteraciones (Krebs 1986).

Dominio (o cuenca) de Es el conjunto de condiciones iniciales alrededor de un
atracción punto de equilibrio cuya dinámica es convergente a ese 

punto (Campos Romero e Isaza Delgado 2002).

Umbral ecológico (o Punto a partir del cual se produce un cambio abrupto de la
punto de ruptura) condición ecológica; dicho cambio puede ser causado por 

una pequeña perturbación en una variable (Groffman et al 
2006).

Resistencia Capacidad de la comunidad biológica de no cambiar frente 
a una perturbación (Angeler y Allen 2016).

Resiliencia Rapidez con que un ecosistema regresa a su condición de 
equilibrio luego de haber sufrido una perturbación (Holling 
1996).

Factor de estrés Evento predecible que tiende a limitar el rendimiento 
fisiológico de los organismos (Tabacchi et al 2009).

Evento frecuente y continuo que no permite que el 
ecosistema se recupere y que lo lleva a una nueva 
trayectoria (Borics et al 2013).

Perturbación Evento discreto temporal e impredecible que produce una 
mortalidad sustancial en los organismos (Fisher 1990).

Evento ocasional o periódico que produce un cambio 
abrupto del ecosistema, pero con posibilidad de 
recuperación (Borics et al 2013)

Estados o regímenes Coexistencia de dos o más equilibrios estables de un
alternativos estables (o sistema dinámico en un mismo intervalo de valores de
equilibrios múltiples) variables externas (Brown y Williams 2015).

Histéresis Propiedad del ecosistema que determina que la trayectoria 
de ida a lo largo de una variable es diferente a la de regreso 
entre dos estados alternativos (Beisner et al 2003).

Asumimos que cuanto más intensa es una perturbación 
más efecto tendrá sobre el sistema y más pondrá enjuego 
su capacidad de hacerle frente o de recuperarse (resis­
tencia, resiliencia y elasticidad). Pero una perturbación 
puede afectar todo el sistema ecológico o solo un sector, 
es decir, puede tener diferente extensión espacial.

También es importante considerar cómo la perturbación 
se comporta en el tiempo, y esto a su vez tiene diferentes 
aspectos. Por empezar una perturbación puede ser más o 
menos predecible: el cambio en la cantidad de materia­
les vegetales que entran a un río puede considerarse una 

perturbación, pero si está asociado a la estacionalidad 
(más hojarasca ingresando en otoño por ejemplo) es una 
perturbación periódica y por lo tanto “predecible”. Está 
claro que el sistema no la predice en el mismo sentido 
en que nosotros lo hacemos a partir del razonamiento, 
pero lo que sucede es que una perturbación repetitiva y 
regular es una fuerza de selección natural que de alguna 
manera “filtra” estructuras y mecanismos biológicos y 
ecológicos que se sintonizan temporalmente con esa fluc­
tuación externa. Llamamos predictibilidad a esa propiedad 
de las perturbaciones. Al contrario, un caso de perturba­
ción poco predecible puede ser por ejemplo una tormen­
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ta excepcionalmente fuerte. Sabemos que tales tormen­
tas ocurren, pero es muy difícil saber cuándo; podemos 
analizar estadísticamente una probabilidad de ocurren­
cia o un tiempo de espera más probable según la escala 
de la tormenta (de hecho, la frecuencia de las tormen­
tas en función de su intensidad sigue una distribución 
de tipo exponencial negativa como se menciona abajo), 
pero no podemos, ni nosotros ni los sistemas ecológicos, 
anticiparnos a cada tormenta extraordinaria porque no 
sabemos en qué preciso momento llegará. No obstante, 
como sí podemos caracterizar probabilísticamente la dis­
tribución de las perturbaciones en el tiempo, llamamos a 
esa caracterización el régimen de perturbaciones.

El régimen de perturbaciones

La idea de régimen de perturbación hace referencia a la 
manera en la cual las perturbaciones de un cierto tipo 
se suceden en el tiempo. Decimos que una perturbación 
puede tener un régimen periódico, es decir, regular. Por 
ejemplo, si un río atraviesa una zona de marcada estacio- 
nalidad de lluvias, la perturbación que causan esas lluvias 
seguirá una fluctuación regular con alta intensidad pro­
medio en una época del año y baja intensidad en otra.

Sin embargo, sobre ese régimen predecible puede haber 
a su vez fluctuaciones azarosas superpuestas. Uno pue­
de tener una época con alto promedio de lluvias, pero 
no todas las lluvias serán iguales al promedio; habrá una 
cierta estocacidad.

Si la fluctuación de los valores de la perturbación alre­
dedor de su valor promedio es más o menos simétrica y 
las fluctuaciones extremas (por valores muy bajos o muy 
grandes) son bastante menos frecuentes que las perturba­
ciones cercanas al promedio, tal vez podamos describir 
ese “ruido” utilizando una distribución normal. Enton­
ces tendremos un valor promedio y un desvío estándar.

Otras perturbaciones tienen regímenes que son muy 
diferentes a una distribución normal. Por ejemplo, las 
crecientes en un río suelen ajustarse mejor a distribu­
ciones de frecuencia potenciales o bien exponenciales. 
¿Qué significa eso? En breve y sin entrar en tecnicis­
mos, diríamos que la frecuencia esperada de una per­
turbación es cada vez menor cuanto mayor (más inten­
sa) es la perturbación. Uno esperaría entonces muchas 
crecientes pequeñas, menos de tamaño moderado, unas 
pocas grandes y poquísimas crecientes extraordinarias. 
Si esta distribución es potencial o exponencial, se puede 
calcular cuánto tiempo habría que esperar en prome­
dio para que una creciente supere un cierto valor. Esto 
tiene una utilidad práctica porque se relaciona con los 
tiempos de amortización de las inversiones que haga­
mos para prevenir los daños de crecientes de diferente 

intensidad. Visto desde el punto de vista estrictamente 
ecológico también tiene consecuencias en la selección 
natural de las características de los organismos asocia­
das a sobrevivir o sortear cierto nivel de perturbaciones. 
Si por encima de un cierto tamaño una dada perturba­
ción es muy poco frecuente es posible que los organis­
mos de ciclo de vida corto nunca se vean expuestos a 
ella y por lo tanto no hay chance de que actúe como un 
factor de selección.

Los regímenes de procesos aleatorios naturales están 
muy estudiados y hay una profusa literatura. En parti­
cular, hay muy buenos trabajos en cuanto a los regíme­
nes de caudal de los ríos (véase por ejemplo, Mandelbrot 
1996, Pérez et al 2009, Hansen y Seoane 2013).

Tipos de perturbaciones

Otra característica importante de las perturbaciones es 
la variación de su intensidad en el tiempo. Por decirlo 
coloquialmente “su forma”. Aquí hay nuevamente una 
profusa literatura que no siempre aclara los conceptos y 
a veces sobreabunda en terminología, pero que no pode­
mos ignorar.

La bibliografía acerca de perturbaciones contiene varios 
intentos de sistematizar la descripción de las mismas. 
Describiremos aquí brevemente la propuesta de Lake 
(2000) según la cual los eventos perturbación conten­
drían dos momentos: la “aplicación” del disturbio, es 
decir la entrada del factor de perturbación y el daño que 
hace, y la “respuesta” de la biota, o sea los procesos de 
recuperación del daño.

Definida esta idea, Lake sistematiza tres tipos básicos de 
disturbio: de pulso, de “prensa” y de “rampa” (Fig. 1.1). 
Una perturbación de pulso sería aquella en que el factor 
de perturbación sube y baja rápidamente en el tiempo 
formando un pico de intensidad de breve duración. En 
una perturbación de prensa, la intensidad de la perturba­
ción asciende rápido pero no baja sino que se mantiene 
en un valor alto a lo largo del tiempo. En una perturba­
ción de rampa, el ascenso de intensidad es menos brusco 
y con ciertas oscilaciones pero la perturbación sigue au­
mentando en el tiempo sin alcanzar un máximo.

Escalas de las perturbaciones

Como todos los fenómenos naturales, las escalas a las 
que suceden las cosas no tienen una distribución arbi­
traria. Hace tiempo que se ha estudiado y caracteriza­
do conceptualmente que hay una cierta correlación 
entre la cantidad de energía total implicada en un tipo
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Figura 1.1.
Tipos de perturbación en 
arroyos: A) de pulso, B) 
de prensa, y C) de rampa 
(modificado de Lake 2000).

de perturbaciones, la escala espacial que afecta, la velo­
cidad característica a la que ocurre y la frecuencia con 
que sucede. Las perturbaciones pequeñas suelen ser más 
cortas y suceden muy frecuentemente (lluvias fuertes por 
ejemplo), mientras que las perturbaciones muy fuertes 
generalmente son esporádicas (por ejemplo erupciones 
volcánicas). Si abarcan un área muy grande, suelen ser 
más lentas pero involucran una cantidad total muy gran­
de de energía (la típica perturbación de este tipo es el 
calentamiento global) (Fig. 1.2).

En los ecosistemas fluviales, que son sistemasjerárquicos, 
también puede observarse una relación entre la sensibili­
dad a la perturbación y el tiempo de recuperación según 
la escala de ambiente que se considere (Fig. 1.3). Es fácil 
darse cuenta de que estas relaciones tienen excepciones 

y no son tan simples, pero se deben considerar cuando se 
realizan acciones de restauración.

Algunos autores consideran que la perturbación no es 
sólo la característica más importante de los ecosistemas 
de arroyos, sino también el factor organizador dominante 
(Lake 2000).

MOSAICO AMBIENTAL

¿Cuál es el resultado de una determinada historia de 
perturbaciones sobre la estructura del ecosistema? De­
bido a que las perturbaciones destruyen parcialmente la 
organización del ecosistema y a que ese impacto no es
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Figura 1.2.
Relación básica entre las 
escalas espacial y temporal 
de diferentes tipos de 
perturbaciones en sistemas 
fluviales (elaboración propia a 
partir de varias fuentes).
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Figura 1.3.
Sensibilidad a la perturbación 
y tiempo de recuperación en 
diferentes escalas de la red 
fluvial (modificado de Conquest 
y Ralph 1998).

uniforme en toda la extensión del mismo, el efecto de esa 
destrucción forma un mosaico heterogéneo. Pero a la vez 
que destruye, la perturbación desencadena los mecanis­
mos biológicos de recuperación. Finalmente, cualquier 
sistema sometido a un determinado régimen de pertur­
baciones desarrolla una heterogeneidad de su estructura 
a la que llamamos “mosaico” o estructura de parches o 
manchones. Los parches representan zonas relativamen­
te autosimilares en su estado de recuperación post-per- 
turbación. En los sistemas fluviales, por la organización 
longitudinal propia de los sistemas de aguas corrientes, 
el mosaico se manifiesta a lo largo del eje principal o, 
si hacemos la observación a nivel de cuenca, lo veremos 
desarrollado siguiendo las ramificaciones de los diferentes 
afluentes y sus riberas.

Los parches van cambiando y tendiendo hacia un estado 
de equilibrio, pero nuevas perturbaciones pueden reco­
menzar el proceso. Si el régimen de perturbaciones per­
dura, cada parche tendrá diferentes estructuras a lo largo 
del tiempo pero el conjunto del mosaico se mantendrá 
estadísticamente parecido.

CAMBIOS INESPERADOS
Y ESTADOS ALTERNATIVOS

Hemos afirmado que las interrelaciones en los ecosiste­
mas en general y en los ecosistemas fluviales en particu­
lar no suelen ser lineales; ¿qué significa eso? Decimos que 
una relación entre dos componentes es lineal cuando un 
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cambio proporcional en el estado de una de las partes 
siempre causa un efecto similar en la otra parte. En otras 
palabras, existe un tipo de proporcionalidad directa en 
la cual es aplicable la regla de tres simple: el doble de 
acción produce el doble de efecto. Muy sencillo pero ge­
neralmente falso.

Tomemos un ejemplo básico: la contaminación de un 
río por un ingreso de un efluente rico en materia orgá­
nica (por ejemplo, desechos cloacales incompletamen­
te depurados). ¿Qué efectos causa una contaminación 
de este tipo? La incorporación de materia orgánica 
en descomposición al curso del río es alimento para 
bacterias descomponedoras; esas bacterias comenza­
rán a aumentar su número ya que tienen alimento en 
abundancia. Pero al descomponer la materia orgánica 
consumirán oxígeno disuelto en el agua; por lo tanto, 
la concentración de oxígeno comenzará a disminuir. 
¿Qué sucede cuando las bacterias que descomponen 
nuestro efluente consumen oxígeno? Su concentración 
comienza a disminuir y muchos organismos acuáticos, 
especialmente los animales, pueden empezar a tener 
dificultades para sobrevivir y completar sus ciclos vita­
les, excepto claro los que vivan en el agua pero respiren 
aire como numerosas larvas de insectos (por ejemplo 
las de mosquitos). La descomposición de materia orgá­
nica aumenta las concentraciones de nutrientes como 
fosfatos y nitratos, y esto puede alterar las proporciones 
que favorecen a las algas unicelulares y bacterias foto- 
sintéticas. Paradójicamente, las propias bacterias que 
se alimentan de la materia orgánica se ven perjudica­
das por la disminución del oxígeno; empiezan a tener 
ventaja aquellas bacterias que puedan metabolizar la 
materia orgánica con poco oxígeno (microaeróbicas) 
o directamente sin él (anaeróbicas). Esas bacterias son 
menos eficientes en la descomposición pero soportan 
este ambiente alterado. El sistema se va alejando del 
estado de equilibrio que tenía antes del ingreso del 
efluente. Hay un punto de ruptura4, es decir, un umbral, 
que una vez traspasado produce cambios bruscos: si 
la concentración de oxígeno disminuye por debajo de 
los 4 mg/L aproximadamente, muchos organismos 
animales mueren, proliferan los euglenoideos y las 
cianobacterias, muchas de las cuales pueden ser a su 
vez tóxicas para los vertebrados u otros animales, y se 
acumula materia orgánica parcialmente descompuesta 
que sirve de alimento para otros tipos de invertebrados 
como oligoquetos y nematodos. El río entra en un esta­
do que llamamos distrofia y ya no es capaz de metaboli- 
zar todos los desechos que recibe.

4 Traducción razonable del término inglés tipping point.

El punto es que estos cambios no son graduales. No nos 
concentremos en los detalles de los procesos sino en la 
dinámica del sistema. Para eso, una estrategia eficiente es 

construir un mapa dinámico del sistema. Una explicación 
de cómo se construyen estos mapas puede leerse en la 
caja 1.1, y el modelo matemático que utilizamos para el 
caso que estamos explicando está brevemente presenta­
do en la caja 1.2.

Una vez que tenemos el mapa dinámico, que represen­
ta los estados de equilibrio del sistema en un espacio 
definido por dos o más variables (en este caso, el valor 
de equilibrio de oxígeno disuelto versus el caudal de 
efluente recibido), podemos razonar acerca de la diná­
mica del sistema (Fig. 1.4). Lo primero que podemos 
observar es que para un conjunto de valores de caudal 
de efluente existe no una concentración de oxígeno en 
equilibrio (recordemos que “equilibrio” quiere decir 
aquí que ese valor no cambia, porque para ese valor 
de concentración de oxígeno la velocidad de variación 
de dicha concentración, o sea su derivada es cero) sino 
tres. Dos de esas concentraciones de equilibrio corres­
ponden a equilibrios estables, es decir que si el siste­
ma está allí y es perturbado moderadamente, vuelve al 
valor de equilibrio. Las líneas azules señalan los equi­
librios estables inferior y superior; las flechas indican 
en qué sentido se mueve el sistema dada una condición 
inicial en el plano de este mapa dinámico. Separando 
estos dos equilibrios estables hay otra línea, en rojo, que 
también representa un conjunto de puntos de equili­
brio, pero ese equilibrio es inestable. Una perturbación 
del sistema allí lo impulsa hacia el equilibrio estable su­
perior o inferior según en qué sentido sea la perturba­
ción (Fig. 1.4). Decimos que ese equilibrio es un repulsor 
(lo contrario de un atractor).

Ahora usemos el mapa para entender la dinámica sor­
presiva que puede tener un sistema así. Comenzaremos 
en una situación óptima para el sistema (punto A): el 
caudal de desechos es cero, la concentración de oxígeno 
en equilibrio es de 7 mg/L y es un equilibrio estable.

Si comenzamos a adicionar un caudal algo mayor de 
desechos, el efecto del exceso de nutrientes estimula la 
fotosíntesis sobrecompensando el aumento de respira­
ción por el exceso de materia orgánica. El resultado 
es que la concentración de oxígeno en equilibrio es un 
poco mayor que antes (punto B). Si somos responsables 
del manejo de este sistema tal vez pensemos que no es 
tan mala idea volcar un poco más de efluentes porque 
quizás aumente más la concentración de oxígeno. Si 
nos movemos al punto C, efectivamente parece pasar 
eso pero en nuestro mapa vemos que ahora estamos en 
una zona (un valor de caudal de efluente) para el cual 
coexisten los tres equilibrios que mencionamos antes 
(dos estables y uno inestable que separa las cuencas de 
atracción de los otros dos). Si seguimos adicionando 
mayores cargas de efluente y llegamos al punto D, aun­
que no lo sospecharíamos si no conociéramos el mapa 
dinámico, estamos en zona de peligro porque ¿qué pasa
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Figura 1.4.
Mapa dinámico de nuestro 
modelo de arroyo sometido 
al ingreso de un cierto caudal 
de efluente. En el eje de las y 
se representan los puntos de 
equilibrio de la concentración 
de oxígeno en agua y en el 
eje de las x los valores de la 
variable de control, que es el 
caudal de efluente ingresado. 
Cada punto en el plano 
definido por estos dos ejes 
representa un posible estado 
del sistema; la curva en forma 
de “Z” contiene los estados 
de equilibrio estable (curva en 
azul) o inestable (curva en rojo).

si el caudal de efluentes crece un poco más? Pues el sis­
tema se “cae” al equilibrio inferior (punto E). Es decir 
que un pequeño aumento del caudal de efluentes pro­
duce un cambio brusco e inesperado ocasionando un 
descenso muy grande del oxígeno disuelto en un corto 
tiempo. Se produce un salto, una transición de fase de 
un estado estable a otro. Este efecto se conoce matemá­
ticamente como catástrofe, y ésta en particular es una ca­
tástrofe de cúspide (Ouimet y Legendre 1988). Básicamen­
te se llaman así las dinámicas que presentan cambios 
bruscos entre dos estados de equilibrio ante un cambio 
pequeño de una variable crítica que produce el salto (en 
este caso, el caudal de efluente). Nótese que si veníamos 
observando el comportamiento del sistema al aumentar 
paulatinamente esa variable, no había señales de que 
este salto pudiese ocurrir y que variaciones anteriores 
producían cambios muy leves.

Pero ahora, aparece otro problema: si queremos volver a 
un estado anterior y, como indicaría la lógica de un pro­
ceso reversible, disminuimos el caudal de efluente, nos 
movemos sobre el equilibrio estable inferior (vamos al 
punto F). Sólo cuando las condiciones llevan el sistema al 
punto G, una pequeña disminución de caudal de efluente 
impulsa al sistema al equilibrio superior otra vez (cerca 
del punto B). Este fenómeno según el cual el sistema no 
sigue el mismo camino de ida y de vuelta cuando modifi­
camos la variable de control se conoce con el nombre de 
histéresis por el comportamiento doble que tiene el siste­
ma para esos valores.

Si conocemos el mapa dinámico (que aquí construimos 
a partir de un modelo sencillo) esto es predecible y com­
prensible, pero si, como ocurre muchas veces, maneja­
mos el sistema a ciegas y suponiendo que sus respuestas 
son predecibles y reversibles, nos podemos llevar una 
sorpresa mayúscula. Ahora bien, en sistemas complejos 
como los ecológicos, este comportamiento es más la regla 
que la excepción.

Conocer los fenómenos de histéresis es fundamental 
cuando se realizan acciones para la mejora del estatus 
ecológico de ríos y arroyos. Lake y colaboradores (2007) 
han propuesto cuatro modelos potenciales de la recupe­
ración de los ecosistemas fluviales luego de la aplicación 
de medidas de restauración (Fig 1.5). En el modelo de la 
banda elástica, la recuperación sigue una trayectoria si­
milar a la de degradación, mientras que en el de histére- 
sis, la trayectoria es prolongada y no lineal. En el modelo 
de Humpty Dumpty5, la recuperación puede seguir di­
versas trayectorias, pero llega a un punto diferente al de 
la condición pre-disturbio. El modelo del blanco móvil es 
una extensión del de Humpty Dumpty, con una trayec­
toria de recuperación impredecible y con varios puntos 
finales posibles. Como se ve, estas trayectorias imprede­
cibles pueden llevarnos a la creación de nuevos sistemas 
fluviales (los denominados ecosistemas ingeníenles).

5 Personaje de una rima infantil inglesa que está sentado en una 
pared, y que al caerse no lo pueden volver a colocar en su lugar. 
Fue revisitado por Lewis Carroll en Alicia a través del espejo.
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Figura 1.5.
Modelos posibles de 
recuperación de arroyos 
impactados luego de la 
aplicación de medidas de 
restauración. A) banda elástica, 
B) histéresis, C) Humpty 
Dumpty, y D) blanco móvil. 
La flecha roja representa el 
proceso de degradación del 
ecosistema desde su estado 
original, y la gris la recuperación 
a través de la restauración 
(modificado de Lake et al 2007).

ESTADOS ALTERNATIVOS 
AUTOORGANIZADOS

Pero las sorpresas no terminan aquí porque los sistemas 
ecológicos tienen diferentes formas de acumular energía; 
por ejemplo biomasa, o incluso diversidad. La energía 
acumulada produce crecimiento en cantidad de indivi­
duos o en incremento de algún compartimiento (sedimen­
to por ejemplo), o en relaciones entre especies y flujos de 
energía. Y eso “mueve” al sistema dentro de su espacio 
de equilibrios. El sistema se autoorganiza y puede impul­
sarse por sí solo de un equilibrio al otro, sin una variable 
forzante externa. O sea que, como el sistema cambia su 
propio entorno, puede generar condiciones que lo lleven 
de un equilibrio a otro muy diferente. Son sistemas que 
fluctúan naturalmente de un equilibrio estable a otro, al­
ternando entre ellos. Tienen una fase de acumulación de 
estructura, complejidad y energía, una relajación brusca 
durante la cual se produce algún grado de desorganiza­
ción o destrucción de biomasa, y un período de reorgani­
zación y acumulación que genera un nuevo salto de vuelta 
al estado más complejo. Examinemos más en detalle este 
paradigma.

En tanto sistemas complejos, los ecosistemas acumulan 
paulatinamente energía e información pero eso provoca 
su propia inestabilidad, porque a medida que el sistema se 
hace más complejo se aceleran algunos procesos de disipa­
ción de energía más que otros. En un momento el sistema 
llega a un estado en el cual ya no es capaz de sustentar 
su propia estructura. Eso provoca que se desorganice par­
cialmente. Eso relaja las tensiones y el sistema comienza a 
recuperarse. Todo esto se resume en la Fig. 1.6.

¿Cómo leer esta figura? En el “eje” vertical tenemos hacia 
arriba un aumento de la energía acumulada en el ecosis­
tema. En el eje horizontal tenemos hacia la derecha un 
aumento del control interno (muchas interacciones fuertes 
entre las variables que gobiernan la dinámica del sistema).

Cuando el sistema tiene máxima resiliencia (en el gráfico 
está más cerca de la esquina inferior izquierda) pero poca 
estructura decimos que está en la fase de “explotación”; es 
decir que su producción neta es alta y le podemos extraer 
una parte sin que el sistema pierda capacidad de recupe­
ración. Cuando el sistema llega a su máxima acumulación 
de energía y sus interacciones son fuertes (fase de “conser­
vación”) esa situación no es estable y el sistema se desorga­
niza liberando parte de la energía.

Según este paradigma, la dinámica de los ecosistemas 
podría seguir un ciclo de oscilaciones originadas por su 
propio desarrollo. Algunos autores hablan de sucesión osci­
lante y otros, como Scheffer, de estados alternativos.

Destaquemos que aquí el término resiliencia se usa en el 
sentido de la propiedad emergente que mide la velocidad 
con que el ecosistema se recupera de una perturbación 
(sea externa o autógena).

Algunos autores sostienen que los estados alternativos es­
tables no existen en sistemas prístinos, mientras que otros 
afirman que son parte de la dinámica de los ecosistemas 
con o sin presencia humana (Gunderson 2000).

Los cambios de los ecosistemas entre estados alternativos 
pueden ser gobernados por variables internas “lentas” 
o por variables externas. Por ejemplo, para reducir la
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Figura 1.6.
El ciclo “autopropulsado” de 
fluctuación de un sistema 
ecológico con estados 
alternativos (modificado de 
Corrons 2016).

eutroficación de un río puede no bastar con atenuar la 
carga de fósforo que recibe a través de vuelcos puntua­
les o difusos (la variable externa), porque puede haberse 
acumulado fósforo en los sedimentos acuáticos, el que 
será liberado lentamente mientras se mantengan bajos 
los niveles de oxígeno disuelto (la variable interna lenta). 
Por eso, cuando se realizan acciones de manejo en eco­
sistemas fluviales es importante identificar y monitorear 
las variables internas. Debido a estas variables internas, 
la recuperación de los ecosistemas perturbados puede ser 
muy larga, llegando a centurias e incluso milenios en el 
caso de la salinización de ambientes de agua dulce o la 
recuperación de la morfología del canal a escala de cuen­
ca (Gordon et al 2008).

ESTADOS ALTERNATIVOS 
EN ECOSISTEMAS ACUÁTICOS

Los equilibrios múltiples han sido muy estudiados en lagos 
someros, y han constituido la base de la teoría de estados 
alternativos propuesta por Scheffer (1990). El modelo clá­
sico propone que las lagunas pueden alternar entre un es­
tado claro de aguas transparentes y un estado turbio (Fig. 
1.7). En el estado claro, las condiciones oligotróficas y la 
abundancia de la vegetación sumergida limitan el creci­
miento del fitoplancton, mientras que con altos niveles 
de nutrientes y ausencia del sombreado de las macrófitas 
se favorece un estado turbio con gran desarrollo del fito­

Figura 1.7.
Modelo de Scheffer (1990) 
para lagunas con dos estados 
alternativos (claro y turbio).
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plancton. El modelo muestra histéresis: es decir que para 
regresar al estado de aguas claras se requiere disminuir las 
concentraciones de nutrientes por debajo de los niveles 
que ocasionaron el salto al estado turbio.

Este modelo original ha sido expandido posteriormente 
proponiendo, por ejemplo, modelos con dos estados al­
ternativos de plantas flotantes y sumergidas (Scheffer et al 
2003, Moi et al 2020), o de algas caráceas y plantas sumer­
gidas (Blindow et al 2014). Incluso se han planteado mo­
delos con tres estados alternativos para lagunas (Meerhoff 
y Mazzeo 2004, Scheffer y van Ness 2007). Existe mucha 
evidencia de que los estados alternativos son un fenómeno 
común en las lagunas pampeanas, con importantes impli­
cancias en su manejo y conservación (ver caja 1.3).

Para los ríos y arroyos se han propuesto modelos de dos 
estados alternativos basados en la forma del canal o en los 
tipos de vegetación ribereña (Dent et al 2002), aunque aún 
se carece de suficiente soporte empírico para adoptarlos.

¿Y DÓNDE ESTÁ EL PUNTO DE RUPTURA?

Un problema clave que plantean los estados alternativos 
es la identificación de las condiciones ambientales que 
llevan a los ecosistemas a un umbral ecológico a partir 
del cual se produce un cambio en el dominio de atrac­
ción (llamamos aquí punto de ruptura a ese umbral). 
Dado que estas transiciones suelen ser abruptas, esto es 
especialmente importante cuando se desea mantener al 
ecosistema en un estado preferente ante el impacto cre­
ciente de las acciones humanas. Es importante contar 
con métodos para anticipar los cambios bruscos o de­
tectar la cercanía a un punto de ruptura. Existe cierto 
consenso en que las señales de alarma que se puede ob­
servar son tres: 1) una pérdida significativa de resilien­
cia, es decir, el sistema se vuelve más lento para recu­
perarse de perturbaciones frecuentes; 2) un aumento en 
el coeficiente de variación de las fluctuaciones, es decir, 
el sistema comienza a oscilar de manera más acentuada 
ante perturbaciones ordinarias; 3) un aumento de auto- 
correlación en las fluctuaciones, es decir, las oscilaciones 
se vuelven más regulares como si el sistema comenzara 
a entrar en resonancia (Andersen et al 2008, Scheffer et 
al 2009, Dai et al 2012, Dakos et al 2015). Este tipo de 
comportamiento dinámico es muy común en cualquier 
sistema complejo. Cuando un sistema está por cambiar 
de régimen o saltar a un nuevo equilibrio suele empezar 
a oscilar de manera más regular y acentuada antes del 
cambio. Sucede con la frecuencia cardíaca antes de un 
infarto, con el electroencefalograma antes de una convul­
sión, y en general con cualquier sistema biológico en el 
que se están debilitando algunos lazos de retroalimenta- 
ción negativa y acentuando otros que tienen demora de 
reacción (Dai et al 2012, Duarte et al 2012).

No obstante, es necesario continuar profundizando las 
investigaciones en cuanto al comportamiento de los sis­
temas cerca de los momentos de transición y no retor­
no; de ese modo podremos prevenir con mayor éxito los 
cambios indeseables.

CAJA 1.1.
¿CÓMO SE CONSTRUYE UN MAPA 
DINÁMICO DE UN MODELO?

Los modelos más usados para representar los sistemas 
ecológicos son los que se expresan por medio de ecuacio­
nes diferenciales. Básicamente, la velocidad de cambio 
de una variable de interés se expresa con una fórmula 
matemática que la pone en función del valor de la propia 
variable y, eventualmente, también de otras.

Tomemos el caso más sencillo: supongamos que la veloci­
dad de cambio de una variable sólo depende del valor de la 
misma variable. La forma simplificada de expresar esto es:

Velocidad de cambio de la variable X = función (X)

Expresado de manera más formal, sería:

Por ejemplo, podemos suponer que la velocidad de des­
composición de la materia orgánica disuelta en el agua 
(MOD) de un río es directamente proporcional a la con­
centración de dicha materia orgánica. La expresión ma­
temática para eso sería:

^^=-k[MOD].

Esto indica que, cuanto más concentrada esté la ma­
teria orgánica, más rápido se va a descomponer; y 
también indica que a medida que la concentración 
sea más baja, la velocidad de descomposición también 
bajará.

Tomemos otro ejemplo más interesante. Imaginemos 
que la materia orgánica disuelta está ingresando al río 
en un punto a una velocidad constante H y que, una 
vez en el río, obedece la ley expresada en el modelo 
anterior, es decir que su velocidad de descomposición es 
proporcional a su concentración. O sea que la concen­
tración final será un equilibrio entre una entrada (cons­
tante) y una pérdida proporcional a la concentración 
presente:

—- = H — k[MOD]
at
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Como ahora hay una entrada constante, si nos ubica­
mos en un punto aguas debajo de la entrada y medi­
mos la concentración de MOD, podríamos preguntar­
nos si después de un cierto tiempo la concentración se 
mantendrá constante (es decir, se llegará a una con­
centración de equilibrio). En términos matemáticos, 
que la concentración permanezca constante significa 
que su velocidad de cambio es cero, y allí está en equi­
librio:

d[MOD] _ p
dt

=>0 = H-k[MOD]

En esta última expresión, el “sombrerito” sobre MOD 
indica que se trata del valor de equilibrio porque pusimos 
la condición de velocidad de cambio igual a cero. Para 
conocer ese valor, debemos “despejarlo”:

Que nos dice muy claramente que si la velocidad de 
entrada H es mayor, la concentración en equilibrio de 
la MOD será más alta; y si la tasa de descomposición k 
es mayor, la concentración de equilibrio será más baja. 
Es razonable, ¿verdad?

En un modelo más complejo, puede haber más de un va­
lor de equilibrio para una variable, porque puede depen­
der de varias otras. Si usted observa la figura 1.4, notará 
que las variables independientes son más de una y que 
cuando calculamos los puntos de equilibrio de la concen­

tración de oxígeno en función del caudal de efluentes, 
para un mismo caudal puede haber más de un punto de 
equilibrio de oxígeno disuelto.

Aunque esto parece complicado, hay algo que no lo es: 
si representamos la velocidad de crecimiento de una 
variable en función de dicha variable, la forma de en­
contrar los puntos de equilibrio es ver dónde la función 
corta el eje de las x, porque allí la velocidad de cambio 
(que está representada en el eje de las y) es cero. Veamos 
entonces cómo queda en nuestro ejemplo de la MOD 
(ver Fig. Cl.1.1)

Según lo que dijimos, los puntos en los que cada línea 
corta al eje x representan puntos de equilibrio, que aquí 
son diferentes dependiendo de la velocidad de entrada 
(H de la materia orgánica. Por ejemplo, para un H alto 
(= 16) el punto de equilibrio de la concentración es 40; 
para el H intermedio (= 10), es 25 y para el H más bajo 
(= 4), el equilibrio de [MOD] corresponde al valor 10. 
En todos los casos estamos manteniendo la tasa de des­
composición k constante e igual a 0,4. La conclusión es 
trivial pero interesante: si entra más materia orgánica por 
unidad de tiempo y el mecanismo de descomposición es 
el mismo, el valor de equilibrio de su concentración será 
más alto. O disminuimos la entrada, o aumentamos el 
valor k poniendo bacterias que descompongan más rápi­
do, o cambiamos las condiciones (por ejemplo agitando 
el agua).

Ahora bien, ¿cómo transformamos esto en un mapa di­
námico? El mapa dinámico es la representación de los 
estados de equilibrio en función de los valores de la va­
riable forzante (en este caso H). O sea que la dinámica de 
este sistema se puede resumir en la figura Cl.1.2.

Figura C1.1.1. Diagrama 
de fases del modelo 
de la concentración de 
MOD versus tiempo.
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H = velocidad de entrada de la materia orgánica
Figura C1.1.2.
Concentración de la 
MOD en función de la 
velocidad de entrada H.

La línea roja contiene los puntos de equilibrio de [MOD] 
para diferentes valores de H. Las flechas indican que 
para cualquier estado diferente del equilibrio, el sistema 
tenderá a moverse hacia el equilibrio, de manera que los 
puntos de equilibrio en este sistema son estables y atrac­
tores. Esto significa que en un entorno del valor de equi­
librio el sistema tiende a acercarse a él, es decir, es atraído 
por el equilibrio y sigue, en este paisaje que representa la 
dinámica, una trayectoria hacia él.

CAJA 1.2.
MODELO MATEMÁTICO PARA EL RÍO 
QUE RECIBE EFLUENTES ORGÁNICOS

Supondremos que el arroyo que nos interesa está cerca­
no a una ciudad pequeña. El arroyo recibe el efluente 
derivado de una planta de tratamiento de residuos cloa­
cales pero dicha planta no es eficiente, de manera que 
el efluente contiene una importante carga de materia 
orgánica y de nutrientes. La materia orgánica estimula 
la respiración bacteriana y produce acumulación de se­
dimentos en los cuales se producen también procesos de 
descomposición anaeróbica. Los nutrientes producen un 
aumento en la producción primaria del arroyo y, para­
lelamente, estimulan un aumento de sedimentación. El 
arroyo está inicialmente en un estado moderado de eu- 
trofia.

La idea es evaluar el riesgo de que el arroyo pase a un 
estado de distrofia (en el cual la descomposición anae- 
róbica es predominante) y se produzcan mortandades 
masivas de peces. Para ello proponemos un modelo ma­
temático simple que representa los procesos de fotosínte­

sis, respiración y acumulación de sedimentos orgánicos. 
Dicho modelo parte de un diagrama conceptual que re­
producimos en la figura Cl.2.1., y sus ecuaciones son las 
siguientes:

Donde, F(t) es la velocidad de fotosíntesis, R(t) es la ve­
locidad de respiración, B es la biomasa de algas micros­
cópicas flotantes (fitoplancton) y filamentosas, [O2] es la 
concentración de oxígeno disuelto en el agua, y los pi son 
parámetros del modelo y nutrientes recibidas por el siste­
ma. Hay un parámetro crítico en nuestro problema que 
es el parámetrop6, que es inversamente proporcional a la 
cantidad de materia orgánica ingresada al sistema.

Se pueden realizar simulaciones del modelo con diferen- 
tesjuegos de parámetros como los contenidos en la tabla 
C1.2.1.

En la Fig. Cl.2.2 podemos observar cómo varía la velocidad 
de producción neta de oxígeno para las cuatro diferentes 
cargas de efluentes en función de la biomasa de productores 
primarios. Los puntos de intersección en el eje horizontal 
representan puntos de equilibrio del sistema. Como se ve 
existen dos puntos de equilibrio estable separados por un
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Figura C1.2.1.
Diagrama conceptual de las 
principales variables implicadas 
en la dinámica del arroyo. Las 
flechas negras indican un efecto 
positivo de una variable sobre 
otra, las flechas rojas indican 
efectos negativos de una 
variable sobre otra.

Carga de efluentes (metros cúbicos por día) con 
una concentración constante de materia orgánica 

(en gramos por metro cúbico de efluente)

Parámetro 4000 
(situación 

inicial)
6000 8000 10000

p1 1,5 1,8 1,6 1,4

p2 0,17 0,15 0,12 0,14

p3 3 - - -

p4 1 - - -

p5 2 - - -

p6 1,6 1,4 1,3 1,2

p7 6 - - -

p8 2 - - -

p9 0,46 - - -

Tabla C1.2.1.
Parámetros del modelo bajo 
diferentes cargas de efluentes. 
Los guiones indican que se 
mantiene el mismo valor que en 
la primera columna.

punto de equilibrio inestable, pero aumentando la carga de 
efluente a valores cercanos a los 10000 litros diarios (en este 
ejemplo) se hace inminente el riesgo de perder el punto de 
equilibrio superior (siempre por encima de 5 mg/l de oxí­
geno) y caer a un estado de virtual anoxia. Si eso pasa, no 
es fácil recuperar el sistema sólo disminuyendo la carga de 
efluente porque ahora se mantiene dentro del dominio de 

atracción del equilibrio estable inferior. Si quisiéramos que 
el sistema vuelva a tener valores altos de oxígeno debería­
mos bajar bastante la carga de efluente hasta que encuen­
tre una trayectoria “de regreso” que será diferente a la que 
recorrió cuando la carga de efluente iba aumentando. Esta 
diferencia de los caminos de ida y de vuelta en el mapa di­
námico es lo que llamamos histéresis.
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Derivada de [02]

Biomasa algal

Figura C1.2.2.
Variación de la velocidad de 
producción neta de oxígeno 
en función de la biomasa algal, 
y bajo distintas cargas de 
efluentes.

CAJA 1.3.
REGÍMENES ALTERNATIVOS EN 
LAGUNAS DE LA REGIÓN PAMPEANA
Inés O'Farrell

El concepto ecológico de regímenes alternativos supone 
que las fluctuaciones en torno a las tendencias o patrones 
de los ecosistemas se interrumpen por cambios repenti­
nos conducentes a un régimen dinámico persistente di­
ferente del original (Beisner et al 2003). Este comporta­
miento ha sido descripto y comprobado fehacientemente 
para las lagunas (Scheffer yjeppesen 2007). Inicialmente

se aceptó la alternancia de dos estados de equilibrio: la­
gunas claras con abundante desarrollo de macrófitas su­
mergidas y lagunas turbias con dominancia de fitoplanc­
ton (Scheffer et al 1993). La alternancia de regímenes 
fue también postulada entre la dominancia de plantas 
flotantes y sumergidas, explicándose por limitación del 
crecimiento de las sumergidas debido al sombreado por 
las flotantes y por disminución en la disponibilidad de 
nutrientes por consumo lujurioso de las flotantes (Sche­
ffer et al 2003). Más tarde, Meerhoff y Mazzeo (2004) 
postularon la hipótesis de la existencia de tres estados de 
dominancia de productores primarios según un gradien­
te de nutrientes y turbidez (Fig. Cl.3.1).

Figura C1.3.1.
Gradientes de turbidez y 
nutrientes donde pueden 
presentarse la alternancia de 
regímenes, con dominancia 
de distintas comunidades 
de productores primarios: 
fitoplancton, plantas sumergidas 
y plantas flotantes (modificado 
de Meerhoff y Mazzeo 2004).
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Debido a que la transición entre las dominancias de fito­
plancton y plantas flotantes toma especial importancia en 
cuerpos de agua someros de climas tropicales y templado 
cálidos, esta alternancia de regímenes fue explorada en 
sucesivos trabajos utilizando distintas aproximaciones, de 
Tezanos Pinto y O’Farrell (2014) realizaron una revisión 
mundial de datos de campo y experimentales de ambos 
regímenes para evaluar los efectos de estos productores pri­
marios en el ambiente, encontrando indicios de la ocurren­
cia de transiciones abruptas de regímenes en el tiempo en 
un mismo sistema, así como fronteras nítidas entre comuni­
dades en el espacio en un mismo cuerpo de agua.

El cambio entre los tres regímenes de dominancia en la­
gunas (fitoplancton, macrófitas sumergidas y macrófitas 
flotantes) es una respuesta del sistema a condiciones cam­
biantes alrededor de un umbral crítico. Si bien la mayor 
parte de los trabajos realizados se han enfocado en pro­
cesos relacionados a niveles de nutrientes (bottom-up) o la 
dinámica de los peces (top-down) durante la transición de

regímenes dominados por fitoplancton y plantas sumer­
gidas, es importante abordar este concepto en el marco 
de las predicciones de sequía e inundaciones por efec­
to del cambio global. La alternancia de estados puede 
explicarse por el efecto de los cambios de nivel hídrico, 
tormentas excepcionales o condiciones meteorológicas 
extremas (van Nes y Scheffer 2007). Nosotros hemos su­
gerido la posibilidad de que en sistemas profusamente 
vegetados y sujetos a una leve eutrofización, los cambios 
en los niveles hídricos son más relevantes que las varia­
ciones de nutrientes en la regulación de los cambios de 
dominancia entre regímenes (O’Farrell et al 2011). Así, el 
estudio de la laguna Grande del Parque Nacional Ciervo 
de los Pantanos (Otamendi, provincia de Buenos Aires) 
muestra cómo un régimen dominado por plantas flotan­
tes libres durante aguas muy altas coincidentes con inun­
daciones extraordinarias debido al fenómeno del Niño, 
se transforma a lo largo de una década en uno dominado 
por fitoplancton con floraciones de cianobacterias tóxi­
cas en períodos de sequías (Fig. Cl.3.2).

Figura C1.3.2.
Variación temporal del área 
cubierta por plantas flotantes 
en la laguna Grande del Parque 
Nacional Ciervo de los Pantanos 
(Otamendi, Buenos Aires) 
durante las estaciones cálidas 
monitoreadas entre 1998 y 
2010. El panel de la izquierda 
muestra el escenario natural de 
la laguna en distintas épocas, 
correspondiente a las imágenes 
satelitales (a la derecha) que 
muestran las diferentes clases 
espectrales: aguas claras, aguas 
turbias, plantas flotantes, 
plantas flotantes y arraigadas, 
y matorrales (modificado de 
O’Farrell et al 2011).
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Por otro lado, la alternancia de los tres regímenes des- 
criptos involucra relaciones con otras comunidades 
acuáticas de sistemas acuáticos someros. En particular, 
en las lagunas pampeanas se han estudiado además de 
las macrófitas sumergidas y el fitoplancton (Izaguirre 
et al 2012), las comunidades perifíticas (Sánchez et al 
2010), el epipelon (Cano et al 2008), el zooplancton 
(ej., Chaparro et al 2014) y los ensambles bacterianos 
(Llames et al 2013), estableciéndose diferencias defini- 
torias entre los regímenes de aguas claras dominadas 
por plantas sumergidas y de aguas turbias dominadas 
por fitoplancton.
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2
DIVERSIDAD
BIOLÓGICA
Y ECOSISTEMAS 
FLUVIALES
Patricia Gantes

La naturaleza odia la uniformidad.

Bernard Werber

IMPORTANCIA DE LA BIODIVERSIDAD

A partir de las últimas décadas del siglo XX tanto en 
instituciones gubernamentales y académicas como en 
los medios de comunicación, se alerta sobre la dismi­
nución de la biodiversidad. Las tasas de extinción ac­
tuales son entre 100 y 1000 veces más altas que la tasa 
estándar de extinción en la historia de la Tierra antes 
de que la presión del hombre se constituyera en una 
amenaza; en menos de 50 años miles de especies de 
vertebrados han reducido en más del 60% el tamaño 
de muchas de sus poblacionales. La situación de los 
ambientes dulceacuícolas está particularmente com­
prometida; si bien estos ecosistemas representan me­
nos del 1% de la superficie terrestre, albergan el 10% 
de las especies conocidas de animales y un tercio de 
las de vertebrados. Los datos de Living Planet Report 
(WWF 2018) indican que desde 1970, 3300 poblacio­
nes pertenecientes a unas 800 especies de vertebrados 
han reducido su tamaño en 83% (94% en la región 
Neotropical) (ver caja 2.1).

La naturaleza es un valor en sí misma y la biodiversi- 
dad es su expresión más acabada. No es una propie­
dad instantánea del ecosistema, sino el resultado de 
un proceso histórico e irrepetible, de allí la trascen­
dencia de la pérdida de biodiversidad. La diversidad 
biológica comprende la variabilidad en los distintos 
niveles de organización, desde las proteínas de un or­
ganismo hasta las funciones de diferentes ecosistemas 
y se extiende a través de distintas escalas temporales 
y espaciales. La Convención sobre la Diversidad Bio­
lógica (1992) la define como “la variabilidad entre or­
ganismos vivos de todas las fuentes incluyendo, inter 
alia, terrestres, marinos, de agua dulce y los comple­
jos ecológicos de los que forman parte. Esto incluye 

la diversidad dentro de especies, entre especies y de 
ecosistemas”. Es importante tener presente esta defi­
nición, porque aun cuando lo habitual en ecología y 
entre el público en general, es referirse a la biodiver- 
sidad como atinente sólo a la variabilidad entre espe­
cies, cada una de las poblaciones de una comunidad 
está conformada por organismos que representan un 
continuo de variabilidad en sus características que 
contribuye a la biodiversidad.

Los seres humanos dependemos de la naturaleza en 
nuestros requerimientos básicos: la alimentación es sal­
vaguardada por la biodiversidad del suelo y los polini- 
zadores; la elaboración de los medicamentos se apoya 
sobre las bases moleculares de una multitud de especies 
vegetales; el aprovisionamiento de agua segura depende 
del mantenimiento de humedales, vegetación ribereña 
y bosques de cabecera; y los efectos del cambio climá­
tico pueden ser mitigados por el mantenimiento de los 
humedales (WWF 2018). La pérdida y fragmentación 
de hábitats naturales, las invasiones de especies, la con­
taminación y el cambio climático son consecuencia de 
las actividades humanas y causantes de la pérdida de 
biodiversidad en los distintos niveles implicados, estan­
do los sistemas dulceacuícolas entre los más afectados 
por la reducción de su calidad y conectividad. A su vez, 
la disminución de la diversidad afecta funciones del 
ecosistema como la producción y el ciclado de nutrien­
tes (Tilman et al 2001, Hector et al 1999, Loreau 2010). 
Pero además, la pérdida de biodiversidad compromete 
la resiliencia de los ecosistemas en una época en la que 
el hombre modifica los procesos ecológicos a todas las 
escalas y la variabilidad ambiental aumenta (Folke et al 
2004, Steffen et al 2015).
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CÓMO MEDIR LA DIVERSIDAD

“Una de las características distintivas de los sistemas eco­
lógicos es su extraordinaria complejidad. Un ecosistema 
a menudo está compuesto por miles de especies diferen­
tes que interactúan en una infinidad de formas a la escala 
de una única hectárea. Estos sistemas locales complejos 
están fuertemente conectados uno con otro en entidades 
más y más grandes desde la escala de paisaje a la de la 
biosfera entera, donde se hace evidente que ellos ejercen 
una gran influencia sobre las propiedades físicas y quí­
micas de nuestro planeta. ¿Cómo pueden ser estudiados 
estos sistemas enormemente complejos?” (Loreau 2010).

Estudiar, estimar, medir la diversidad es un gran desafío 
para los ecólogos. Tan solo pensar en cualquier ecosiste­
ma, en cualquiera de sus comunidades, presenta varias di­
ficultades, empezando por cuánto tiempo y qué extensión 
relevar, si contar sólo a aquellas especies que están siempre 
o a todas las que aparecen aunque sea una única vez. Sa­
bemos también que algunas especies son más conspicuas 
que otras por lo que van a ser registradas más rápidamen­
te; pero además, los valores estimados de diversidad deben 
permitir la comparación entre ecosistemas, o a lo largo del 
tiempo, porque ese es el objetivo en la mayor parte de los 
casos. Resulta necesario entonces contar con aproximacio­
nes que permitan estimar la diversidad sorteando algunos 
de los problemas que conlleva.

Cuando queremos estudiar la diversidad de especies ¿so­
bre qué unidad ecológica lo hacemos? Podemos hablar de 
la diversidad de peces de una laguna, entonces nos estamos 
refiriendo a un conjunto de individuos con un origen filo- 
genético próximo; o podemos referirnos a los organismos 
granívoros de un pastizal, entonces estamos estudiando la 
diversidad de un gremio, es decir de un grupo de organis­
mos que comparten un recurso; o hablar de la diversidad 
del bentos, con lo que englobamos a organismos que com­
parten un hábitat, pero que están distanciados filogené- 
ticamente y tienen diferentes nichos. En los tres casos es 
válido estudiar la diversidad (Magurran 2005), y tanto en 
el ejemplo de los peces como en el del bentos decimos que 
estudiamos la diversidad de la comunidad.

Al referirnos a la diversidad de una comunidad, hablamos 
en primer lugar del número de especies, que es el número 
que intuitivamente se quiere conocer y está esencialmente 
comprendido en el concepto de diversidad. Ese compo­
nente de la diversidad se conoce como riqueza específica. 
Pero casi inmediatamente surge la idea de que debe tener­
se en cuenta, además, la distribución del número total de 
individuos entre las distintas especies. Es claro que, aunque 
el número de especies de dos comunidades sea igual, no es 
lo mismo una comunidad donde la gran mayoría de los 
individuos están concentrados en unas pocas especies, que 
una comunidad donde están repartidos de manera similar 
entre todas. ¿Por qué es importante esta diferencia? Entre 

otras cosas, porque si la dominancia (muchos individuos 
en pocas especies) es marcada, el flujo de energía estará 
concentrado en algunas especies, las interacciones entre 
los individuos de todas las especies no van a ser igualmente 
frecuentes y los efectos de las perturbaciones no van a ser 
iguales. Una frase de Margalef (1991) ilustra claramente 
este concepto: “La diversidad disminuye siempre que qui­
tamos un individuo de una especie rara y lo sustituimos 
por otro de una especie abundante, que es lo que hace el 
hombre continuamente”.

En lo que sigue, se presentarán algunas herramientas que 
permiten abordar la diversidad. Empezaremos por anali­
zar las distribuciones de individuos en especies, para seguir 
por los índices de diversidad más utilizados y finalmente 
ver distintas formas de estimar la riqueza de especies.

Gráficos de distribución de los 
individuos entre las especies

Una manera sencilla de aproximarnos al reparto de los 
individuos entre las especies es a través de gráficos. En 
los diagramas de Rango-Abundancia de Whittaker (1960) se 
ordenan las especies de la más a la menos abundante en 
el eje de abscisas y en el eje de ordenadas se representa 
su abundancia relativa (Fig. 2.1). Estos gráficos, compa­
rados con histogramas donde se representan las especies 
en cualquier otro orden, facilitan la confrontación de dis­
tintas comunidades y permiten ver claramente cómo se 
distribuyen las abundancias de las especies (equitatividad) 
en cada comunidad (Magurran 2005). Asimismo, el uso 
en el eje y de una escala logarítmica permite graficar es­
pecies con abundancias muy disímiles.

Patrones de abundancia de especies

Más allá de la representación gráfica, las distribuciones 
de frecuencia de individuos entre las especies pueden 
aproximarse a distintos patrones, lo que puede resultar 
interesante a la hora de comparar diferentes comunida­
des. Por ejemplo, supongamos que estamos estudiando 
en el laboratorio la colonización de un sustrato por al­
gas donde al principio una especie es muy dominante, 
pero a medida que pasa el tiempo esa dominancia se va 
perdiendo. Podemos construir los gráficos de Whittaker 
para distintos meses, pero obtendremos mucha más in­
formación si, además, identificamos al inicio de la suce­
sión un modelo al que ajustan los datos y varios meses 
después ese ajuste se pierde.

Hay cuatro modelos matemáticos clásicos: la Serie Geomé­
trica de Motomura; la Serie Logarítmica de Fisher; el Modelo 
Lognormal de Preston y el de Bastón Roto) de MacArthur. 
Las diferencias entre ellos pueden verse claramente si se 
representan en un gráfico de Whittaker (Fig. 2.2).
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Figura 2.1.
Abundancia relativa de especies 
leñosas en el mes siguiente 
(rojo) y dos años después (gris) 
de una perturbación. En el eje 
de abscisas se ordenan las 
especies de la más a la menos 
abundante, y en el de ordenadas 
se indican las abundancias 
relativas en escala logarítmica. 
Las rectas indican ajustes a 
funciones lineales. Los datos 
fueron tomados de Riva y 
colaboradores (2019).

log normal

1,00000

0,10000

bastón roto0,01000

0,00100

0,00010
logarítmicageométrica

> •-G
-•

‘u c
■O c□ -O 
<

10 20
Secuencia de especies

0,00001 L
0

Figura 2.2.
Diagrama de Rango-Abundancia 
para los cuatro modelos clásicos: 
serie geométrica, logarítmica, 
log normal y bastón roto. 
Modificado deTokeshi (1993).

De estos cuatro modelos, sólo los de serie geométrica y 
bastón roto tienen supuestos biológicos. Ambos se basan 
en el reparto de recursos entre las diferentes poblaciones 
de una comunidad; en el primero alguna/s especies son 
abiertamente dominantes y en el otro las diferencias en­
tre las abundancias no son tan marcadas. Las otras dos 
funciones de distribución, de Fisher y Preston, son de na­
turaleza estadística y no se basan en procesos biológicos 
(o no hay acuerdo sobre ello), y si bien es posible que 
ajusten a datos de una comunidad, no están asociadas 
a ningún significado ecológico. En particular, el modelo 
de Preston describe datos provenientes de ciencias físicas, 

sociales o de la economía, que responden a dinámicas de 
sistemas complejos (Nekola y Brown 2007). Cualquiera 
de estos y otros modelos de distribución, tienen condi­
ciones para su correcta aplicación y no son muy em­
pleados para describir la estructura de las comunidades. 
Asimismo, no es adecuado comparar comunidades que 
ajusten a modelos diferentes; por ejemplo, sería un error 
comparar las etapas iniciales y maduras de la sucesión 
ecológica, ajustando las abundancias a la distribución 
geométrica en las primeras etapas y a la de bastón roto 
en la madurez, puesto que son funciones de distribución 
con diferentes parámetros (Tokeshi 1993).
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índices de abundancia proporcional de especies

El número de especies y el número de individuos por 
especie son dos expresiones de la misma distribución, y 
los índices de diversidad basados en la abundancia pro­
porcional de especies son intentos de medir al mismo 
tiempo la riqueza y la equitatividad (Margalef 1991). 
Vale la pena recordar ahora que, aunque estos índices 
se puedan calcular en un instante determinado, tanto 
las especies que encontramos como la distribución de 
individuos entre las mismas son el resultado de procesos 
históricos, de la sucesión y de la evolución (Margalef 
1991).

La forma más común de estimar la diversidad es a través 
de estos índices, de los que se han propuesto muchos, y 
como en el caso de las distribuciones que vimos anterior­
mente, algunos no son originarios de la ecología y se usan 
también en otras ciencias.

Todos ellos tienen en común considerar la riqueza de es­
pecies (denominada S) y la abundancia relativa de cada 
una de ellas, es decir, tienen en cuenta la relación entre 
el número de individuos de la especie (n) y el número de 
individuos de todas las especies consideradas en conjunto 
N

Se presentan tres índices que están entre los más utiliza­
dos. El más conocido es el índice de Shannon, que no se ori­
ginó en la ecología sino que fue tomado de la Teoría de 
la información y es en realidad una medida de entropía 
o incertidumbre (Jost 2006). El valor que toma el índice 
indica el número promedio mínimo de preguntas bina­
rias (por sí o por no), que se deben realizar para saber 
a qué especie pertenecerá un individuo extraído al azar 
de la comunidad. Si la comunidad tiene muchas especies 
y/o los individuos se reparten regularmente entre ellas, 
la incertidumbre al extraer un individuo es mayor, y la 
diversidad es mayor que si la comunidad tiene pocas es­
pecies con dominancia marcada de alguna de ellas. En 
este último caso, la probabilidad de saber a qué especie 
pertenece un individuo (la especie dominante) es mayor, 
la incertidumbre es menor, y la diversidad es menor. Se 
calcula como:

siendo S el número de especies.

Los valores del H’ varían generalmente entre 1,5 y 3,5 y 
raramente el valor es mayor a 4 (Margalef 1972, citado 
por Magurran 2005). El valor del índice será máximo 

(H’máx) cuando todas las especies estén igualmente re­
presentadas, es decir, cuando cada individuo de la comu­
nidad pertenezca a una clase diferente. La equitatividad 
(Pielou 1969) es una medida de cuánto se aparta la diver­
sidad calculada para una determinada comunidad de la 
diversidad máxima:

H' _ H'
7

Otro de los más utilizados es el índice de Simpson, que ori­
ginalmente es un indicador de la dominancia, y que ex­
presa la probabilidad de que al extraer dos individuos 
al azar de una muestra, ambos pertenezcan a la misma 
especie:

Dominancia =
s

¡=1

Este índice de dominancia se utiliza como medida de di­
versidad de dos maneras, o bien como el complemento 
del índice de dominancia:

donde el valor mínimo se obtendrá cuando todos los in­
dividuos pertenezcan a la misma especie, entonces S = 
1; n. = N y p¿ = 1, de modo que la diversidad será 0. 
El máximo (teórico) se dará cuando todos los individuos 
pertenezcan a distintas especies, y el índice entonces se 
aproximará a 1.

La otra forma del índice de Simpson es como la inversa 
del de dominancia:

Diversidad = * ,
EPí2

En este caso, el valor mínimo será 1 y el máximo será S. 
Siempre, un mayor valor del índice corresponde a una 
mayor diversidad.

Tanto el índice de Shannon como el de Simpson han 
sido objeto de una crítica interesante de destacar: no re­
presentan la riqueza de la comunidad. Esto es, cuando 
la riqueza es alta, una gran disminución en el número 
de especies prácticamente no se refleja en los índices 
(Jost 2006), por lo tanto no serían una verdadera medi­
da de diversidad, sino más bien una medida de incer­
tidumbre.

Ambos índices son casos particulares de la ecuación de 
Hill (McCune y Grace 2002):
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Siendo q un parámetro que puede tomar distintos valo­
res. Si q = 0, entonces qD es la riqueza de especies, si q 
= 2, entonces qD es el índice de Simpson, y si q = 1, la 
ecuación es indefinida, pero utilizando el límite de qD se 
llega al índice de Shannon exponencial:

Algo importante de señalar es que qD mide la diversidad 
de la comunidad en unidades de especies (a diferencia 
de los dos índices anteriores); es decir, en número de es­
pecies igualmente abundantes o número efectivo de especies. 
Es decir, siendo qD = exp(H’), qD es el número de especies 
igualmente abundantes que tendríamos en una comuni­
dad con una diversidad H’.

Riqueza de especies

El número de especies de una comunidad es la medida 
más básica y natural de la diversidad, y es totalmente 
insensible a la abundancia de cada una de las especies 
(Gotelli y Chao 2013). Es muy relevante conocerlo, pero 
pese a su sencillez es difícil de estimar. La riqueza depen­
de del tamaño de la muestra: si aumentamos el área de 
observación (o el volumen de agua filtrada, o el número 
de redadas) para conocer la riqueza de una comunidad, 
el número de especies va a aumentar al comienzo rápida­
mente, pero luego la tendencia se desacelera y deberá ha­

cerse un mayor esfuerzo para encontrar especies nuevas; 
es decir que no hay una relación lineal entre el esfuerzo 
de muestreo y el número de especies registrado.

Hay dos enfoques metodológicos para estimar la riqueza:

En las curvas de acumulación de especies se gráfica el núme­
ro acumulado de especies en función del esfuerzo de 
muestreo medido, ya sea en número de muestras, tiem­
po o área relevados, o bien en el número de individuos 
colectados (Fig. 2.3). Las curvas observadas pueden ser 
ajustadas a distintas funciones matemáticas (exponencial, 
Clench), y el valor de la riqueza ser estimado a partir de 
la asíntota de la curva (Soberón y Llórente 1993). Una 
buena descripción del método puede encontrarse en Ji- 
ménez-Valverde y Hortal (2003).

Ya se mencionó que la riqueza de especies es dependien­
te del tamaño muestral, lo que es crucial al momento de 
querer comparar comunidades, y en el párrafo anterior 
describimos cómo estimar el valor de riqueza de una comu­
nidad partiendo de una curva de acumulación observada 
y su ajuste a una función que permite estimar la riqueza 
por el valor de su asíntota. Otra forma de obtener el valor 
de la riqueza es a través de las curvas de rarefacción (Sanders 
1968, citado en Gotelli y Colwell 2001). La rarefacción es 
un procedimiento para saber cuántas especies habría en un 
conjunto más pequeño de muestras, tomadas al azar a par­
tir del total de muestras o individuos. Es decir, mientras que 
en las curvas de acumulación nos movemos de izquierda 
a derecha por el eje x del gráfico de especies acumuladas 
versus esfuerzo de muestreo, en la rarefacción nos move­
mos de derecha a izquierda (Fig. 2.4). Este método cuenta 
con una desventaja importante, porque el investigador debe 
quedarse con la información aportada por la más pequeña 
de las muestras.

Figura 2.3.
Curva de acumulación de 
especies. La línea roja indica 
el número de especies luego 
de aleatorizar el orden de las 
transectas, mientras que las 
líneas partidas indican los 
intervalos de confianza del 
95%. Datos propios, en base a 
un muestreo de vegetación de 
riberas en arroyos bonaerenses.
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Figura 2.4.
Curvas de rarefacción para 
dos muestras de escarabajos 
capturados en trampas pitfall. 
Las curvas corresponden 
a plantaciones de pinos de 
20 años (gris), donde se 
capturaron 450 individuos, y de 
entre 20 y 60 años (rojo) donde 
se capturaron 150 individuos. 
La línea partida indica la riqueza 
estimada para una captura de 
150 individuos (modificado de 
Gotelli y Chao 2013).

Otros estimadores de riqueza muy utilizados son los 
denominados no paramétricos, porque no requieren el 
ajuste a ninguna distribución de abundancias, y se basan 
en la frecuencia de las especies raras en una muestra para 
estimar el número de especies no detectadas en una co­
munidad. Cuanto mayor es el número de especies raras 
(porque tienen uno o dos individuos o aparecen en una 
o dos muestras), mayor será el número de especies no 
detectadas (Gotelli y Colwell 2013).

Uno de ellos es el Chao 1, basado en la abundancia de 
individuos en las especies, y requiere contar por lo menos 
las especies que tienen uno o dos individuos:

donde:

número de especies observado.

f- número de especies con un único individuo en la 
muestra.

f2: número de especies con dos individuos en la muestra.

Otro estimador, que no requiere ningún dato de abun­
dancia es Chao 2, basado en la incidencia (presencia/au- 
sencia) de especies:

donde:

q1: número de especies que aparecen en una sola unidad 
de muestreo.

q2: número de especies que aparecen en dos unidades de 
muestreo.

VARIACIÓN ESPACIAL DE LA DIVERSIDAD: 
ALFA, BETA Y GAMA

Hasta ahora, hemos hablado de riqueza o diversidad sin 
referirla a ninguna escala espacial o temporal, y tácita­
mente nos referimos a la diversidad de la comunidad. Pero 
es claro que la comunidad no está aislada, sino inserta en 
un paisaje de ecosistemas, y por tanto sus especies son un 
grupo dentro del conjunto regional de especies. Como una 
manera de considerar la escala dentro de los conceptos de 
diversidad, Whittaker (1960) denominó alfa a la diversidad 
local, que es la que se da dentro del hábitat; como gama a la 
riqueza regional, la que se observa en un rango de hábitats 
en el paisaje, y que resulta de las diversidades alfa de sus 
hábitats y del grado de diferenciación entre ellas; y llamó 
diversidad beta al parámetro que representa esa diferencia­
ción: la diversidad beta indica cuál es la heterogeneidad 
composicional entre distintos lugares o la variación en la 
identidad de las especies entre sitios (Tuomisto 2010). Es 
importante destacar entonces que, dos comunidades po­
drán tener la misma riqueza o el mismo valor de algún 
índice de diversidad, pero tener distinta composición de 
especies y esto último es lo que estima el parámetro beta. 
Hay distintas medidas de similitud o distancia que cuan- 
tifican esta variación espacial y son estas métricas las que 
se utilizan para analizar la heterogeneidad ambiental y 
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evaluar los efectos de las actividades humanas (Anderson 
2011) sobre la distribución espacial de las especies.

En la definición original de Whittaker:

Es decir que indica cuánto mayor es la diversidad de la re­
gión que la diversidad promedio de las subunidades de esa 
región. Dicho de otra manera, si cada unidad de muestreo 
representa una comunidad o hábitat y todas las unidades 
representan una región, la diversidad beta representa el 
número de comunidades de la región que no se superpo­
nen en su composición específica (Tuomisto 2010).

La escala elegida por el investigador claramente afectará 
la importancia relativa de la diversidad beta: si el grano 
(tamaño de las unidades de muestreo) es grande, la diver­
sidad alfa será mayor y la beta menor, que cuando se tra­
baje con un tamaño menor de unidad de muestreo; pero 
es de suponer que la escala elegida no es arbitraria sino 
que responde a criterios ecológicos (Magurran 2005).

Tanto la diversidad alfa como la gama se pueden definir 
en términos de riqueza o de índices proporcionales de es­
pecies, pero hay varias posibilidades para la estimación 
de la diversidad beta. Anderson y colaboradores (2011) 
distinguen entre las medidas clásicas, calculadas directa­
mente a partir de alfa y gama y las medidas multivariadas, 
basadas en la similitud entre pares de unidades de mues- 
treo. Las medidas clásicas se basan en la relación plantea­
da por Whittaker, donde sólo se consideran la identidad de 
las especies y el número de veces que la riqueza regional es 
superior a la riqueza promedio de las unidades locales, de 
modo que el modelo original de Whittaker es multiplicati­
vo. Otro modelo plantea que la diversidad beta represen­
ta la diferencia entre la diversidad gama y la alfa (Lande 
1996), y es entonces aditivo:

En los modelos aditivos, es interesante la posibilidad de 
trabajar a escalas múltiples; así la diversidad gama en la 
escala de mayor detalle (por ejemplo “arroyo”), puede 
considerarse como la diversidad alfa para la escala si- 
guíente, de menor detalle (por ejemplo “cuenca”).

También es posible considerar las abundancias relativas.
Jost (2006) utiliza el índice de Shannon exponencial para 
definir alfa, gama y beta:

Si se aplican logaritmos, se transforma en una expresión 
aditiva:

< =H'Y-H'a

Y esto permite, al igual que en la expresión de Lande 
(1996) el tratamiento jerárquico de las escalas espaciales.

En el estudio de comunidades, es común utilizar algunos 
métodos multivariados (Análisis de Conglomerados o Clus- 
ters, ANOSIM, NMDS, entre otros) que parten de matri­
ces cuyos elementos son diferentes medidas de similitud 
o distancia. Estas métricas son medidas multivariadas de 
diversidad beta. Como ya se mencionó, tratan la similitud 
entre los pares de unidades de muestreo y se ha propuesto 
una gran variedad de ellas. Las hay que sólo consideran la 
identidad de las especies (Jaccard, Sorensen) o las que tam­
bién consideran las abundancias de las especies (Bray Cur- 
tis y Distancia euclideana, entre las más usadas). Los deta­
lles acerca d e su uso, ventajas y desventajas se encuentran 
en varios libros de tratamiento de datos ecológicos, como 
Legendre y Legendre (1998) o McCune y Grace (2002).

METACOMUNIDADES Y DISPERSIÓN. 
ESTRUCTURA DE LAS REDES FLUVIALES

En el apartado anterior, se distinguieron las escalas de di­
versidad alfa y gama y presentamos el concepto de diver­
sidad beta, pero más que nada de manera operativa; sin 
embargo, estas escalas cobran significado si se sustentan en 
procesos ecológicos. Si se piensa a la escala de comunidad 
como única, cerrada y aislada, la diversidad resulta de las 
características del hábitat, de la dinámica del ecosistema y 
de las interacciones entre las poblaciones (competencia y 
depredación). Sin embargo, existe una relación entre la es­
cala local (alfa) y la regional (gama), dado que la diversidad 
de la comunidad depende del conjunto regional de espe­
cies, pero a su vez, la diversidad regional está influenciada 
por los procesos que ocurren en las comunidades locales 
(Halffter y Moreno 2005). En este sentido, Gilpin y Hans- 
ki (1991) presentaron el concepto de metacomunidad, como 
el conjunto de comunidades vinculadas por la dispersión 
de especies interactuantes. Es decir, si bien los individuos 
de una comunidad se relacionan continuamente entre sí, 
también lo hacen, aunque con menor frecuencia con los 
de otras comunidades. Ahora bien, en esta concepción de 
los vínculos entre comunidades por la dispersión, se hace 
necesario la ubicación de las comunidades en el espacio y 
la definición de un nuevo nivel de organización, el paisa­
je, definido como una porción de territorio heterogéneo 
compuesto por conjuntos de ecosistemas que interaccio­
nan y se repiten de modo similar en el espacio (Forman 
y Godron 1981). A esta escala (que no necesariamente es 
de kilómetros, también puede ser de centímetros si se trata 
de comunidades de organismos microscópicos), interesa 

DIVERSIDAD BIOLÓGICA Y ECOSISTEMAS FLUVIALES 27



una propiedad que es la heterogeneidad. Esto significa no 
sólo que sus partes son distintas, sino que esa variabilidad 
es espacialmente explícita (Wiens 2000); es decir, no sólo 
importa saber que dos ambientes son diferentes y que los 
separa cierta distancia, sino también saber cómo están dis­
puestos espacialmente uno con respecto al otro.

Se han descripto dos modelos extremos de patrones para 
describir las comunidades dentro de las metacomunida- 
des: anidamiento y recambio. El patrón de anidamiento 
se observa cuando los sitios con menos especies represen­
tan subconjuntos de especies presentes en los sitios más 
ricos (Almeida Neto et al 2008). Esto puede explicarse 
por un proceso de extinción local no azaroso, que depen­
derá del sitio (los pequeños o aislados o inhóspitos ten­
drán extinciones más frecuentemente) y de las especies 
(tolerancia a factores abióticos, tamaño poblacional). En 
el patrón de recambio de especies, las especies de un sitio 
no son subconjuntos del conjunto original, sino que algu- 
ñas especies han sido reemplazadas por otras (Fig. 2.5).

¿Cómo se mide el anidamiento? Conceptualmente se cons­
truye una matriz de temperatura, en la que están ordenadas las 
especies, desde la especie de distribución más amplia a la de 
distribución más restringida, y los sitios, desde el que tiene 
más especies al que tiene menos. Si la comunidad está per­
fectamente anidada, todos los casos hallados de “especie i 
viviendo en el ambiente j” estarán por encima de la diago­
nal mientras que cualquier caso contrario se tomará como 
una medida de alejamiento del anidamiento (Fig. 2.6).

Se han propuesto diferentes métricas para medir el ani- 
damiento y, como en realidad para comparar dos comu­
nidades se usan medidas de diversidad beta, habrá mé­
tricas capaces de distinguir estos dos patrones y otras que 
no (Almeida Neto et al 2008, Baselga 2010).

La aplicación de estos conceptos a los sistemas fluviales 
requiere tener en cuenta una de sus características esen­
ciales. En un lago, en un bosque, la probabilidad de dis­
persión de los organismos entre sitios será más o menos 
igual en cualquier dirección, pero en los sistemas fluviales 
la situación será diferente. La dispersión tiene que ver 
con la capacidad de los organismos para atravesar par­
ches poco o nada adecuados y establecerse en aquellos 
más propicios. En un curso de agua hay una dirección 
predeterminada y los organismos mayormente siguen la 
dirección de la corriente; no pueden pasar de una rama 
del arroyo a otra si no se encuentran vinculadas y ade­
más, importa cuáles puntos están aguas abajo de cuáles 
otros. Altermatt (2013) explica las diferencias históricas 
en la concepción de las comunidades en los sistemas 
fluviales. En principio, se trató de explicar la estructu­
ra de una comunidad solamente por las características 
ambientales locales. Luego, el River Continum Concept 
(RCC; Vanotte et al 1980) reconoce diferencias entre las 
comunidades que se hallan próximas a las nacientes y las 
que se encuentran aguas abajo, y atribuye estas diferen­
cias a los cambios que se observan en el ambiente local. 
Un tercer enfoque no analiza a las comunidades por se­
parado sino como integrantes de una metacomunidad, y

Figura 2.5.
Diagrama para ejemplificar la 
diferencia entre el anidamiento 
y el recambio espacial de 
especies. a, b y c son tres 
islas, 1 a 12 son las especies 
que se encuentran en ellas. 
A) las especies se encuentran 
perfectamente anidadas y C 
tiene la mayor riqueza. B) hay 
recambio de especies y las 
tres islas tienen igual riqueza 
(modificado de Baselga 2010).
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1 2 3 4 5 6 7 8 9 10

Is
la

s

1 1 1 1 1 1 1 1 1 1 1

2 1 1 1 1 1 1 1 1 1

3 1 1 1 1 1 1 1 1

4 1 1 1 1 1 1 1

5 1 1 1 1 1 1

6 1 1 1 1 1

7 1 1 1 1

8 1 1 1

9 1 1

10 1

B Especies

1 2 3 4 5 6 7 8 9 10

| 
Is
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s

1 1 1 1 1 1 1 1 1 1 1

2 1 1 1 1 1 1 1 1 1

3 1 1 1 1 1 1

4 1 1 1 1 1 1
5 1 1 1 1 1 1

6 1 1 1 1 1 1

7 1 1 1 1 1

8 1 1 1 1

9 1 1

10 1

Figura 2.6.
Esquemas de dos conjuntos 
de islas hipotéticas con igual 
número global de especies: 
A) las comunidades están 
perfectamente anidadas; B) 
algunas especies no responden 
al anidamiento. 1 indica presencia 
de la especie en la isla. Las islas 
están ordenadas de acuerdo 
a la cantidad de especies que 
habitan en ellas (de más a 
menos especies), y las especies 
están ordenadas de acuerdo a la 
cantidad de islas en las que están 
presentes (de más a menos 
islas) (modificado de Atmary 
Patterson 1993).

considera a la dispersión como un mecanismo para ex­
plicar las diferencias entre las comunidades ubicadas en 
diferentes puntos del curso de agua. Ahora bien, es desde 
esta última perspectiva que el autor enfatiza la importan­
cia de considerar a las cuencas como redes dendríticas. 
Esta configuración espacial obliga a tener en cuenta al 
analizar la dispersión entre comunidades, la estructura 
jerárquica de la red y su conectividad (Fig. 2.7). Algunos 
patrones que emergen de esta estructura son el mayor 
número de endemismos en las cabeceras, y el aumento 
de la diversidad en las confluencias y las zonas medias 
de la cuenca.

DIVERSIDAD TAXONÓMICA, 
FILOGENÉTICA Y FUNCIONAL

La cuantificación de la diversidad, en términos genera­
les, implica que dada una colección de elementos, cada 
uno de ellos se asigna a una única categoría. En ecolo­
gía de comunidades, los elementos son los individuos 

y las categorías son las especies, pero la definición de 
individuo puede variar (por ejemplo, en los organismos 
clonales) y pueden usarse categorías taxonómicas más 
altas (familias, por ejemplo), o categorías no taxonó­
micas como es el caso de los grupos definidos por sus 
hábitos alimentarios (Gotelli y Chao 2013). En lo visto 
hasta ahora, consideramos a las especies como las uni­
dades sobre las que se mide la diversidad y la llamamos 
diversidad taxonómica.

Desde la perspectiva de la conservación, podrá ser más 
importante la preservación de un ambiente con varias 
familias distintas que de otro que tenga el mismo número 
de especies, pero todas pertenecientes a la misma fami­
lia. Vale recordar que las especies son el resultado de un 
proceso histórico y la distancia filogenética remite a esa 
diversificación en la historia. Pero además, esa distancia 
puede representar una diversificación de respuestas fren­
te al cambio ambiental, lo que aumenta la resiliencia del 
sistema (Cadotte et al 2012). Así es que se han desarrolla­
do diferentes métricas para medir la diversidad filogenética, 

Figura 2.7.
Esquema de una red fluvial 
que muestra tres maneras de 
estudiar las comunidades de 
la cuenca. A) Sólo interesan 
las condiciones locales; B) 
interesa la variación a lo largo 
del eje longitudinal del río (River 
Continuum Concept); C) se 
toma en cuenta la red completa 
(modificado de Altermatt 2013).

DIVERSIDAD BIOLÓGICA Y ECOSISTEMAS FLUVIALES 29



teniendo en cuenta sólo la presencia de los taxones o bien 
considerando además sus abundancias relativas (Clarke y 
Warwick 1998, Magurran 2005).

Por otro lado, al comienzo del capítulo señalamos que 
la diversidad está relacionada con distintas funciones del 
ecosistema, como la producción de biomasa o el ciclado 
de nutrientes, y estas funciones pueden relacionarse di­
rectamente con ciertas características de las especies (por 
ejemplo, al área foliar o al contenido de nitrógeno de las 
hojas), más que con la riqueza específica (Díaz y Cabi­
do 2001). La diversidad funcional puede actuar no sólo 
como un indicador del funcionamiento del ecosistema, 
sino que también afecta su resiliencia ante las pertur­
baciones. Alrededor de este último concepto ha surgido 
una controversia, pues se puede considerar que sólo la 
eliminación de especies que pertenecen a distintos tipos 
funcionales disminuye la resiliencia del sistema, dado 
que las que pertenecen a un mismo grupo funcional se­
rían redundantes. Pero si bien pueden cumplir la misma 
función, las especies a las que se llama “redundantes” 
difieren en muchas otras características que aportan a la 
resiliencia de los sistemas (Díaz y Cabido 2001, Elmkist 
et al 2003, Folke et al 2004, Pakeman 2011).

Al igual que la diversidad que aplicamos a especies, la 
diversidad funcional comprende la riqueza y la equita- 
tividad funcional, y hay distintas métricas para ambas 
(Masón et al 2005). También hay métricas multivariadas 
que permiten describir la distribución de las especies en 
el espacio de los caracteres (Laliberte y Legendre 2010).

En las comunidades de macroinvertebrados del bentos, 
es muy utilizado el concepto de grupos funcionales ali­
mentarlos (Barbour et al 1999, Cummins et al 2005), en 
el que se agrupan las especies de acuerdo a sus hábitos 
y a las características de sus ítems de alimentación. Este 
enfoque, al igual que los índices de diversidad funcional, 
pone énfasis en la estructura funcional de las comunida­
des más que en su diversidad taxonómica, pero ambos 
análisis parten de datos diferentes.

ESTUDIO DE CASOS

En lo que sigue se comentan algunos ejemplos en los que 
se aplican los conceptos vertidos hasta ahora, en particu­
lar referidos a las comunidades de macrófitas e inverte­
brados y mayormente de Argentina.

En la ecorregión Esteros del Ibera, Neiff y colaboradores 
(2011) estudiaron las diferencias en la riqueza de especies 
de vegetación acuática a dos escalas espaciales (entre dis­
tintos humedales y dentro de ellos) y en dos momentos di­
ferentes (uno de condiciones hidrológicas regulares y otro 
de sequía). Analizaron las diferencias en la riqueza por el 
cálculo de la diversidad beta mediante una modificación 

del índice de Whittaker propuesta por Magurran (2005). 
Los valores de beta mostraron una heterogeneidad ma­
yor a escala local (es decir, al interior de los cuerpos de 
agua), que a escala de paisaje (es decir, entre cuerpos de 
agua). Los autores explican estos resultados por la peque­
ña variabilidad hidrológica y limnológica que se observa 
entre lagunas de toda la ecorregión. Además, a través de 
un análisis de ordenamiento (NMDS) encontraron que 
los cuerpos de agua de forma alargada y en condiciones 
de sequía se distinguieron de todo el resto, lo que relacio­
naron con la importancia del nivel de agua y del flujo.

En su tesis doctoral, Schneider (2016) estudió los patro­
nes de diversidad beta en comunidades de macrófitas 
de lagunas de la llanura aluvial del río Paraná, con dis­
tinto grado de aislamiento y en períodos de aguas altas 
y bajas. Midió características ambientales y espaciales, 
y estimó la fracción de la diversidad beta proveniente 
de los componentes de anidamiento y reemplazo de es­
pecies. Encontró que la proporción de beta debida al 
reemplazo de especies es mayor que la del anidamiento, 
y las variables que más contribuyen a explicar la diver­
sidad no son las ambientales (locales, referidas al cuerpo 
de agua) sino las espaciales, principalmente la distancia 
siguiendo el curso de agua, lo que demuestra el peso de 
la hidrología fluctuante en las llanuras de inundación y 
la relevancia del proceso de dispersión de las macrófitas.

Ranieri y colaboradores (2015) estudiaron los patrones 
de diversidad de macrófitas a distintas escalas espa­
ciales en arroyos de la provincia de Buenos Aires. Los 
muestreos comprendieron dos ecorregiones, en cada 
una 12 o 13 arroyos, y en cada arroyo dos tramos, en 
cada uno de los cuales se registró la riqueza de especies. 
Para estudiar las diferencias de diversidad entre escalas, 
se analizaron los cambios en la pendiente de la curva 
especies-área. Esta curva es una manifestación de lo 
que mencionamos anteriormente en este capítulo, que 
a medida que aumenta el área muestreada, el número 
de especies aumenta de forma desacelerada. Un cam­
bio en esa pendiente nos está señalando diferencias en 
los procesos ecológicos que determinan la diversidad, y 
que podrían ser o bien el aumento de la diversidad de 
hábitats, o bien un proceso dependiente de las especies 
(como es la dispersión). Se encontró que las pendientes 
de las curvas especies-área aumentaron desde la escala 
de tramo hasta la de ecorregión, esto indica que las es­
calas elegidas a priori representan efectivamente diferen­
tes escalas ecológicas. Ahora bien ¿podemos inferir si los 
cambios obedecen a un aumento de la heterogeneidad 
ambiental o a la dispersión de las especies? A partir de 
la relación entre diversidad regional y diversidad local 
(Cornell y Lawton 1992) se constató una clara diferen­
cia entre los ambientes con y sin conectividad que no 
pueden explicarse como cambios en la heterogeneidad 
ambiental, sino como resultantes de las diferencias en la 
dispersión de las macrófitas por el agua.

30 CONSERVACIÓN, MANE|O Y RESTAURACIÓN DE SISTEMAS FLUVIALES



Se concluyó entonces que las comunidades de macrófitas 
de los tramos de los arroyos no deben tratarse como in­
dependientes sino como metacomunidades, y esto señala 
la importancia de preservar las cabeceras de los arroyos, 
pues los disturbios a escala de tramo tienen también efec­
tos para todo el arroyo. Así también, es importante tener 
en claro cuál es el patrón de diversidad de las macrófitas 
a la hora de conservar estos ecosistemas, pues cualquier 
medida en tal sentido debe referirse a la escala regional 
más que a la local.

Casset (2013), en su tesis doctoral, trabajó con las comu­
nidades de invertebrados epibentónicos y asociados a las 
macrófitas en las cuatro regiones hidrológicas de la pro­
vincia de Buenos Aires, con el objetivo central de averi­
guar si los índices bióticos y otras métricas habitualmente 
usadas requieren una línea de base regional o bien si al­
canza con una línea de base a escala provincial. Aplicó 
algunas medidas de diversidad y realizó el análisis de gru­
pos funcionales de alimentación a dos escalas diferentes, 
de región y de provincia. Estudió la riqueza, la diversidad 
por el índice de Shannon, la equitatividad por Pielou, y 
evaluó el funcionamiento de esas comunidades mediante 
la asignación de los organismos a los distintos grupos fun­
cionales alimentarios. Si bien las regiones hidrológicas se 
distinguieron por las características ambientales, entre 
las medidas de diversidad, sólo la riqueza resultó sensible 
a la estacionalidad y permitió distinguir las regiones (no 
así la diversidad, ni la equitatividad). Sólo el grupo de 
pastoreadores/colectores varió su abundancia significa­
tivamente entre las estaciones del año y la abundancia 
de desmenuzadores fue diferente entre regiones. Por otra 
parte, sólo algunos de los grupos alimentarios fueron di­
ferentes entre regiones. Estos resultados unidos al análisis 
de los índices de calidad habituales permitieron estable­
cer una única línea de base, de escala provincial, a la que 
deben referirse los monitoreos y estudios de impacto.

Epele y colaboradores (2019) estudiaron la diversidad de 
invertebrados a distintas escalas y los factores que la afec­
tan en el noroeste de la provincia de Chubut. El trabajo 
comprendió 45 sitios (lagunas aisladas, conectadas con 
ríos o arroyos y sistemas lóticos), y se consideraron varia­
bles ambientales a tres escalas diferentes: local (cubierta de 
macrófitas y características químicas del agua), de paisa­
je (cobertura del suelo e índice de vegetación), y regional 
(temperatura media anual y precipitaciones). Determina­
ron la riqueza de los tres tipos de cuerpos de agua por cur­
vas de acumulación. A escala local, encontraron que los 
sistemas lóticos tuvieron el número más alto de especies, 
pero el mayor número de endemismos y especies únicas 
se encontró en las lagunas aisladas. Los autores analizaron 
también cuánto de las diferencias en la composición de es­
pecies (diversidad beta) se debe a un patrón de anidamien- 
to y cuánto a uno de recambio de especies. Encontraron 
que para los tres tipos de ambientes la diferencia entre si­
tios se explica principalmente por el recambio de especies, 

y esto es aún más notable en los sistemas aislados, pues 
en los otros la dispersión está facilitada por la conectivi- 
dad. De modo que, tanto por el número de especies únicas 
como por su gran heterogeneidad, la preservación de los 
cuerpos de agua aislados resulta de particular interés. En 
cuanto a la importancia de los factores ambientales sobre 
la diversidad, encontraron que los de escala local y secun­
dariamente los climáticos fueron los más relacionados con 
las diversidades alfa y beta.

En la provincia de las Yungas, Gómez y Molineri (2019) 
investigaron las diferencias en la diversidad taxonómica y 
de grupos funcionales alimentarios de macroinvertebra- 
dos en ríos que atraviesan selva y los que recorren áreas 
cultivadas con caña de azúcar, en dos períodos estacio­
nales contrastantes (aguas altas y bajas), siendo que en 
las zonas de selva las riberas ofrecen mayor cobertura 
y el sustrato es de partículas más finas que en las áreas 
cultivadas. Para analizar la diversidad taxonómica uti­
lizaron el número efectivo de especies, utilizando tres 
valores de q: q = 0 (riqueza de especies), q = 1 (Shannon 
exponencial) y q = 2 (Simpson). Encontraron que la ri­
queza fue mayor en los ríos de selva, pero las otras dos 
medidas de diversidad fueron más altas en los de áreas 
cultivadas, donde la equitatividad era mayor. Los autores 
suponen que este último resultado puede explicarse por 
la creación de nuevos hábitats a partir de las actividades 
humanas como la extracción de materiales de las riberas. 
También los grupos funcionales difirieron entre ambos 
tipos de ambientes. Tanto diversidad como abundancia 
fueron menores en períodos de aguas altas.

Arruda Almeida y colaboradores (2018) analizaron la di­
versidad de aves acuáticas en un gradiente ambiental de 
la cuenca del Paraná Superior en Brasil. Las aves afectan 
de distintas maneras el funcionamiento de los humeda­
les, de allí el interés por conocer cómo las características 
que se encuentran en las aves se relacionan con las de los 
humedales que habitan. Se midió la diversidad funcional 
porque los autores sostienen que la relación con las ca­
racterísticas ambientales muchas veces no es adecuada­
mente reflejada por la diversidad taxonómica. Tomaron 
22 características funcionales asociadas al uso del recur­
so, como por ejemplo tamaño corporal, largo de pico, 
porcentaje de peces y porcentaje de semillas en la dieta, 
y midieron la dispersión funcional (Laliberte y Legendre 
2010). La correlación entre la diversidad taxonómica y la 
dispersión funcional fue extremadamente baja. Asimis­
mo, los predictores para ambas medidas de diversidad 
fueron diferentes: sobre la riqueza taxonómica influyeron 
el área del lago y la diversidad de macrófitas, mientras 
que la dispersión funcional fue afectada por la propor­
ción de márgenes cubiertas por vegetación emergente y 
la profundidad. Según estos autores, los resultados indi­
can que el número de especies no resulta la medida más 
adecuada a la hora de determinar la relación entre las 
aves y el funcionamiento de los humedales.
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CAJA 2.1.
HISTORIAS OCULTAS DE GRANDES 
DEPREDADORES EN LOS RÍOS 
SUDAMERICANOS
Juan José Rosso

El hombre no es la única especie capaz de reconocer y 
discriminar un número importante de organismos, pero 
si es la única que busca ponerles nombre. En ese cami­
no se ha valido a lo largo del tiempo de las más diversas 
metodologías. Desde la descripción basada solo en mor­
fología externa como única herramienta de los primeros 
naturalistas, hasta el uso de miles de genes recientemente 
(Betancur-R et al 2013). Cabe entonces la pregunta: ¿por 
qué puede ser importante rotular los seres vivos, si even­
tualmente los organismos seguirán estando allí e interac­
tuando entre ellos, reciban o no una categoría discreta im­
puesta por otro organismo? La respuesta está en la palabra 
“eventualmente” y en que el otro organismo, es el hombre.

Durante las últimas décadas, el ser humano está impo­
niendo una presión de selección negativa sin preceden­
tes sobre la biosfera de su planeta (Steffen et al 2015). 
Posiblemente en virtud de esto, es que algunos autores 
sostienen que la humanidad está transitando por la sexta 
extinción masiva de especies con una tasa mucho más 
acelerada que las anteriores (Ceballos et al 2015). Al mis­
mo tiempo, el avance en las capacidades para detectar 
la existencia de especies crípticas entre los organismos 
conocidos, ha permitido identificar un importante nú­
mero de nuevas especies, desconocidas hasta hace po­
cos años. Esta es sin duda una combinación muy poco 
conveniente, pues podemos anticipar fácilmente que en 
este escenario de impacto antrópico actual, varias espe­

cies se extinguirán mucho antes de haberlas reconocido. 
En este sentido, aquellas regiones del planeta con mayor 
biodiversidad son las más vulnerables y dentro de éstas 
los ecosistemas de agua dulce han demostrado ser par­
ticularmente frágiles frente al avance de la frontera del 
uso de suelo por parte del ser humano (Albert et al 2020).

Con más de 140.000 especies en apenas el 0.007% del 
agua disponible en el planeta, los ecosistemas de agua dul­
ce albergan el 12% de todas las especies conocidas (Reid 
et al 2019). Unas 6000 especies de peces de agua dulce 
viven en América del Sur (un tercio de las especies de agua 
dulce del mundo) pero algunas estimaciones sugieren que 
ese número asciende a cerca de 9000 especies (Reis et al
2016) . Muchas de estas especies por descubrir han sido 
detectadas debido a la incorporación en años recientes del 
uso de herramientas moleculares en los estudios de biodi- 
versidad. Algunos de estos casos son realmente llamativos 
por lo inesperado, pero también por sus implicancias so­
cio-económicas. Entre éstos, podemos nombrar a varios 
de los depredadores más conocidos de los ríos y arroyos 
de América del Sur, como el dorado Salminus brasiliensis 
(Rosso et al 2018a), el bagre sapo Rhamdia quelen (Ríos et al
2017) y las tarariras del género Hoplias (Rosso et al 2012, 
Marques et al 2013). Estas especies emblemáticas y con 
un alto impacto socio-económico y cultural, han mostra­
do ser en realidad un conjunto de varias especies bajo un 
solo nombre científico (Tabla C2.1.1). Precisamente, dos 
nuevas especies de tarariras (Rosso et al 2016, 2018b) se 
describieron a partir de estos resultados para la cuenca 
del Plata. Pero esto no termina ahí. Más de 15 probables 
nuevas especies dentro de lo que se conocía como Hoplias 
malabaricus habitan las aguas de América del Sur (Cardoso 
et al 2018) y los linajes del bagre sapo Rhamdia quelen as­
cienden a 6 o más (Ríos et al 2017).

presentes en Argentina.

Taxón Nombre del linaje (BIN) Especies reconocidas

Hoplias malabaricus ACO5223 Hoplias mbigua

AAB1732 Hoplias misionera

AAZ3734 Hoplias argentínensis

AAB1733 Hoplias sp.

Salminus brasiliensis AAD2790 Salminus brasiliensis

AAZ3803 Salminus brasiliensis
Tabla C2.1.1.
Linajes mitocondriales del

Rhamdia quelen AAA6322 Rhamdia quelen
marcador COI-5p (Barcode) 
reconocidos por el algoritmo

ACF1690 Rhamdia quelen Barcode Index Number (BIN) 
para algunos complejos de

ACY0995 Rhamdia quelen especies de peces neotropicales
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Todos estos antecedentes permiten rápidamente an­
ticipar que existe un número muy grande de espe­
cies de peces que aún no han sido descritas. ¿Qué 
implicancias puede tener entonces mantener una 
gran parte de esta biodiversidad de forma oculta? La 
respuesta la hallaremos en el manejo de los recursos 
pesqueros y la conservación de especies vulnerables. 
Entre estas últimas, particular atención deberían re­
cibir aquellos linajes que puedan representar casos 
de endemismos dentro de las especies por describir. 
Las especies endémicas suelen tener una distribución 
restringida y ser más vulnerables a las modificaciones 
impuestas en su hábitat por los forzantes externos. La 
subestimación de la riqueza de especies en un am­
biente dado, no solo presenta una imagen inexacta de 
su biodiversidad y estructura comunitaria, sino que 
también dará como resultado políticas y regulacio­
nes inadecuadas para la protección de esos recursos 
naturales (Bortolus 2008). ¿Y por qué sucede esto? 
Porque para que las medidas de manejo y/o conser­
vación sean efectivas, tienen que incorporar dentro 
de sus diseños, aspectos específicos de las especies a 
manejar y/o conservar. Entre éstos podemos enume­
rar diversos parámetros demográficos como edad, 
crecimiento y mortalidad, pero también aspectos 
fisiológicos como reproducción, alimentación, entre 
otros. Las especies tienen diferencias importantes en 
estos aspectos y de este modo responden de manera 
distinta a las intervenciones que obran sobre ellas de­
rivadas de las estrategias de manejo y conservación. 
Y aquí viene la pregunta clave para nuestros grandes 
depredadores: ¿a cuál de los linajes conocidos (Ta­
bla C2.1.1) pertenece todo el conocimiento que te­
nemos del dorado Salminus brasiliensis, de la tararira 
Hoplias malabaricus y del bagre sapo Rhamdia quelen? 
La situación más optimista sería asumir que todo lo 
que conocemos de estas especies, deriva de estudios 
realizados “solamente” en individuos pertenecientes 
a un solo linaje. Eso daría cierta validez a lo que co­
nocemos sobre estos organismos. Sin embargo, los es­
tudios sobre estos complejos de especies demuestran 
que sus linajes viven en simpatría en varias regiones 
de la cuenca del Plata. Por lo tanto, lo más sensato 
es asumir que todo lo que sabemos de estas especies 
deriva de estudios que incorporaron en sus análisis, 
ejemplares pertenecientes a diversas especies. De este 
modo, deberían esgrimirse con máxima precaución 
todas las medidas de manejo y conservación que in­
volucren a estos recursos formados por complejos de 
especies con diferentes linajes, al menos hasta que 
haya estudios que consideren esta diversidad críptica.

En particular, es importante tener en cuenta estos resul­
tados al momento de diseñar o evaluar programas de 
acuicultura para repoblamiento o de translocación de 
fauna. De no considerar la existencia de diferentes linajes 
dentro de estas especies en el curso de estas actividades, 

el riesgo de generar efectos adversos en las poblaciones 
naturales “receptoras”, derivados de la hibridación o la 
introgresión génica1, es muy alto.

1 La introgresión es un tipo de hibridación que asume la fijación 
de genes de un linaje en el pool de genes de otro linaje, luego del 
entrecruzamiento de un híbrido fértil con un individuo parental 
(Harrison y Larson 2014). Uno de los riesgos más grandes de la 
introgresión génica es la erosión de la diversidad genética en la 
especie receptora y la consecuente disrupción o modificación de 
sus capacidades adaptativas (Lynch 1991).

Cada linaje dentro de un complejo de especies, ha sido 
forjado por diversos aspectos biogeográficos, climáticos, 
ecológicos, entre otros. Es esa combinación única la que 
hace que puedan responder de forma particular frente a 
distintos forzantes naturales o antrópicos. De este modo, 
los efectos que deriven de nuestras acciones de uso, ma­
nejo y conservación sobre los complejos de especies, no 
tienen que ser necesariamente los mismos para cada uno 
de sus integrantes, como tampoco la magnitud y la di­
rección de su respuesta. Reconocer esto en tiempo y en 
forma es lo que nos permitirá hacer un uso sustentable 
de la biodiversidad.
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3
SERVICIOS 
ECOSISTÉMICOS 
BRINDADOS POR RÍOS 
Y ARROYOS
Claudia Feijoó y Adonis Giorgi

Agua, te lo suplico. Por este soñoliento 
enlace de numéricas palabras que te digo, 

acuérdate de Borges, tu nadador, tu amigo. 
No faltes a mis labios en el postrer momento.

Jorge Luis Borges (Poema del cuarto elemento).

Desde tiempos inmemoriales, los ambientes acuáticos 
han sido una fuente de alimentos y bienes, otorgando 
múltiples beneficios a los hombres y mejorado su cali­
dad de vida. Sin embargo, sólo en las últimas décadas 
se ha comenzado el estudio sistemático de la contribu­
ción de la naturaleza al bienestar humano. Así, se han 
definido como servicios ecosistémicos a los elementos y 
procesos naturales que son importantes para el sosteni­
miento de la vida humana. Aunque se han propuesto 
diferentes definiciones de servicios ecosistémicos (Tabla 
3.1), en todos los casos es preciso especificar los bene­
ficiarios de dichos servicios, porque un mismo servicio 
puede sostener el bienestar de diversos individuos o 
grupos sociales, pero de diferente manera. Asimismo, la 
valoración de un mismo servicio puede diferir entre los 
distintos grupos. Finalmente, y según la definición que 

se aplique, los servicios ecosistémicos pueden referirse 
tanto por su uso real como por su uso potencial (Heink 
et al 2016).

Los servicios ecosistémicos pueden clasificarse en servi­
cios de aprovisionamiento, de regulación, de manteni­
miento y culturales. Los servicios de aprovisionamiento 
abarcan a los productos físicos que se obtienen direc­
tamente de los ecosistemas acuáticos, mientras que los 
de regulación y mantenimiento incorporan aquellos 
procesos que directamente, como en el caso de la cap­
tación de contaminantes o secuestro de carbono, o in­
directamente, como la regulación del clima y la hidro­
logía, sostienen la calidad ambiental. Finalmente, los 
servicios culturales incluyen beneficios tangibles como 
el uso recreacional, pero también intangibles como el

Rango de condiciones y procesos a través de los cuales los ecosistemas naturales, y las 
especies que son parte de ellos, ayudan a sostener y satisfacer la vida humana (Daily 
1997).

Beneficios que los hombres reconocen como obtenidos de los ecosistemas, y que 
sostienen directa o indirectamente su supervivencia y calidad de vida (Harrington et al 
2010).

Flujos de materiales, energía e información provenientes del capital natural que 
combinados con capitales humanos y manufacturados producen el bienestar humano 
(Heink et al 2016).

Tabla 3.1.
Algunas definiciones de servicios 
ecosistémicos.
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Tabla 3.2.
Servicios ecosistémicos 
provistos por los sistemas 
acuáticos y ambientes 
asociados (modificado de 
Finlayson y D’Cruz 2005).

Servicio Elemento o proceso Ejemplos

Aprovisionamiento Alimento Producción de peces, frutos, granos, 
etc.

Agua Almacenamiento de agua para uso 
doméstico, agrícola o industrial.

Fibras y combustibles Producción de madera, leña, forraje.

Material genético Medicina, especies ornamentales.

Material bioquímico Extracción de materiales de la biota.

Biodiversidad Pool de especies y genes.

Regulación Regulación climática Gases de efecto invernadero, 
temperatura, precipitación.

Flujos hidrológicos Carga y descarga del freático, provisión 
de agua para la agricultura e industria.

Depuración y control 
de la contaminación

Retención y remoción de nutrientes y 
contaminantes.

Erosión Retención de suelos.

Riesgos naturales Control y protección a las crecientes.

Mantenimiento Formación de suelo Retención de sedimentos y 
acumulación de materia orgánica.

Ciclo de nutrientes Almacenamiento, reciclado, 
procesamiento y adquisición de 
nutrientes.

Polinización Recursos para los polinizadores.

Culturales Espirituales Bienestar mental.

Recreacionales Pesca, natación, esparcimiento.

Estéticos Disfrute de atractivos naturales.

Educativos Oportunidades para la educación 
formal e informal.

goce estético y espiritual y valores educacionales (Tabla 
3.2.) (Finlayson y D’Cruz 2005, Riis et al 2020).

En los últimos años, se han desarrollados clasificaciones 
más precisas y completas de los servicios ecosistémicos 
como la Clasificación Común Internacional de Servi­
cios Ecosistémicos, conocida como CICES (Common 
International Classification of Ecosystem Services for 
Integrated Environmental and Economic Accountin- 
gy). En esa clasificación, los servicios se agrupan en una 
suerte de taxonomía según Sección, División, Grupo, 
Clase y Tipo. Dentro de las grandes Secciones se consi­
deran servicios de Aprovisionamiento (biótico y abióti- 
co), Mantenimiento y Regulación, y Culturales (CICES 
2018).

En el manejo de cuencas, generalmente se ha maximi- 
zado la producción de un servicio ecosistémico, como 
el aumento de la producción agrícola, en detrimento de 
otros servicios, lo que ha llevado a su degradación (por 
ejemplo, de la calidad del agua) y en conflictos entre 
diferentes grupos de interés (Castro et al 2016).

LA VALORACIÓN DE LOS 
SERVICIOS ECOSISTÉMICOS

Muchos de los servicios provistos por los ecosistemas acuá­
ticos prestan beneficios intangibles y, por lo tanto, no son 
valorados por los diferentes actores sociales implicados 
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en el “uso” de estos ecosistemas. Es por eso que en las 
acciones de manejo, planificadas o no, se suele priorizar 
la ganancia económica con la consecuente degradación 
ambiental. En un intento de poner en relieve los servicios 
“gratuitos” o beneficios que proveen los ecosistemas, di­
versos investigadores han desarrollado métodos para va­
lorarlos económicamente, adjudicándoles un precio de 
mercado. Esta aproximación ha merecido diversas críticas 
porque es difícil determinar el precio de un elemento o 
proceso natural, dadas sus características, su complejidad 
única y su potencialidad para proveer nuevos servicios en 
el futuro. Por ello, los ecólogos han planteado que no pue­
de conocerse el valor de una especie, tampoco el de las 
especies en su conjunto y mucho menos de aquellas que 
aún no se han descubierto. La diversidad biológica brinda 
servicios directos e indirectos para el ser humano que no 
pueden cuantificarse desde un punto de vista económico. 
Sin embargo, la valoración de los servicios ecosistémicos 
puede servir para comparar los resultados de distintas ac­
ciones de manejo sobre un ambiente en particular. Al po­
ner sobre la mesa las diversas funciones de los ecosistemas 
naturales, es posible anticipar las consecuencias de diver­
sas estrategias de manejo, y establecer un balance entre las 
ganancias de un proceso productivo y los costos económi­

cos de la pérdida de los servicios. En algunos casos, esta 
pérdida ocurre de forma imperceptible (por ejemplo, la 
pesca, la capacidad de autodepuración), y no se hace notar 
hasta que el servicio se vuelve necesario.

Constanza y colaboradores (1997) fueron los primeros 
investigadores que intentaron valorar económicamente 
a los servicios ecosistémicos. Estimaron que el valor de 
los servicios provistos por todos los ecosistemas terrestres, 
marinos y de agua dulce es de 33 billones de dólares por 
año, lo que representa casi el doble del producto bruto 
interno global. En el caso particular de lagos y ríos, cal­
cularon que proveen servicios por un valor de 1,7 billones 
de dólares por año, siendo los servicios de regulación y 
suministro de agua los que tienen mayor peso (Tabla 3.3).

No existen aún demasiadas estimas regionales del valor 
de los servicios ecosistémicos provistos por los ambientes 
acuáticos, pero Viglizzo y Frank (2006) han comparado 
el valor de los servicios de los ecosistemas terrestres con 
las ganancias obtenidas por la producción agrícola en la 
cuenca del Río de la Plata, distinguiendo los diversos bio- 
mas que la integran. En todos los casos, el valor de los 
servicios terrestres supera las ganancias de la producción 

1 incluye la irrigación agrícola y la provisión de agua para procesos industriales o transporte.
2 incluye la provisión de agua por cuencas, embalses y acuíferos

Servicio USD/ha año

regulación de flujos hidrológicos1 5445

suministro de agua2 2117

depuración de aguas 665

producción de alimento 41

recreación 230

TOTAL 8498

Tabla 3.3.
Valor de los servicios 
ecosistémicos 
provistos por lagos 
y ríos, considerando 
el precio del dólar en 
1994 (modificado de 
Constanza et al 1997).

Bioma valor (USD/ha año)

servicios ecosistémicos agricultura

Pantanal 5726,9 23,5

Campos 1893,2 93,2

Cerrado 1052,0 31,3

Gran Chaco 557,2 27,0

Pampas 181,3 156,7

Tabla 3.4.
Comparación del valor de los 
servicios ecosistémicos provistos 
por ecosistemas terrestres y 
las ganancias aportadas por los 
sistemas agrícola en la Cuenca 
del Plata, discriminado por 
bioma (modificado de Viglizzo y 
Frank 2006).
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agrícola (Tabla 3.4). En la mayoría de los biomas, las dife­
rencias son enormes, y el cultivo de nuevas tierras en esas 
zonas no compensa ni justifica la pérdida irreparable de 
los ecosistemas (Viglizzo y Frank 2006). Aún en la región 
Pampeana, que ha sido fuertemente modificada y altera­
da, el valor de los servicios de los ecosistemas naturales 
supera a las ganancias de la actividad agrícola prevalente 
en la región (181,3 versus 156,7 USD/ha año, respectiva­
mente).

Balmford y colaboradores (2002) han realizado el intere­
sante ejercicio de determinar cuáles serían los beneficios 
económicos de mantener a los ecosistemas naturales, sin 
transformarlos en sistemas productivos. Para ello, ana­
lizaron casos específicos de sistemas terrestres (bosques 
tropicales), marinos (arrecifes de coral) y acuáticos (hu­
medales, manglares), y calcularon los beneficios margi­
nales futuros (obtenidos a partir de los valores actuales) 
de la conservación de los ecosistemas naturales y de su 
conversión a un sistema productivo. En el caso particu­
lar de un humedal de Canadá, estimaron que su pre­
servación brindaba una ganancia neta de 8000 USD/ 
ha, mientras que drenarlo y transformarlo en un área de 
agricultura intensiva daba una ganancia de 3700 USD/ 
ha (consideraron una tasa de descuento del 4% y un ho­
rizonte de tiempo de 50 años). La síntesis realizada por 
estos autores muestra claramente que la conversión de 
los ambientes naturales remanentes para la agricultura, 
acuacultura o explotación maderera no tiene sentido, y 
no sólo desde una perspectiva de sustentabilidad, sino 
también económica. Entonces, ¿cuáles serían las razones 
del avance sobre los ecosistemas naturales? Balmford y 
colaboradores (2002) propusieron tres razones, que es­
tán asociadas al comportamiento de las finanzas globales 
bajo la lógica del capitalismo actual. En primer lugar, 
no se realizan valoraciones de los servicios ecosistémicos 
naturales. Desde el trabajo de Balmford y colaboradores, 
esta limitación se ha reducido ya que en los últimos años 
se han valorado muchos servicios ecosistémicos tanto 
a nivel regional como mundial (Laterra et al 2011, de 
Groot et al 2020). En segundo lugar, los mayores benefi­
cios que se obtienen al mantener a los ecosistemas natu­
rales son considerados externalidades que los mercados 
no tienen en cuenta. Finalmente, los beneficios derivados 
de la conversión o modificación de ecosistemas general­
mente son sobreestimados, y muchas de estas activida­
des son subsidiadas por los gobiernos. Estos subsidios de 
conversión representan globalmente entre 0,95 y 1,95 
billones de dólares por año. Por otra parte, se ha esti­
mado que el costo de un programa global de protección, 
que incluya manejar adecuadamente las áreas terrestres 
protegidas actualmente y expandir esa protección al 15% 
de la superficie ocupada por cada bioma, sería de 45.000 
millones de dólares por año, un valor mucho menor al 
destinado a los subsidios de conversión. Aunque los sub­
sidios a la conversión de sistemas naturales puede resul­
tar útiles para sostener determinadas políticas a corto 

plazo, a largo plazo son económicamente ineficientes y 
erosionan los servicios naturales (Balmford et al 2002). 
En cambio, la reasignación de una parte de estos subsi­
dios en un programa de conservación global brindaría 
rentabilidad económica a mediano y largo plazo. Pero 
además, tenemos el imperativo moral de adoptar un plan 
global de conservación para legar a las próximas genera­
ciones los beneficios y gozos de los ambientes naturales.

MÉTODOS PARA VALORAR 
LOS SERVICIOS ECOSISTÉMICOS

La valoración económica de los servicios ecosistémicos 
funda su utilidad en que puede emplearse para:

a) Evaluar el impacto de las políticas de desarrollo y 
alteraciones de un ecosistema particular.

b) Comparar la rentabilidad real de una inversión o de 
un proyecto determinado en comparación con otras al­
ternativas.

c) Establecer responsabilidades y resarcimientos en el 
caso de daños ambientales.

d) Explicar a los habitantes el valor de los ecosistemas 
naturales.

e) Introducir en el mercado ciertos pagos por servicios 
ecosistémicos que brindan los ecosistemas de una re­
gión o un país (como por ejemplo, el aporte de oxígeno 
por parte de la selva amazónica).

Se suele estimar de un valor económico total de los 
servicios ecosistémicos que incorpora un valor de uso, 
tanto en forma directa como indirecta, como un valor 
de no uso. Los servicios de uso de modo directo son 
los más fáciles de ser incorporados en las valoraciones, 
mientras que los de uso indirecto y los de no uso re­
sultán más complejos. Para la valoración económica de 
dichos servicios suelen usarse cuatro tipos de métodos 
(Cristeche y Pena 2008, Laterra et al 2011, Conti 2018):

a) de los costos evitados o inducidos;

b) del costo de viaje;

c) de los precios hedónicos;

d) de la valoración contingente.

Los tres primeros son considerados de tipo indirecto, 
mientras que el último es considerado un método direc­
to. Todos los métodos intentan asignarle un valor a los 
bienes en un mercado hipotético (Cristeche y Pena 2008).
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Los métodos de los costos evitados permiten darle valor 
a un servicio ecosistémico que influye directamente en 
la ganancia que se piensa obtener de determinada ac­
ción. Por ejemplo, en el caso de un cultivo se le puede 
dar valor al servicio de evitar la erosión. Para valorar la 
erosión se calcularía cuánto dinero puede perderse en 
una producción agrícola con cierto grado de erosión de 
los suelos. Así tenemos un valor indirecto que podemos 
utilizar para valorar lo que se evitaría perder si se reali­
za una práctica de manejo que evite la erosión.

Los métodos de costos de viaje se utilizan para valorar ser­
vicios recreativos y culturales de un ecosistema. Se puede 
analizar qué cantidad de población viaja a un lugar de­
terminado, por cuánto tiempo y desde qué lugares, para 
estimar el valor que indirectamente se da a la recreación 
en ese lugar. Estos métodos pueden servir para valorar un 
servicio recreativo por encima de un emprendimiento pro­
ductivo como, por ejemplo, la realización de agricultura 
intensiva alrededor de una laguna a la que acuden muchos 
visitantes por actividades como pesca, remo y natación.

Los métodos de precios hedónicos sirven para estimar el 
incremento del valor de un bien determinado debido a 
un servicio ecosistémico asociado. Por ejemplo, una vi­
vienda particular debería sumar valor si está en un sitio 
con belleza paisajística, aire puro y sin ruidos molestos, 
respecto a una construcción similar situada enfrente de 
una fábrica que produce humo, ruido y residuos.

Los métodos de valoración contingente son métodos di­
rectos para estimar el valor de un servicio determinado. 
Uno de esos métodos es evaluar, mediante encuestas, 
la disposición a pagar (en inglés, willingness to pay) que 
tiene el individuo por obtener un bien o recurso (como 
el agua corriente) (Conti 2018).

Obviamente todos estos métodos han tenido amplio de­
sarrollo y han recibido innumerables críticas, tanto por 
el intento de valorar los servicios que ofrece la natura­
leza como por la precisión en la valoración de dichos 
servicios. Sin embargo, han resultado en muchos casos 
como herramientas interesantes para analizar costos de 
oportunidad y aún responsabilidades y derechos por 
parte de empresarios.

Las cuencas del río Luján y Reconquista pueden brindar 
algunos ejemplos de intentos de valoración de servicios 
ambientales. En la primera se aplicó la metodología de 
estimar costos evitados (Giorgi 2001). Para ello, se realizó el 
ensayo de asimilar el costo energético del funcionamiento 
de aireadores de superficie para reducir la demanda bio­
química de oxígeno (DBO) que debe procesar el río Lu­
ján para estar en condiciones ambientales adecuadas. La 
DBO estima cuanto oxígeno se necesita para degradar las 
sustancias orgánicas disueltas en un litro de agua. Es una 
medida que se registra usualmente en efluentes industria­

les, cloacales y plantas depuradoras. Teniendo información 
de la carga de efluentes aportadas por distintas industrias 
se estimó la DBO necesaria, o demanda de oxígeno ne­
cesaria, para degradar dicha carga. Por otro lado, los ríos 
transportan cierta concentración de oxígeno disuelto en el 
agua. Si tenemos información sobre la concentración de 
oxígeno transportado y el caudal del río en un momento 
dado, sabremos su capacidad de depurar sustancias orgá­
nicas. Esa capacidad es un servicio ecosistémico que puede 
ser valorado comparándolo con la cantidad de energía (o 
su costo) que sería necesario utilizar para hacer funcionar 
aireadores que cumplieran la misma función. De acuerdo 
a la DBO necesaria, sabremos si el río es capaz de brin­
darnos ese servicio de autodepuración o si está superado 
por la carga de los efluentes. En dicho estudio se calculó 
que para procesar los efluentes de la ciudad de Luján se 
necesitaría, en promedio, un río tres veces más caudalo­
so. Por lo tanto, su capacidad de depuración está superada 
(Giorgi 2001). Sin embargo, la capacidad de depuración 
del río sigue existiendo debido a que los ríos, igual que la 
mayoría de los ecosistemas, son sistemas abiertos y pueden 
intercambiar materia y energía con el ambiente circun­
dante. En un estudio posterior realizado aguas abajo de 
la planta depuradora de la ciudad de Luján, se analizó a 
qué distancia aproximada se procesaba la materia orgánica 
y los nutrientes provenientes de la planta. Se obtuvo una 
distancia aproximada entre 1,5 y 3 km. Por otro lado, se 
observó que 3 km aguas debajo de la planta, el nivel de oxí­
geno disuelto en agua (que otorga la capacidad depuradora 
al río) se recuperaba (Piccinini et al 2015).

En el río Luján también se han valorado los beneficios 
ecosistémicos brindados por las áreas de ribera (Gior- 
gi et al 2020). En este caso se eligió una técnica que 
podríamos encuadrar dentro de los métodos de precios 
hedónicos, dado que se enumeraron los servicios brin­
dados por las áreas ribereñas y se realizó una valoración 
cualitativa rápida de las áreas ribereñas según su mayor 
o menor conservación. Se listaron diez servicios ecosis- 
témicos, que fueron valorados por un panel de investi­
gadores que habían realizado estudios en el río Luján. 
La valoración se hizo en dos sectores de la cuenca: uno 
eminentemente rural y otro urbanizado. Los resultados 
indicaron que hay una mayor reducción de la calidad 
de los servicios ecosistémicos en las zonas urbanas que 
en las rurales (Giorgi et al 2020).

En la cuenca del río Reconquista, se ha realizado un 
estudio de valoración de los servicios ecosistémicos del 
embalse Roggiero (Fig. 3.1). Corresponde destacar que 
este embalse ha sido construido a partir de un repre- 
samiento artificial, de modo que no es una valoración 
de un ambiente natural sino de uno transformado1. Sin

1 En la siguiente sección se discuten con mayor profundidad los 
servicios ecosistémicos que proven los ecosistemas artificiales.
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Figura 3.1.
El embalse Roggero, situado en 
el área metropolitana de Buenos 
Aires, es una importante 
zona de esparcimiento para la 
población urbana (Foto: Claudia 
Feijoó).

embargo, consideramos que puede ser un modo de eva­
luar alternativas cuando se comparan los horizontes de 
tiempo de diferentes intervenciones en la naturaleza. En 
el embalse se aplicaron distintas técnicas de valoración, 
y se analizaron los servicios del área turístico-recreativa, 
los de depuración y los de control de inundaciones (Al- 
cobe 2010). Para los del área turística, se utilizaron dos 
aproximaciones. Una fue determinar, mediante encues­
tas, la disposición a pagar por parte de los turistas que 
se hallaban en la zona. La otra fue calcular el tiempo 
de viaje. En ese sentido, resultó interesante que ambas 
estimaciones dieran un valor similar por lo que de algún 
modo, una metodología sirvió para validar la otra. Para 
los servicios de depuración se realizó una estimación de 
la capacidad de captación de materiales sólidos y de resi­
duos por parte del embalse, y se la comparó con el costo 
de la captación realizada a través de un desarrollo tecno­
lógico. Éste resultó ser el servicio ecosistémico de mayor 
valor del embalse. Respecto a la disminución de inunda­
ciones, que fue el aspecto por el que se decidió la cons­
trucción del embalse, se realizó una valoración de modo 
indirecto. Se registraron estadísticas y artículos periodís­
ticos que mencionaban las inundaciones y número de 
viviendas afectadas por las mismas, antes y después de 
la construcción de la represa. Luego se calculó, en base 
a una ley nacional que determina el pago de una suma 
a cada propietario de vivienda inundada a modo de re­
sarcimiento, cuánto habría ahorrado el estado en estos 
pagos en los últimos años debido a la disminución de 
las inundaciones (Alcobe 2010). Si bien este ecosistema 
creado artificialmente puede ofrecer ciertos servicios, no 
hay que perder de vista que la construcción de la represa 
al reducir la frecuencia y magnitud de las inundaciones 
indujo, indirectamente, a un mayor incremento pobla- 
cional en el área inundable. Por lo tanto, el embalse sólo 

mitigó temporalmente el impacto de las inundaciones 
en zonas urbanas ribereñas. El ejemplo del análisis del 
sistema conformado por el río, la represa y el embalse 
es interesante porque valora los beneficios ambientales 
y sociales que puede ofrecer este sistema a los habitantes 
de la cuenca, pero no considera si el efecto es beneficioso 
o perjudicial para la cuenca en su conjunto, consideran­
do tanto el medio natural como el social. Debe adver­
tirse que los análisis que se centran a un sector o tramo 
de un río, lago o laguna, no siempre son extrapolables a 
todo el sistema acuático.

SERVICIOS DE LOS ECOSISTEMAS 
ACUÁTICOS ARTIFICIALES

El desarrollo de nuevas tecnologías e infraestructuras 
basadas en la naturaleza o en el ciclo del agua (“verdes” 
y “azules”, respectivamente), ha incluido la construc­
ción de estanques o lagunas artificiales para el trata­
miento de aguas servidas o la regulación de los flujos 
hidrológicos. Asimismo, algunos proyectos de restau­
ración incorporan la creación de estanques artificiales 
para sustituir a los que se han perdido debido a las ac­
tividades humanas. Además de los objetivos explícitos, 
estos ambientes artificiales suelen brindar servicios eco- 
sistémicos no previstos inicialmente, como el secuestro 
de carbono y nutrientes, la provisión de ambientes para 
la biodiversidad, y lugares de recreación (Moore y Hunt 
2012, Coccia et al 2016, Manzo et al 2020). Las lagu­
nas para el tratamiento de efluentes generalmente son 
eficientes para la depuración de efluentes contamina­
dos, pero no para la conservación de la biodiversidad. 
Pero las lagunas y estanques que se construyen para 
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captar el agua de tormentas y recrear los ambientes 
naturales suelen albergar una gran variedad de espe­
cies, especialmente cuando se introducen macrófitas en 
su diseño. En algunos casos, la diversidad de especies 
es similar a la que se encuentra en charcas naturales 
(Manzo et al 2020), mientras que en otros las comuni­
dades son menos diversas y estables (Coccia et al 2016, 
Zamora-Marín et al 2021). Pero aún cuando no sos­
tengan ensambles biológicos similares a los naturales, 
los nuevos estanques pueden proveer hábitats diversos 
y complementarios y son importantes para mantener la 
biodiversidad regional (Coccia et al 2016). Por lo tanto, 
cuando se proponen intervenciones de este tipo, resulta 
necesario poner en relieve todos los servicios que los sis­
temas artificiales ofrecen, y realizar el diseño de modo 
de potenciar la biodiversidad y los procesos funcionales.

En algunas ocasiones, un desastre ecológico puede servir 
de disparador para la construcción de ambientes acuáti- 
eos artificiales. Por ejemplo, en el caso del accidente mi­
nero que afectó al río Guadiamar de Andalucía en 1998, 
se desarrollaron una serie de acciones de restauración 
que permitieron volver a construir estructuras verdes a 
través de un corredor artificial que conectara con el Par­
que de Doñana, y así recuperar ámbitos naturales del río 
que habían sido ocupados por cultivos o urbanizaciones. 
Luego del desarrollo de varios modelos hidráulicos, los 
investigadores destacaron en sus conclusiones la con­
veniencia de recuperar la geomorfología propia del río 
como solución para la restauración hidrológica de zonas 
deterioradas (Montes y Carrascal 2008).

En los últimos años también se ha intentado incorpo­
rar más naturaleza o estructuras verdes en las ciudades 
para contribuir a su sostenibilidad (Taborda et al 2017, 
Conti 2018). Esto pareciera ser beneficioso en líneas ge­
nerales; sin embargo, no debe confundirse el servicio 
específico que brinda una estructura verde que simu­
la lo natural tal como una laguna artificial, un bosque 
implantado o la construcción de humedales para tra­
tamiento de efluentes, con la multiplicidad de servicios 
que ofrecen los ecosistemas naturales.

¿ES LA VALORACIÓN DE LOS
SERVICIOS ECOSISTÉMICOS EL CAMINO?

Si bien la valoración de los servicios ecosistémicos de la 
naturaleza no escapa de la lógica capitalista al estimar 
los beneficios económicos de su explotación, permite 
demostrar tanto a gestores como a capitales privados 
que la mayoría de las veces, la renta que se obtiene a 
corto plazo degradando a los ecosistemas es mucho me- 
ñor que los beneficios que podría dar su conservación 
con manejo adecuado. El dueño de una industria no 
suele considerar como un gasto al servicio que brindan 

los ríos, la atmósfera y los suelos para recibir y depurar 
(o almacenar) sustancias contaminantes, pero sí puede 
hacerlo un gestor ambiental al considerar los costos y 
beneficios de la instalación o el mantenimiento de una 
industria en un lugar determinado. En ese sentido, el 
problema sería que no existe una demanda concreta de 
ciertos servicios del ecosistema ya que éstos no son per­
cibidos como tales y se los considera “externalidades”. 
Y desde el estado, tampoco se exige un pago por su 
mantenimiento. Los ríos, al ser de dominio público, no 
tienen un dueño y aunque puede reconocerse lo valioso 
que es conservar sus funciones, su preservación suele 
estar a cargo del estado pero no de los particulares que 
son los principales usuarios. Por ello, debería conside­
rarse que la posibilidad de habitar el planeta por parte 
de la humanidad es un servicio en sí mismo. Bajo este 
nuevo paradigma, tanto la producción de alimentos, el 
espacio o cualquier otro recurso serían un beneficio que 
la población humana obtiene en detrimento de otras 
especies vegetales y animales. Mirado desde esa ópti­
ca, los ecosistemas debieran manejarse asegurando el 
mantenimiento de la especie humana en el tiempo, y no 
el beneficio económico a corto plazo, que puede llevar 
al colapso de los ecosistemas naturales. Muchas plagas, 
virus y organismos patógenos desaparecen al agotar los 
recursos de los que se nutren. Dado que como especie 
tenemos la capacidad de predecir, debiéramos evitar 
que a la población humana le suceda lo mismo.
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4
ROL DE LAS RIBERAS 
EN LOS ECOSISTEMAS 
FLUVIALES
Adonis Giorgi y Carolina Vilches

Recuerdo que una tarde de soledad y hastío
¡oh tarde como tantas!, el alma mía era, 

bajo el azul monótono, un ancho y terso río 
que ni tenía un pobre juncal en su ribera.

Antonio Machado (Elegía de un madrigal).

LAS ÁREAS DE RIBERA

En un ecosistema fluvial siempre se tiene presente uno de 
sus subsistemas, el cauce, que en algunos casos se toma 
como un simple canal de transporte pero que puede pre­
sentar gran diversidad de formas, con rápidos y pozas, 
zonas de retención de materia orgánica, barras de sedi­
mento, etc. Estas estructuras constituyen hábitats donde 
se desarrollan comunidades biológicas diferenciadas. El 
hábitat físico del cauce determina en buena parte el fun­
cionamiento biológico fluvial. Sin embargo, otros subsis­
temas del arroyo o río como el hiporreico y las áreas de 
ribera no suelen ser considerados. En este capítulo nos 
dedicaremos a hablar del subsistema de las riberas, así 
como de las posibilidades de valorar su estado de conser­
vación, calidad o integridad.

La zona ribereña es parte del propio río y puede tener ma­
yor o menor conectividad con éste, dependiendo del cau­
dal que tenga en ese momento ese río o arroyo (Fig. 4.1). 
Establece lo que se denomina el eje o dimensión horizon­
tal, mientras que el hiporreico representa el eje vertical y 
la superficie del agua establece el eje longitudinal. Sobre el 
eje longitudinal se desplaza la masa de agua resultante de 
las interacciones con los otros ejes o dimensiones, siendo 
transportada a lo largo del curso del río. Los aportes de los 
ejes horizontales y verticales pueden modificar tanto la ca­
lidad como la cantidad de agua transportada dependiendo 
del tipo de paisaje y sustrato, y por lo tanto del grado de 
conexión que haya entre el cauce principal y las otras di­
mensiones del río (Fisher et al 1998).

Las áreas de riberas fluviales constituyen terrenos de ex­
traordinaria riqueza desde el punto de vista ambiental, 
como consecuencia de los múltiples procesos ecológicos 

que allí se desarrollan y del elevado rango de servicios 
ecosistémicos que proporcionan. Además, en general se 
trata de áreas que históricamente han sido ocupadas por 
el hombre, ya que proveen las condiciones favorables 
para el desarrollo de actividades agropecuarias, forestales 
y urbanísticas que, a su vez, condicionan su fisonomía y 
estado de conservación (Magdaleno 2013).

Los ríos y arroyos que atraviesan zonas rurales reciben 
una fracción importante del aporte de contaminantes 
(pesticidas, fertilizantes) de manera difusa, que ingre­
san a lo largo de toda la línea de costa. Por otro lado, 
en las zonas urbanas el aporte difuso está asociado al 
lavado de residuos y de carreteras y a aguas de infil­
tración de la red de saneamiento, entre otros. La pro­
tección de las denominadas zonas buffer o Zonas de 
Amortiguación Ribereñas (ZAR) reducen los ingresos 
de contaminantes incluidos sedimentos y nutrientes a 
los arroyos, controlan la erosión, mejoran la calidad 
del agua, incrementan la biodiversidad y expanden los 
hábitats para la vida silvestre. Las áreas marginales de 
los arroyos funcionan como zona de amortiguamiento 
entre el canal y las sustancias que llega al arroyo, ac­
tuando como filtro a los aportes de nutrientes y pesti­
cidas, y manteniendo así la calidad del agua en límites 
aceptables (Basnyat et al 2000).

Las áreas de ribera son interfases entre los ecosistemas 
terrestres vecinos, el agua freática y el cauce fluvial. 
Regulan el microclima, la forma y la dinámica del río. 
La vegetación de ribera intercepta el paso de sedimen­
tos y nutrientes disueltos actuando como filtro (Ma- 
yer et al 2005). En particular, una franja de un metro
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Figura 4.1.
Las tres dimensiones de los 
ríos. El cauce o agua superficial 
representa la dimensión 
longitudinal, el hiporreico la 
vertical, y el área ribereña 
la horizontal.

de ancho puede retener hasta el 30% de los nitratos, 
como consecuencia de su captación por la vegetación 
terrestre y de la desnitrificación microbiana en el suelo 
(Lind et al 2019). A su vez, son zonas de acumulación 
de agua, materia orgánica y sedimentos, y por ende 
de recarga de agua subterránea. Además, la zona de 
ribera es un auténtico corredor biológico y una zona 
de reserva para la flora y la fauna de los ecosistemas te­
rrestres vecinos, hasta el punto de que más del 60% de 
las especies de todo el mundo viven en riberas fluviales 
(Arizpe et al 2008). La tala, destrucción y modificación 
de la vegetación de ribera reducen la calidad del hábi­
tat fluvial y alteran el funcionamiento del ecosistema 
fluvial, incluyendo el procesado de materia orgánica, 
la incorporación de nutrientes, la producción de peces, 
etc. (Tabla 4.1).

Las áreas de ribera no pueden considerarse estricta­
mente delimitadas, dado que el río es un ecosistema 
dinámico. Parte de él se expandirá más o menos de­
pendiendo del exceso o déficit de agua, de cuestiones 
geomorfológicas, de los tipos de sustrato y de la cober­
tura vegetal que se desarrolle en dichas áreas. Cuan­
do el caudal es alto se mantienen todos los subsistemas 
con una interconexión total en tanto que, con caudales 
menores como los que se dan en épocas de estiaje o 
en climas áridos, disminuye tanto la conexión como la 
tasa de intercambio entre los distintos subsistemas. Por 
eso las áreas de ribera deben mantener su conexión con 
el cauce, ya que protege áreas de intercambio de agua 
entre el cauce y el freático que son necesarias para el 
sostenimiento de la funcionalidad del ecosistema acuá­
tico (Fig. 4.2; Zaimes et al 2010).

El carácter dinámico de los ríos hace que las áreas de 
ribera sean zonas que, como mencionamos, albergan 
una gran diversidad vegetal y faunística que no está 
asociada necesariamente al medio acuático. A modo 
de ejemplo, en una serie de relevamientos realizados 
en el río Luján se encontró que la cantidad de especies 
de aves y su frecuencia de avistamiento era mayor en 
la zona de ribera que en la de pastizal aledaño o den­
tro del cauce (Tuis et al 2009). Esto coincide con la 
utilización de la riqueza de avifauna como indicador 
del estado de conservación de la ribera (Dobkin et al 
1998). Además, es importante destacar la presencia en 
las riberas de especies vegetales hidrófilas que en un 
porcentaje muy alto son autóctonas, y que se mantie­
nen allí por las particulares características de sus suelos 
(Gantes et al 2017).

En los últimos años las áreas ribereñas no se han respeta­
do como una parte integral del río, y por razones diver­
sas ha habido una creciente ocupación de estos espacios 
rurales por la agricultura, aumentando la intensidad en 
el uso de la tierra y por tanto en el empleo de agroquími- 
cos (herbicidas, pesticidas y fertilizantes). Por ejemplo, la 
ocupación de la región pampeana por cultivos alcanza el 
60% del territorio (Viglizzo et al 2011). Esas modificacio­
nes han contribuido a producir una notable disminución 
de la biodiversidad que amenaza la salud del ecosistema 
(Day et al 2003). La ZAR actúa como reserva y corredor 
de vida silvestre interconectando áreas de reserva y con­
servación, y ofreciendo refugio para especies autóctonas 
de aves, reptiles, insectos y mamíferos que actúan como 
polinizadores, depredadores y parasitoides de plagas 
agrícolas (Kauffmann y Krueger 1984). El sistema típico
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Actúan como corredor para especies vegetales y animales.

Permiten conservar la biodiversidad de la zona.

Reducen el efecto de crecidas por retención y absorción

Filtran naturalmente la contaminación por nutrientes (principalmente nitratos), 
agroquímicos y otros contaminantes.

Fuente alóctona de carbono orgánico para los ríos.

Conexión entre hábitats.

Reducen la erosión de márgenes y fondos. Tabla 4.1.
Beneficios que otorgan las

Contribuyen a la estabilización de los cauces. áreas ribereñas (basado en

Establecen una barrera para actividades humanas Dillaha et al 1989, Lee et al 
2003, y Zaimes et al 2004).

regiones AridasREGIONES HÚMEDAS

hiporreico

zona ribereña

Figura 4.2.
Diferencias entre las áreas 
ribereñas de regiones 
húmedas y secas. En ambas 
zonas se desarrolla vegetación 
ribereña, aunque de diferente 
estructura, y se producen 
intercambios entre el canal y 
los ejes laterales y verticales, 
de distinta magnitud según el 
clima (modificado de Zaimes 
et al 2010).

de cultivo homogéneo de la agricultura intensiva condu­
ce a una considerable pérdida de biodiversidad en áreas 
rurales (Day et al 2003).

A menudo las zonas ribereñas se libran de ser cultivadas 
porque no ofrecen condiciones satisfactorias de produc­
tividad agrícola debido a su alta pendiente y el frecuente 
anegamiento (Tiwari et al 2016). Sin embargo, también 
han sido invadidas por la ganadería que ha sido despla­
zada a áreas marginales por la expansión agrícola. Asi­
mismo, en los últimos años las riberas han sido ocupadas 
y modificadas por numerosos desarrollos urbanos (Pintos 
ySigroi2012)

El pastoreo sin control de áreas ribereñas por ganado 
vacuno u ovino puede ser causa de degradación de los 
arroyos y de su calidad del agua. Los vacunos son atraí­

dos por esas áreas, y pueden permanecer largo tiempo 
dentro o en los alrededores de los arroyos (Trimble y 
Mendel 1995). Las razones para esta atracción puede 
incluir la sombra (en caso de márgenes arboladas), una 
topografía suave (en sitios escarpados), agua para bebi­
da y vegetación palatable (Kauffman y Krueger 1984). 
Su presencia dentro o cerca de los arroyos puede afec­
tar negativamente la calidad del agua, la morfología 
del canal al causar desmoronamientos, la hidrología, 
la estructura del suelo adyacente, y la vegetación den­
tro y en los alrededores del arroyo. Las causas de estos 
impactos negativos incluyen la deposición de orina y 
materia fecal dentro del arroyo, el pisoteo con incre­
mento de erosión y reducción de la vegetación, destruc­
ción de las márgenes y compactación del suelo (Trimble 
y Mendel 1995, Mosley et al 1997, Belsky et al 1999). 
La información sobre el efecto del pastoreo de zonas
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ribereñas por ganado ovino es limitada, probablemente 
porque las ovejas prefieren suelos más secos. Por ello, es 
posible que el impacto del pastoreo por ovejas sea míni­
mo y no muy diferente al de una zona de exclusión. Sin 
embargo, los ovinos por su anatomía bucal pastorean 
de modo más intenso y son capaces de consumir forraje 
verde con bajo nivel de disponibilidad, donde los va­
cunos no son capaces de cosecharlo, como así también 
consumen durante el invierno el pasto rechazado por 
los vacunos (Platts 1982). Esta situación, en forma con­
trolada, podría tener un efecto beneficioso al eliminar 
la biomasa muerta y favorecer la germinación de semi­
llas y la regeneración de plántulas (Velasco Ayuso et al 
2017). Sin embargo, la presencia de ovinos cerca de los 
arroyos puede producir concentración de orina y heces, 
cuyo impacto puede ser similar al producido por los va­
cunos (Kaufman y Krueger 1984), incluyendo el aporte 
de fármacos veterinarios que generan contaminación 
(Alonso et al 2019, Pérez et al 2020).

Antes de los años '70, pocos estudios habían examinado 
los beneficios sobre la calidad de las aguas que proveen 
las ZAR (Correll 1997). Desde mediados de los ’70, sin 
embargo, los investigadores han prestado atención a la 
capacidad de las ZAR para remover nitratos (Osborne y 
Kovacic 1993), retener el fósforo (Lee et al 2003), atrapar 
sedimentos (Kaufman y Krueger 1984), remover herbici­
das (Correll 1997), y retener y eliminar bacterias fecales 
como Escherichia coli (Collins y Rutherford 2004). Una re­
visión extensiva sobre las áreas de amortiguamiento y su 
potencial para reducir la contaminación por pesticidas se 
puede encontrar en USDA (2000).

Como se mencionó previamente, las ZAR proveen be­
neficios ambientales indirectos como el incremento de 
la biodiversidad de flora y fauna y hábitats para la vida 
silvestre (Olson et al 2007), y pueden proveer corredores 
que conecten hábitats, permitiendo una continuidad de 
libre movimiento entre parches de áreas naturales (Hen- 
ry et al 1999). Además, proporcionan servicios clave a 

la sociedad, como la fertilidad del suelo, la purificación 
del agua y la recreación. La conservación de estas ZAR 
incrementan el valor de la tierra al mejorar la calidad 
estética de la propiedad (Henry et al 1999), y promover 
el acercamiento de la vida silvestre (Bastian et al 2002).

Por lo tanto, la conservación de áreas ribereñas es algo que 
debería propiciarse para sostener la calidad de los ambien­
te fluviales o promover su recuperación. Estas áreas deben 
reunir un conjunto de características para que se las pueda 
considerar de calidad apropiada (ver Tabla 4.2).

¿CÓMO DETERMINAR EL ÁREA RIBEREÑA?

Determinar el área que constituye la ribera es una 
tarea que debería realizarse en los distintos tipos de 
cuerpos de agua según sus características y las varia­
ciones estacionales e interanuales de caudal o volu­
men. Sin embargo, también se manejan criterios de 
anchos mínimos de acuerdo a una visión utilitaria 
para conservar las características de los cuerpos de 
agua. Si bien este método es relativamente simple de 
diseñar e implementar, ha sido criticado por ignorar la 
heterogeneidad espacial de los procesos biogeoquími- 
cos y la biodiversidad en la zona ribereña. Existen di­
versos valores empíricos presentados en recopilaciones 
realizadas por distintos autores (González del Tánago 
y García Jalón 1995, Lee et al 2004, Melignani 2017). 
Recientemente Lind y colaboradores (2019) han com­
pilado anchos de ribera de 52 trabajos, y observaron 
que para mejorar la estructura de las comunidades 
ribereñas para algunos organismos como las aves, es 
necesario un área ribereña protegida mayor que para 
los anfibios o mamíferos (Tabla 4.3).

Otros criterios que se han tomado incluyen crear una 
ZAR cuyo ancho se relacione con el ancho del río. Este 
es el criterio usado en el Código Forestal Brasileño (Ta­
bla 4.4). Esta normativa también protege territorios de

Continuo y de anchura variable.

Con vegetación natural.

Sin aplicación de agroquímicos (fertilizantes y plaguicidas).

Con reserva de organismos (incluyendo propágulos).

Sin pastoreo.
Tabla 4.2.

Sin acumulación de sedimentos. Características deseables del

Con espacio para respetar el ciclo de crecidas y bajantes. espacio ribereño seminatural o 
artificializado (basado en Dillaha

Sin canales artificiales de ingreso. et al 1989, González del Tánago

Que cumpla las funciones de las riberas naturales. y García Jalón 1995, y Zaimes et 
al 2004).
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Tabla 4.3.
Anchos de ribera mínimos 
propuestos para el 
mantenimiento de distintas 
funciones y servicios 
ecosistémicos.

Función Ancho de ribera propuesto (m)

Protección de la vida acuática 25-600

Calidad del agua 60-160

Control de sedimentos (crecidas) 60

Estabilización de márgenes 10

Amortiguación en zonas urbanas 20-200

Control de la erosión 25-60

Control de los nutrientes 25-65

Control de la temperatura 7-60

Mejora del hábitat acuático 15-45

Provisión de alimentos 35-90

Mejora de la estructura de la 5-400
comunidad ribereña

Tabla 4.4.
Anchos de ribera propuestos 
según el ancho del sistema 
fluvial por el Código Forestal 
Brasileño.

Ancho del río (m) Ancho del área de ribera (m)

Nacientes Se establece un radio de 50 m

< 10 30

10-50 50

50-200 100

200-600 200

> 600 500

acuerdo a su topografía (pendiente o altura), situación 
(por ejemplo, costas marinas), y márgenes de lagos y la­
gunas aunque sean artificiales.

Otros países como Canadá, han avanzado muchísimo en 
las normativas de evaluación y protección de las áreas ri­
bereñas estableciendo anchos de ribera mínimos por ley 
(Riparian Areas Implementation Guidebook 2006). Por 
otro lado, algunos autores desarrollaron métodos para su 
estimación. Nieswand y colaboradores (1990) propusie­
ron que el ancho de ribera (AR) se calcule a partir de la 
pendiente (S) y del tiempo de escorrentía (T) necesario 
para reducir, en un determinado porcentaje deseado, el 
ingreso de sedimentos y nutrientes:

AR = 2,5 * T * S1/2

En este caso, el tiempo de escorrentía se puede calcular a 
partir de la fórmula de Manning que relaciona pendiente 

(S), radio hidráulico (R) y la rugosidad (r) para determinar 
la velocidad de escorrentía:

V = 1/r * R 2/3 * S1/2

Se considera que en lugares conservarlos, el término r * R 
es fijo, por lo que el término 1/r * R 2/3 sería constante e 
igual a 2,5 y por lo tanto V= K*S1/2 (Nieswand et al 1990). 
Sabiendo que la velocidad es espacio (ancho) sobre tiempo, 
a partir de la velocidad se puede calcular el tiempo de esco- 
rrentía T para estimar el ancho de ribera apropiado.

De todos modos, Nieswand y colaboradores (1990) pro­
ponen valores mínimos. Por ejemplo, para un río per­
manente el mínimo sería 15 metros o lo que establezca 
el modelo, y para embalses sería 30 metros o lo que se 
estime por modelo, excepto en embalses de provisión de 
agua potable donde se sugiere un ancho de riberas de 90 
metros o lo que surja de la aplicación del modelo.
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Como criterio general, hay que tener en cuenta que la 
conservación de anchos mayores a los indispensables, 
aunque pueda ser deseable, invita a que muchos usuarios 
y propietarios no respeten el área pese a que se legisle al 
respecto, por lo que suelen ser normas de difícil control 
y escaso cumplimiento. Es mejor lograr conservar una 
parte del área ribereña que ninguna.

Otros autores han trabajado en establecer la capacidad 
de filtrado o retención de sustancias como los nitratos, 
por parte de distintos anchos de áreas ribereñas. Mayer 
y colaboradores (2005) a partir de más de 60 estudios 
previos, han generado un modelo simple no lineal que 
emerge del conjunto de estudios:

y = 10,5 * ln(x) + 40,5

dondej es el porcentaje de retención de nitrógeno y x es 
el ancho del área ribereña. Según este modelo, un ancho 
de tan sólo 3 metros tiene un 50% de efectividad en la re­
tención de nitrógeno, mientras que un ancho de 112 me­
tros alcanza un 90% de efectividad en la retención. Ob­
viamente la eficiencia de retención variará de acuerdo a 
la presencia o ausencia de cobertura vegetal y al tipo de 
cobertura que posea, como veremos a continuación. En 
este conjunto de estudios, las estimaciones se realizaron 
para áreas ribereñas con buen grado de conservación.

Recientemente, Lind y colaboradores (2019) han pro­
puesto que un ancho de ribera vegetada de 3-10 me­
tros puede cumplir la función de filtro de sedimentos y 
materia orgánica. Un ancho de 15 metros contribuye a 
la filtración de nutrientes, 25 metros es un área adecua­
da para generar hábitat para peces e insectos y más de 
30 metros puede incrementar la biodiversidad del área. 
Esto significa que los anchos de ribera que se conserven 
pueden variar de acuerdo a los beneficios que se busque 
obtener (Fig. 4.3).

EVALUACIÓN DE LA CALIDAD
DE LAS ÁREAS DE RIBERA

Se han construidos varios índices para evaluar las carac­
terísticas deseables del espacio ribereño. Todos ellos tie­
nen varios parámetros que pueden puntuarse en escalas 
de 1 a 10, de 1 a 100 y/o en categorías no numéricas de 
calidad de la ribera. Esos índices se han inspirado en el 
índice QBR generado en España por Munné y colabo­
radores (2003), y en los índices propuestos por Barbour 
y colaboradores (1999). El índice QBR se creó para 
evaluar la calidad de los bosques ribereños de los ríos 
mediterráneos en España, siendo posteriormente mo­
dificado y adaptado por varios investigadores para sus 
respectivas áreas de estudio (por ejemplo, Colwell y Hix 
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Anchos de ribera propuestos 
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(2019) para alcanzar diversos 
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materia orgánica.
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2008, Sirombra y Mesa 2012, Castro-Lopez et al 2019). 
Este método de evaluación visual y de fácil aplicación, 
integra las condiciones biológicas de la zona ribereña 
con sus atributos geomorfológicos, y genera puntajes en 
la calidad de la cubierta vegetal adyacente al cuerpo de 
agua. Los valores de QBR se han correlacionado ne­
gativamente con el grado de antropización (Sirombra y 
Mesa 2012), con aspectos como el uso de la tierra y la 
cría de ganado (Horak et al 2019), con parámetros de 
calidad del agua, y con la zonificación y gestión de la 
ribera (Valero et al 2014).

La mayoría de los índices aplicados incluyen la valora­
ción del hábitat y del estado de conservación del propio 
cauce. Las variaciones que presentan se relacionan en 
gran parte con el tipo de ríos estudiados y la zona donde 
se sitúan o tramo que se pretende estudiar. Así también, 
las herramientas utilizadas en la valoración pueden ser 
variadas, incluyendo la observación directa en el campo, 
análisis de imágenes satelitales y encuestas a usuarios, ha­
bitantes o productores (Giaccio et al 2020). Dado que la 
vegetación ribereña influye en cómo se percibe el paisaje 
fluvial desde una perspectiva escénica, tales evaluaciones 
también pueden incluir preferencias turísticas y, por lo 
tanto, ampliar los servicios y valores del ecosistema más 
allá de los que surgen solo del plano ambiental (Andersen 
Cirera et al 2019).

A modo de ejemplo, a continuación mencionaremos al­
gunos de los índices que se conocen y que han sido apli­
cados en Argentina.

ICR

Troitiño (2008) propone un índice que incluye un releva- 
miento cartográfico de tipos de suelos y su uso, y un re- 
levamiento de campo. En este último, se registran varios 
atributos que pueden medirse en el campo tales como el 
ancho del área ribereña (A), el uso de lotes adyacentes (U), 
la cobertura vegetal (C), el uso de las márgenes (M), la li­
mitación real o artificial del área ribereña ÍL), la presencia 
de ingresos o vías preferenciales producidas por erosión o 
actividades humanas (I), y la forma del cauce (F).

La clasificación se realiza en un tramo en ambas márge­
nes por separado, y se calcula un índice para cada una 
de ellas:

ICR = X (A+U+C+M+C+L+I+FJ/N

El índice se obtiene sumando el número de atributos de 
cada margen divididos por el número de atributos (N). 
El valor del ICR (Indice de Conservación de Ribera) 
se indica en una escala de 1 a 10. Las categorías 1 a 
3 indican sectores severamente alterados, entre 4 y 6 
indican condiciones que disminuyen sensiblemente la 

capacidad de amortiguación, entre 7 y 9 indican algún 
nivel de alteración pero que no afecta seriamente la 
capacidad amortiguadora ni el mantenimiento de bio- 
diversidad, y 10 serían los sectores en condiciones de 
conservación ideales, es decir, tramos completamente 
conservados sin signos evidentes de degradación y de 
muy bajo riesgo de alteración.

Este índice, desarrollado para arroyos pequeños de zo­
nas rurales, fue correlacionado con la cantidad de sedi­
mentos incorporados a los arroyos luego de una lluvia, 
que aumenta al disminuir la calidad de ribera. Como fue 
pensado para ambientes pampeanos, considera a la pre­
sencia de leñosas invasoras (como la acacia negra) como 
un efecto negativo sobre la biodiversidad del cauce. El 
ICR ha sido aplicado en la cuenca del Luján y Recon­
quista y en distintas secciones del arroyo Las Flores, per­
teneciente a la cuenca del río Luján (Troitiño et al 2010, 
Feijoó et al 2012).

ICRP-ICRUM

También en la zona pampeana, Basílico y colaboradores 
(2015) han aplicado un índice denominado Indice de Ca­
lidad de Ribera Pampeano (ICRP) en arroyos más gran­
des que los considerados por Troitiño (2008) y en ríos de 
mediano tamaño. Este índice considera tanto la calidad 
de la ribera como la calidad de los terrenos adyacentes. 
Para calificar la ribera valora el grado, la estructura y 
calidad de la cubierta vegetal, y el grado de naturalidad 
del cauce fluvial. En cuanto a los terrenos adyacentes 
tiene en cuenta el tipo y uso del suelo, su topografía, y 
los aportes laterales (por ejemplo, efluentes industriales). 
Posteriormente, Melignani (2017) ha aplicado en las mis­
mas zonas y en áreas del río de La Plata otro índice de­
nominado ICRUM (Índice de Calidad de Ribera de Usos 
Múltiples). Este índice se compone de 29 parámetros 
que se califican para cada ribera por separado y luego se 
promedia el valor final en cada tramo:

ICRUM = (L atributos ribera izquierda 
+ E atributos ribera derecha)/2

Los parámetros que considera pueden resumirse en an­
cho del área ribereña, conectividad con el curso de agua, 
características de las riberas y del canal, continuidad del 
cauce, tipo de cobertura vegetal, y tipo de vegetación 
acuática y ribereña presente discriminando entre espe­
cies autóctonas y exóticas. Además incorpora la presen­
cia de basura, de infraestructura y de sedimentos de dra­
gado, el aspecto del agua (características organolépticas), 
la descarga de efluentes, el uso de la tierra adyacente, y 
el paisaje de referencia. Esto significa que establece un 
paisaje donde la ribera esté conservada adecuadamente. 
El mayor puntaje indica mayor grado de conservación y 
el menor, ribera menos conservada.
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USHI

En arroyos urbanos de la provincia de Buenos Aires, se 
ha aplicado el USHI (Urban Stream Habitat Index; Co­
chero et al 2016). Este índice tiene en cuenta aspectos 
propios del cauce y de la ribera y alteraciones de ambos. 
Respecto al cauce considera el tipo y grado de cobertura 
vegetal, y la presencia de obstrucciones para la circula­
ción. En relación a la ribera, separa características espe­
cíficas de la orilla como la presencia de vegetación, de 
elementos artificiales y el ángulo de corte de la orilla, de 
otras propias del área ribereña, como la presencia de es­
pecies gramíneas y exóticas, pequeños embalses, estruc­
turas o edificaciones realizadas por el hombre. También 
tiene en cuenta alteraciones geomorfológicas como pue­
den ser el dragado, rectificación y canalización.

IHRPlata

En el río de La Plata, debido a sus características par­
ticulares, se ha aplicado un índice especial, el IHRPlata 
(Índice de Hábitat Río de La Plata), que establece 5 cate­
gorías de calidad teniendo en cuenta la sucesión espacial 
de la vegetación ribereña, la presencia de residuos, la ca­
lidad del agua y la conectividad entre el sistema terrestre 
y acuático (Gómez y Cochero 2013).

CER

En la provincia de Córdoba, Corigliano (2008) ha aplica­
do el índice de Calidad del Espacio Ribereño (CER). Este 
índice se construye a partir de la sumatoria de otros tres: 
el índice de Calidad de Bosque de ribera (QBRadaptado), 
indicadores de biodiversidad e indicadores de impacto. Se 
propone que el CER junto con los indicadores de calidad 
química y biológica del agua, se conjuguen en un índice de 
calidad ambiental que puede evaluar el sistema fluvial en su 
totalidad, para poder conocer el estado de ese ecosistema.

QBRp-QBRy

En Patagonia, Kutschker y colaboradores (2009) aplica­
ron un índice denominado QBRp (Índice de Calidad de 
Ribera Patagónico) en el que se adaptó el sistema de cla­
sificación propuesto por Munné y colaboradores (2003) 
para las características propias de los bosques andino 
patagónicos, particularmente el predominio de bosques 
uniespecíficos del género Nothophagus. Los criterios que se 
tienen en cuenta en este índice corresponden a la estruc­
tura, porcentaje o grado de la cubierta ribereña y su cali­
dad, entendiendo como tal, la más cercana a la situación 
original. Se considera además el grado de naturalidad 
del canal fluvial que incluye sus modificaciones, pendien­
te, obstrucciones al recorrido y ancho.

En las Yungas se ha aplicado otra adaptación del QBR, 
el QBRy donde se modifica y adapta a la región tanto la 
calificación como las características de los distintos ran­
gos (Sirombra y Mesa 2012).

Los índices de áreas ribereñas utilizados en Argenti­
na han sido recopilados en una publicación reciente 
(De Cabo et al 2020), en las que se especifica los am­
bientes de aplicación de cada uno de ellos. El ICA 
(Troitiño 2008) se aplica en arroyos rurales pequeños, 
mientras que el ICRP (Basílico et al 2015) fue aplica­
do en ríos mayores. Los índices USHI e ICRUM (Co­
chero et al 2016, Melignani 2017) puede emplearse 
en ríos de zonas urbanizadas, en tanto que el IHR- 
Plata (Gómez y Cochero 2013) es específico para el 
río de La Plata, aunque podría ser de aplicación en 
grandes ríos como el Paraná. Por otro lado, el QBRp 
para Patagonia (Kutschker et al 2009) y el QBRy para 
las Yungas (Sirombra y Mesa 2012) demuestran que 
los índices deben ser ajustados para cada ambiente 
particular, a fin de realizar una valoración adecuada 
de acuerdo al paisaje original de la ecorregión consi­
derada. Esto podría evitarse si se evalúa la estructura 
y cobertura de la vegetación del área de ribera, sin 
considerar su grado de naturalidad como un aspecto 
deseable. Finalmente, la aplicación del CER en Cór­
doba (Corigliano 2008) incorpora explícitamente su 
relación con otros índices de evaluación de calidad 
de ambientes fluviales.

En los índices propuestos hay dos aspectos que son co­
munes a todos ellos: el grado y tipo de cobertura vegetal. 
Esto se debe a que una cobertura mayor con porciones 
menores de suelo desnudo reduce las posibilidades de que 
la zona de amortiguación se vea atravesada por “caminos 
diferenciales” para el flujo del agua (ver Caja 4.1). Tam­
bién el tipo de vegetación es importante dado que no ejer­
ce el mismo efecto la cobertura de gramíneas que la de 
leñosas. Tampoco es similar el efecto de retención en áreas 
ribereñas con vegetación herbácea que en aquellas con ve­
getación arbórea (Giaccio et al 2016).

Debe tenerse en cuenta además que, aunque en la eva­
luación de la calidad de la ribera se incorpora explícita 
o implícitamente el ancho de la misma, debería conside­
rarse especialmente el conjunto de la componente cuan­
titativa y la cualitativa, ya que la ribera puede tener una 
muy buena calidad pero ser insuficiente para cumplir 
con sus funciones como ZAR.

¿POR QUÉ SE DETERIORAN 
LAS ÁREAS RIBEREÑAS?

En las últimas décadas, las riberas fluviales han su­
frido una fuerte degradación a escala global como 
consecuencia de diversas actividades humanas que 
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se concentran dentro y alrededor de la zona ribere­
ña. Es más, se encuentran entre los ambientes que se 
consideran más modificados y degradados del mundo 
(Tockner y Stanford 2002). Entre las causas que han 
motivado el deterioro o la pérdida de calidad de estas 
zonas se encuentran la tala o remoción indiscriminada 
de la vegetación ribereña, la modificación de la for­
ma del terreno mediante la construcción de obras de 
defensa en las márgenes fluviales (por ejemplo, la ca­
nalización, perfilado y cementado de las márgenes), el 
drenaje, la caza y pastoreo incontrolado, la expansión 
de áreas urbanas y cultivos en la proximidad de los 
cauces, y la modificación de los regímenes de caudal 
(Capon 2019).

En sistemas agropecuarios, la principal causa de 
deterioro de las riberas y cauces se debe al ganado. 
La presencia de ganado en los lotes adyacentes a 
los arroyos tiene una larga historia debido a la me­
nor aptitud de estos lotes para la agricultura y a la 
presencia de agua para bebida de los animales. Sin 
embargo, últimamente se ha incrementado por 
el desplazamiento del ganado a zonas marginales 
provocado por el avance de la agricultura en lotes 
destinados al pastoreo. Se ha probado que la exclu­
sión de ganado de las áreas marginales de los arroyos 
promueve la recuperación de la forma del canal, y 
que el cercado de áreas ribereñas resulta en una re­
ducción de entre un 40% y un 80% de la carga de 
sedimentos en suspensión en los arroyos (Owens et 
al 1996). Esta reducción se debe a una disminución 
de los sedimentos que se depositan en el cauce del 
arroyo. Generalmente, cuando el ganado es exclui­
do de las zonas ribereñas hay una rápida transición 
desde un arroyo ancho, poco profundo con un lecho 
inestable, hacia un arroyo con bancos de sedimentos 
más estables (Howard-Williams y Pickmere 1999). Las 
floraciones algales provocadas por el incremento de 
nutrientes y el estancamiento asociados al ingreso de 
ganado, pueden causar intoxicación y mortalidad en 
animales silvestres y domésticos, incluyendo el mismo 
ganado. Las toxinas suelen permanecer en el agua 
aún después de tratamientos para potabilizarla (Hit- 
zfeld et al 2000). Cuando son conservadas, las ZAR 
pueden retener más del 97% de los sedimentos antes 
de que ingresen al arroyo (Lowrance y Crow 2002, 
Lee et al 2003). Para que las ZAR mantengan su efi­
cacia como trampa de sedimentos, deben ser mane­
jadas apropiadamente. Por ello, la compactación por 
maquinaria y el pastoreo debería evitarse (Dillaha et 
al 1989) y el exceso de sedimento debería remover­
se ocasionalmente (Dosskey et al 2002). Un pastoreo 
controlado implica cuidar que los animales queden 
excluidos mientras el suelo permanezca húmedo para 
evitar su degradación por pisoteo, restringiendo ade­
más los ingresos al arroyo. La exclusión del ganado, 
permitiendo el acceso sólo en lugares delimitados por 

boyeros o alambrados, así como la preservación de 
una zona libre de labranzas y agrotóxicos, serían me­
didas eficaces y de bajo costo para disminuir el im­
pacto de las actividades productivas sobre los arroyos 
y sus márgenes. A la vez contribuiría a la estabili­
zación de los suelos de estos ecosistemas ribereños, 
reduciendo el ingreso por escorrentía superficial de 
sedimentos, nutrientes y agroquímicos que llegan al 
agua, promoviendo la conservación de la biodiversi- 
dad y el aumento en la calidad del agua.

Otro problema que trae aparejada la mayor inciden­
cia de ganado en áreas ribereñas es la colonización de 
las mismas por parte de especies exóticas. En la zona 
pampeana, el avance de plantas leñosas invasoras se 
ha incrementado en los últimos años, y las tareas de 
control suelen ser muy agresivas. A veces se realiza un 
control químico que implica la utilización de agrotó- 
xicos, y en otros casos un control físico con grandes 
maquinarias que si bien remueve la presencia de leño­
sas, también habilita un mayor desarrollo de plantas 
jóvenes a partir de su banco de semillas (Cvitanich et 
al 2019, Riva et al 2019). La invasión por plantas le­
ñosas en ambientes ribereños es uno de los principa­
les problemas que sufren gran parte de los ambientes 
fluviales de nuestro país. Hay un conjunto de especies 
que son frecuentes invasoras. Entre las que han alcan­
zado un gran desarrollo en diferentes ambientes se en­
cuentran la acacia negra, el sauce frágil, la mora, el 
álamo y el tamarisco (Fernández et al 2017, Giaccio et 
al 2017, Vilches et al 2020).

En ríos medianos es más común el asentamiento de 
urbanizaciones precarias o planificadas, y la modifi­
cación del cauce y las riberas para evitar los daños 
que pueden producir las inundaciones. Estas modifi­
caciones, en general, reducen tanto las áreas ribereñas 
como las zonas de humedales fluviales que sirven para 
amortiguar el efecto de dichas crecidas. En la zona 
pampeana de nuestro país se han registrado varios 
de estos problemas en las cuencas de los ríos Luján 
y Reconquista (Graziano et al 2021), pero también se 
observan en otros territorios, donde además de elimi­
nación de las riberas se construyen terraplenes y eleva­
ciones locales del nivel de la tierra marginal para evitar 
que se inunden determinados sectores, lo que modifica 
el drenaje y escorrentía natural generando problemas 
de anegamiento en zonas que históricamente no eran 
afectadas por inundaciones (Zaimes et al 2010, Potoc- 
ko 2018, Pintos y Sigroi 2012, Malagnino 2015).

Puede afirmarse que tanto en ríos pequeños, medianos 
o grandes, la falta de consideración de las áreas de ri­
bera es la que promueve su deterioro, que suele ser un 
proceso progresivo en el que se conjugan la falta de pro­
tección y acciones negativas como la deforestación o el 
sobrepastoreo.
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LAS RIBERAS Y LOS SERVICIOS 
ECOSISTÉMICOS

Los servicios ecosistémicos identificados para las áreas de 
ribera del río Luján, y que pueden servir de ejemplo para 
considerarlos en otras cuencas, son los siguientes (Giorgi 
et al 2020):

1) Autodepuración, dado que las riberas filtran contami­
nantes que ingresan por escorrentía y ayudan a preservar 
la biota del río.

2) Retención de agua debido al efecto de absorción que 
ejerce la vegetación.

3) Mantenimiento de la biodiversidad, ya que genera 
condiciones de heterogeneidad de hábitats y diversidad 
de refugios.

4) Liberación de oxígeno y captación de dióxido de car­
bono por la vegetación natural e implantada a través del 
proceso de fotosíntesis.

5) Belleza paisajística y corredor de fauna: además de 
mejorar la valoración del ambiente y promover ciertas 
actividades turísticas de bajo impacto, las riberas permi­
ten el traslado de flora y fauna, tanto acuática como te­
rrestre, a lo largo de su recorrido.

6) Hábitat y alimentación de organismos: la presencia de 
vegetación y de refugios genera diversidad de hábitats 
para distintos organismos, que pueden establecer relacio­
nes tróficas entre ellos.

7) Zona de melificación y reproducción: gran cantidad 
de aves nidifican y se reproducen en áreas ribereñas, que 
también son necesarias para los anfibios y para varias 
especies de mamíferos como el coipo o falsa nutria.

8) Fijación de nitrógeno: en muchos casos la presencia 
de leguminosas, con sus bacterias simbióticas específicas, 
“fijan” nitrógeno atmosférico que también comparten 
con asociaciones de micorrizas. Asimismo, en determi­
nadas condiciones algunas cianobacterias asociadas a 
lugares húmedos y sombreados fijan nitrógeno atmosfé­
rico (Muñoz-García y Ares 2016), así como retienen una 
parte del nitrógeno que drena subsuperficialmente.

9) Beneficios culturales e históricos: en torno al cauce 
principal suelen encontrarse antiguas construcciones o 
viviendas, así como elementos introducidos en el paisaje 
por habitantes en el pasado.

10) Presencia de plantas, hongos y animales de interés 
para el hombre: las zonas de ribera conservan una rica 
variedad de plantas y hongos, y alojan distintas especies 
de animales.

Muchos de estos servicios tienen un interés directo para 
el hombre, como es el caso de las plantas u hongos me­
dicinales o de los organismos polinizadores. En el caso 
del Río Luján, estos servicios se reducirían entre un 40 
y un 60% en las zonas donde se han desarrollado áreas 
urbanas. Esta reducción se debe principalmente a la dis­
minución del ancho de ribera así como al reemplazo de 
la vegetación original por especies invasoras. Si bien este 
proceso sólo ha sido reportado para la cuenca del Río 
Luján, ha sido observado por los autores en la mayoría 
de los ríos de la región Pampeana.

CAJA 4.1.
LAS FUNCIONES ECOSISTÉMICAS 
DE LAS RIBERAS DE ARROYOS 
DE LA PAMPA AUSTRAL
Gustavo C.M. Giaccio

Los sistemas de producción agrícola actuales se han in­
tensificado y transformado en consumidores netos de 
insumos externos ocasionando dis-servicios ecosistémi- 
cos. Entre los insumos se destacan el nitrógeno, fósforo 
y glifosato, cuyos excedentes quedan en los suelos, con 
el consiguiente riesgo de transporte por escorrentía 
hacia las aguas subterráneas y superficiales. Esto con­
vierte a los sistemas agrícolas en importantes fuentes 
de contaminantes (Mayer et al 2007) que conducen a 
diversos problemas ambientales, sociales y sobre la sa­
lud humana.

Las zonas ribereñas son ambientes dinámicos, caracte­
rizados por fuertes regímenes de energía, marcada hete­
rogeneidad en el hábitat, diversidad de procesos ecoló­
gicos y gradientes multidimensionales. Ocupan la zona 
de transición entre los ecosistemas terrestres y acuáticos 
e incluyen las franjas de vegetación ribereñas (FVR; Fig. 
C4.1.1) (Naiman y Décamps 1997).

Las FVR poseen numerosas funciones ecosistémicas, 
entre ellas, la reducción de flujos de escorrentía (Arora 
et al 2010) y la retención sedimentos (Syversen 2005) y 
contaminantes (Syversen y Bechmann 2004, Mayer et 
al 2007, Hoflmann et al 2009). La retención se produce 
a través de cuatro mecanismos: infiltración, sedimenta­
ción, absorción y adsorción (Dillaha et al 1989, Mayer 
et al 2007).

En las zonas agrícolas pampeanas, el análisis de flu­
jo lateral por escorrentía superficial de origen agro­
pecuario y su retención por las FVR, es de gran im­
portancia para reducir las externalidades en cuerpos 
de agua superficiales, especialmente considerando la 
composición de la vegetación ribereña. En ambien­
tes ribereños de la Pampa Austral hemos reconoci­
do ocho asociaciones florísticas. De éstas, tres fueron 
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dominadas por herbáceas nativas, tres por herbáceas 
exóticas y dos presentaron un estrato arbóreo de un 
sauce exótico en combinación con herbáceas nativas 
e invasoras. La conductividad hidráulica (K) en suelos 
con presencia de asociaciones florísticas con árboles y 
de herbáceas nativas sin árboles, fueron mayores que 
en suelos con presencia de herbáceas exóticas sin ár­
boles. Se encontraron relaciones significativas entre K 
y las propiedades del suelo sensibles a la influencia de 
la vegetación, lo que sugiere que las relaciones entre 
composición florística e infiltración podrían ser expli­
cadas parcialmente por relaciones causales. Cuando 
las asociaciones florísticas se agruparon de acuerdo 
con la presencia o ausencia de árboles (Salix fragilis), 
los valores más altos de K correspondieron a los sitios 
florísticos con árboles, lo que se relacionó con menores 
valores de pendiente y mayor biomasa de raíces (Giac­
cio et al 2017).

En estas dos asociaciones florísticas predominantes y 
contrastantes, “con árboles” compuesta por Salixfragilis y 
un estrato herbáceo donde prevalece Festuca arundinacea, 
y “sin árboles” donde también predomina F. arundinacea 
(Fig. C4.1.2), encontramos reducciones del flujo de es- 
correntía superficial del 63 y 31%, respectivamente. Sin 
embargo, los sitios “sin árboles” mostraron mayores va­
lores de retención de sedimentos (61%) y del herbicida 
glifosato (74%) en relación a los sitios con árboles, que 
retuvieron el 45% de los sedimentos y el 44% del glifosa­
to. No obstante, entre ambas asociaciones florísticas, no 
se encontraron diferencias significativas en la retención 
de nitrógeno y fósforo (Giaccio et al 2016).

Si bien muchos autores asumen que la escorrentía pro­
veniente de lotes adyacentes con usos agropecuarios y 
la capacidad de retención de las FVR es uniforme a lo 
largo del cauce, otros demuestran que en ciertos sitios 

drenaje 
profundo

sedimentos 
nutrientes 
plaguicidas

Figura C4.1.1.
Representación esquemática 
de las franjas de vegetación 
ribereñas (FVR).

Figura C4.1.2.
Estructura de vegetación ribereña con árboles (A) y sin árboles (B).
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converge y en otros diverge, debido a diferencias topo­
gráficas y edáficas (Dillaha et al 1989, Sheppard et al 
2006). Estos flujos pueden concentrarse en vías super­
ficiales de flujo preferenciales (VFP) (Deasy et al 2009) 
y fluir directamente a los cuerpos de aguas superficiales 
sin ser filtrados por las FVR, reduciendo así su eficien­
cia de retención de contaminantes y de sedimentos (Di- 
llaha et al 1989) (Fig. C4.1.3).

Hemos encontrado que la concentración de glifosato + 
AMPA (que es uno de los productos de la degradación 
del glifosato) en los suelos dentro de las VFP fue 88 veces 
mayor que fuera de las mismas. Asimismo, las concen­
traciones de nitrógeno, fósforo disponible y fósforo total 
también fueron más altas dentro que fuera de las VFP 
(Tabla C4.1.1; Giaccio et al 2019).

También observamos que la densidad aparente y el 
contenido de arcilla registrados en los suelos de los lo­
tes adyacentes agropecuarios y en las VFP no difieren lo 
cual, sumado a las más altas concentraciones de glifosato, 
fósforo y nitrógeno registradas en los suelos de las VFP, 
muestran que el flujo de escorrentía superficial circula a 
través de ellas hasta el cauce de los arroyos (Fig. C4.1.4; 
Giaccio et al 2019).

Estos resultados contrastan con algunas conclusiones 
obtenidas a partir de estudios experimentales en par­
celas uniformes, y ponen en evidencia la importancia 
de tomar en cuenta la génesis y estructura de las vías 
de flujo preferencial en el diseño, evaluación y manejo 
de la función de filtrado de las franjas de vegetación 
ribereña.

Figura C4.1.3.
Vía de flujo preferencial.

Tabla C4.1.1
Contenido de fósforo 
disponible, fósforo total y 
nitratos (expresados en ppm) 
y concentración de glifosato 
+ AMPA (expresada en mg/ 
Kg) en suelos de franjas de 
vegetación ribereña (FVR) y 
de vías de flujo preferenciales 
(VFP), con y sin árboles.

Tratamiento Fósforo 
disponible

Fósforo total Nitratos Glifosato+AMPA

VFP con árboles 44,3 532 16,7 80,0

FVR con árboles 17,8 397 5,6 0,8

VFP sin árboles 43,8 527 16,3 96,7

FVR sin árboles 8,9 413 6,1 1,2
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Arcilla

Figura C4.1.4.
Comparación de la densidad 
aparente (DAP, expresada en 
g/cm) y del contenido de arcilla 
(expresada en porcentaje) en 
suelos de lotes adyacentes con 
uso agropecuario, en franjas 
de vegetación ribereñas (FVR) 
y vías de flujo preferenciales 
(VFP), con y sin árboles.
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5
LOS ECOSISTEMAS 
FLUVIALES Y 
EL IMPACTO DE 
ACTIVIDADES 
HUMANAS
Claudia Feijoó

A veces somos nuestros enemigos.
Ensuciamos las rutas y los ríos 

León Gieco (El desembarco).

La creciente presión de las actividades humanas produce 
un grave deterioro de la estructura y función de los sistemas 
fluviales a escala mundial. La expansión urbana, la inten­
sificación de las actividades agrícolas, el vuelco de efluen­
tes con insuficiente o ningún tratamiento, la modificación 
física de los cauces, la invasión de especies exóticas, y el 
cambio climático son los principales factores que ponen 
en peligro la integridad ecológica de ríos y arroyos. Como 
veremos en este capítulo, el impacto antrópico tiende a 
ser más grave en los arroyos que en los ríos, y en especial 
en los arroyos de cabecera. Comenzaremos analizando las 
características ecológicas de los arroyos y las funciones que 
cumplen en el paisaje, a fin de resaltar la importancia de su 
conservación y protección. En particular, nos centraremos 
en los arroyos de cabecera debido a que generalmente son 
sistemas poco conocidos y estudiados y, en muchas oca­
siones, no relevados en la cartografía (Meyer et al 2007). 
Luego presentaremos evidencia sobre la creciente pérdida 
de biodiversidad que sufren los ríos y arroyos, y finalmente 
analizaremos los diferentes tipos de impactos antrópicos y 
sus efectos sobre los ecosistemas fluviales.

LA RELEVANCIA DE LOS 
ECOSISTEMAS DE ARROYOS

En términos de área, los arroyos de cabecera ocupan sólo 
el 0,8% de la superficie terrestre y el 17,4% de la superficie 
ocupada por los ríos y arroyos (Strayer y Dungeon 2010, 
Marx et al 2017). Pero pese a su pequeño tamaño, repre­

sentan el 96% del número total de ríos y arroyos, debido 
a su elevada densidad y mayor conexión entre sus canales 
en comparación con tramos fluviales mayores (Alexandre 
et al 2007, Marx et al 2017). Sin embargo, aunque ocu­
pan más del 70% de la longitud total de la red, sólo se ha 
relevado el 3% de estos ecosistemas (Lowe y Likens 2005, 
Lasaletta et al 2010). Su contribución a la hidrología y 
química de toda la cuenca es sustancial, y se ha estimado 
que pueden aportar alrededor del 60% del caudal medio 
anual y la mitad de la masa nitrógeno total de la red fluvial 
(Alexander et al 2007). Las cuencas de los arroyos de ca­
becera son pequeñas y fácilmente influenciables por varia­
ciones a pequeña escala en las condiciones locales. Por lo 
tanto, sus características hidrológicas y químicas presentan 
una gran variabilidad en comparación con sistemas fluvia­
les mayores. Además, los arroyos de cabecera ofrecen una 
mayor diversidad de hábitats para la biota acuática que el 
resto de la red fluvial (Meyer et al 2007).

Aunque en general los arroyos pequeños no han sido el foco 
de los proyectos de protección, presentan ciertas caracte­
rísticas estructurales y funcionales que hacen necesaria su 
conservación. En primer lugar, las cabeceras muestran 
altas tasas de procesamiento y retención de nutrientes y 
materia orgánica (Peterson et al 2001) y, como representan 
la mayor parte de la longitud fluvial, controlan la expor­
tación de solutos y la química aguas abajo (Alexandre et 
al 2007, Freeman et al 2007). Se ha observado que la cap­
tación de nitrógeno y la desnitrificación (es decir, la trans­
formación de los nitratos en nitrógeno gaseoso que puede 
evadirse de las aguas) tienden a disminuir desde las cabe­
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ceras hacia la desembocadura de la red fluvial (Alexandre 
et al 2007). La menor capacidad de procesamiento en los 
tramos inferiores puede conducir a un incremento de la 
eutroficación en dichos tramos y a la hipoxia costera por 
el excesivo desarrollo algal. Este fenómeno explicaría que 
las áreas costeras con hipoxia se hayan triplicado en los 
últimos 30 años (Freeman et al 2007).

En cuanto a la biodiversidad, los ríos y arroyos sustentan un 
número desproporcionadamente alto de especies en relación 
a la superficie que ocupan, si se comparan con ecosistemas 
terrestres y marinos. Se estima que existen unas 125.000 es­
pecies acuáticas, que representan el 9,6% de todas las espe­
cies conocidas (Finlayson y D’Cruz 2005). En particular, los 
arroyos de cabecera se caracterizan por presentar una biota 
única en la que son comunes los endemismos (Altermatt 
2013, Biggs et al 2017), lo que se asocia a la gran diversidad 
y heterogeneidad de hábitats que ofrecen (Meyer et al 2007, 
Biggs et al 2017) (Tabla 5.1). Por estas razones, aunque cada 
arroyo puede albergar un número bajo de taxones, la con­
tribución conjunta de todos los arroyos de cabecera puede 
aumentar mucho la diversidad regional (Biggs et al 2017). 
Por otra parte, existe evidencia de que la biodiversidad de 
los arroyos ha sido subestimada por razones metodológicas, 
incluyendo la toma de una cantidad limitada de muestras y 
el desconocimiento de muchas especies acuáticas. Cuando 
el esfuerzo de muestreo ha sido grande y se ha sostenido en 
el tiempo, se han observado niveles de riqueza de especies 
asombrosos1.

1 En un pequeño arroyo en Alemania que fue muestreado intensiva­
mente durante 20 años se relevaron 1044 especies de invertebrados 
(Alian y Flecker 1995).

Los arroyos de cabecera actúan como zonas de refugio 
de biodiversidad para los peces e invertebrados, lo que 
cobra mayor importancia cuando los tramos inferiores 
de las cuencas están contaminados. Estas poblaciones 
constituyen un acervo genético (Meyer et al 2007), y pro­
veen individuos que pueden recolonizar los tramos infe­
riores cuando se reduce el impacto de la contaminación a 
través de medidas de control. Las cabeceras también son 
importantes para los organismos que viven aguas aba­
jo porque ofrecen sitios para la ovoposición y crianza, y 

brindan refugio a diversas perturbaciones como son las 
crecientes, la depredación y la alteración del régimen de 
temperatura por el ingreso de efluentes (Freeman et al 
2007, Meyer et al 2007).

Los arroyos influyen de manera determinante en la pro­
ductividad de toda la red fluvial (Freeman et al 2007). La 
productividad tiende a aumentar desde las nacientes hacia 
la desembocadura, y aunque la productividad local sue­
le ser relativamente baja en los arroyos, especialmente en 
ambientes forestados, las cabeceras aportan una porción 
sustancial de la productividad total del sistema debido a su 
alta representación en la red de drenaje. La materia orgá­
nica exportada desde las cabeceras subsidia a las comuni­
dades que viven aguas abajo, incluyendo aves y mamíferos 
terrestres que consumen peces (Meyer et al 2007).

Otra característica relevante de ríos y arroyos es que 
muestran un fuerte nexo con los sistemas terrestres en 
los que están embebidos (Lowe y Likens 2005). Algunos 
autores consideran que los sistemas fluviales son “ba­
rómetros” de las alteraciones del paisaje debido a su 
sensibilidad a los cambios en el uso y manejo del suelo, 
al aumento de la demanda humana sobre los recursos 
acuáticos y al cambio climático (Lowe y Likens 2005).

Resumiendo, los arroyos resultan una pieza fundamental 
en las redes fluviales debido a su capacidad para regu­
lar diversas funciones ecosistémicas a escala de cuenca, 
como la productividad y el procesamiento de nutrientes y 
materia orgánica, y porque constituyen el refugio de una 
gran variedad de especies acuáticas. Sin embargo, exis­
ten evidencias abrumadoras de que el riesgo de extinción 
de especies es especialmente elevado en los ecosistemas 
de aguas continentales.

LA PÉRDIDA DE BIODIVERSIDAD 
EN LOS ECOSISTEMAS ACUÁTICOS

Estudios realizados por diversos autores indican que 
las tasas de extinción son mayores en ecosistemas 
acuáticos continentales que en ecosistemas marinos o 

Tabla 5.1.
Riqueza de taxones en un arroyo 
pampeano (arroyo Las Flores, 
Luján, Buenos Aires; Giorgi et 
al 2005). En los últimos años, 
se ha incrementado el impacto 
antrópico en este arroyo, lo que 
puede llevar a una reducción 
significativa de su biodiversidad 
(foto: Claudia Feijoó).

Grupo Número de taxones

Algas 117 especies

Macrófitas 22 especies

Invertebrados 25 familias

Peces 27 especies
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terrestres. El Fondo Mundial para la Naturaleza ha es­
timado que entre 1970 y 2012, las poblaciones de ver­
tebrados acuáticos han disminuido un 81%, mientras 
que las poblaciones terrestres y marinas se han redu­
cido en un 38 y 36%, respectivamente (WWF 2016). 
En Norte América, donde existen registros precisos de 
especies, se ha calculado que desde 1900 el porcentaje 
de pérdida de especies por década fue del 0.1 % para 
ecosistemas terrestres y 0.5% para los acuáticos (Ric- 
ciardi y Rasmussen 1999). Además, se estima que el 
número de especies extintas, en riesgo de extinción o 
raras es mayor en ambientes acuáticos que terrestres 
(Alian y Flecker 1993). A escala global, entre 10.000 y 
20.000 especies acuáticas estarían extintas o en riesgo 
de extinción debido a las actividades humanas (Stra- 
yer y Dudgeon 2010).

En el caso particular de los ambientes fluviales, se calcula 
que 30 de los 47 mayores ríos del planeta, que descar­
gan la mitad del caudal global a los océanos, muestran 
un nivel de amenaza de la biodiversidad acuática que va 
de moderado a alto (Vórósmarty et al 2010). Entre los 
principales factores determinantes de la pérdida de bio- 
diversidad, se han identificado a la sobreexplotación, la 
contaminación acuática, la alteración del caudal, la des­
trucción y degradación del hábitat, y la invasión de espe­
cies exóticas (Dudgeon et al 2006). Asimismo, modelos 
realizados para predecir los escenarios de biodiversidad 
global para el año 2100 sugieren que la reducción de la 
riqueza específica en arroyos estaría principalmente in­
fluenciada por modificaciones en el uso de suelo, el cam­
bio climático y la introducción deliberada o accidental 
de especies (Sala et al 2000).

Pese al alarmante estado actual de la biodiversidad acuá­
tica, la protección de arroyos y ríos es limitada y muy dis­
par entre los diferentes biomas. La Convención para la 
Diversidad Biológica recomendó en 2010 que al menos 
un 17% de las áreas terrestres y acuáticas sean conserva­
das por un sistema de áreas protegidas. Sin embargo, a 
escala global la mayoría de los ambientes fluviales no al­
canzan esta meta, a excepción de cuencas del Amazonas 
y de Alaska. En Argentina, la situación es particularmen­
te grave dado que en la mayoría del territorio sólo menos 
del 5% de los tramos fluviales se encuentran protegidos 
(Abelletal2017).

IMPACTO DE LAS ACTIVIDADES
HUMANAS EN LOS SISTEMAS FLUVIALES 

que ingresa a los arroyos, pero también a modificaciones 
del cauce por canalización o el enterramiento de tramos 
para evitar las inundaciones.

Modificaciones hidromorfológicas

En este apartado analizaremos las intervenciones huma­
nas que llevan a cambios en los regímenes de caudal o 
en la estructura íísica de los cauces fluviales, incluyendo 
la canalización, la regulación del caudal, el uso de agua 
para riego y la construcción de embalses y lagunas. Se­
gún Wantzen y colaboradores (2016), muchas de estas 
intervenciones surgen de la escasa aceptación de la na­
turaleza pulsante de los ríos, y de la creencia de que su 
manejo es más una guerra contra la naturaleza que una 
coexistencia armoniosa.

Canalización

La canalización es una práctica que se remonta a épo­
cas muy tempranas en la historia humana (Wantzen et 
al 2016) con el objetivo de controlar los recursos hídri- 
cos, facilitar la navegación y reducir las inundaciones2 

(Fig. 5.1). Pero en las últimas décadas, esta práctica 
se ha incrementado sostenidamente y la longitud total 
de los cauces canalizados para la navegación pasó de 
cerca de 63.000 km en 1960 a 500.000 km en 1990 
(Meybeck 2003). Esta “destrucción morfológica” de 
los ríos (Bloesch y Sieber 2002) ha transformado a 
redes fluviales complejas y anastomosadas en siste­
mas hipersimplificados y sin conexión con la llanura 
de inundación (Fig. 5.2). En Argentina, este criterio 
ha sido aplicado al Río Salado, una vasta cuenca que 
ocupa más de la mitad de la provincia de Buenos Ai­
res. El Plan Maestro Integral Cuenca del Río Salado, 
que aún se encuentra en ejecución, tiene por objetivo 
“el desarrollo integral y sustentable de la cuenca, bajo 
la meta general de alcanzar el potencial económico de 
todas las actividades relacionadas...” (MOSP 2020). 
Sin embargo, si se examina el listado de obras queda 
claro que la meta es más importante que el objetivo, 
dado que abundan las canalizaciones del tramo prin­
cipal y afluentes, predominando una visión de manejo 
ingenieril sobre la ecológica (Fig. 5.2). Resulta difícil 
anticipar cuál va ser el impacto de estas intervencio­
nes en una cuenca que tiene una elevada riqueza de 
especies3.

2 En 1772, Benjamín Franklin escribió: “Rivers are ungovernable 
things, especially in hilly countries. Canals are quiet and very ma- 
nageable”.
3 Según Gómez y Toresani (1999), en la cuenca hay 43 especies de 
mamíferos, 274 de aves, 26 de reptiles y 18de anfibios.

Las actividades humanas suelen ejercer múltiples pertur­
baciones sobre los ecosistemas acuáticos, y generalmente 
es difícil distinguir el impacto individual de cada inter­
vención. Por ejemplo, la urbanización de las riberas pue­
de llevar a un incremento en la carga de contaminantes
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Figura 5.1.
Dibujo de la máquina excavadora 
diseñada por Leonardo Da 
Vinci para construir canales (del 
manuscrito CodexAtlanticus). 
El río Arno no era navegable, 
y Leonardo se preocupó en 
transformarlo en una vía que 
permitiera conectar a Florencia 
con la desembocadura.

Figura 5.2.
Algunos ejemplos de la 
modificación de tramos fluviales 
por canalización. Arriba, 
simplificación de un tramo del 
río Ródano (Francia) entre 1760 
y 1984 (modificado de Bloesch y 
Siebel 2002). Abajo, modificación 
del tramo inferior del río Salado 
(Buenos Aires) entre 1987 y 2020 
en el marco de Plan Maestro 
Integral Cuenca del Río Salado, 
con la consiguiente pérdida de 
humedales (imágenes de Google 
Earth).

Los principales impactos de la canalización son la homo- 
genización ambiental de las redes fluviales y la pérdida de 
la conectividad de los cauces con los ambientes adyacen­
tes, lo que a su vez altera la estructura y función del eco­
sistema acuático. La canalización generalmente acelera la 
velocidad de la corriente y uniformiza el régimen natural 
de caudal, reduciendo la heterogeneidad de hábitats para 
la biota, y por ende el número y diversidad de organismos 
(Poffy Zimmerman 2010). Por ejemplo, en un estudio rea­
lizado en un arroyo de Japón (Kawaguchi et al 2006) se 
observó que los peces eran más abundantes y tenían ma­
yor talla en tramos naturales con vegetación ribereña que 
en tramos revestidos de concreto. Asimismo, la variabili­
dad de la velocidad del agua, que puede considerarse un 
indicador de la heterogeneidad ambiental, fue mayor en 

los tramos vegetados. La uniformidad física además puede 
favorecer la invasión de especies exóticas en detrimento de 
las especies nativas (Alian 1995).

La rectificación de los arroyos y la eliminación de mean­
dros lleva al deterioro de funciones ecológicas como la 
retención de nutrientes y la desnitrificación (Triska et al 
2006). Para la región Pampeana se ha reportado que la 
retención de fósforo y nitrógeno es mayor en tramos no 
alterados que en tramos canalizados de un mismo arro­
yo, y que la presencia de plantas acuáticas favorece este 
proceso (Booman y Laterra 2019). Resultados similares 
se obtuvieron para la retención de nitratos en tramos con 
meandros y en tramos rectificados y revestidos de con­
creto de un río europeo (Kunz et al 2017).
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La llanura de inundación de los ríos provee de recur­
sos a las especies acuáticas, y cumple funciones acce­
sorias como el almacenamiento temporario del agua 
durante las crecientes. La canalización desconecta al 
río de su llanura de inundación, y la pérdida de esta 
“esponja” natural reduce la capacidad de amortiguar 
las crecientes, ocasionando un grave perjuicio en los 
asentamientos urbanos aledaños. Las crecientes pue­
den conectar sistemas acuáticos cercanos, facilitando 
la recolonización de tramos más degradados. La rec­
tificación de los cauces impide esta conexión, dificul­
tando la recolonización y alterando la dispersión de 
especies (Margalef 1994). La biomasa y producción 
de los peces en los grandes ríos depende mucho de 
la inundación regular de la llanura adyacente debido 
a los recursos que ésta aporta. Por eso, el impacto de 
la desconexión con la llanura puede exceder al de la 
contaminación. En un arroyo urbano no canalizado se 
observó que el número de especies de peces duplicaba 
al de un arroyo agrícola canalizado cercano, pese a 
tener mayores niveles de nitrógeno disuelto y bacterias 
en agua. Estas diferencias se atribuyeron a la elevada 
turbidez, la degradación del hábitat físico y la desco­
nexión con la llanura en el arroyo canalizado (Shields 
et al 2010). Asimismo, y según cómo se realice la cana­
lización, también puede verse alterado el intercambio 
vertical entre el río y la zona hiporreica o el acuífero 
subyacente.

Por otra parte, la llanura de inundación es un mosaico 
cambiante de paisajes, que somete a las poblaciones 
acuáticas constantemente a presiones evolutivas nuevas. 
En este sentido, son ambientes que actúan como “labo­
ratorios evolutivos”, y tienen gran interés como sitios de 
estudio. La canalización homogeniza las presiones evolu­
tivas que sufren las especies, limitando su potencial evo­
lutivo (Margalef 1994). A una escala más local, la rec­
tificación de los cauces afecta también las márgenes de 
arroyos y ríos, reduciendo la productividad y el número 
de especies ribereñas.

Finalmente, la canalización conlleva costos estéticos 
(Fig. 5.3). En general, los ríos y arroyos simplificados 
se perciben como menos bellos que los ambientes flu­
viales sinuosos y con vegetación (Kenwick et al 2009), 

lo que se asocia al “misterio” que genera la presencia 
de meandros y a una preferencia por ambientes ve­
getados debido al grado de complejidad que exhiben 
(Marselle 2019).

La canalización puede producir efectos a largo plazo y 
dificiles de revertir en los ecosistemas fluviales. La re­
cuperación de la diversidad biológica acuática luego de 
la canalización depende mucho de las condiciones del 
canal y de la existencia de reservorios de organismos 
colonizadores en las cercanías de los ecosistemas mo­
dificados. Gore y Shields (1995) han estimado que si 
la canalización ha afectado a todo el arroyo, el tiempo 
necesario para que la biota pueda ocupar el ambiente 
nuevamente puede ser de hasta 25 años (Tabla 5.2). Por 
estas razones, la canalización es uno de las alteraciones 
más difíciles de revertir cuando se realizan acciones de 
restauración.

Regulación del caudal

La regulación del caudal a gran escala es uno de los im­
pactos más habituales que sufren los ríos. La construcción 
de embalses y sistemas de irrigación, la modificación de 
los canales fluviales para la navegación y el trasvase de 
agua entre cuencas han alterado el régimen natural de 
caudal en la mayor parte de los sistemas fluviales. Se es­
tima que sólo el 37% de los ríos que tienen una longitud 
mayor a 1000 km no están regulados (Grill et al 2019).

El caudal es una variable clave que gobierna la natu­
raleza de los ríos y arroyos, y determina sus patrones 
de diversidad y funcionamiento (Power et al 1995). La 
variabilidad en la magnitud y frecuencia de inundacio­
nes permite la exportación de materia orgánica aguas 
abajo, conecta los ambientes fluviales con la llanura de 
inundación y posibilita la supervivencia de especies que 
requieren un caudal variable para su alimentación y re­
producción (Crook et al 2015). La modificación del régi­
men natural de caudal lleva a una “fosilización” del río, 
al evitar la migración del canal y limitar la conexión con 
la llanura de inundación, además de afectar la diversidad 
biológica y la integridad ecológica del ecosistema fluvial 
(Biron et al2014, Poffet al 1997).

Figura 5.3.
La pérdida de valor estético 
con la canalización en sistemas 
fluviales pampeanos. A) río 
Arrecifes; B) arroyo de las 
Mostazas (sin alterar) (fotos: 
Claudia Feijoó).
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Estado del canal Fuente de 
colonizadores

Mecanismo de 
recuperación

Tiempo para la 
recuperación

Totalmente 
canalizado

Ninguna Sucesión 
primaria

5 - 25 años

Totalmente 
canalizado

Hiporreico Sucesión 
primaria y 
secundaria

1 - 5 años

Tramo canalizado Desde arriba y abajo 
del tramo

Sucesión 
primaria

90-400 días

Tramo canalizado Desde arriba y abajo 
del tramo, y del 
hiporreico

Sucesión 
secundaria

40 - 250 días

Abundancia de 
especies reducida en 
el tramo

Desde arriba y abajo 
del tramo, y del 
hiporreico

Sucesión 
secundaria

25-100 días

Abundancia de 
especies reducida en 
los parches

Desde arriba y abajo 
del tramo, y del 
hiporreico

Sucesión 
secundaria

10-75 días

Tabla 5.2.
Tiempo de recuperación de las 
comunidades acuáticas en ríos 
y arroyos canalizados, según 
el grado de impacto recibido y 
la presencia de reservorios de 
organismos colonizadores en las 
cercanías (modificado de Gore y 
Shields 1995).

Un ejemplo notable de los efectos del cambio del régi­
men de caudal es el río Colorado, en Estados Unidos. En 
los años 60 se construyó la represa Powell que redujo casi 
por completo la variación estacional del caudal (Fig. 5.4). 
La eliminación de las crecientes periódicas produjo una 
disminución del área ocupada por playas arenosas y un 
incremento de la cobertura de humedales y vegetación 
ribereña. Sin embargo, la mayor parte de las especies le­
ñosas que se instalaron eran exóticas.

En un intento de recuperar los ecosistemas ribereños, 
en 1996 se realizó un experimento a gran escala en el 
que las compuertas de la represa Powell fueron abier­
tas a su máxima capacidad para simular una inunda­
ción. El experimento duró 7 días y tuvo un costo de 2 
millones de dólares en términos de pérdida de energía 
hidroeléctrica. Aunque sólo se pudo obtener un caudal 
equivalente al 36% de las inundaciones de primavera 
antes de la instalación de la represa, el resultado inme­

Figura 5.4.
Variación anual del caudal del 
río Colorado (Estados Unidos) 
antes (en rojo) y después (en 
gris) de la construcción de la 
represa Powell (modificado de 
Alian 1995).
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diato fue un 56 % de incremento de las playas. Debido 
al éxito de la intervención, el experimento volvió a re­
petirse en 2004 y 2008.

La alteración del régimen de caudal afecta negativa­
mente a las comunidades de invertebrados y peces y 
a la vegetación ribereña, reduciendo su abundancia y 
diversidad (Webb et al 2013), y puede impactar en las 
redes tróficas. Por ejemplo, la presencia de una represa 
para la irrigación en un río mediterráneo cambió el 
tipo y cantidad de recursos disponibles, y modificó la 
estructura de la red trófica (Mor et al 2018). Aguas 
arriba de la represa, el régimen de caudal era más 
variable y los detritos constituían la base alimentaria 
de la red, que estuvo dominada por especies basales 
y por especies topes de hábitos detritívoros. Aguas 
debajo de la presa, la menor variabilidad del caudal 
favoreció el desarrollo de la biomasa algal, aumentan­
do el número de especies intermedias y de conexiones 
tróficas y la longitud de la red. La estructura de la red 
trófica no se recuperó por completo a 14 km de distan­
cia de la represa, pese al restablecimiento del régimen 
hidrológico.

Extracción de agua para riego

Desde épocas tempranas, el desarrollo de la agricultura 
ha conllevado el uso de ríos y arroyos para la provisión 
de agua a los cultivos. El principal efecto de esta prácti­
ca es la disminución del volumen del flujo, especialmen­
te en zonas áridas. Para mitigar este impacto, se han 
propuesto diferentes conceptos de caudal a fin de con­
ciliar el uso de los flujos de agua con el mantenimiento 
de las comunidades biológicas y el funcionamiento del 
ecosistema fluvial (Tabla 5.3). En la literatura se men­
cionan diversos métodos para estimar los caudales que 
es recomendable mantener, incluyendo los métodos 
Montana (Tenant 1976), IFIM (Bovee 1982) y ELOHA 
(Poffet al2010).

Embalses y lagunas artificiales

La transformación de los cauces fluviales debido a la 
construcción de embalses y lagunas es una de las mayo­
res intervenciones que sufren los ríos y arroyos, aunque 
en el caso de las lagunas el impacto suele ser más local. 
La humanidad captura actualmente más del 50% del 
caudal mundial debido a la existencia de alrededor de 
1.000.000 de embalses (Strayer y Dudgeon 2010), de 
los cuales unos 45.000 son de gran envergadura (Fin- 
layson y D’Cruz 2005). De los 192 ríos más grandes del 
mundo, 172 ya están afectados por la presencia de em­
balses, incluyendo a los ocho sistemas más diversos en 
cuanto a regiones biogeográficas que ocupan (Nilsson 
et al 2005). Los embalses ocupan una porción signifi­
cativa de la superficie terrestre, y en 2003 representa­
ban un 20% del área total de los ambientes acuáticos 
(Meybeck 2003).

El principal efecto de los embalses es la pérdida de conec- 
tividad longitudinal de los ríos, que altera el gradiente de 
condiciones físicas y químicas a lo largo del eje fluvial e 
impide la conexión entre las comunidades situadas aguas 
arriba y abajo de la presa. En principio, la presencia de 
embalses altera la variabilidad natural del flujo, ya sea 
homogeneizando el régimen de caudal (como menciona­
mos arriba) o por el contrario, haciéndolo más variable 
en respuesta a las necesidades de energía hidroeléctrica. 
También suelen observarse reducciones en el tiempo de 
residencia del agua. El tiempo de residencia del río Pa­
raná antes de la instalación de represas era de 30 días, 
mientras que actualmente está alrededor de los 159 días. 
Este cambio ha sido más notable en el río Iguazú, que 
pasó de 15 antes de la presencia de represas a 355 días 
en la actualidad (Mugetti et al 2004).

Asimismo, los embalses alteran el régimen de temperatu­
ra porque tienen mayor inercia temporal que los ríos. La 
variación diaria de la temperatura tiende a desaparecer 
en el río aguas abajo del embalse, o puede verse alterada 

Tabla 5.3.
Diferentes definiciones de 
caudal utilizadas en el manejo 
de la extracción de agua para la 
irrigación.

Caudal ambiental Flujo y calidad de agua necesarios para mantener los 
ecosistemas de agua dulce, así como los medios de subsistencia 
y bienestar de las personas gue dependen de dichos ecosistemas 
(Declaración de Brisbane 2007).

Caudal de 
mantenimiento

Caudal gue hay gue liberar aguas debajo de cada 
aprovechamiento o derivación para gue se mantenga un nivel 
aceptable de desarrollo de la vida acuática (Palau Ibars 1994).

Caudal mínimo Caudal necesario para mantener una comunidad fluvial sana y 
funcional (Alian 1995).
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por la liberación de aguas profundas y más frías durante 
el manejo de la presa (Alian 1995).

Los embalses actúan como trampas del material en sus­
pensión transportado por los ríos al reducir la velocidad 
de corriente y favorecer la sedimentación de las partículas, 
y pueden constituir una barrera al desplazamiento de se­
dimentos aguas abajo. En el río Danubio, la instalación de 
una represa produjo un aumento de la profundidad del río 
aguas abajo y a la desaparición de las lagunas marginales, 
que eran reservorios de biodiversidad. Se descubrió que 
la causa era la pérdida de grava del fondo del río que no 
era reemplazada por material proveniente desde arriba (se 
estimó que se perdían alrededor de 800.000 toneladas de 
grava por año). Para mitigar el problema, se implementó 
un plan de manejo que contempló el transporte de unas 
100.000 toneladas de grava por año desde tramos inferio­
res hacia el tramo cercano a la represa.

Los embalses también constituyen una barrera para la 
migración de especies, especialmente en el caso de los 
peces migratorios. En el río Paraná, en la zona de la re­
presa de Itaipú (situada entre Brasil y Paraguay), se ha 
registrado una reducción del número de especies de pe­
ces de 113 antes de la construcción de la represa a 83 es­
pecies años después (Mugetti et al 2004). Estos impactos 
se agravarán en el futuro dado que en algunas regiones 
la construcción de represas continúa a tasas aceleradas. 
Es el caso de los ríos Amazonas, Congo y Mekong, que 
albergan un tercio de la especies de peces de agua dulce 
del mundo (tabla 5.4)

La necesidad de recuperar los stocks poblacionales de 
algunas especies de peces migratorios ha llevado a la eli­
minación de presas que ya estaban obsoletas. En gene­
ral, los resultados de estas prácticas son positivos porque 
aunque el vaciamiento de la represa produce un impacto 
inicial al liberar gran cantidad de sedimentos, a mediano 
plazo se restablece a conectividad del río y los peces pue­
den retornar a las nacientes.

La construcción de lagunas artificiales sobre el cauce de 
arroyos tiene efectos similares a los reportados para los 
embalses, aunque en una menor escala, siendo el principal 
la destrucción del canal fluvial. En Argentina esta práctica 
está prohibida por la legislación, pero en algunas ocasio­
nes los dueños de los campos o los desarrolladores inmo­
biliarios se saltan la norma, lo que hace necesario realizar 
medidas de remediación posteriores como la construcción 
de un nuevo canal fluvial (Fig. 5.5). Es común que estas 
lagunas artificiales tengan formas intrincadas para permi­
tir un mayor número de propiedades sobre la ribera, pero 
este tipo de diseños reduce la longitud de desplazamiento 
del viento sobre las aguas, favoreciendo la formación de 
floraciones de cianobacterias tóxicas.

Cambios en el uso de suelo

En 1975, Hynes escribió que “en todos los aspectos, 
el valle gobierna al río”. Si bien Hynes consideró a la 
morfología, geología, vegetación y tipo de suelo como

Tabla 5.4.
Cantidad de especies presentes y número 
de represas establecidas o planeadas en 
las cuencas de los ríos Amazonas, Congo 
y Mekong (Winemiller et al 2016).

Amazonas Congo Mekong

Número total de especies 2320 1269 599

Número de especies endémicas 1488 846 213

Represas en operación o 416 51 371
construcción

Represas planeadas 334 13 98

Figura 5.5.
Construcción de una laguna artificial sobre 
un arroyo situado en las cercanías de 
Lujan (Buenos Aires) para un desarrollo 
inmobiliario. A) el curso original en 1972; B) 
el curso actual. Obsérvese la gran cantidad 
de sedimentos en suspensión que hay en 
las aguas y el nuevo canal fluvial construido 
por encima de la laguna (fotos: Instituto 
Geográfico Nacional y Google Earth).
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Figura 5.6.
Avance de los cultivos sobre 
las márgenes (A) y socavones 
formados por el ingreso 
del ganado (B) en arroyos 
pampeanos (fotos: A: Carolina 
Vilches; B: Claudia Feijoó).

factores determinantes de la estructura y funcionamien­
to de los sistemas fluviales, numerosos estudios poste­
riores demostraron la importancia del uso del suelo. El 
uso de suelo agrícola y ganadero sería el que produce 
el mayor impacto sobre ríos y arroyos (Fig. 5.6); sin em­
bargo, aunque el uso urbano generalmente representa 
un pequeño porcentaje de la cuenca, puede tener una 
influencia desproporcionadamente grande en relación 
a su cobertura (Alian 1995, 2004).

Agricultura y ganadería

Los arroyos de cuencas agrícolas suelen mantener una 
condición ecológica relativamente buena mientras que 
la superficie cultivada en la cuenca no sea grande (<30- 
40%, según Alian 2004) (Fig. 5.7). Sin embargo, la pre­
sión de las actividades agrícolas sobre los ecosistemas es 
cada vez mayor. Las tierras dedicadas a cultivos y pastu­
ras cubren actualmente el 40% de la superficie terrestre, 
constituyendo el bioma más extenso junto con los bos­
ques. La cantidad de recursos que insumen las activi­
dades agrícolas es enorme: la agricultura representa el 
85% del consumo global de agua, mientras que el uso 
de fertilizantes ha aumentado un 700% en los últimos 
40 años (Foley et al 2005). Desde mediados del siglo XX 

se ha cuadruplicado el flujo ambiental de fósforo, lo que 
ha reducido la disponibilidad de este elemento como fer­
tilizante y aumentado su precio. Pero, al mismo tiempo, 
más del 50% del fósforo aplicado se pierde por lavado y 
erosión, y llega por escorrentía a los ambientes acuáticos 
produciendo la eutroficación de las aguas (Elser y Ben- 
nett 2011).

Las prácticas agrícolas suelen traducirse en un incre­
mento de la carga de nutrientes y de sedimentos que 
ingresa en los arroyos (Herlihy et al 1998, Broussard y 
Turner 2009). En algunas ocasiones, la agricultura hace 
desaparecer a los cauces intermitentes de las cabeceras 
simplemente pasando por encima de ellos con el arado 
(Fig. 5.8), pero en otras impulsa el drenaje de humeda­
les y la canalización de ríos y arroyos para ganar tierras 
agrícolas. En algunas regiones, estas prácticas alcanzan 
proporciones alarmantes (véase, por ejemplo, Booman 
et al 2012). La expansión de la agricultura lleva al des­
plazamiento del ganado a zonas no aptas para cultivos, 
incluyendo las márgenes de los arroyos como ocurre en 
la región Pampeana. Los principales efectos del ingreso 
del ganado en los cursos fluviales son el aumento de los 
sedimentos en suspensión y de patógenos en el agua, y 
la degradación de la vegetación ribereña (O’Callaghan 
et al 2019). El modelo de intensificación agrícola que se

superficie agrícola (%)

Figura 5.7.
Relación entre la concentración 
de nitratos y el porcentaje de 
uso agrícola en la cuenca en 
23 arroyos de la provincia de 
Buenos Aires. Obsérvese que con 
una cobertura agrícola menor 
al 60%, las concentraciones 
de nitratos se mantienen 
relativamente bajas (< 2 mg/l) 
(modificado de Amuchástegui et 
al 2016).
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Figura 5.8.
Nacientes del arroyo Haras 
(Luján, Buenos Aires). En la 
parte superior de la imagen se 
pueden ver los trazos de la red 
de drenaje intermitente que 
ha sido barrida por el paso del 
arado. Aguas abajo, el curso es 
impactado por la construcción de 
lagunas en el cauce dentro de un 
barrio privado. Y unos kilómetros 
más abajo, el arroyo se termina 
de deteriorar por completo 
debido a la presencia de un 
basural a cielo abierto (imagen: 
Google Earth).

ha impuesto en las últimas décadas ha aumentado tam­
bién el uso de plaguicidas, que se duplicó entre 1990 y 
2017 (FAO 2020). En la región Pampeana, la presencia 
de plaguicidas ha sido detectada en aguas subterráneas 
y superficiales de toda la región (véase, por ejemplo, Pe- 
ruzzo et al 2008, Clavijo et al 2017, Vittori et al 2019).

Todas estas modificaciones asociadas a la agricultura y 
ganadería impactan sobre la biota a escala individual, 
poblacional y comunitaria. Los plaguicidas pueden 
afectar directamente a los individuos al aumentar la 
prevalencia de malformaciones y alteraciones genéticas 
(Agostini et al 2013; Fig. 5.9), mientras que a escala po- 
blacional alteran el crecimiento, metabolismo y la tasa 
de mortalidad (Sobrero et al 2008, Mugni et al 2010, 
Menéndez-Helman et al 2015, Agostini et al 2020; ver 
también Caja 5.1). Asimismo, se ha observado que la 
presencia de plaguicidas modifica la estructura de las 
comunidades acuáticas y disminuye la diversidad bio­
lógica (Pérez et al 2007, Solís et al 2019). El impacto de 
la ganadería sobre la abundancia y diversidad de orga­
nismos puede ser menor que el ocasionado por la agri­
cultura (Paredes del Puerto et al 2019), pero su efecto 

depende del tipo de prácticas que se aplican. Por ejem­
plo, los corrales de engorde de ganado (conocidos como 

feedlots), que actualmente están proliferando en la región 
Pampeana, producen efluentes con niveles de fósforo, 
nitrógeno y carbono que exceden largamente los límites 
para la descarga en aguas superficiales, además de apor­
tar bacterias fecales, antibióticos y otros contaminantes 
(García et al 2013).

En cuencas agrícolas suele observarse un aumento de la 
autotrofia del sistema debido a la mayor carga de nu­
trientes. Viches y colaboradores (2013) observaron que 
en arroyos agrícolas el biofilm epifitico (es decir, los mi­
croorganismos que crecen sobre plantas acuáticas) era 
más autotrófico, mientras que en arroyos ganaderos se 
observaba un incremento en la biomasa de organismos 
heterotrófos como las bacterias. Esto también se reflejaba 
en una composición taxonómica algal diferente en am­
bos tipos de arroyos. En comunidades bacterianas, se ha 
reportado un prevalencia de taxa adaptados a la eutrofi- 
cación y una disminución de la diversidad funcional en 
arroyos agrícolas respecto a arroyos que drenan cuencas 
boscosas o con humedales (Fasching et al 2020).

Figura 5.9.
En un estudio realizado en la 
región Pampeana, la prevalencia 
de malformaciones en 
poblaciones de anuros fue mayor 
en áreas cultivadas que en 
áreas de referencia (32% y 13%, 
respectivamente). Predominaron 
las malformaciones en los 
miembros, aunque también se 
observaron en los ojos (fotos: 
Gabriela Agostini).
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Figura 5.10.
Cuenca del arroyo Johnson en 
Portland (EEUU). Todos los 
afluentes de la margen derecha 
se perdieron debido al avance de 
la urbanización (modificado de 
Sonoda et al 2001).

Uso de suelo urbano

Los ecosistemas fluviales urbanos generalmente sufren 
un deterioro mayor que los agrícolas porque a los im­
pactos asociados a las modificaciones morfológicas y la 
contaminación difusa, se suman los ingresos puntuales 
de contaminantes y una perturbación más severa del 
hábitat ribereño.

La alteración de la hidrología y morfología de los cau­
ces fluviales es uno de los efectos más perniciosos de 
la urbanización. La canalización y rectificación de los 
cursos con el objetivo de controlar las inundaciones 
suele ser sustancial en zonas urbanas, llegando al en­
terramiento de largos tramos, especialmente en las ca- 
beceras4 (Han et al 2020; Fig. 5.10). En la ciudad de 
Baltimore, en Estados Unidos, el 66% de los arroyos 
están enterrados (Elmore y Kaushal 2008). La ciudad 
de Buenos Aires estaba atravesada por 11 arroyos, que 
a partir de 1879 comenzaron a ser rectificados, y que 
entre 1927 y 1954 fueron enterrados y entubados (Ci- 
veira 2019). La extensión de estas prácticas ha llevado 
a una suerte de “arqueología” fluvial. En diversas ciu­
dades, se han organizado grupos de investigadores y 
ciudadanos que “buscan” a los ríos y arroyos ocultos 
bajo el asfalto en un intento de revalorizar el rol de es­
tos ecosistemas en la construcción de los asentamien­
tos urbanos5.

4 Inwood y colaboradores (2005) lo plantearon de manera sucinta: 
“Headwater streams are disappearing from the landscape”.
5 El documental “Lost rivers” de la cineasta Caroline Bácle descri­
be este interesante fenómeno.
6 Los contaminantes emergentes son sustancias generalmente no 
monitoreadas y sobre las que no existe una legislación regulatoria, 
pero que representan un peligro potencial para la biota acuática. 
Incluyen productos de higiene personal, medicamentos, anticon-

Otro impacto característico en los arroyos urbanos es el 
ingreso de una gran variedad de contaminantes debido 
a descargas cloacales e industriales, incluyendo con­
taminantes emergentes6 (Mastrángelo et al 2019), que 

incrementan la conductividad y la abundancia bacte­
riana en las aguas. Todas estas modificaciones impactan 
directamente en las comunidades acuáticas. En arroyos 
pampeanos, se ha observado que en aún sitios con una 
urbanización moderada se produce un empobrecimiento 
de los ensambles de peces, con pérdida de la diversidad y 
persistencia de las especies más tolerantes a la contami­
nación (Paracampo et al 2020).

La eliminación de la vegetación arbórea ribereña en 
arroyos urbanos incrementa la temperatura y la ra­
diación solar que llega a la superficie del agua. Es­
tas alteraciones junto a la simplificación del hábitat 
acuático por la canalización o rectificación, afectan los 
procesos funcionales acuáticos como el metabolismo y 
la descomposición. En este sentido, se ha observado 
que los arroyos urbanos tienen una mayor producti­
vidad y menor capacidad para retener nutrientes que 
arroyos menos impactados (Meyer et al 2005, Bernot 
et al 2010).

Uso de suelo forestal

Existe abundante bibliografía sobre el impacto de la pér­
dida de la vegetación arbórea en arroyos de zonas bosco­
sas, pero los efectos de la forestación ribereña en arroyos 
de pradera han sido menos estudiados. La implantación 
de una arboleda exótica en las márgenes de arroyos pue­
de modificar la química del agua y alterar la estructura 
de las comunidades acuáticas. En arroyos pampeanos y 
de las Sierras de Córdoba, se ha reportado la disminu­
ción de la biomasa y diversidad de algas e invertebrados 
en los tramos forestados, además de cambios en las rela­
ciones tróficas (Vilches et al 2014, Cibils et al 2014, Cibils 
et al 2015, Márquez et al 2015). También se ha mencio­
nado una disminución de la retención de plaguicidas y 
un aumento de la escorrentía superficial en las riberas

ceptivos y drogas de consumo. Sus efectos sobre los organismos aún 
no se han dilucidado por completo, aunque las evidencias indican 
que pueden ser importantes. 

LOS ECOSISTEMAS FLUVIALES Y EL IMPACTO DE ACTIVIDADES HUMANAS 71



donde se han implantado árboles, lo que indica que la fo­
restación afecta los servicios ecosistémicos provistos por 
la zona ribereña (Giaccio et al 2016).

Importancia de la escala

Cuando se analiza la relación entre el uso de suelo 
y diversos atributos estructurales y funcionales de los 
ecosistemas fluviales es importante considerar la esca­
la de análisis. Es decir, si el uso de suelo se determi­
na en el tramo de estudio, la zona ribereña o toda la 
cuenca (Fig. 5.11).

En relación a la química del agua, algunos autores han 
hallado una mayor asociación de los niveles de nutrien­
tes con el uso de suelo local, que con el uso de suelo 
a mayor escala (Sonoda et al 2001, Amuchástegui et 
al 2016). Sin embargo, otros autores han encontrado 
una mejor relación entre la concentración de nutrien­
tes y el uso de suelo en la cuenca (Hunsaker y Levine 
1995, Alian et al 1997), mientras que para Gove y co­
laboradores (2001) se correlacionaron mejor las escalas 
intermedias. Finalmente, existen casos en que la rela­
ción entre uso de suelo y calidad del agua del arroyo no 
depende de la escala, sino de la disposición espacial o 
de la forma del área con cierto uso. Por ejemplo, puede 
ser importante la distancia del punto de muestreo a un 
determinado uso de suelo (King et al 2005) o en el caso 
de las riberas, puede tener un impacto mayor la longi­
tud de la franja ribereña con cierto uso que su ancho 
(Feld 2013).

Los legados del pasado

Algunos investigadores han hallado evidencias de que el 
uso de suelo que había décadas atrás puede influir en la 
condición actual de los ecosistemas fluviales. En un estu­
dio realizado en 24 arroyos de Estados Unidos, Harding 
y colaboradores (1998) observaron que el uso de suelo 

en los años '50 fue un mejor predictor de la diversidad 
actual de invertebrados que el uso de suelo en el presente. 
Otros autores, en cambio, han detectado una influencia 
mixta del uso de suelo actual y pasado sobre la quími­
ca del agua y las comunidades de peces e invertebrados 
(Maloney y Weller 2011).

Los legados del uso de suelo pasado pueden persistir 
pese a que transcurra mucho tiempo desde la elimina­
ción del impacto. En una cuenca en la que se imple- 
mentaron buenas prácticas agrícolas hace más de 40 
años, los descriptores de la comunidad de peces no se 
asociaron al uso de suelo actual, y la comunidad estuvo 
dominada por especies generalistas. Los autores con­
cluyeron que esta composición reflejaría el uso de suelo 
agrícola intensivo que se hizo antes de la introducción 
de una tecnología agrícola amigable con el ambiente 
(Quist y Schultz 2014).

Invasión de especies exóticas

Como especies exóticas introducidas se deben considerar 
no sólo a las especies que provienen de otra región, sino 
también a las especies nativas que han sido introducidas 
en localidades donde no estaban presentes (Alian 1995). 
La invasión de especies exóticas en ecosistemas acuáticos 
puede afectar la estructura de las redes tróficas, produ­
ciendo la extinción de especies locales y endémicas y re­
duciendo significativamente la biodiversidad. Además, la 
pérdida de una especie nativa puede llevar a extinciones 
secundarias; es decir, a la desaparición de otras especies 
que dependen de dicha especie para su supervivencia. 
Los mecanismos de la declinación de las especies loca­
les debido a la presencia de especies exóticas no son del 
todo claros. Entre ellos se han mencionado las alteracio­
nes del hábitat y de las redes tróficas, la introducción de 
enfermedades o parásitos, la hibridación, modificaciones 
espaciales, la depredación y cambios del uso del hábitat 
en las especies autóctonas (Alian y Flecker 1993).

zona ribereña tramo

• punto de muestreo

Figura 5.11.
Distintas escalas a las que se 
puede analizar el impacto del 
uso de suelo sobre el ecosistema 
fluvial (modificado de Alian 
2004).
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En el caso de los peces, hacia fines de los años ‘80 la 
FAO tenía documentada la introducción de 160 especies 
exóticas en 120 países, pero la tasa de introducción se 
ha acelerado en los últimos años. Alrededor del 10% de 
estas introducciones han sido accidentales (Alian 1995). 
Asimismo, debe tenerse en cuenta que algunas prácticas 
de manejo que se aplican en sistemas fluviales suelen 
agravar la situación, como ocurre en el caso de la inva­
sión de la acacia negra (Gleditsia triacanthos) en la ribera 
del río Luján (Riva et al 2019).

Contaminación

La contaminación de las aguas es quizás el impacto que 
más tempranamente se ha percibido como un problema 
relevante en los ambientes acuáticos. Entre los años ‘60 
y ‘70, con el reconocimiento del deterioro ambiental por 
parte de la sociedad, el tema de la contaminación acuá­
tica pasó a un primer plano, aunque existen registros del 
deterioro de las aguas corrientes por el vuelco de sustan­
cias contaminantes desde hacer siglos7.

7 En Argentina, la percepción del problema de la contaminación 
del Riachuelo viene de la época colonial, cuando se instalaron los 
primeros saladeros en sus márgenes.

8 La recuperación del río Támesis en la zona de Londres es una de 
esas historias con final feliz.

La contaminación acuática puede clasificarse según las 
sustancias involucradas, que a su vez ejercen efectos par­
ticulares sobre los ecosistemas fluviales:

a) Eutroficación: Es la contaminación que se produce por 
el ingreso de nutrientes (fósforo y nitrógeno) generalmen­
te de origen agrícola o cloacal, y que se traduce en un 
incremento de la biomasa algal y la turbidez. Es el pro­
blema más generalizado en pequeños arroyos.

b) Acidificación: Ocurre por el ingreso de ácidos fuertes 
aportados por la lluvia ácida o drenajes provenientes de 
la industria minera. Su efecto más importante es la dis­
minución del pH, que puede alterar el equilibrio buffer 
de las aguas y afectar la supervivencia y reproducción de 
la especies acuáticas (Hasler et al 2018).

c) Contaminación microbiana: generalmente está aso­
ciada al vuelco de efluentes cloacales o provenientes de 
curtiembres e industrias alimentarias, que reducen los 
niveles de oxígeno disuelto e incrementan la turbidez y 
los malos olores en las aguas. Las especies que no están 
adaptadas a estas condiciones suelen desaparecer del 
sistema.

d) Contaminación química: Usualmente es de origen 
industrial, y sus efectos dependen del contaminante ma- 
yoritario. En zonas fabriles, el vuelco simultáneo de di­
versas sustancias químicas puede dar lugar a fenómenos 

de sinergismo, en los que el efecto conjunto de dos o más 
contaminantes es más nocivo para la biota acuática que 
el efecto de cada contaminante individual.

e) Salinización: ocurre por el aumento de la concentra­
ción total de iones inorgánicos en las aguas, y es un fe­
nómeno que ha sido detectado recientemente a escala 
global. Entre los factores que incrementan la salinidad se 
han mencionado la irrigación y la elevación de las napas 
freáticas, la minería, el uso de sales para eliminar el hielo 
de las carreteras, la remoción de la vegetación natural, 
y los efluentes cloacales e industriales. Como las espe­
cies sólo pueden tolerar ciertos rangos de salinidad, la 
salinización afecta directamente a la biota acuática con 
impactos que van desde el organismo individual hasta 
todo el ecosistema (Cañedo-Arguelles et al 2013).

Una suposición extendida es que los sistemas fluviales que 
sufren procesos de contaminación persistentes no albergan 
vida acuática, lo que refuerza el mantenimiento del status quo 
y la inacción respecto a adoptar medidas de remediación y 
restauración. Pero los ríos contaminados no necesariamente 
están muertos, como lo demuestra el caso del río Matan­
za-Riachuelo, que carga con una larga historia de deterioro 
ambiental. En toda la cuenca se hallaron 20 especies de 
peces distribuidos en 10 familias y en la zona de la desembo­
cadura, que es la más contaminada, se hallaron 14 especies 
pertenecientes a 6 familias (Brancolini et al 2015). Cuando 
se implementan las medidas adecuadas, la recuperación de 
los ríos contaminados puede ser sorprendente8.

Cambio climático

Los ríos y arroyos son particularmente vulnerables al 
cambio climático porque están relativamente aislados, y 
físicamente embebidos en el paisaje terrestre (Woodward 
et al 2010a). En particular, los sistemas fluviales impac­
tados por las actividades humanas tienden a ser más sen­
sibles a la variación climática que las cuencas naturales 
(Ervinia et al 2019). Por otra parte, las especies más vul­
nerables al cambio climático serían las que están situadas 
en la parte superior de la cadena trófica (Woodward et 
al 2010b). Los efectos más directos del cambio climático 
son el incremento de la temperatura media global y la 
alteración del régimen de lluvias.

Es muy posible que el aumento de la temperatura pro­
duzca la extinción de las especies que viven en las cabe­
ceras, donde las temperaturas suelen ser menores que en 
el resto de la red fluvial. La desaparición de las especies 
podrá ocurrir por el efecto directo de la mayor tempera-
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tura o por la invasión de especies que viven aguas abajo y 
que irían a buscar refugio a las cabeceras. Por otra parte, 
como la temperatura es una variable clave en diferentes 
procesos biológicos, el cambio climático alterará el cre­
cimiento, metabolismo e historias de vida de los organis­
mos acuáticos. También se verán afectados procesos eco- 
sistémicos, a través de modificaciones en la vegetación 
ribereña y de la cuenca, y de una mayor tasa metabólica 
en las poblaciones microbianas. En este sentido, se espe­
ra un aumento del procesamiento y transformación de la 
materia orgánica y de los nutrientes (Alian 1995).

El cambio climático trae aparejado también cambios en la 
pluviosidad, que está aumentando en algunas regiones a la 
vez que disminuye en otras. Esto se traduce en alteraciones 
de la cantidad, momento y variabilidad de la lluvia, y en 
un aumento de la frecuencia y severidad de inundaciones 
y sequías (Strayer y Dudgeon 2010). Además, la respuesta 
del caudal a los eventos de lluvias es más repentina, incre­
mentándose rápidamente al inicio del evento y volviendo 
a las condiciones básales apenas éste finaliza (Grimm et 
al 2013). La celeridad con la que ocurren las crecientes 
en muchas ocasiones dificulta la implantación de medidas 
paliativas, especialmente cuando no existen planes de con­
tingencia, con el consiguiente costo en vidas humanas y 
bienes. Un triste ejemplo es la inundación que ocurrió en 
la ciudad de La Plata en abril de 2013, durante un evento 
excepcional en el que cayeron más 400 mm de agua en 4 
horas. Las zonas más inundadas coincidieron con los cur­
sos de agua que corren entubados por debajo de la ciudad, 
un nuevo recordatorio de la existencia de estos arroyos in­
visibles. El evento dejó como saldo 89 personas fallecidas 
según los reportes oficiales, aunque el número real podría 
ser mayor, además de considerables costos materiales. El 
avance de la urbanización sobre los humedales, que ac­
túan como reservorios naturales del exceso de agua duran­
te las crecientes, no hace más que empeorar esta situación.

Los cambios en el régimen de caudal como consecuencia 
del cambio climático afectarán distintos aspectos de la 
estructura física y hábitats fluviales. Asimismo, la altera­
ción de las etapas de sequía y crecientes, tanto estacional 
como en intensidad, puede modificar la estructura de las 
redes tróficas, y en definitiva reducir la calidad ecológica 
de los cursos de agua (Alian 1995).

CAJA 5.1.
IMPACTO DE AGROQUÍMICOS
EN ARROYOS PAMPEANOS
Marina Arias, Hernán Mugni y Carlos Bonetto 

tualidad el cultivo más importante, ocupando aproxima­
damente la mitad de la superficie total cultivada. La soja 
reemplazó parcialmente los cultivos tradicionales, trigo y 
maíz, y fundamentalmente a la actividad ganadera, que 
se concentró en sistemas productivos intensivos (feedlots) 
o se trasladó a zonas antes consideradas marginales. La 
disponibilidad de variedades de ciclo corto permitió rea­
lizar dos cosechas en el mismo año, trigo seguido de soja 
“de segunda”. La soja transgénica es resistente al her­
bicida glifosato y se utiliza conjuntamente con éste. El 
modelo productivo hegemónico consiste en la utilización 
de soja transgénica, barbecho químico, siembra directa 
y elevada aplicación de agroquímicos. En consecuencia, 
en Argentina el consumo de plaguicidas se incrementó 
de 39 millones de kg/l en 1991 (Pengue 2000) a 336 mi­
llones de kg/l en 2011 (CASAFE 2013), y continuó au­
mentando hasta el presente. Esta aplicación masiva de 
productos tóxicos a escala regional representa un ries­
go para la biota. Nuestro grupo de trabajo ha realizado 
diversas investigaciones para evaluar el impacto de los 
agroquímicos en ambientes acuáticos adyacentes a los 
cultivos en la región Pampeana.

En varios arroyos de zonas intensamente cultivadas, he­
mos registrado la presencia de diversos plaguicidas (endo- 
sulfán, cipermetrina y clopirifos) en agua y sedimentos en 
suspensión luego de lluvias que ocurrieron hasta aproxi­
madamente un mes después de su aplicación en los culti­
vos adyacentes (Jergentz et al 2004, 2005). Se ha detecta­
do la presencia de plaguicidas tanto en el agua del arroyo 
como en el agua de escorrentía superficial. El ingreso de 
estos pesticidas afectó las comunidades de invertebrados 
residentes en los arroyos, en las que se observó la desa­
parición o drástica reducción en la densidad de algunas 
especies. Sin embargo, en uno de los arroyos que presen­
taba un humedal ribereño cubierto por abundante vege­
tación acuática (principalmente totora - Typha latifolia), no 
se registró la presencia de plaguicidas ni una disminución 
de la riqueza o densidad de invertebrados luego de las llu­
vias. Estos estudios demostraron la ocurrencia de pulsos 
de toxicidad en coincidencia con las lluvias en arroyos de 
cuencas agrícolas y el efecto atenuador de los humedales 
ribereños. Los pesticidas ingresan a los arroyos por esco- 
rrentía superficial durante los eventos de lluvia. Algunos, 
como el glifosato, pueden detectarse mayormente disuel­
tos en el agua. Sin embargo, la mayoría son hidrofóbicos 
(por ejemplo, cipermetrina, clorpirifos y endosulfan), y se 
los suele encontrar en mayor proporción en los sedimentos 
suspendidos, en ocasiones en concentraciones elevadas.

Ensayos realizados con el anfípodo Hyalella curvispina, 
componente típico de la fauna en los arroyos pampea­
nos, han mostrado una mortalidad del 100% de los in­
dividuos en agua de escorrentía superficial de eventos de 
lluvia que ocurrieron hasta aproximadamente 30 días 
luego de la aplicación de plaguicidas en el cultivo (Mug- 
ni et al 2011). Los insecticidas aplicados, por ser hidro-
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La producción agropecuaria en Argentina se ha intensifi­
cado en las últimas décadas. Desde su introducción en el 
mercado en 1996, la producción de soja transgénica ha 
aumentado sostenidamente hasta representar en la ac-



Figura C5.1.1.
Simulación de eventos de lluvia para 
estudiar la toxicidad en la escorrentía 
posterior a la aplicación de insecticidas 
en un cultivo experimental de soja. A) 
aplicación temprana con la siembra, 
y B) aplicación posterior durante el 
periodo de crecimiento (fotos: Carlos 
Bonetto).

fóbicos, tienen una mayor persistencia en el suelo, y la 
mortalidad de H. curvispina expuesta a muestras de suelo 
excedió los 30 días posteriores a las aplicaciones.

En otro conjunto de experimentos, hemos analizado la 
persistencia de diversos pesticidas (clorpirifos, ciperme- 
trina y endosulfán) en un campo experimental de soja, 
simulando sucesivos eventos de lluvia con un equipo de 
riego por aspersión con posterioridad a las aplicaciones 
(Mugni et al 2012, Paracampo et al 2012) (Fig. C5.1.1). 
En todas las simulaciones, se observó que la concentra­
ción de pesticidas en el agua de escorrentía fue máxima 
inmediatamente después de las aplicaciones, disminu­
yendo exponencialmente en las simulaciones posteriores. 
Consistentemente, la toxicidad fue también máxima en 
la primera escorrentía posterior a la aplicación, generan­
do el 100% de mortalidad para H. curvispina. La persis­
tencia de la toxicidad de los tres insecticidas ensayados 
para H. curvispina fue muy similar a los estudios anterio­
res, y se prolongó un mes durante el periodo de creci­
miento del cultivo. La persistencia de la toxicidad en el 
agua de escorrentía para H. curvispina y el pez Cnesterodon 
decemmaculatus, otra especie típica de arroyos pampeanos, 
fue mayor en las aplicaciones que se realizaron hacia el 
final del ciclo de crecimiento de la soja, pudiéndose pro­
longar hasta 140 días luego la aplicación. Esto se explica­
ría porque hacia el final del cultivo (abril), la temperatura 
y la irradiación son menores y la perdida foliar del cul­
tivo genera un mantillo orgánico donde los pesticidas se 
adsorben, disminuyendo la degradación y aumentando 
su persistencia. En el caso particular del endosulfán, la 
toxicidad para peces persistió varios meses con posterio­
ridad a las aplicaciones. Este plaguicida fue prohibido en 
2013, pero aún se sigue registrando en sedimentos de los 
arroyos pampeanos. Estos estudios confirmaron que las 
aplicaciones de insecticidas en los cultivos producen to­
xicidad para la fauna acuática y que la persistencia varía 
según el tipo de pesticida, la especie considerada y las 
condiciones ambientales.

Con posterioridad se estudiaron los sedimentos de 54 
arroyos de cuencas con cultivo de soja en Argentina, Pa­
raguay y Brasil. Se determinó la presencia de pesticidas 
en todos los arroyos, siendo los más abundantes clorpiri- 
fos, cipermetrina, Á-cyhalotrina y endosulfán (Hunt et al 

2016). Todas las muestras en que las concentraciones de 
insecticidas determinadas en los sedimentos superaron la 
dosis letal para el anfípodo Hyalella azteca correspondie­
ron a sitios donde el ancho de la franja entre el cultivo y 
el arroyo resultó menor a 20 m, resaltando la importan­
cia de dejar una zona de vegetación espontánea y sin cul­
tivar entre los cultivos y los arroyos. Nuestros resultados 
muestran la presencia generalizada de pesticidas en los 
arroyos de cuencas agrícolas, como así también la impor­
tancia de mantener una zona ribereña con vegetación 
natural adyacente a los arroyos para atenuar el impacto 
de los agroquímicos.

Como se comentó anteriormente, la toxicidad en la es- 
correntía es máxima en la primera lluvia posterior a la 
aplicación, generando el 100% de mortalidad para H. 
curvispina, y disminuyendo con posterioridad. Pero, ¿es 
posible que haya efectos sobre la fauna acuática cuan­
do la toxicidad disminuye por debajo de la letalidad? Se 
demostró que la exposición a pulsos breves y subletales 
de plaguicidas, del mismo orden de magnitud que las 
concentraciones observadas en muestras ambientales, 
también tiene efecto. Por ejemplo, en experimentos de 
laboratorio se ha observado que la exposición del cladó- 
cero Simocephalus vetulus (pulga de agua) a concentraciones 
subletales de cipermetrina disminuye la alimentación, la 
reproducción y la tasa de crecimiento poblacional (Arias 
et al 2020a). De acuerdo a este resultado, cabría espe­
rar que la aplicación repetida de plaguicidas resulte en 
la desaparición o menor densidad de esta especie y de 
otras especies sensibles en arroyos de cuencas agrícolas. 
Estos resultados sugieren que el impacto de la agricultura 
intensiva pude detectarse cuando se considera la compo­
sición de las comunidades acuáticas en arroyos con dis­
tinto uso de suelo en sus cuencas. En cuencas agrícolas 
u hortícolas de la zona de Magdalena-La Plata (Buenos 
Aires) se ha observado una disminución de la abundan­
cia o la desaparición de los taxa de invertebrados más 
sensibles, que suelen predominar en arroyos de áreas ga­
naderas y de una reserva de la biosfera (Parque Costero 
Sur) cercanos, como así también el aumento de los taxa 
más tolerantes (Solís et al 2018, Arias et al 2020b). La 
composición de los ensambles de peces también registró 
una menor riqueza de especies en los arroyos hortícolas 
(Paredes del Puerto et al 2020).
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En síntesis, nuestros trabajos muestran que los arroyos 
pampeanos de cuencas agrícolas y hortícolas están con­
taminados por pesticidas. Los pesticidas ingresan a los 
arroyos en coincidencia con los eventos de escorrentía 
superficial posteriores a las aplicaciones en los cultivos, 
y producen pulsos de toxicidad para la fauna residente 
cuyo resultado es una biota ruderal, deteriorada, con 
menor riqueza específica, y abundancia y prevalencia de 
especies tolerantes a la contaminación. Los humedales 
ribereños y las franjas de vegetación entre el cultivo y el 
borde del arroyo contribuyen a atenuar el transporte y 
efecto de los pesticidas. Con frecuencia, estos ambientes 
son drenados por los productores para aumentar la su­
perficie de cultivo. Esta práctica debe ser evitada, y los 
humedales deben ser preservados y restaurados para ate­
nuar el efecto de la contaminación por pesticidas en los 
arroyos agrícolas pampeanos.
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6
LA CALIDAD 
ECOLÓGICA DE LOS 
ECOSISTEMAS 
FLUVIALES
Claudia Feijoó

Cuando la única herramienta que uno tiene 
es un martillo, tiende a ver 

cada problema como un clavo.

Abraham Maslow

Como se ha mencionado en los anteriores capítulos, los 
arroyos y ríos reciben diversos impactos ocasionados 
por las actividades humanas que alteran su estructura y 
funcionamiento. Para revertir esta situación, es necesa­
rio emprender acciones para la restauración de los am­
bientes fluviales deteriorados. Pero el establecimiento de 
estrategias de mitigación o recuperación requiere definir 
qué es un ecosistema fluvial “sano” o con buena calidad 
ecológica. Es decir, ¿cuál es el modelo de arroyo o río 
al que queremos llegar o, si no es posible, acercarnos? 
¿Cómo definimos ese modelo?

Por lo tanto, el punto de partida de cualquier proyec­
to de conservación, manejo o restauración es definir la 
buena calidad ecológica del arroyo o río. Sin embargo, 
y como veremos a continuación, el término encierra una 
complejidad mayor de la que parece inicialmente, lo que 
puede llevar a errores en la toma de decisiones.

¿CÓMO DEFINIR LA CALIDAD ECOLÓGICA?

En los últimos años, han surgido una serie de términos 
para caracterizar el status de los ecosistemas en térmi­
nos ecológicos. Así, se ha hablado de calidad ecológica, 
salud del ecosistema, integridad biológica e integridad 
ecológica (Tabla 6.1). El término calidad ecológica se ori­
ginó en la legislación europea y en general no es muy 
usado en la literatura científica, a menos que se cite la 
Directiva Marco del Agua de la Unión Europea. Remite 

a un estado de referencia de los cuerpos de agua al que 
se quiere retornar en sistemas perturbados por las ac­
tividades humanas. La definición de salud del ecosistema, 
o salud del arroyo o río según algunos autores (Meyer 
1997, Vugteveen et al 2006), surge como una metáfora 
de la idea de salud de los organismos y es muy utilizada 
por su valor intuitivo. Este concepto excede el ámbi­
to puramente ecológico para incorporar la dimensión 
social, al reconocer la capacidad que tienen los ecosis­
temas para brindar servicios y el rol de la gobernanza 
para sostenerlos (Vollmer et al 2018). Sin embargo, al­
gunos autores han considerado que el término salud es 
inadecuado para aplicar en ecosistemas, porque no es 
una propiedad ecológica o porque la idea de salud de 
los organismos supone principios diferentes a los aplica­
bles a un ecosistema (Karr 1999). La definición de salud 
del ecosistema implica también el mantenimiento de la 
estructura y función de un río o arroyo en el tiempo y 
en el espacio (es decir, su sustentabilidad), y describe un 
“estado preferido” en sitios modificados por la activi­
dad humana (Wells 2005, Rocha et al 2020).

El término integridad se aplica a las condiciones que sos­
tienen una biota que es producto de procesos evolutivos 
y biogeográficos, con mínima influencia de la sociedad 
moderna. Se ha usado tanto en poblaciones (integridad 
hiológica) como en ecosistemas (integridad ecológica) (Karr 
1999, Westra et al 2000). La habilidad de un ecosistema 
para mantener su evolución natural sin ser afectado por 
la influencia humana, sería entonces descripta por la in­
tegridad ecológica (Karr 1999).
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Definición ReferenciasTérmino

calidad ecológica Existe una buena calidad ecológica 
cuando los indicadores biológicos de 
los ecosistemas acuáticos muestran 
poca diferencia con los de ambientes 
no disturbados.

European Water
Framework Directive
2000

salud del Un arroyo sano es un ecosistema Meyer 1997
ecosistema sustentable y resiliente, que mantiene 

su estructura y función ecológica 
en el tiempo, mientras cumple con 
las necesidades y expectativas de la 
comunidad.

Un ecosistema es sano si es activo y 
mantiene su organización y autonomía 
en el tiempo, y si es resiliente al stress.

Haskell et al 1992

Habilidad del ecosistema de mantener 
su función ecológica, biodiversidad y 
provisión de servicios ecosistémicos.

Hipsey et al 2015

Habilidad de los ecosistemas acuáticos 
para brindar beneficios y servicios 
ecosistémicos, sustentabilidad y 
equidad, a través de un manejo y 
gobernanza efectivas.

Vollmer et al 2018

integridad Poblaciones nativas que presentan la Angermeier y Karr
biológica variedad y la abundancia históricas, 

y que interactúan en comunidades 
bióticas naturales estructuradas.

1994

integridad Habilidad de un ecosistema para Westra et al 2000
ecológica continuar su camino natural de 

evolución, su transición normal en el 
tiempo, y su recuperación sucesional 
de las perturbaciones.

Tabla 6.1.
Términos utilizados para definir 
el status de los ecosistemas en 
términos ecológicos.

Algunos autores han utilizado salud del ecosistema e inte­
gridad ecológica como términos intercambiables, porque 
ambos describen una condición actual, o una visión a cor­
to plazo, de cómo está compuesto y de cómo funciona el 
ecosistema. Sin embargo, el término salud del ecosistema 
se referiría más a una situación que requiere la aplicación 
de medidas correctivas para satisfacer una demanda social. 
En ese sentido, es un término adecuado para llamar la 
atención sobre la problemática ecológica y convencer a las 
agencias y al público en general de actuar en consecuencia. 
En cambio, el término integridad se emplearía para refe­
rirse a ecosistemas prístinos o poco alterados. Así, algunos 
sitios podrían no tener integridad en un sentido evolutivo, 
pero ser considerados “sanos” (Rocha et al 2020).

En todo caso, el concepto de calidad ecológica o sus va­
riantes está en construcción, y en ellos se están incor­

porando no sólo aspectos relacionados con la estructura 
biótica, sino también con la valoración de los procesos 
funcionales de ecosistemas fluviales y la calidad de los 
servicios que éstos proveen.

ÍNDICES PARA MEDIR
LA CALIDAD ECOLÓGICA

Se han propuesto distintos tipos de índices para valorar 
la calidad ecológica, considerando los diferentes paráme­
tros que caracterizan a los ecosistemas fluviales (Tabla 
6.2). A los índices tradicionales, en los últimos años se 
han sumado índices definidos por múltiples parámetros 
o que consideran la dimensión social. Incluso existen ín­
dices provenientes del campo de la paleolimnología que
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índices Valoración Ejemplos Referencias

Físico-químicos Parámetros físico- ICAP (Índice de Calidad de Aguas Basílico et al 2015
químicos Pampeanas)

WQI (Water Quality Index) Vugteveen et al 2006

Hidrológicos Caudales 
ambientales

ACA 2006a

Régimen hidrológico IHA (Índice de Alteración Hidrológica) ACA 2006a

Conectividad fluvial ICF (Índice de Conectividad Fluvial) ACA 2006a

Caudal actual vs 
histórico

Magnitud, frecuencia, variabilidad, etc. Sengupta et al 2018

Morfológicos Canal principal IHF (Índice de Hábitat Fluvial) ACA 2006a

RHS (River Habitat Survey) Environment Agency England

USHI (Urban Stream Habitat Index) Cochero et al 2016

QBR (Índice de Calidad de Bosque Ribereño) Munné et al 2003

Zona ribereña IVF (Índice de Vegetación Fluvial) ACA 2006a

ICR (Índice de Calidad de Riberas) Feijoó et al 2012

ICRP (Índice de Calidad de Riberas 
Pampeanas)

Basílico et al 2015

Biológicos Sensibilidad de Fitoplancton: Qr (Phytoplankton Frau et al 2019
la comunidad Assemblage Index)
(bioindicadores) Diatomeas: IPS (Índice de sensibilidad a la ACA 2006b

polución)

IDP (Índice de Diatomeas
Pampeanas)

Gómez y Licursi 2001

Macrófitas: Indice de Macrófitas (IM) ACA 2006b

RMI (River Macrophyte Index) Kuhar et al 2011

Invertebrados: Riqueza de familias ACA 2006b

BMWP Logan 2001

RIVPACS Logan 2001

IBPAMP (Biotic Index for 
Pampean Rivers)

Rodrigues Capítulo et al 2001

EPT Barbour et al 1996

Peces: IBI (Index of Biotic Integrity) Karr et al 1986

Riqueza de especies Vugteveen et al 2006

Umbrales TITAN King y Baker 2010

SiZER Clements et al 2010

Redes tróficas Conectividad, longitud de la cadena, etc. Jackson et al 2016

Marcadores 
moleculares (ARN y 
ADN)

Diversidad, características de la red trófica Jackson et al 2016
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Tabla 6.2.
Tipos de índices usados para medir la calidad ecológica.

índices Valoración Ejemplos Referencias

Funcionales Espirales de nutrientes

Descomposición

Metabolismo (productividad y respiración)

Isótopos estables

FCI (Functional Capacity Index)

Grimm et al 2005

Jackson et al 2016

Giling et al 2013

Bunn et al 1999 

Bercowitz et al 2014

Multipara- 
métricos

Diversos parámetros Threat indices Fore et al 2014

Socio-ecológicos FHI (Freshwater Health Index) Vollmer et al 2018

permiten caracterizar el status ecológico de los cuerpos 
de agua en el pasado (ver Caja 6.1). Los índices pueden 
utilizarse no sólo para describir la calidad de un sitio, 
sino también para evaluar el resultado de acciones de 
manejo y restauración en arroyos y ríos impactados.

Los primeros índices que se propusieron incluyeron di­
versos indicadores físico-químicos de calidad del agua, 
como el pH o la demanda biológica de oxígeno, y fueron 
desarrollados con el objetivo de evaluar la contamina­
ción química (Tabla 6.2). Sin embargo, mostraron ser 
limitados para caracterizar ambientes que sufrían otro 
tipo de stress, como la reducción del caudal debida a la 
extracción de agua para irrigación. En los sistemas flu­
viales se considera que la variable clave es el caudal, por 
lo que también se desarrollaron una serie de índices para 
monitorear cambios en la magnitud y régimen natural 
de caudal, y en la conectividad fluvial. En zonas áridas, 
donde puede haber una extracción excesiva de agua para 
uso humano, también se suele controlar la desviación de 
los caudales observados de los caudales ambientales y de 
mantenimiento estimados (ver tabla 5.3; ACA 2006a).

Por otra parte, los índices morfológicos se han elabora­
do para evaluar los cambios en la estructura del canal 
fluvial, la alteración de los hábitats y la calidad de las 
riberas. Algunos de ellos valoran también el estado de la 
vegetación acuática y ribereña.

Los índices biológicos se han desarrollado porque, a dife­
rencia de los índices físico-químicos, ofrecen no sólo una 
“foto” del estado actual del arroyo o río, sino también la 
historia de impactos relativamente recientes que ha sufri­
do el ecosistema, y que han alterado la diversidad fluvial y 
la estructura de las redes tróficas acuáticas (Domínguez et 
al 2020). La primera aproximación fue el uso de los orga­

nismos acuáticos como bioindicadores; es decir, utilizar la 
sensibilidad de los organismos al impacto ambiental para 
cuantificar la calidad ecológica fluvial. La diferencia en­
tre la estructura de cierta comunidad en un sitio respecto 
a la que se observa en otro sistema similar pero prístino, 
permite cuantificar cuanto se “aparta” el sitio de estudio 
de las condiciones “ideales”. Se han desarrollado índices 
usando diversas comunidades acuáticas e indicadores eco­
lógicos (como riqueza, biodiversidad e índices de calidad 
biótica) (Tabla 6.2), y se los ha adecuado a los diferentes ti­
pos de ecosistemas acuáticos. La bibliografía sobre el tema 
es abundante (para la Argentina, se recomienda consultar 
Domínguez et al 2020), pero generalmente se ha centrado 
en los invertebrados (ver Caja 6.2).

Dentro de los índices biológicos, otra aproximación es 
identificar los umbrales ecológicos; es decir, puntos en el 
gradiente de un estresor ambiental donde las comunidades 
biológicas (o todo el ecosistema) experimentan un cambio 
abrupto de sus propiedades (Wagenhoff' et al 2017). Lo 
que se pretende es identificar valores críticos de las varia­
bles ambientales (por ejemplo, la concentración de fósforo 
disuelto o el porcentaje de un determinado uso de suelo 
en la cuenca), que producen un cambio sustancial en los 
indicadores biológicos y funcionales de calidad del ecosis­
tema (Dodds et al 2010, King y Baker 2010). Entre estas 
herramientas se incluyen métodos como TITAN y SiZer, 
que permiten identificar umbrales ecológicos de cambio 
de la composición taxonómica de las comunidades de in­
vertebrados (Clements et al 2010, King y Baker 2010).

Recientemente, se han propuesto indicadores que con­
sideran la modificación en las propiedades de las redes 
tróficas acuáticas (como la longitud de las cadena y la 
conectividad) en respuesta al impacto ambiental (O’Gor- 
man et al 2012). Esta aproximación sería particularmen­
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te útil cuando los impactos de múltiples estresores sólo se 
manifiestan en las redes tróficas (Jackson et al 2016). Los 
índices pueden ser calculados a partir de datos de campo 
o del uso de marcadores moleculares, particularmente 
los ácidos nucleicos (ADN o ARN). El ADN ambiental 
es ubicuo en los ecosistemas dado que se origina en la ex­
creción y la pérdida de células de los organismos, y per­
mite monitorear las especies en cualquier sitio de manera 
no invasiva. La ventaja de los marcadores moleculares es 
que se puede estimar la biodiversidad y resolver las redes 
tróficas sin tener un conocimiento previo del ecosistema 
o de las especies presentes (Jackson et al 2016). Estos 
nuevos métodos son más holísticos que los tradicionales, 
pero se encuentran aún en una etapa temprana de desa­
rrollo como herramientas de monitoreo.

Otros índices se centran en los aspectos funcionales del 
ecosistema fluvial, como son el procesamiento de nu­
trientes (Grimm et al 2005), la tasa de descomposición de 
la materia orgánica (Jackson et al 2016), y procesos me- 
tabólicos como la productividad y la respiración (Bunn 
et al 1999, Giling et al 2013). En la revisión realizada 
por Verdonschot y van der Lee (2020) se puede encon­
trar un listado de estudios que aplicaron estos índices, 
discriminados según el grupo biológico implicado. Por 
otra parte, algunos autores han propuesto también el uso 
de isótopos estables para rastrear el origen de las fuen­
tes de materia orgánica que utilizan las redes tróficas 
acuáticas, de manera de caracterizar el ciclo de carbono 
(Bunn et al 1999). Finalmente, Berkowitz y colaborado­
res (2014) han elaborado un índice de funcionamiento 
de los arroyos (FCI) en el que no se miden las variables 
de interés directamente, sino que se usan variables susti- 
tutas (o proxies, en inglés) para investigar la alteración de 
la función biogeoquímica de arroyos, como el ingreso y 
procesamiento de nutrientes y la descomposición.

La mayoría de los índices de calidad ecológica han ana­
lizado un determinado aspecto de la estructura y fun­
cionamiento de los ecosistemas fluviales, y no ofrecen 
una herramienta para la evaluación completa del eco­
sistema. Por eso, algunos autores han propuesto índices 
que consideran diversos parámetros a fin de integrar las 
múltiples dimensiones que caracterizan a los ecosistemas 
complejos. Por ejemplo, Fore y colaboradores (2014) de­
sarrollaron un conjunto de índices de riesgo para que 
las agencias ambientales identifiquen tramos de arroyos 
agrícolas que requieran la implementación de prácticas 
de conservación. Para ello consideraron varios paráme­
tros que se evalúan simultáneamente como el uso de 
suelo, fuentes puntuales de contaminación, presencia de 
canalizaciones, densidad poblacional e infraestructura, 
entre otros.

El reconocimiento de las cuencas fluviales como sistemas 
socio-ecológicos (algo que está implícito en la definición 
de salud del ecosistema) ha abierto la puerta a una nueva 

generación de índices que asocian la función ecológica 
con la provisión de beneficios ecosistémicos. En este sen­
tido, Vollmer y colaboradores (2018) han propuesto una 
herramienta denominada Freshwater Health Index (FHI) 
que integra la salud del ecosistema con los servicios eco- 
sistémicos que provee y su gobernanza por los actores 
sociales (gestores y sociedad en general). El FHI usa una 
variedad de indicadores que pueden ser aplicados a esca­
la de cuenca y en un amplio rango de contextos.

Y ENTONCES, ¿QUÉ ÍNDICES 
SE DEBERÍAN APLICAR?

Ante la multitud de opciones para medir la calidad eco­
lógica, el lector puede sentirse un tanto perdido y no sa­
ber por dónde comenzar. Lamentablemente, no hay una 
respuesta única en este sentido, aunque es posible rea­
lizar algunas recomendaciones generales. En principio, 
la selección del método dependerá del conocimiento del 
ecosistema, de la capacidad técnica y medios del grupo 
de trabajo que lo aplicará, y de la naturaleza del impacto 
que recibe el arroyo o río en estudio. El uso de índices 
físico-químicos es recomendable cuando existen vuelcos 
puntuales de efluentes, pero no aportan mucha infor­
mación en un arroyo canalizado pero no contaminado. 
En este caso, es más recomendable utilizar un índice 
morfológico o hidrológico. Algunas de las herramientas 
que mencionamos resultan sumamente atractivas, pero 
su implementación requiere un conocimiento técnico y 
equipamiento que no está al alcance de todos (cuidado 
con el efecto glamowPp Es mejor aplicar un método que 
sea relativamente sencillo y económico (como algunos 
bioindicadores), que uno complejo que no se maneje 
adecuadamente y cuyos resultados sean difíciles de inter­
pretar. Pero cualquiera sea la herramienta que se utilice, 
siempre es necesario conocer sus alcances y sus limitacio­
nes para realizar una evaluación correcta.

Para las agencias ambientales, el establecimiento de re­
des de monitoreo puede resultar una tarea ardua, espe­
cialmente cuando no existe una tradición en el registro 
ambiental. Sin embargo, la interacción con universida­
des y grupos de investigación locales, que suelen contar 
con mucha información al respecto, puede facilitar la 
implementación de índices de calidad para el monito- 
reo fluvial (Rocha et al 2020). En ese sentido, el proyecto 
REM.AQUA en Argentina, que depende del Ministerio 
de Ambiente y Desarrollo Sostenible, ha significado un 
avance sustancial en la integración del conocimiento 
científico y la gestión de los recursos acuáticos.

Otro aspecto a resaltar es que siempre resulta conve­
niente combinar el uso de diferentes tipos de índices (por 
ejemplo, uno o varios biológicos con uno funcional) para 
asegurarse una visión más completa del estado del ecosis­
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tema (Domínguez y Giorgi 2020, Verdonschot y van der 
Lee 2020). Como ya hemos mencionado, la presencia 
de múltiples estresores, que es la condición usual en los 
sistemas fluviales en la actualidad, puede ser detectable 
con un tipo de índice pero no con otro. La complejidad 
inherente de los ecosistemas los vuelve elusivos a los in­
tentos que realizamos los científicos para caracterizarlos, 
y nos obliga a aproximarnos a ellos por múltiples vías 
para comprenderlos.

Por último, para evaluar la salud o integridad de un arro­
yo o río siempre debemos tener un ecosistema de referen­
cia con buena calidad ecológica para realizar la compa­
ración. Muchos biomas han sido fuertemente alterados, 
y en muchos casos ya casi no existen ecosistemas fluviales 
prístinos que nos sirvan de guía o nivel de base regional. 
Como veremos más adelante, determinar el estado de 
referencia no es una cuestión trivial en un mundo donde 
las actividades humanas avanzan cada vez más sobre los 
ecosistemas naturales.

CAJA 6.1.
LA PALEOLIMNOLOGÍA COMO 
HERRAMIENTA DE IDENTIFICACIÓN DE 
PROCESOS ECOLÓGICOS Y SUS FORZANTES 
Y DE DIAGNÓSTICO DE LA EFICACIA
DE LA RESTAURACIÓN DE LAGOS
María de los Ángeles González Sagrario

Los ecosistemas acuáticos continentales (lagos, lagu- 
ñas, embalses y ríos) representan sólo el 0,26 por ciento 
del agua del planeta; sin embargo, son los ecosistemas 
más alterados de la Tierra. Las modificaciones o alte­
raciones que experimentaron los sistemas acuáticos han 
sido provocadas por forzantes naturales, como el cam­
bio climático, y antrópicos e incluyen transformaciones 
muy diversas que impactan sobre distintos aspectos de 
su funcionamiento. Así el cambio climático, mediante 
el incremento de la temperatura y las variaciones en las 
precipitaciones a nivel local a corto y largo plazo, afecta 
la evapotranspiración, el régimen térmico de los lagos 
y su nivel, y el caudal de ríos. Las actividades humanas 
orientadas a la extracción de agua y las obras hidráulicas 
y de represamiento han modificado el caudal y régimen 
natural de inundaciones de los ríos y el nivel de los lagos 
afectando sus flujos geoquímicos, generando la pérdida 
de hábitats y servicios ecosistémicos, alterando la captura 
de carbono e induciendo la emergencia y dispersión de 
enfermedades (Carpenter et al 2011). A su vez, las activi­
dades asociadas al uso de la tierra como agricultura y ur­
banizaciones, han alterado el paisaje y el flujo de la mate­
ria orgánica, los nutrientes y la energía entre los sistemas 
acuáticos y el terrestre. El escurrimiento y lixiviado de los 
suelos cultivados ha contribuido al aumento de la materia 

orgánica que reciben los sistemas acuáticos, y a la con­
taminación difusa por compuestos químicos y nutrientes 
esenciales como el fósforo y el nitrógeno (Carpenter et al 
2011). La eutroficación de un lago es un proceso gradual. 
Sin embargo (y paradójicamente) consiste en un cambio 
abrupto del ecosistema conocido como cambio de régimen. 
Esto último implica que el funcionamiento, la estructura 
y dinámica de un ecosistema y sus mecanismos de auto­
rregulación se reconfiguran, pasando de un estado o ré­
gimen particular, por ejemplo mesotrófico, a uno nuevo 
y distinto que es eutrófico (Carpenter 2003). Debido a la 
resiliencia y la “memoria ecológica” (representada por 
el banco de semillas, propágulos y formas de resistencia 
en el sedimento) que tienen los lagos pueden transcurrir 
muchos años, desde décadas hasta centurias, para que un 
cambio de régimen ocurra. Por dicho motivo, el registro 
sedimentario de los lagos puede servir como un archivo 
de información para detectar los cambios y alteraciones 
que ocurrieron a lo largo de distintas escalas temporales 
(décadas a milenios), y establecer los forzantes naturales y 
antrópicos involucrados en dichos cambios. Los estudios 
paleolimnológicos permiten reconstruir la historia am­
biental de los ecosistemas acuáticos a partir de distintos 
indicadores geoquímicos, y de restos fósiles y subfósiles 
de diversos tipos de organismos (pigmentos fotosintéti- 
eos, diatomeas, restos de cladóceros, ostrácodos, insectos, 
peces, macrófitas, entre otros) presentes en el registro se­
dimentario. Además, la Paleolimnología permite identifi­
car: a) las condiciones de referencia de los sistemas previo 
al impacto antrópico u otro forzante, b) el estado de los 
lagos y humedales previo y luego de aplicar medidas de 
restauración, c) el efecto de distintos forzantes o cambios 
ambientales en los lagos y los indicadores ecológicos a 
considerar en los programas de manejo y restauración, 
y d) la ocurrencia de cambios de régimen y patrones de 
respuesta (González Sagrario et al 2020, Larocque-To- 
bler 2016, Bennion et al 2015).

En nuestro país se han realizado diversos estudios paleo- 
limnológicos que han revelado el efecto del clima como 
regulador del nivel de la columna de agua y como for­
zante de la transición de lagunas o lagos someros efíme­
ros durante la Pequeña Edad de Hielo, hacia sistemas 
permanentes o perennes a partir de ca. 1870/80 (Córdo­
ba et al 2014). En otros casos, se ha demostrado el efecto 
conjunto de los factores antrópicos, climáticos y hasta de 
las invasiones biológicas sobre la comunidad fitoplanc- 
tónica (Gangi et al 2020, Halac et al 2020). El análisis 
de pigmentos fósiles en el Embalse Salto Grande reveló 
que el represamiento del Río Uruguay, el aumento de la 
temperatura, la disminución de la velocidad del viento 
sumado a la invasión del bivalvo Limnoperna fortuna (que 
se alimenta preferentemente de algas eucariotas), favo­
recieron la transición hacia una comunidad fitoplanctó- 
nica dominada por las cianobacterias y el aumento de 
la producción primaria del embalse (Gangi et al 2020). 
También reveló el detrimento de la calidad del agua a 
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partir del 2003, evidenciado por el incremento de pig­
mentos carotenoides de cianobacterias y bacteriocloro- 
fila y carotenoides de las bacterias púrpura del azufre; 
estas últimas, indicadoras de condiciones de deficiencia 
de oxígeno y baja penetración luminosa (Gangi et al 
2020). La Paleolimnología además de inferir los cambios 
o transiciones en determinados ensambles o condiciones 
de un lago (por ejemplo, aumento de la temperatura, aci­
dificación, etc.) también puede ser una herramienta para 
detectar e inferir fenómenos a escala de ecosistema como 
los cambios de régimen. El incremento de las cianobac- 
terias, principales indicadores de eutrofización, no puede 
considerarse por sí mismo como indicador del fenómeno 
ecosistémico que representa un cambio de régimen. Para 
ello, es necesario realizar un estudio de múltiples indica­
dores biológicos, químicos y/o físicos representativos de 
distintos niveles tróficos y recursos básales sobre los cua­
les se deben explorar diversos indicadores ecológicos de 
resiliencia (por ejemplo autocorrelación, comportamien­
to de la varianza, tasa de retorno, entre otros) y de rever­
sión de las transiciones (González Sagrario et al 2020). La 
aplicación de este enfoque permitió identificar durante 
los últimos 250 años, dos transiciones correspondientes a 
cambios de régimen de distinta naturaleza en la Laguna 
Blanca Chica (Olavarría, Buenos Aires); el primero ca. 
1860-1900 de tipo umbral en la respuesta de la variable 
de estado, cuyo forzante fue climático, y el segundo ca. 
1920-1990 consistente con “múltiples estados estables o 
estados estables alternativos”, cuyo forzante fue antró- 
pico y estuvo asociado al cambio en el uso de la tierra 
(Tabla C6.1.1) (González Sagrario et al 2020). El primer 
cambio de régimen estuvo relacionado con el cambio en 
el régimen hidrológico que se produjo en la región a par­
tir de ca. 1870/80. El incremento del nivel de la columna 
de agua del sistema (evidenciado por diatomeas y cla- 
dóceros) modificó la relación entre los compartimentos 
litoral y pelágico, pasando el sistema a estar dominado 
por este último a partir de ca. 1900 (Tabla C6.1.1). En la 
región de Olavarría, se produjo un cambio abrupto en el 
uso de la tierra entre los años 1920/30, que pasa de ser 
un pastizal natural sin intervención humana (o mínima) a 
presentar entre el 20-40% del paisaje dedicado al cultivo 
intensivo y pasturas. Este cambio en el uso de la tierra se 
ve reflejado en el incremento de nutrientes (carbono, ni­
trógeno y azufre) en la laguna, un metabolismo tendiente 
a la autotrofia (típica de ambientes eutróficos), y cambios 
en la composición de los ensambles de productores pri­
marios, zooplancton y zoobentos. Así entre 1920-1950, 
momento en que se produce el cambio en el paisaje y uso 
de la tierra, el fitoplancton pasa de presentar una baja 
producción y una contribución equitativa de distintos 
grupos algales a presentar una alta producción domina­
da por las cianobacterias. Durante el período de tran­
sición el zooplancton sufre cambios en su composición; 
las especies de gran talla corporal son reemplazadas por 
especies de pequeña talla (Daphnia obtusa y Daphnia spinu- 
lata por Bosmina huaronensis y rotíferos) y la carga de peces 

y la planctivoría aumenta en el sistema (Carrozzo et al 
2020, González Sagrario et al 2020). La eutrofización de 
la laguna fue un proceso gradual que ocurrió a lo largo 
de varias décadas (1915-1990). Sin embargo, el cambio 
de régimen se evidenció entre 1950-1990 AD a través 
del cambio en la composición de distintos ensambles, la 
ocurrencia de multimodalidad1 y el aumento de la va- 
rianza registrado en los distintos indicadores biológicos y 
geoquímicos analizados (González Sagrario et al 2020).

1 Multimodalidad es la existencia de dos o más puntos de equili­
brio para un grupo específico de parámetros. Cuando la frecuencia 
de distribución de una variable presenta dos o más “picos” de fre­
cuencia, se la asocia a múltiples estados estables o una respuesta de 
tipo umbral de la variable de estado.

La Paleolimnología permite conocer las condiciones y los 
ensambles de referencia de los lagos, y mostrar la efectivi­
dad de las prácticas de restauración en revertir su condi­
ción trófica (de eutróficos a mesotróficos u oligotróficos) 
y la gradualidad de este proceso, que se alcanza en una 
escala temporal de décadas (Bennion et al 2015). Asi­
mismo, se demostró que mientras que la mayoría de los 
lagos profundos recuperaron el ensamble de referencia 
de diatomeas sólo algunos lagos someros alcanzaron la 
re-oligotrofización, pero presentaron un equilibrio distin­
to con ensambles diferentes a los de referencia (Bennion 
et al 2015).

En nuestro país, las medidas o programas de manejo o 
restauración de los sistemas lacustres son escasos. Sin 
embargo, existen estudios paleolimnológicos que ofre­
cen herramientas para conocer las condiciones de base 
o referencia de nuestros sistemas lacustres y los cambios 
que sufrieron debido a distintos forzantes. Disponer de 
esta información permitirá diseñar estrategias de manejo 
y recuperación, y seleccionar las variables más sensibles 
para estimar la efectividad de los programas implemen- 
tados.

CAJA 6.2.
BIOINDICADORES EN ARROYOS 
DE LA REGIÓN PAMPEANA
Luciana Rocha y María Andrea Casset

La degradación histórica de los ríos ha impulsado, en 
los últimos 40 años, el desarrollo de una amplia gama 
de herramientas de monitoreo biológico para estudiar 
y cuantificar los factores antrópicos de estrés (Hering et 
al 2004), y respaldar las indicaciones de alerta a fin de 
restaurar y mejorar la salud ecológica de los ecosistemas 
fluviales (Geist 2011). La utilización de las comunidades 
como indicadoras de la zonación del eje fluvial ha sido 
uno de los temas pioneros en la limnología de los siste­
mas lóticos (Wetzel 2001). La práctica ha revelado que la
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Tabla C6.1.1.
Cambios de régimen que tuvieron lugar en la Laguna Blanca 
Chica durante los últimos 250 años inferidos a partir del estudio 
de múltiples indicadores geoquímicos, biológicos y ecológicos 
que incluyen: multimodalidad, reversión de las transiciones, e 
indicadores de alarma temprana (EWI = early warning indicators). 
Entre los EWI se consideró desvío estándar (DS) y autocorrelación 
(estimado pero no detectado en la serie temporal), -t: tendencia 
ascendente, tendencia no detectada (modificado de González 
Sagrario et al 2020 y de Carrozzo et al 2020).

Tipo de 
cambio de 
régimen

Cambios en la laguna Indicador Período 
de la 
transición

Multimo­
dalidad

Reversión EWI

Umbral en la 
respuesta de 
la variable de 
estado

Aumento del nivel de la 
columna de agua.

Cambio en el ensamble de 
diatomeas (de Ciclotella 
meneghiniana + diatomeas 
indicadoras de condiciones 
claras a Aulacoseira 
granulata), reversión 
a la dominancia de C. 
meneghiniana.

diatomeas 1850-1920 ✓ z

(1860-1900) Reemplazo de cladóceros 
bentónicos litorales por 
especies planctónicas 
(Bosmina huaronensis).

Las macrófitas y 
gasterópodos asociados 
desaparecen del registro.

cladóceros 1880 ✓ no

Fase de eutroficación 
(aumento de la carga de 
nutrientes).

geoquímicos 1960-2000 ✓ no TDS

Aumento de la producción 
primaria.

clorofilas y
derivados

1952 ✓ no -

Múltiples 
estados 
estables

Dominancia de 
cianobacterias.

pigmentos 
carotenoides

1920-1950 ✓ no TDS

(1920-1990)

Dominancia de diatomeas 
indicadoras de condiciones 
turbias.

diatomeas 1920-2000 ✓ no TDS

Aumento de la riqueza de 
zooplancton y reemplazo 
de especies de Daphnia 
por Bosmina y rotíferos.
Aumento de la planctivoría.

rotíferos 1920-1990 ✓ no TDS
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comunidad de invertebrados es una de las más útiles, ya 
que incluye grupos con requerimientos ecológicos y ci­
clos de vida muy variados que reflejan lo que ha ocurrido 
sobre largos períodos de tiempo. Además, su estructura 
es el resultado de los factores ambientales que generan 
gradientes en una amplia gama de perturbaciones (Da- 
vies yjackson 2006).

En los primeros estudios de calidad biótica del agua 
se utilizaron índices de diversidad de las comunidades 
acuáticas como métricas de evaluación puntual (por 
ejemplo, los índices de Margalef, Shannon-Wiener y 
Simpson), que actualmente se han extendido al análisis 
a diferentes escalas (diversidad a, p, y)- Estos índices 
se han aplicado para evaluar casos de deforestación, 
contaminación orgánica y minera (Prat et al 2009), así 
como en estudios de conservación (Epele et al 2019). 
Pavé y Marchese (2005) señalaron que estos índices 
aplicados a la comunidad de invertebrados resultaron 
sensibles en altos niveles de contaminación, pero que no 
fueron sensibles a niveles de contaminación industrial 
intermedia. Sin embargo, su uso se va restringiendo de­
bido a que no consideran el tipo de organismos, ni su 
tolerancia y capacidad de adaptación a cambios en el 
ambiente.

El uso de los índices de calidad biótica es de gran uti­
lidad como herramienta para caracterizar el estado de 
cada tramo de un río mediante el registro de presen- 
cia/ausencia de los diferentes taxa. Los índices bióticos 
con invertebrados, metodológicamente, son una de las 
mejores alternativas para detectar modificaciones del 
sistema fluvial y/o contaminación de origen puntual o 
difuso. Es por esto que muchos países adoptan protoco­
los con invertebrados en los programas de gestión de los 
recursos hídricos (Dickens y Graham 1998).

También la riqueza específica, o la riqueza de taxa EPT 
(que expresa el número de taxa de los órdenes Ephe- 
meroptera, Plecoptera y Trichoptera) (Fig. C6.2.1), o la 
relación sensibles/tolerantes, son métricas que respon­

den bien a perturbaciones puntuales, pero cuando éstas 
son difusas los cambios pueden no apreciarse (Prat et 
al 2009). Varios autores han propuesto utilizar especies 
de Odonata como indicadores de la condición ecológi­
ca de los sistemas acuáticos debido a sus respuestas a 
las modificaciones de la vegetación ribereña (Montei- 
ro-Júnior et al 2015) y a sus restricciones para la ter- 
morregulación (Sformo y Doak 2006). Sin embargo, el 
conocimiento científico sobre la ecología de algunas es­
pecies es limitado, lo que dificulta asignarles valores de 
sensibilidad basados en el conocimiento documentado. 
En sus inicios, la asignación de los valores de tolerancia 
para los organismos en los sistemas de bioindicación se 
realizó en base al conocimiento empírico de los inves­
tigadores y a la información existente de la taxonomía 
y biogeografía de los diferentes grupos de organismos 
(Gerritsen et al 2017).

Existen muchos índices, casi todos basados en criterios 
similares, que pueden reflejar algunos mejor que otros 
las características particulares de la fauna de los sistemas 
fluviales de cada país. Los índices bióticos con inverte­
brados fueron desarrollados en Europa (Hellawell 1978) 
y Estados Unidos (Hilsenhoff 1977). El índice BMWP 
(Hellawell 1978), ajustado y modificado por Alba-Terce- 
doryjiménez Millán (1985), es uno de los más utilizados 
a nivel mundial por su facilidad de uso y cálculo sencillo 
por parte de personal técnico entrenado, y ha sido adap­
tado a la fauna local en diferentes países (Ghetti 1986, 
Chessman 1995, Dickens y Graham 2002, entre otros) y 
regiones de Argentina (Domínguez et al 2020). Dado que 
el puntaje de este índice se ve afectado por el número de 
familias incluidas en la muestra, pero no por las abun­
dancias dentro de dichas familias, la interpretación pue­
de estar sesgada ya que una muestra con muchos taxa de 
baja puntuación podría tener el mismo puntaje que una 
muestra con pocos taxa de elevada calificación (Everall 
et al 2017). Para corregir esta dificultad, Armitage y co­
laboradores (1983) introdujeron el puntaje promedio por 
taxón (ASPT), donde el BMWP se divide por la riqueza 
de familias puntuables.

1mm

A B C D

Figura C6.2.1.
Estadios inmaduros de los 
insectos que conforman la 
métrica EPT. A) Ephemeroptera; 
B) Plecoptera (no registrado 
en la región pampeana); y C) 
Trichoptera. Se incluye el Orden 
Odonata (D), presente en los 
arroyos pampeanos y también 
utilizado como indicador (fotos: 
A, C y D: Pamela Banegas; B: 
Eduardo Domínguez).
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La mayoría de los índices de invertebrados se han desa­
rrollado para permitir que la composición de la comuni­
dad se analice sobre una base semicuantitativa donde el 
esfuerzo de muestreo (tiempo) está estandarizado (Cle- 
ments y Newman 2002). Además, poseen una resolución 
taxonómica que varía desde mediciones a nivel de fami­
lia, con amplitud en el valor de indicación de la calidad 
del agua (Walley y Hawkes 1997), hasta métricas a nivel 
de especie/género que pueden proporcionar informa­
ción sobre factores estresantes específicos (Resh 2008). 
Por otro lado, es más simple calcular un índice biótico 
que un índice de diversidad o abundancia, donde al me­
nos hay que identificar especies y contar individuos en las 
muestras (Tabla C.6.2.1).

En Sudamérica, dentro de las dificultades para la utiliza­
ción de índices bióticos, se puede mencionar la identifica­
ción a nivel de especie debido a los escasos conocimien­
tos taxonómicos y la presencia de estadios inmaduros no 
identificables o de especímenes que están incompletos. 
Estas dificultades han obstaculizado la utilidad de los in­
vertebrados en la evaluación ambiental, especialmente 
en las regiones que carecen de claves y expertos fiables a 
nivel de especies (Jiang et al 2017). Por otra parte, algu­
nos autores (Hughes y Peck 2008, Chen et al 2014) pro­
ponen que para desarrollar bioindicadores confiables, es 
necesario separar los efectos de la variabilidad natural de 
la perturbación antropogénica en la estructura del en­
samble. En general, los índices se pensaron para ahorrar 
tiempo y gastos y que fueran útiles para el manejo, aun­
que implicaran unjuicio de valor previo por parte de un 
experto que conoce el sistema.

Según Momo (2016), los índices son cada vez más 
utilizados en investigaciones de cuerpos de agua con 
algún tipo de perturbación o con interés de conserva­

ción, ya que constituyen una herramienta de monito- 
reo biológico que se puede usar para evaluar el efecto 
de un cambio al comparar a la comunidad biológica 
antes y después del mismo, o verificar rutinariamente 
el cumplimiento con estándares reconocidos nacional 
e internacionalmente (Everall et al 2017). En Euro­
pa, el biomonitoreo con invertebrados forma parte de 
la supervisión del cumplimiento dentro de la Directi­
va Marco del Agua de la Unión Europea (WFD). Esta 
Directiva exige que los Estados miembros garanticen 
que todas las masas de agua dulce tengan un “buen 
estado ecológico o un buen potencial ecológico” para 
2027 (WFD 2000/60/EC). En América Latina, la fal­
ta de políticas comunes en el campo del monitoreo es 
un problema para el mantenimiento de la integridad 
ecológica de las aguas continentales (Fernández 2015). 
Para superar este problema, recientemente se creó una 
red de investigadores con la finalidad de desarrollar un 
sistema nacional de monitoreo (Red de Evaluación y 
Monitoreo de Sistemas Acuáticos o REM.AQUA). Los 
objetivos de REM.AQUA son organizar la información 
existente, establecer condiciones de referencia en los di­
ferentes ecosistemas y definir grupos biológicos y métri­
cas para ecorregiones (Gómez 2020).

A partir de una revisión que realizamos sobre la utiliza­
ción de indicadores de salud del ecosistema para evaluar 
los impactos antrópicos en los sistemas fluviales de Argen­
tina (Rocha et al 2020), analizamos artículos realizados 
en la región Pampeana. Encontramos que la mayoría de 
éstos (35%) aplicaron índices bióticos con invertebrados 
para determinar el impacto del uso del suelo (principal­
mente urbanización, agricultura, pastoreo e industrias). 
El 26% de los estudios evaluó la calidad ecológica, y otro 
26% consideró el impacto de la contaminación acuática 
(orgánica e inorgánica). Otros estresores como la degra­

Tabla C6.2.1.
Herramientas para el monitoreo 
de calidad en sistemas fluviales.

Herramientas Ventajas Desventajas

Herramienta basada 
en la sensibilidad del 
organismo (índice 
biótico)

Considera exclusivamente la 
presencia de taxa.

No requiere taxonomía 
específica.

Sería más sensible en 
gradientes que son 
muy marcados.

No responde a 
todos los tipos de 
contaminación.

Herramienta basada 
en la abundancia del 
organismo (Método 
de Brylinski, Método 
Huisman-Olff-Fresco, 
Método del Valor 
Indicador)

No depende de una puntuación 
de sensibilidad de los 
organismos.

Sería más sensible en gradientes 
que no son muy marcados.

Responde a diferentes tipos de 
perturbaciones.

Requiere contar los 
organismos.

Requiere especies con 
rangos de sensibilidad 
estrechos.
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dación del hábitat físico, derrames de petróleo, y el tu­
rismo y la recreación fueron examinados en el 13% de 
las publicaciones. Más del 41% de los estudios utiliza­
ron índices locales (como el IMRP e IBPamp), seguidos 
de relaciones de sensibilidad/tolerancia (19%), riqueza 
y diversidad (17%) e índices internacionales (17%). Los 
índices de abundancia estuvieron pocos representados 
(6%). También, observamos que el 95% de los artículos 
incluían algún tipo de validación con parámetros adicio­
nales. Además, los autores informaron que el índice fue 
útil para evaluar el impacto del estresor en el 71% de 
los artículos. Asimismo, es interesante resaltar que para 
que los índices muestren su potencial indicador es nece­
sario cotejar su variación entre arroyos poco impactados 
y arroyos contaminados.

Por otra parte, en un estudio a escala regional en la pro­
vincia de Buenos Aires (Casset 2013), observamos que 
la riqueza permitía diferenciar arroyos poco perturbados 
de las regiones hidrológicas de la provincia, mientras 
que los índices bióticos no. Esto indicaría que estos úl­
timos índices no son sensibles para discriminar regiones 
y, por lo tanto, podrían aplicarse indistintamente en toda 
la provincia, mientras que la riqueza estaría mostrando 
sensibilidad a los cambios a escala regional.

Más allá del buen funcionamiento de los índices, hay que 
tener en cuenta que son más útiles cuanto mejor cono­
cemos su respuesta a lo que queremos evaluar; por lo 
tanto, son buenas herramientas para determinar hacia 
dónde va el sistema y qué efectividad tienen las medidas 
de recuperación o qué severidad tienen los efectos de una 
perturbación. Además, son herramientas de diagnóstico 
y monitoreo, ya que responden de la misma manera ante 
situaciones similares (Momo 2016). También, como se­
ñala este autor, es importante considerar cuál es su escala 
de funcionamiento, si existe un punto de referencia, si 
tienen igual sensibilidad en todo el rango que cubren, 
con qué fin se los va a usar, y qué indica realmente el 
índice seleccionado (perturbaciones, funciones, proce­
sos), entre otros.
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CONSERVACIÓN 
DE ECOSISTEMAS 
FLUVIALES
Claudia Feijoó, Sergi Sabater 

y Miguel Cañedo-Argüelles

No se trata de conservar la naturaleza como un museo, 
ni siquiera conservar un sistema en un estado definiti­
vo, sino de conservar un mecanismo natural que puede 

manifestarse a través de un dinamismo propio.

Ramón Margalef (1977)

En capítulos anteriores, hemos analizado los múltiples 
impactos que ocasionan las actividades humanas sobre 
los sistemas fluviales, y el acelerado ritmo de extinción 
de las especies de ambientes acuáticos en comparación 
con otros ambientes. Esto hace imperativo el diseño de 
estrategias para la conservación de arroyos y ríos que aún 
no hayan sufrido impactos excesivos y que muestren un 
bajo deterioro de su integridad ecológica y, de ser posible, 
la recuperación de aquellos que muestran signos claros 
de degradación pero que poseen un elevado potencial 
ecológico. Sin embargo, como veremos, la preservación 
de este tipo de ecosistemas no es una tarea sencilla.

Históricamente, la conservación de los ecosistemas se ha 
enfocado en definir estrategias para lograr la preservación 
de la biodiversidad de especies y de ecosistemas, en un 
conjunto de áreas protegidas bajo alguna fórmula legal. 
El objetivo de las reservas debe ser lograr la representati- 
vidad de la especie o ecosistema de interés, pero también 
(y especialmente) su persistencia a largo plazo (Margules y 
Pressey 2000), lo que supone el mantenimiento o restaura­
ción de las condiciones ambientales y funciones ecológicas 
que permitan el autosostenimiento de la comunidad bio­
lógica. Generalmente las áreas protegidas son concebidas 
como islas, tienen dimensiones pequeñas o medianas y no 
han sido diseñadas para proteger la biodiversidad acuáti­
ca. Esto representa un problema en los sistemas fluviales, 
en los que la conectividad a lo largo y ancho de la red 
hidrológica determina en gran medida la biodiversidad 
existente y hace poco efectiva la conservación de tramos 
aislados (Nel et al 2011, Tonkin et al 2018). Incorporar la 

dispersión y la conectividad en los planes de conservación 
de la biodiversidad es una tarea muy compleja, y por eso 
se ha dicho que la conservación de los ríos y arroyos es la 
pesadilla de los conservacionistas (Ladle 1991). Un ade­
cuado diseño de áreas para la protección de sistemas flu­
viales debe considerar la conectividad entre zonas aguas 
arriba y aguas abajo, y al sistema terrestre asociado, lo que 
conlleva considerar el uso del suelo y la tipología de los 
ecosistemas de la cuenca (Linke et al 2011). En este con­
texto, es importante la inclusión de las cabeceras, porque 
al estar estrechamente vinculadas a los sistemas terrestres 
adyacentes, proveen un mosaico de hábitats locales que 
albergan especies únicas y contribuyen enormemente a la 
diversidad regional (Finn et al 2011). El cauce, la vegeta­
ción ribereña y la zona de influencia aluvial son elemen­
tos claves para asegurar el transporte de materia, energía 
y organismos, y por ende deben ser conservados (Finn y 
Monroe 2013, Grill et al 2019).

ESTRATEGIAS PARA LA CONSERVACIÓN

Ante estas dificultades, se han propuesto diversas estra­
tegias de conservación. La más común es preservar sitios 
de alta diversidad o que albergan especies raras (Gilles y 
Malmqvist 2001). Es la aproximación más obvia, y la ma­
yoría de las áreas protegidas de Argentina han sido defini­
das de esta manera. Históricamente se han usado criterios 
cualitativos para seleccionar las áreas, pero en los últimos 
años se han comenzado a aplicar métodos cuantitativos. 
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Por ejemplo, Arzamendia y Giraudo (2012) han estableci­
do zonas prioritarias para la conservación de especies de 
ofidios en la cuenca del Plata considerando la superposi­
ción geográfica de las distintas especies, y han resaltado 
la importancia de la conservación de las áreas ribereñas 
para la protección de estos organismos. Sin embargo, la 
conservación de sitios de alta diversidad puede llevar a so­
breproteger algunas especies y a dejar a otras poco prote­
gidas, sin mantener el principio de representatividad (esto 
es, establecer una cobertura de protección suficiente que 
garantice la persistencia de las poblaciones y/o especies 
que queremos conservar) (Margules y Pressey 2000). Por 
otra parte, no todas las especies tienen el mismo valor de 
conservación, bien por su grado de amenaza, o por el pa­
pel que juegan en el sostenimiento del ecosistema (Sabater 
et al 2013). Entre ellas, podemos mencionar:

a) Especies ingenieras: son especies que estructuran el am­
biente, diversificando los hábitats disponibles y modulan­
do la oferta de recursos para las otras especies (Fig. 7.1). En 
biomas forestados, el bosque de ribera asume rol de inge­
niero del cauce fluvial, y facilita la estructura del hábitat.

b) Especies clave: son aquellas que por su tamaño o por 
sus actividades tienen un efecto desproporcionado sobre 
el resto de la comunidad biológica. Aquí se incluyen los 
depredadores, que modulan la estructura de las redes tró­
fica a través de efectos top-down. En los sistemas fluviales, 
especies de peces, anfibios y mamíferos que usan -en todo 
o en parte- la red trófica fluvial, pueden ser consideradas 
como especies claves; en su ausencia, algunos insectos pue­
den actuar como especies clave del funcionamiento fluvial.

c) Especies centinela: son muy sensibles a los cambios 
ambientales, y permiten detectar de forma temprana 
impactos antrópicos que pueden resultar problemáti­
cos para la protección del ecosistema en cuestión. Por 
esta razón, las especies sensibles a la contaminación 
son incluidas rutinariamente en programas de biomo- 
nitoreo.

d) Especies paraguas: son especies que ocupan mucho 
espacio y, por ende, su protección brinda protección 
a otras especies. También se incluyen especies que no 
ocupan gran espacio, pero que atraen la atención públi­
ca (las denominadas especies insignia), cuya preservación 
conlleva la protección del hábitat que las alberga. En 
Argentina, el Parque Nacional Iguazú fue creado para 
la conservación del yaguareté, mientras que la ballena 
franca actual ha sido declarada Monumento Natural 
y sus áreas de parición se encuentran bajo protección 
estricta. Asimismo, en ecosistemas fluviales de Europa 
se consideran especies paraguas a la nutria y al salmón. 
En algunos casos, el gran atractivo de las especies insig­
nia ha impulsado su reintroducción en ambientes don­
de llevan décadas extinguidas. Dentro del ambicioso 
Programa Rewilding para la reintroducción de grandes 
mamíferos en los Esteros del Iberá, recientemente se 
ha realizado la pre-suelta de un ejemplar de la nutria 
gigante. Esta especie es un “super-depredador” que se 
encuentra extinguido en Argentina desde mediados del 
siglo XX por alteraciones de su hábitat y la caza furtiva 
para el uso de su piel. Otro ejemplo de reintroducción 
exitosa ha sido el de la ranita de Valcheta (Kacoliris et 
al 2019; Fig. 7.2).

Fig. 7.1.
Hábitats generados por 
macrófitas sumergidas de 
diferente arquitectura en un 
arroyo pampeano. En arroyos 
de sedimentos finos y escasa 
variabilidad hidráulica, las 
macrófitas cumplen un rol 
estructurante del ambiente 
para las demás especies al 
ofrecer alimento, sitios de 
ovoposición, protección a 
la velocidad de corriente y 
refugio a la depredación (foto: 
Eugenia Martí).
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Fig. 7.2.
La ranita de Valcheta 
(Pleurodema somuncurense) 
es endémica del arroyo del 
mismo nombre en la Patagonia. 
Ejemplares de esta especie, que 
se hallaba en peligro de extinción 
debido al deterioro de su hábitat, 
fueron criados en laboratorio 
por investigadores de la 
Universidad Nacional de la Plata 
y reintroducidos en el arroyo. 
Al cabo de dos años ya se han 
registrado los primeros eventos 
reproductivos, lo que confirma el 
restablecimiento de la población 
(foto: CONICET).

En cuanto a la extensión de las áreas de conservación, 
la estrategia a seguir deriva de un equilibrio entre la ur­
gencia de preservar especies y ecosistemas y los usos y 
servicios que éstos proveen (Hermoso et al 2018, Lanzas 
et al 2019). Una estrategia maximalista sería la conserva­
ción de toda el área de la cuenca que se encuentre por 
encima de un determinado sitio de la red fluvial, que se 
revela como clave. Esto puede ser dificultoso (e incluso 
no necesario) dado que las redes fluviales suelen ocupar 
áreas muy extensas, por lo que este criterio suele aplicar­
se a pequeñas cuencas de cabecera (Gilles y Malmqvist 
2001). Otra estrategia consiste en proteger grandes ríos, 
incluyendo sus afluentes y áreas de surgencia. Estos ríos 
pueden ser seleccionados por su elevada diversidad o 
porque tienen una tipología de especial interés que hace 
necesaria su conservación. De esta manera, siguiendo 
la misma concepción que para los Parques Nacionales, 
se pueden crear Ríos Nacionales. Esta aproximación ha 
sido aplicada en Suecia que ya cuenta con varias cuencas 
preservadas bajo esta figura (Gilíes y Malmqvist 2001). 
En Estados Unidos, la National Wild and Scenic Rivers 
Act establece la protección de ríos con valores naturales, 
culturales y recreacionales excepcionales, a fin de soste­
ner su flujo inalterado y proteger y mejorar su atractivo. 
Aunque el Acta no brinda la condición de intangibilidad 
característica de los Parques Nacionales, otorga cierta 
protección a los tramos fluviales seleccionados. La apli­
cación del concepto de Ríos Nacionales es limitada dado 
que globalmente quedan muy pocos grandes ríos intac­
tos (Abell et al 2017, Grill et al 2019).

Cuando conservar grandes espacios fluviales es compli­
cado (la más frecuente de las situaciones), otras estrate­
gias pueden resultar eficaces. La estructurajerárquica de 
las redes fluviales requiere una adecuada estrategia de 
conservación de la diversidad regional que incluya prote­
ger no sólo los sitios con alta diversidad local (diversidad

a) sino también distintos sitios que mantengan comuni­
dades diferenciadas (es decir, que en su conjunto tengan 
una elevada diversidad P). Conseguir este objetivo se aso­
cia necesariamente con preservar la variabilidad natural 
de los sistemas en la región, por lo que sería necesaria la 
conservación (o restauración, en el caso de que haya de­
terioro) de las condiciones ambientales en múltiples sitios 
dentro de cada cuenca (Gothe et al 2014).

Es también relevante la preservación de ambientes flu­
viales consistentes en los llamados “pequeños atractivos 
naturales” (small natural features o SNFs) existentes en la 
cuenca. Los SNFs son sitios cuya importancia ecológica 
es desproporcionada respecto a su tamaño, ya sea por­
que proveen recursos limitantes a las poblaciones o pro­
cesos que operan a gran escala, o porque sostienen una 
diversidad, abundancia de especies o productividad poco 
habituales (Hunter et al 2017). La conservación de estos 
sitios permitiría proteger fenómenos ecológicos relevan­
tes, que de otra manera se ignorarían. Algunos ejemplos 
de SNFs son los cuerpos de agua temporales, los am­
bientes acuáticos que actúan como áreas de nidificación 
para las aves acuáticas, y las zonas ribereñas. Debido a 
su pequeño tamaño, los SNFs tienen como ventajas que 
la conservación puede integrarse a otros usos del suelo, 
que se involucra a pocos propietarios y que las tareas de 
restauración son sencillas. Por lo tanto, la eficiencia de las 
medidas de protección es alta respecto al esfuerzo inver­
tido. Pero su pequeño tamaño también los hace más sus­
ceptibles a la degradación o destrucción completa, dado 
que generalmente no están inventariados o carecen de 
estatus legal. La concientización y registro de la impor­
tancia de los SNFs serían el primer paso necesario para 
su uso como áreas de conservación. En tal sentido, ya he­
mos comentado el papel clave que juegan las cabeceras 
fluviales, que deriva de su rol hidrológico y biogeoquími- 
co en el contexto de la cuenca. Mantener las cabeceras 
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en buen estado es un paso inevitable para conservar los 
tramos inferiores, a los que alimentan. Asimismo, los tra­
mos permanentes (es decir, que no se secan en ningún 
momento del año) pueden resultar de vital importancia 
en redes de arroyos y ríos temporales, tanto por servir de 
refugio para la diversidad acuática (Hermoso et al 2013), 
como por su contribución a la recolonización de los cau­
ces temporarios cuando recuperan el flujo de agua (Ca- 
ñedo-Argüelles et al 2015).

Las consideraciones sobre la configuración de las redes de 
espacios fluviales protegidos deberían idealmente tener 
en cuenta su interacción con los ecosistemas terrestres y 
marinos (Beger et al 2010). Las fronteras entre los ecosiste­
mas terrestres y fluviales son en cierta manera artificiales, 
ya que podríamos considerar ambos tipos de ecosistemas 
como un continuo de procesos interconectados a lo largo 
de gradientes ambientales (Soininen et al 2015). Por ejem­
plo, la biodiversidad un río puede determinar la composi­
ción de las especies terrestres mediante interacciones tró­
ficas en el caso de especies que tienen una fase acuática y 
otra terrestre (Knight et al 2005). Además, los depredado­
res acuáticos y terrestres se benefician del flujo de insectos 
en ambos sentidos (Baxter et al 2005): insectos acuáticos 
que emergen como adultos y sirven de alimento a arañas, 
lagartos, murciélagos y pájaros, e insectos terrestres que 
caen al agua y sirven de alimento a macroinvertebrados, 
peces y anfibios. También, el ecosistema terrestre ribere­
ño puede llegar a constituir la principal fuente de entra­
da de materia orgánica en el río en forma de hojarasca 
y material vegetal (Allan y Castillo 2007). Una estrategia 
para incorporar ecosistemas terrestres y acuáticos de ma­

ñera integrada en los procesos de planificación de espacios 
protegidos es considerar los servicios ecosistémicos como 
objeto de conservación (Villarreal-Rosas et al 2020), ya 
que muchos de los procesos que sostienen estos servicios 
dependen de ambos ecosistemas de manera simultánea. 
En cualquier caso parece claro que la planificación con­
junta de la conservación de ambos tipos de ecosistemas 
es la estrategia más eficiente de cara a la protección de la 
biodiversidad en su conjunto (Leal et al 2020).

Finalmente, la estrategia de conservación puede encon­
trarse ante la disyuntiva de preservar tramos escasamente 
impactados que hayan escapado al deterioro generaliza­
do (o “lo mejor de lo que queda”) o restaurar tramos de­
gradados pero de alto potencial ecológico (por ejemplo, 
por sitios claves desde el punto de vista de la conectividad 
ecológica). El primero es el caso de las llamadas Reservas 
Naturales Fluviales (Cañedo-Argüelles et al 2019) que se 
han creado recientemente en España (ver Caja 7.1).

CONSERVACIÓN Y ESCALA

Cuando no es posible preservar toda una cuenca, como 
ocurre en la mayoría de los casos, se pueden diseñar es­
quemas de conservación mixtos (Linke et al 2011). Abell 
y colaboradores (2007) han propuesto una estrategia de 
protección jerárquica, en la que se divide la cuenca en 
zonas que tendrán diferentes estatus de protección, se­
gún las características propias del sitio (Fig. 7.3). Así, se 
definen tres tipos de áreas:

crítico zona ribereña
uso de suelo

conectividad 
fluvial

B

Fig. 7.3.
Esquema de conservación 
jerárquica según las 
características de cada sitio. A) 
área acuática local (en rosa), 
B) área de gestión crítica (en 
gris), y C) área de gestión de la 
cuenca (en rayado) (modificado 
de Abell et al 2007).
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a) Area acuática focal: Es un sitio donde hay una especie 
o comunidad que requiere protección. Pueden ser sitios 
donde hay un foco de endemismos o biodiversidad, o zo- 
ñas de desove o cría de organismos, o el hábitat específico 
de una especie o ensamble de distribución restringida. 
En estos sitios no se deberían permitir actividades huma­
nas, o al menos deberían ser muy restrictivas.

b) Area de gestión crítica: es un sitio que es necesario gestio­
nar para sostener la funcionalidad del área acuática focal. 
Las restricciones deben asociarse a la función específica que 
cumple la zona y no incluir todos los usos. Por ejemplo, la 
protección de un humedal que resulta esencial para regular 
el caudal aguas abajo, o de la zona ribereña que actúa como 
un corredor biológico que une áreas focales.

c) Zona de gestión de cuencas: es toda el área de drenaje 
ubicada por encima del área de gestión crítica. Requiere 
un manejo menos restrictivo, aunque deben aplicarse bue­
nas prácticas, como el tratamiento de vuelcos puntuales o 
la restricción en el uso de plaguicidas y fertilizantes.

Una ventaja de esta aproximación jerárquica es que en 
general (aunque no necesariamente), las mayores restric­
ciones se aplican a las áreas de menor tamaño. Esto faci­
lita la implementación de las áreas protegidas al reducir 
los conflictos con los propietarios de las tierras adyacen­
tes al sistema fluvial.

TIPOS DE ÁREAS FLUVIALES PROTEGIDAS

Actualmente se reconocen diversos tipos de áreas flu­
viales protegidas (Abell et al 2007, Hermoso et al 2017, 
Cañedo Argüelles et al 2019). Entre ellas pueden men­
cionarse:

a) ríos naturales o de patrimonio cultural: son ríos que se 
decide conservar debido a su integridad ecológica y/o 
los valores culturales y escénicos que poseen. Son áreas 
de protección que pueden abarcar ríos completos, aun­
que generalmente sólo cubren secciones de la red fluvial. 
Con diferentes particularidades, esta figura ha sido utili­
zada en Estados Unidos, Canadá y Australia.

b) reservas de agua: se definen como el volumen de agua 
que es excluido del caudal total para lograr la conser­
vación o restauración de ecosistemas vitales, incluyendo 
el mantenimiento de la funcionalidad el ciclo de agua y 
sus servicios ambientales, bajo un clima cambiante. Esta 
cantidad de agua, que es estimada calculando los reque­
rimientos hídricos de ecosistemas críticos (por ejemplo, 
marismas), es “reservada” antes de ser destinada a otros 
usos. También pueden ser establecidas para el uso urba­
no público o para generar energía para consumo de la 
población.

c) reservas pesqueras interiores: son ambientes acuáticos 
que se manejan con el objetivo de mejorar el rinde de los 
stocks naturales de peces en beneficio de los pescadores. 
Pueden ser permanentes o estacionales, y también pue­
den relocalizarse en el tiempo. Las restricciones incluyen 
la prohibición del uso de ciertas artes de pesca y de la 
pesca comercial. En general, no se ha prestado atención 
a la implementación de este tipo de reservas como estra­
tegia de conservación de la biodiversidad, aunque debe 
considerarse que la protección que ofrecen puede ser li­
mitada, especialmente si aguas arriba la cuenca está muy 
modificada.

d) zonas ribereñas de amortiguamiento: A diferencia de 
las áreas de protección que suelen estar en sitios discre­
tos reconocidos, las zonas ribereñas se caracterizan por 
no ser específicas y por distribuirse indistintamente a lo 
largo de la red fluvial. Sin embargo, se ha reconocido su 
importancia porque protegen a los ambientes acuáticos 
de la contaminación difusa, aportan materia orgánica y 
materiales a los canales, y mantienen alejadas actividades 
nocivas para la integridad ecológica de los arroyos.

e) reservas fluviales: Según la UICN (Unión Internacio­
nal para la Conservación de la Naturaleza), son espacios 
fluviales claramente definidos, reconocidos, dedicados y 
gestionados mediante métodos legales y otros, para lo­
grar la conservación a largo plazo de su biodiversidad, 
servicios ecosistémicos y valores culturales. En España se 
han creado reservas con esta figura, pero sin contemplar 
de manera explicita la biodiversidad y los procesos eco- 
sistémicos. Además, están circunscriptas a sitios de domi­
nio público, sus planes de gestión aún están por definir 
y su protección legal no es del todo clara (ver Caja 7.1).

PERSISTENCIA DE LAS ÁREAS FLUVIALES 
PROTEGIDAS

Como ya se ha mencionado, la conservación de la bio- 
diversidad no puede estar desligado del mantenimiento 
de los procesos naturales que actúan en la cuenca, e in­
cluso en la región. Este aspecto no ha sido considerado 
previamente en el diseño de áreas protegidas, pero re­
cientemente se ha comenzado a incorporar la naturaleza 
dinámica de los sistemas naturales a las estrategias de la 
conservación de la biodiversidad. Nel y colaboradores 
(2011) han propuesto cuatro principios para tener en 
cuenta cuando se planean áreas protegidas:

a) Seleccionar ecosistemas con alta integridad ecológica 
o, alternativamente, áreas que tengan el mayor potencial 
para la restauración. De esta manera, es posible capturar 
una multitud de procesos ecológicos que ocurre a peque­
ña escala (como competencia, depredación y perturba- 
ción-recolonización), como así también procesos físicos 
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y químicos que modulan la estructura y funcionamiento 
del ecosistema a escala mayor (Linke et al 2019, Van der 
Biest et al 2020).

b) Incorporar la conectividad fluvial en las tres dimen­
siones espaciales: longitudinal (aguas arriba-aguas aba­
jo), lateral (cauce-llanura de inundación) y vertical (agua 
superficial-agua subterránea) (Linke et al 2019). La per­
sistencia de los ecosistemas acuáticos se sostiene, directa 
o indirectamente, en la conectividad espacial y la dimen­
sión espacial asociada a la disponibilidad y calidad el 
agua en el tiempo. Ultimamente se han desarrollado al­
gunos métodos que consideran este aspecto. Por ejemplo, 
diferentes estudios han propuesto modificaciones del mo­
delo marxan para incorporar la conectividad fluvial en el 
diseño de áreas protegidas en cuencas fluviales (Hermoso 
et al 2011, 2012, Reis et al 2019).

c) Considerar las áreas que requiere la persistencia de las 
poblaciones. Es necesario que estén representados todos 
los hábitats que los organismos necesitan a lo largo de su 
ciclo de vida, tales como zonas de refugio y de reproduc­
ción y sitios de alimentación (Rosenfeld y Hatfield 2006, 
Hermoso et al 2013).

d) Incorporar procesos naturales adicionales que influ­
yan en el funcionamiento del ecosistema fluvial y que 
puedan rastrearse y mapearse. Por ejemplo, se pueden 
incluir zonas de emergencia de aguas subterráneas nece­
sarias para el mantenimiento del régimen natural de cau­
dal, o tramos de freza o rutas de migraciones que sean 
importantes para la supervivencia de los peces.

Estos principios tendrían que aplicarse durante todo el 
proceso de planeamiento de las reservas naturales, y no 
deberían separarse de los criterios esenciales para lograr 
la representatividad de la biodiversidad.

PARTICIPACIÓN COMUNITARIA EN EL DISEÑO 
DE LA CONSERVACIÓN 

occidentales, y especialmente de las capitalistas, donde 
los ecosistemas naturales son considerados objetos a ser 
utilizados por el hombre (Wulf 2016). Es necesario avan­
zar hacia una concepción ecocéntrica, que considera que 
la naturaleza tiene un valor intrínseco per se, tal como 
sostienen diversos pueblos originarios (caja 7.2).

La conservación de la biodiversidad debe estar basada en 
sólidos fundamentos ecológicos, así como en la participa­
ción comunitaria y la aplicación de prácticas de manejo 
adaptativo. Tan solo a partir de esta base será posible 
preservan la biodiversidad de los arroyos y ríos y los ser­
vicios ecosistémicos que ellos prestan.

CONCLUSIÓN

A pesar de su importancia para la biodiversidad y el sus­
tento de las sociedades humanas, actualmente los ecosis­
temas fluviales no gozan de un nivel de protección ade­
cuado. Sin embargo, disponemos del conocimiento y las 
herramientas necesarias para revertir esta situación. La 
planificación de la conservación en base a los requeri­
mientos de la biodiversidad y el funcionamiento ecosisté- 
mico (con especial atención a la conectividad dentro de la 
cuenca fluvial y de ésta con los ecosistemas adyacentes), 
combinada con procesos de participación pública que le­
gitimen e informen los planes de conservación, debería 
de ser la estrategia a seguir en el futuro. Sólo mediante 
esta estrategia conseguiremos una protección eficiente 
y suficiente, que permita frenar (o al menos atenuar) el 
acelerado proceso de degradación de los ecosistemas flu­
viales alrededor del mundo.

CAJA 7.1.
PLANIFICACIÓN SISTEMÁTICA DE LA 
CONSERVACIÓN DE ECOSISTEMAS 
FLUVIALES: EL EJEMPLO DE LAS RESERVAS 
NATURALES FLUVIALES (RNF) EN ESPAÑA

Finalmente, el diseño de áreas fluviales protegidas pue­
de ser un arduo proceso, tanto por lo que respecta a la 
dinámica compleja de estos ecosistemas y a su estrecha 
dependencia del ambiente que los rodean, como porque 
se debe “ganar” la colaboración de los propietarios de 
las tierras adyacentes, de las organizaciones comuni­
tarias y, en general, de los habitantes de la cuenca. La 
participación de actores locales y la coproducción de co­
nocimiento por gestores y comunidad son herramientas 
fundamentales para democratizar el proceso de diseño, 
creación y mantenimiento de las reservas, alentando 
la cooperación y el compromiso social (Graziano et al 
2021). Pero también, y fundamentalmente, se debe aban­
donar la perspectiva antropocéntrica de las sociedades 

Los ecosistemas fluviales a menudo carecen de la protec­
ción necesaria, y han sido generalmente poco tenidos en 
cuenta en los planes de conservación (Nel et al 2007). Por 
ejemplo, en España la Red Natura 2000 (la mayor red de 
espacios protegidos de Europa) ofrece escasa o nula pro­
tección a especies de peces incluidas en la Lista Roja de 
las Especies Amenazadas de la Unión Internacional para 
la Conservación de la Naturaleza (UICN; Hermoso et al 
2015). En este contexto, las Reservas Naturales Fluviales 
(RNF) suponen una gran oportunidad para revertir esta 
situación, ya que se trata de una figura de protección espe­
cífica para los ecosistemas fluviales. Según el Real Decreto 
907/2007, las RNF tienen el objetivo de preservar aquellos 
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ecosistemas acuáticos fluviales que presentan un alto grado de natu­
ralidad, y se corresponden a masas de agua de la categoría río con 
escasa o nula intervención humana. El decreto también estable­
ce que dichas masas se incorporarán al registro de zonas protegidas, 
y que cualquier actividad humana que pueda suponer una presión 
significativa sobre las masas de agua definidas como reservas natura­
les fluviales deberá ser sometida a un análisis específico de presiones 
e impactos, pudiendo la administración competente conceder la auto­
rización correspondiente en caso de que los efectos negativos no sean 
significativos ni supongan un riesgo a largo plazo. Siguiendo estos 
criterios se han declarado hasta el momento 189 RNF en 
España (Urquiaga y Martín 2017), que abarcan un total 
de 3.003 km de tramos fluviales y que constituyen un ca­
tálogo de los arroyos y ríos con elevado valor estético (Fig. 
C.7.1.1). Tal y como se ha mencionado anteriormente en 
este capítulo, la protección de espacios en base a su esta­
do de conservación es un práctica habitual. Sin embar­
go resulta altamente improbable que sea la práctica más 
efectiva. En este sentido, la planificación sistemática de la 
conservación ofrece una alternativa mucho más atractiva.

La planificación sistemática de la conservación es un 
marco conceptual y metodológico que surge para mejo­
rar la objetividad y efectividad de los planes de conser­
vación (Margules y Pressey 2000). A menudo las redes 
de áreas protegidas se diseñan siguiendo criterios arbi­
trarios y poco claros, lo que lleva a una protección insu­
ficiente e ineficaz de la biodiversidad. Las herramientas 
de planificación sistemática de la conservación, como es 
el software marxan, se basan en un algoritmo de com- 
plementariedad para alcanzar unos objetivos de conser­
vación (por ejemplo, proteger un determinado porcen­
taje del rango de distribución de las especies) al menor 

coste posible (Ball et al 2009). Para ello, lo primero que 
se debe hacer es establecer unos objetivos de conserva­
ción claros y cuantificables, y asignarles unas metas. Por 
ejemplo, un objetivo de conservación podría ser pro­
teger una especie en peligro de extinción, y una meta 
podría ser proteger un 20% de su distribución actual. 
A continuación, es necesario delimitar las unidades de 
planificación; es decir, aquellos espacios o subcuencas 
susceptibles de ser protegidos. Por último, se reúne in­
formación acerca de la distribución de los objetos de 
conservación (aquello que se quiera proteger: especies, 
hábitats, procesos ecosistémicos, etc.) y se asigna un 
coste de conservación a cada unidad de planificación. 
A menudo no se dispone de una estima económica de 
las unidades de planificación (es decir, cuánto costaría 
proteger un área determinada), por lo que se utilizan 
estimas alternativas. Por ejemplo, los usos del suelo pue­
den ser utilizados para evaluar el coste de proteger las 
unidades de planificación, asumiendo que será menos 
costoso proteger un área forestal que un área agrícola 
donde la protección implicaría llegar a acuerdos con los 
agricultores e incluso comprar terrenos.

Al analizar la red actual de las RNF desde el punto de 
vista de la planificación sistemática de la conservación 
surgen dos preguntas fundamentales: ¿Qué objetivos 
deberían cumplir las RNF? ¿Están las RNF cumpliendo 
estos objetivos de manera eficaz? Para responder a estas 
preguntas surgió el proyecto RESERVIAL, liderado por 
la Universidad de Barcelona, que aplicó herramientas de 
planificación sistemática de la conservación para evaluar 
la eficacia de las RNF en base a objetivos de conservación 
explícitos, cuantitativos y consensuados (Cañedo-Argüe- 

Figura C7.1.1.
Reserva Natural Fluvial 
“Nacimiento del Genil”, en 
Granada, localizada en la 
demarcación hidrográfica 
del Guadalquivir (foto: Tony 
Herrera).
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lles et al 2019). La primera tarea del proyecto RESER- 
VIAL fue la de definir los objetivos de conservación de 
las RNF en base a encuestas y talleres participativos que 
cubrieron un amplio espectro social. La protección de la 
biodiversidad acuática emergió de manera prioritaria e 
inequívoca como objetivo principal de las RNF, al que se 
sumaron otros como la protección de los procesos hidro- 
morfológicos, de los caudales ecológicos o del bosque de 
ribera (Cañedo-Argüelles et al 2020). Curiosamente, la 
biodiversidad no se menciona en la definición actual de 
RNF que recoge el RD 907/2007. Posteriormente se uti­
lizó una cuenca piloto (la cuenca del Río Ebro, Norte de 
España) para analizar si la red actual de RNF cumplía de 
manera eficaz estos objetivos, asignándoles metas poco 
ambiciosas (una protección del 5% del rango de distri­
bución de los diferentes objetos de conservación). A con­
tinuación, se delinearon las unidades de planificación, 
dividiendo la cuenca del Ebro en 9964 subcuencas con 
un tamaño medio de 3 km. Este tamaño, que podemos 
considerar intermedio, resultaba adecuado desde el pun­
to de vista de la gestión ya que las acciones de seguimien-

to y gestión son difíciles de implementar en tramos muy 
largos, mientras que la elección de tramos muy pequeños 
requeriría un número muy elevado de tramos a proteger, 
y sería poco eficiente. Los objetos de conservación fijados 
fueron las tipologías fluviales (representativas de la diver­
sidad hidromorfológica, que había sido señalada como 
un objetivo de conservación) y la biodiversidad acuática 
(algas, macrófitas, macroinvertebrados y peces). Se utili­
zaron modelos matemáticos para predecir las distribu­
ciones de los objetos de conservación en aquellas unida­
des de planificación para las que no se disponía de datos, 
y se asignó un coste a cada unidad de planificación de 
acuerdo con la presencia de impactos humanos en forma 
de usos del suelo y existencia de presas. Con toda esta 
información se ejecutó el programa marxan para iden­
tificar áreas prioritarias para la conservación utilizando 
dos escenarios diferentes: 1) dejando que marxan selec­
cionara libremente cualquier unidad de planificación; 2) 
forzando a marxan a seleccionar las unidades de planifi­
cación que forman parte de RNF y pidiéndole que selec­
cionara unidades de planificación complementarias para 

Figura C7.1.2.
A) red de reservas naturales 
fluviales (RNF) resultante del 
escenario 1 (dejando que marxan 
seleccionara libremente cualquier 
unidad de planificación). B) red de 
RNF resultantes del escenario 2 
(forzando a marxan a seleccionar 
las unidades de planificación que 
forman parte de RNF y pidiéndole 
que seleccionara unidades de 
planificación complementarias 
para alcanzar los objetivos de 
conservación). En verde se marcan 
las unidades de planificación 
que incluyen al menos una de 
las RNF actualmente declaradas 
en España. En rojo se marcan 
las unidades de planificación 
identificadas por marxan como 
prioritarias para alcanzar los 
objetivos de conservación. La 
red fluvial es de color azul. La 
elevación del terreno según el 
modelo de elevación digital se 
representa en una escala de grises 
(desde tonos más oscuros para 
elevaciones altas a tonos más 
claros para elevaciones bajas).
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alcanzar los objetivos de conservación (Fig. C7.1.2). En el 
escenario 1, marxan no seleccionó ninguna de las RNF 
actualmente declaradas (Cañedo-Argüelles et al 2019), 
sugiriendo que la red de RNF no supone la configura­
ción más eficiente de espacios protegidos para alcanzar 
los objetivos de conservación consensuados a través de 
la participación pública. De hecho, algunas especies in­
cluidas en la Lista Roja de a UICN como los macroin- 
vertebrados Gomphus graslinii y Margaritifera auricularia y 
los peces Anguilla anguilla y Salaria fluviatilis se encuentran 
completamente ausentes de la red actual de RNF. En el 
segundo escenario, marxan seleccionó 934 kilómetros de 
río adicionales (Cañedo-Argüelles et al 2019). Es impor­
tante señalar que la mayoría de los tramos adicionales 
seleccionados por marxan estaban ubicados en la cuenca 
media y baja de la cuenca del Ebro, ya que estos tramos 
estaban pobremente representados en la red de RNF y 
albergan una biodiversidad única. La sobrerrepresenta- 
ción de áreas de montaña en las redes de espacios pro­
tegidos es un problema recurrente (Pressey et al 2002), 
y suele estar asociado a una menor influencia antrópica 
que da lugar a paisajes con un mayor valor estético y 
menos costosos de proteger. De hecho, la protección de 
tramos degradados implicaría una restauración previa.

La experiencia del proyecto RESERVIAL pone de mani­
fiesto que la utilización de herramientas de planificación 
sistemática de la conservación incrementa la eficiencia 
de los planes de conservación. Esto es especialmente re­
levante en el contexto actual, en el que se disponen de 
escasos recursos para conservación y los ecosistemas es­
tán sometidos a una presión antrópica creciente (Nel et 
al 2009). Además, estas herramientas permiten la incor­
poración de la participación pública y el establecimiento 
de objetivos de conservación claros y transparentes. Esto 
aumenta la legitimidad, la viabilidad y el sostenimiento 
de los planes de conservación (Knight et al 2008).

CAJA 7.2.
LOS DERECHOS DE LA NATURALEZA: 
EN BÚSQUEDA DE LA ARMONÍA ENTRE 
HUMANIDAD Y NATURALEZA
Adriana Martínez

El inicio de la preocupación ambiental a nivel de acuer­
dos internacionales fue signado por una cosmovisión an- 
tropocéntrica basada en la centralidad del ser humano. 
Siguiendo está impronta, las legislaciones de la mayoría 
de los países reconocieron el derecho al ambiente como 
un derecho humano fundamental, desde la visión occi­
dental antropocéntrica, entendiendo que al proteger al 
ambiente, se protege al hombre mismo, en su vida, salud 
e integridad personal. Sin embargo, no se han podido 
evitar las crisis climática y ecológica globales que atra­
viesa el planeta.

Por tanto, se presenta la necesidad de incorporar la visión 
de la relación humanidad-naturaleza que, apartándose 
de la clásica antropocéntrica, adopta un ecocentrismo, 
que supone una afirmación del valor intrínseco tanto de 
cada ecosistema como totalidad, como de cada uno de 
sus constituyentes, y un biocentrismo, que reivindica el 
valor primordial de la vida como valor en sí mismo. Es­
tas líneas de pensamiento, que provocan y exigen mayo­
res diálogos entre el derecho y otras disciplinas sociales, 
naturales e intermedias, propician el reconocimiento de 
derechos a la naturaleza y a todos los seres vivientes y sin­
tientes, haciéndolo extensivo a los bosques, humedales, 
montañas y ríos que albergan todo tipo de seres humanos 
y no humanos (Martínez y Porcelli 2020a).

En consecuencia, desde la perspectiva jurídica se plantea 
la idea de considerar a la naturaleza como sujeto de de­
rechos. Y esta nueva perspectiva evidencia la necesidad 
de establecer un diálogo con la Ecología, lo que conlleva 
a traducir el lenguaje científico de los ecólogos al norma­
tivo de los juristas. La Ecología habla en términos de eco­
sistemas y de biosfera mientras que el Derecho responde 
hablando de límites y fronteras con criterios fijos.

Fundamentos teóricos de esta perspectiva

Diferentes posturas y teorías toman como punto de parti­
da la vida misma, la naturaleza, sus ecosistemas y el valor 
inherente de toda vida no humana, rescatando su valor 
intrínseco. Las teorías científicas (la ecología profunda de 
Leopold y Naess, la trama de la vida de Capra, y la hipótesis 
Gaia de Lovelock); las teorías éticas, filosóficas yjurídicas (el 
utilitarismo de Singer, el interés propio de la naturaleza de 
Stutzin, la ecología del saber de Boaventura de Sousa San­
tos, el biocentrismo de Gudynas, la ecología feminista de 
Shiva, el eco-apartheid de Cormac-Cullinan, la democracia 
de la tierra, la ecología integral de Bofl( lajurisprudencia 
de la tierra de Berry); las teorías intermedias (la ética de la 
responsabilidad de Jonas, la naturaleza como proyecto de 
Ost) y la teoría ancestral, convergen, se interrelacionan e 
interactúan entre sí (Martínez y Porcelli 2017).

Recepción a nivel nacional: Los ríos como 
sujetos de derecho

Estas teorías han sido receptadas por sistemas jurídicos 
nacionales que comenzaron a reconocer a nivel constitu­
cional, legal y jurisprudencial, los denominados derechos 
de la naturaleza, otorgándole personalidad jurídica a la 
naturaleza, como así también a diversos ecosistemas y ele­
mentos. Existen normativas de distintos países y de con­
textos socioculturales diversos, que abrevando en distintas 
teorías han reconocido a los ríos como sujetos de derecho.
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A nivel legislativo:

En Nueva Zelanda, el Whanganui es el río navegable 
más largo y el tercero más extenso del país, al que los 
maoríes denominan al río Te Awa Tupua. La Te Awa 
Tupua Act (Whanganui River Claims Settlement) de 
2017, reconoce que el río es un ente vivo y compren­
de sus afluentes y el conjunto de sus elementos físicos 
y metafísicos. Deja de ser un objeto y se convierte en 
un sujeto, reconociendo la profunda conexión espiri­
tual entre el Whanganui y su pueblo ancestral (Martí­
nez y Porcelli 2019a). En Australia, la Ley de Protec­
ción del Río Yarra (Wilip-gin Birrarung murron) de 
2017, reconoce jurídicamente al río Yarra como una 
entidad viva indivisible que merece protección. En 
la India la integridad del río es una parte aceptada 
de la cultura. La Asamblea Legislativa del estado de 
Madhya Pradesh aprobó, el 4 de mayo de 2017, una 
resolución en la que se declara el río Narmada una 
entidad viva.

A nivel de proyectos:

En Argentina, el entonces senador Pino Solanas (dado 
que el ingresado en 2017 había perdido estado parla­
mentario) volvió a presentar ante la Cámara de Senado­
res, en marzo de 2019, un nuevo Proyecto de Ley sobre 
Derechos de la Naturaleza que actualmente se encuentra 
en tratamiento.

A nivel jurisprudencial:

En Ecuador, la Sala Penal de la Corte Provincial de 
Loja resolvió en 2011, una Acción de Protección, in­
terpuesta a favor de la Naturaleza, particularmente a 
favor del río Vilcabamba. El Tribunal declaró vulne­
rado los derechos de la Naturaleza, especialmente el 
derecho a que se le respete integralmente su existencia 
y al mantenimiento de sus ciclos vitales, estructura, 
funciones y procesos evolutivos (Martínez y Porcelli 
2020b).

En Colombia, en 2015 algunas comunidades étnicas, 
que viven en la ribera del río Atrato, interpusieron 
una acción de amparo con el objeto de detener el uso 
intensivo y a gran escala de diversos métodos de ex­
tracción minera y de explotación forestal ilegales en el 
río Atrato (Chocó), sus cuencas, ciénagas, humedales y 
afluentes. La Corte Constitucional de Colombia emi­
tió sentencia favorable, calificando a la Constitución 
colombiana de 1991 como una “Constitución Ecoló­
gica” y desarrolló el concepto de derechos biocultu- 
rales, terminología que indica un modo de vida que 
se desarrolla dentro de una relación holística entre la 
naturaleza y la cultura.

En la India, en 2017, el Tribunal Superior de Utta- 
rakhand en Naintal decidió que los ríos Ganges y Yamu- 
na son “entidades legales y vivientes que tienen el estatus 
de una persona legal”.

En Argentina, en julio de 2019, la Corte Suprema de Jus­
ticia de la Nación se expidió en el caso ”Majul, Julio Jesús 
c/ Municipalidad de Pueblo General Belgrano y otros s/ 
acción de amparo ambiental”, y atendiendo a que se tra­
ta en el supuesto de la protección de una cuenca hídrica 
y, en especial de un humedal, afirma que se debe valorar 
la aplicación del principio precautorio, pero avanzó al 
considerar que los jueces deben considerar el principio 
in dubio pro natura, y finalmente estableció que en el caso, 
también se tornaba de aplicación el principio In Dubio Pro 
Agua (Martínez y Porcelli 2020c).

Panorama en el concierto internacional

Ex profeso, se invirtió el orden de análisis empezando 
por el orden nacional ya que el internacional fue sig­
nado por los avances de los ordenamientos nacionales. 
Sin embargo, debe reconocerse que en el ámbito in­
ternacional, el camino hacia el reconocimiento de los 
derechos de la naturaleza se inició con la Carta Mun­
dial de la Naturaleza de las Naciones Unidas de 1982, 
la cual estableció que la especie humana es parte de la 
naturaleza y la vida depende del funcionamiento inin­
terrumpido de los sistemas naturales; y señaló que toda 
forma de vida es única y merece ser respetada, cual­
quiera sea su utilidad para el ser humano (Martínez y 
Porcelli 2018).

En la Declaración de Río de 1992, el antropocentris- 
mo explícito de los instrumentos empieza a matizarse 
al introducirse el derecho de los seres humanos a una 
vida saludable y productiva en armonía con la natu­
raleza.

Muy variados han sido los esfuerzos desde algunos Es­
tados, organizaciones internacionales y de la sociedad 
civil para el reconocimiento internacional de los dere­
chos de la naturaleza. Así, el entonces presidente de Bo- 
livia, presentó a la Asamblea General de las Naciones 
Unidas una propuesta de Declaración Universal de los 
Derechos de la Madre Tierra que, si bien no prosperó, 
propició que se aprobara por unanimidad, por Reso­
lución N“ 63/278 del Io de mayo de 2009, que todo 
22 de abril sea celebrado como el “Día Internacional 
de la Madre Tierra”. En la resolución se efectúa una 
afirmación relevante al reconocer que Madre Tierra es 
una expresión común que se utiliza para referirse al pla­
neta en diversos países y regiones, y es demostrativa de 
la interdependencia entre los seres humanos, las demás 
especies vivas y el planeta.
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En mismo año, la Asamblea General de Naciones Uni­
das aprobó la Resolución N°64/196 (Armonía con la 
Naturaleza), que expresó su preocupación por el dete­
rioro ambiental y los impactos antrópicos negativos, y re­
cordando la Carta Mundial de la Naturaleza, manifestó 
su convencimiento que la humanidad puede y debería 
vivir en armonía con la naturaleza.

El camino se retoma en la Cumbre de Río+20, cuyo 
documento final estableció principios más solidarios, así 
como inclusivos con la biodiversidad y los ecosistemas. 
Advirtió que la Tierra y sus ecosistemas son nuestro ho­
gar y solicitó la adopción de enfoques globales e integra­
dos que conduzcan a vivir en armonía con la naturaleza, 
adoptando medidas para el restablecimiento del estado e 
integridad del ecosistema de la Tierra, y reconociendo la 
diversidad natural y cultural.

A través de la Agenda 2030 de Desarrollo Sostenible, los 
Estados miembros han reafirmado que el planeta Tierra 
y sus ecosistemas son el hogar de la humanidad y que la 
“Madre Tierra” es una expresión corriente en muchos 
países y regiones. Ello implica un rescate de los valores 
fundamentales y principios que guiaron culturas antiguas 
y pueblos indígenas de todas partes del mundo a la ley 
ecológica, y atiende a la diversidad cultural.

Actual estado de situación

La visión actual ha sido convenientemente expresada por 
la Corte Interamericana de Derechos Humanos en su Opi­
nión Consultiva sobre Medio Ambiente y Derechos Huma­
nos del 15 de noviembre de 2017, al resaltar que el derecho 
al medio ambiente sano como derecho autónomo, a dife­
rencia de otros derechos, protege también los componentes 
del ambiente, tales como bosques, ríos, mares y otros, como 
intereses jurídicos en sí mismos. Así el Tribunal trasciende el 
antropocentrismo, pero no lo deshecha, sino que lo integra. 
Equilibra la tutela de los derechos humanos ambientales de 
las generaciones presentes y futuras con los derechos o in­
tereses de los demás seres vivos con los que se comparte el 
planeta (Martínez y Porcelli 2019b).

La postura de la Corte se reafirma en sujurisprudencia, 
como claramente se desprende de la reciente senten­
cia del 6 de febrero de 2020 en el caso “Comunidades 
indígenas miembros de la asociación Lhaka Honhat 
(nuestra tierra) vs. Argentina”, que rememorando lo ya 
expresado en la Opinión Consultiva OC 23/17, enfati­
za que el derecho a un medio ambiente sano constituye 
un interés universal, es un derecho fundamental para la 
existencia de la humanidad, y que como derecho autó­
nomo protege los componentes del ambiente (bosques, 
mares, ríos y otros) como intereses jurídicos en sí mis­
mos, aun en ausencia de certeza o evidencia sobre el 

riesgo a las personas individuales. Afirma que se trata 
de proteger la naturaleza, no solo por su “utilidad” o 
“efectos” respecto de los seres humanos, sino por su im­
portancia para los demás organismos vivos con quienes 
se comparte el planeta, sin obstar a que otros derechos 
humanos puedan ser vulnerados como consecuencia de 
daños ambientales.

La jurisprudencia del Tribunal es una vía propicia para 
robustecer el paradigma ambiental por fuera de toda 
atadura meramente antropocéntrica, integrándola a la 
perspectiva biocéntrica. Se avanza así en una lógica ar- 
monizadora y garantista que brinde una tutela interrela­
cionada a todos los elementos (humanos y no humanos) 
en consideración. Ello permite afirmar que se ha reco­
nocido que, al decir de Eduardo Galeano, los Derechos 
Humanos y los Derechos de la Naturaleza son dos nom­
bres de la misma dignidad.

Hacia las conclusiones en busca de la armonía

El dilema jurídico respecto a los derechos de la naturaleza 
no está en resolver a favor o en contra de los derechos de 
la naturaleza o del derecho ambiental, pues ambos pue­
den -y deben- convivir. Los enfoques cada vez más eco y 
biocéntricos demuestran que el derecho ambiental camina 
paralelamente con la teoría de los derechos de la natura­
leza, alejándose de una orientación exclusivamente antro- 
pocéntrica, incluyendo en su función tuitiva y protectora 
a la naturaleza, sus ecosistemas y los demás seres vivos, en 
la medida que la naturaleza posee un derecho intrínseco, 
independiente de su valoración humana, a existir, prospe­
rar y evolucionar. Estos enfoques que han permeado en el 
derecho ambiental clásico, plantean una reorientación de 
la relación entre el ser humano-naturaleza, que implica 
aceptar que formamos parte de un sistema natural com­
plejo y debemos descartar el enfoque de naturaleza-objeto 
prefiriendo el de naturaleza-sujeto, comenzado a transitar 
ahora hacia su ecologización y así enfrentar de manera 
eficaz la emergencia ambiental del planeta. El problema 
de fondo -que subsiste- radica en cómo superar las causas 
que impiden la efectiva aplicación del derecho ambiental 
y de los derechos de la naturaleza.

Ante la actual emergencia de la crisis ambiental y climá­
tica planetaria, advertida por el Informe Especial sobre el 
Cambio Climático y la Tierra de 2019 (del Panel Intergu­
bernamental sobre el Cambio Climático), en coincidencia 
con el estudio “Vida Silvestre y Calentamiento Global” de 
la World Wildlife Fund, el Centro Tyndall para el Cambio 
Climático de la Universidad de East Anglia (Reino Unido) 
y la Universidad James Cook (Australia), aún los detrac­
tores del reconocimiento de la naturaleza como sujeto de 
derechos conceden que este reconocimiento es parte de 
lo que se puede hacer en favor de un fortalecimiento para 
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la solución jurídica de los problemas actuales. Es decir, el 
derecho ambiental efectivo es un derecho ecologizado por 
influencia del reconocimiento de derechos a la naturaleza.

La respuesta jurídica a estas cuestiones se ve substancial­
mente determinada por las conclusiones emanadas de 
otros ámbitos científicos, dada la naturaleza interdisci­
plinaria y globalizadora de los problemas enfrentados, 
pero no puede percibirse como secundaria por cuanto 
aborda cuestiones primordiales sobre la orientación de 
una política, conectada con las ideas básicas de justicia y 
equidad. La tutela de estas categorías hace necesario el 
establecimiento de un nuevo sistema de valores y el cam­
bio de las pautas socio-culturales que subyacen en todo el 
sistema, por lo cual la importante contribución del dere­
cho debe ser motivo de profunda reflexión que, mediante 
su función ejemplificadora y formadora de conductas, ha 
de conducir al fortalecimiento de un nuevo perfil, efec­
tuando una revisión de las categorías teóricas.

Tanto doctrinarios de la ciencia del derecho como jueces y 
legisladores deben considerar que los tiempos de la vida y 
de la Naturaleza generalmente no coinciden con los de las 
normas jurídicas, requiriendo la urgente adopción de ac­
titudes jurídicamente innovadoras en pos de la protección 
de todos los seres humanos y no humanos, de la natura­
leza en general, y de los ríos en particular. De este modo 
y en este momento cobran renovada fuerza las alternati­
vas existentes en diversos rincones del planeta, variedad 
de nociones y visiones diferentes y complementarias de 
cómo imaginar y lograr una transformación socio-ecoló­
gica vital. Son visiones que incluso nos permiten leer de 
otra manera la realidad con el fin de comprender mejor el 
mundo en que vivimos, al tiempo que nos invitan a revisar 
nuestras tradicionales categorías de análisis.
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8
MANEJO SUSTENTABLE 
DE ARROYOS Y RÍOS
Claudia Feijoó

El lago de Cartagena de Indias estaba vivo y feliz cuando 
los técnicos vinieron a salvarlo. Entonces se puso en práctica 

el Plan de Rehabílítacíóny Dignificación. Los arroyos que 
nutrían al lago se convirtieron en caños de cemento que 

conducen mierday basuray ahora el lago está moribundo.

Eduardo Gaicano (Uselo y tírelo)

Dcsdc tiempos antiguos, la humanidad ha implemen- 
tado prácticas de manejo a fin de aprovechar de ma­
nera más eficiente los servicios ecosistémicos que pro­
veen los ríos. Sin embargo, el manejo centrado en el 
utilitarismo ha impuesto un fuerte impacto sobre los 
ecosistemas fluviales, en algunos casos incluso agra­
vando su degradación. En las últimas décadas, se han 
comenzado a proponer otros paradigmas de manejo 
que no sólo consideran los beneficios sociales ligados 
a la economía sino también aquellos asociados a los 
servicios ambientales. Así es como nace el concepto 
de manejo sustentable, que busca el mantenimiento de 
la estabilidad y resiliencia del ecosistema al mismo 
tiempo que se obtienen diversos beneficios. En ese 
sentido, se han definido las Buenas Prácticas de Manejo 
(Best Management Practices o BMP en inglés) como 
un catálogo de actividades, prohibición de prácticas, 
procedimientos de mantenimiento y otras prácticas 
de manejo para prevenir o reducir la contaminación 
de las aguas. También incluyen requisitos para el tra­
tamiento, procedimientos operativos y prácticas para 
controlar vertidos, derrames o fugas, la disposición de 
residuos líquidos o sólidos, y el drenaje de materiales 
almacenados (EPA 1985).

El concepto de manejo tiene límites difusos con el de 
restauración. Pero mientras el de manejo sustentable 
se aplica más a prácticas que buscan compatibilizar la 
conservación de la diversidad y funcionamiento flu­
vial con las actividades productivas en la cuenca, la 
restauración se dirige más a intervenciones para “re­
construir”, en algún grado, el ecosistema original. Sin 
embargo, en ambos caso las prácticas e intervencio­

nes deben tener por objetivo aumentar la resiliencia 
del ecosistema. En ese sentido, se han propuesto tres 
estrategias para fortalecer la resiliencia (Gunderson 
2000, Pelletier et al 2020):

a) Aumentar la capacidad del ecosistema para amorti­
guar los impactos, incorporando pequeñas perturbacio­
nes (por ejemplo, aumentando la variabilidad del caudal) 
y estructuras redundantes.

b) Manejar el sistema a múltiples escalas, y a través de 
diversas organizaciones e instituciones con diferentes ob­
jetivos de manejo, incluyendo a todos los grupos sociales 
implicados.

c) Promover los procesos de recuperación del ecosistema 
luego de las perturbaciones.

La gran incertidumbre asociada al manejo de los ecosis­
temas acuáticos hace necesario aplicar un enfoque adap- 
tativo, adecuando las prácticas a medida que se obtienen 
resultados y se gana información (Fig. 8.1).

MANEJO DE ARROYOS AGRÍCOLAS

El tipo de prácticas recomendables para sistemas fluviales 
en los que predominan las actividades agrícolas y ganade­
ras dependerá de los objetivos del manejo y de la escala 
espacial de aplicación. Como ya se ha mencionado, lo más 
recomendable es utilizar diversas estrategias de manera 
conjunta para lograr un mayor éxito en la intervención.
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Figura 8.1.
Aplicación del manejo adaptativo 
a los ecosistemas. Cada paso 
requiere la evaluación de la salud 
del ecosistema y de los beneficios 
económicos que se obtienen 
con el manejo. Si el resultado es 
aceptable en ambos aspectos, la 
práctica de manejo se mantiene. 
Si no es así, es necesario revisar 
la práctica y reiniciar el ciclo 
(indicado por las líneas rojas) 
tantas veces como sea necesario 
hasta lograr un balance adecuado 
entre los objetivos ambientales 
y económicos (modificado de 
MacLeod y McIvor 2008).

Ordenamiento territorial Prácticas agrícolas

Consiste en regular el uso del suelo dentro de una cuenca 
o territorio. Por ejemplo, en Australia el CSIRO (Com- 
monwealth Scientific and Industrial Research Organiza- 
tion) recomienda limitar las actividades agrícolas intensi­
vas a menos del 30% del área total, rodeando estas zonas 
con vegetación natural, y destinar como mínimo un 10% 
de la superficie a áreas de conservación (MacLeod y Mcl- 
vor 2008). En este sentido, se ha observado que la reduc­
ción de la cobertura agrícola y su reemplazo por pasturas 
naturales o humedales puede atenuar significativamente 
la carga de nutrientes que llega a los arroyos (Schilling y 
Spooner 2006, Matzukazi et al 2019). Pero debe tenerse 
en cuenta que este tipo de manejo, al ser aplicado a una es­
cala espacial amplia, requiere del acuerdo entre las distin­
tas partes implicadas y de una planificación a largo plazo. 

Sutton (1997) ha propuesto una serie de prácticas agríco­
las que ayudan a reducir el ingreso de sedimentos, ferti­
lizantes y pesticidas en las aguas superficiales. Entre ellas 
se incluyen la labranza conservativa1 y la rotación de cul­
tivos, que disminuye los requerimientos de fertilizantes 
y pesticidas. Asimismo, en la aplicación de fertilizantes 
deberían considerarse los niveles de nutrientes presentes 
en el suelo para impedir las perdidas por escorrentía. En 
Estados Unidos, el Departamento de Agricultura da una 
serie de recomendaciones para la fertilización fosforada 
en los distintos estados según los niveles de fósforo del 

1 La labranza conservativa incluye todas aquellas prácticas que 
tratan de disturbar los suelos lo menos posible, manteniendo sobre 
ellos los restos del cultivo anterior.
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suelo (Sutton 1997). La fertilización debe hacerse si­
guiendo prácticas adecuadas, de modo de cubrir los re­
querimientos del cultivo sin excederse. Lo mismo se apli­
ca a los plaguicidas, en los que deben respetarse las dosis 
y los métodos de aplicación recomendados. Asimismo, se 
deben seleccionar los plaguicidas más adecuados para el 
organismo que se pretende controlar, y que a su vez re­
sulte ser el menos tóxico para el resto de los organismos. 
Otras medidas que también ayudan a disminuir el uso de 
plaguicidas son la rotación de cultivos o la aplicación de 
un manejo integral de plagas.

En algunos países, las administraciones han realizado 
manuales de buenas prácticas agrícolas para los produc­
tores. En el caso de Argentina, el investigador Ernesto 
Viglizzo ha desarrollado el software Agro-Eco-Index 
para la evaluación ambiental de establecimientos agrí­
colas (Viglizzo 2003). Es una herramienta que permite 
a los productores diagnosticar las consecuencias de sus 
prácticas agrícolas a mediano y largo plazo, mejorando 
su capacidad de decisión en el manejo del campo.

Prácticas hidrológicas

Entre estas prácticas, se incluye la creación de estanques 
y lagunas artificiales para la retención de sedimentos y 
nutrientes antes de que lleguen a los arroyos, y que son 
arrastrados por la escorrentía superficial durante las pre­
cipitaciones. También son importantes las medidas de 
protección de las zonas de recarga de los acuíferos para 
evitar la contaminación de las aguas subterráneas.

Manejo de zonas naturales

En torno a los arroyos y ríos suelen existir ambientes na­
turales (humedales, áreas ribereñas) que contribuyen a 
la protección de la calidad fluvial. La protección de los 
humedales existentes o la creación de nuevos humedales 
pueden disminuir la contaminación acuática, dado que 
estos ambientes actúan como sitios de procesamiento y 
retención de nutrientes, plaguicidas y sedimentos. Las 
zonas ribereñas no alteradas y la instalación de bandas 
de vegetación natural alrededor de los cultivos también 
cumplen esta función de filtro. En el caso de las zonas 
ribereñas, los estudios indican que para que una inter­
vención sea eficaz debe ir acompañada de medidas adi­
cionales de control de la erosión e ingreso de nutrientes 
a mayor escala (Feld et al 2018). Una variable clave que 
se debe considerar en el manejo es el ancho de la zona 
ribereña (Hunt et al 2016, Feld et al 2018; ver capítulo 4). 
En biomas forestados, el establecimiento de arbolado en 
las riberas de arroyos y ríos también contribuye a dismi­
nuir la ocurrencia de floraciones algales (Hutchins 2012).

Prácticas ganaderas

Estas prácticas generalmente están relacionadas con el 
manejo de la zona ribereña para impedir el ingreso del 
ganado en las márgenes de arroyos y ríos. El vallado de 
las riberas es una de las alternativas más recomendadas, 
especialmente porque reduce la contaminación por sedi­
mentos, nutrientes y bacterias fecales, brinda protección 
a los peces y hábitats ribereños, y permite la recupera­
ción del arroyo en un período de tiempo corto (Osmond 
et al 2007, Grudzinski et al 2020). Si la revegetación na­
tural de la ribera ocurre lentamente, se hace necesario 
acompañar el vallado con la implantación de especies 
herbáceas (preferentemente autóctonas) para acelerar el 
proceso (Feld et al 2018).

Otra práctica consiste en limitar el ingreso del ganado 
durante ciertos períodos o a puntos específicos del curso 
de agua, para disminuir el forrajeo en la zona ribereña. 
Si la humedad del suelo es baja, el impacto suele ser li­
mitado mientras que la permanencia del ganado no sea 
larga (Osmond et al 2007). La instalación de rampas de 
acceso al arroyo para los animales es otra buena estrategia 
para evitar el efecto del pisoteo (Sweeney y Blain 2016). 
También se puede ofrecer al ganado fuentes alternativas 
de agua, alimento y sombra. Con estas prácticas, gene­
ralmente los animales reducen el tiempo que pasan en el 
arroyo aun cuando no esté vallado (Osmond et al 2007). 
En la Argentina existen algunos manuales sobre buenas 
prácticas ganaderas para la región Pampeana destinados a 
los productores (véase Pordomingo 2003 y Marino 2008).

Prácticas en el cauce fluvial

Hay una serie de intervenciones que pueden realizarse en 
el mismo arroyo para contribuir a la depuración del agua. 
Las plantas acuáticas captan nutrientes y sustancias con­
taminantes y favorecen la sedimentación de los materiales 
en suspensión, por lo que su implantación en ambientes 
acuáticos no vegetados mejora la calidad del agua (Feijoó 
et al 1994). Esta práctica debe ir acompañada por la re­
colección periódica de la biomasa macrofítica excedente, 
que puede utilizarse como abono para la agricultura si el 
cuerpo de agua no está sujeto a contaminación por me­
tales pesados o sustancias tóxicas (Quilliam et al 2015). 
Asimismo, las plantas acuáticas reducen la velocidad de la 
corriente y generan zonas de aguas muertas, donde se ace­
lera el procesamiento de los nutrientes y la materia orgáni­
ca (Bernot y Dodds 2005). Las macrófitas también aumen­
tan la heterogeneidad ambiental y la oferta de alimento y 
hábitats (Ferreiro et al 2011), por lo que su implantación 
incrementa la riqueza y abundancia de organismos acuá­
ticos (Paice et al 2016). La incorporación de estructuras 
inertes al cauce, como maderas y troncos, también reduce
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el flujo de agua y aumenta la heterogeneidad ambiental 
(Acuña et al 2013), pero no cumplen el resto de las funcio­
nes que proveen las macrófitas. La recuperación de tramos 
canalizados, añadiendo sinuosidad al cauce y aumentando 
la conexión con la llanura de inundación es otra prácti­
ca que favorece los procesos de autodepuración en ríos y 
arroyos (Bernot y Dodds 2005).

La importancia de la escala

Las medidas que hemos enumerado operan a diferentes 
escalas espaciales. Medidas como la labranza conservati­
va pueden aplicarse a escala de cuenca, mientras que las 
asociadas a la zona ribereña se suelen utilizar a escala de 
tramo. La escala también puede afectar el resultado de 
las prácticas usadas. Por ejemplo, se ha observado que 
el manejo de la zona ribereña tenía un mayor potencial 
para mejorar la calidad del agua en arroyos de primer or­
den que en sistemas fluviales mayores (Tomer et al 2009). 
Por eso es recomendable que en el plan de manejo se 
incluya una combinación de prácticas de diferente escala 
espacial si se quieren lograr cambios sustanciales en la 
calidad ecológica del río o arroyo.

MANEJO DE ARROYOS URBANOS

Los arroyos urbanos presentan todo tipo de impactos, in­
cluyendo la alteración de la hidrología y morfología del 
cauce, el ingreso de una gran variedad de contaminantes 

provenientes de fuentes difusas y puntuales, y la degra­
dación del hábitat ribereño. Todo esto se traduce en una 
disminución de la biodiversidad y en una dominancia de 
las especies tolerantes (ver Caja 8.1). El conjunto de estos 
efectos se conoce como el síndrome del arroyo urbano, y se 
han propuesto una gran diversidad de medidas de mane­
jo para atenuarlo (Walsh et al 2005) (Fig. 8.2).

Algunos autores han compilado las prácticas que pueden 
aplicarse en arroyos urbanos de acuerdo a las alteracio­
nes que se quieren mitigar (Walsh et al 2005, Wenger et 
al 2009). Como se verá, las medidas van desde acciones 
simples, como el mantenimiento de las riberas, a muy 
costosas como traer los arroyos entubados nuevamente 
a la superficie.

Alteraciones hidrológicas

En este caso, el manejo tiene por objetivo reducir las 
crecientes, que se ven incrementadas por el transporte 
de las aguas pluviales sobre las superficies impermeables 
urbanas, y recuperar, en la medida de lo posible, la varia­
bilidad natural del caudal. Entre las prácticas se incluyen 
la reducción (o desconexión del curso) de las zonas im­
permeabilizadas, la implementación de sistemas alterna­
tivos de infiltración y recolección del agua pluvial (ver 
Caja 8.2), y la mejora de la red de agua potable a fin de 
minimizar las fugas. Para mitigar los efectos hidrológicos 
de la escorrentía pluvial, es recomendable que el manejo 
se centre más en favorecer la infiltración que la retención 
de agua (Fanelli et al 2019).

Figura 8.2.
Ejemplos de ríos urbanos. A) un 
río muy modificado pero con 
alto valor histórico y patrimonial 
(río Qnyar, Girona, España). 
B) un río con las márgenes 
relativamente conservadas 
e integrado como parque 
urbano a la ciudad (arroyo Azul, 
provincia de Buenos Aires). C) 
un arroyo canalizado y muy 
degradado (Arroyo del Rey, Área 
Metropolitana de Buenos Aires) 
(fotos: A y B: Claudia Feijoó; C: 
Darío Alpern, Wiki Commons).
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Figura 8.3.
Tramos de los ríos 
Cheonggyecheon (A) y Saw 
Mill River (B) que han sido 
recuperados y traídos a la 
superficie (Fotos: A: Francisco 
Anzola; B: )im Henderson, Wiki 
Commons).

Alteraciones morfológicas

Entre las medidas para mitigar las modificaciones mor­
fológicas, se pueden mencionar la recuperación activa 
o pasiva de los meandros, la restauración del canal y 
llanura de inundación, la rehabilitación de las zonas ri­
bereñas, y la transformación de arroyos entubados en 
cursos a cielo abierto. Esta última medida (denominada 
daylighting) es una de las más radicales, y requiere una 
planificación y ejecución muy cuidadosas (además de 
un presupuesto abultado). Sin embargo, tiene varias 
ventajas que justifican el esfuerzo: reduce el impacto 
de las crecientes, tiene un costo menor (o similar) al de 
reemplazar conductos y cañerías deteriorados, evita los 
vuelcos clandestinos, mejora la capacidad de autode- 
puración del río, y crea nuevos espacios verdes urbanos 
que sirve para la recreación y la educación ambiental, 
además de aumentar el valor de las propiedades ale­
dañas. Pero fundamentalmente, permite visibilizar los 
ambientes acuáticos perdidos, reconectar a la gente 
con la naturaleza, y brindarles la sensación de “recu­
perar algo que habíamos arruinado” (Pinkham 2000). 
Algunos ejemplos interesantes de daylighting son el río 
Cheonggyecheon en Seúl (Corea del Sur) y el Saw Mill 
River en Nueva York (Fig. 8.3). En Argentina, ya en 
2013 un grupo de arquitectos propuso a la Legislatu­
ra de la ciudad de Buenos Aires volver atrás con los 
entubamientos y hacer que los arroyos circulen a cielo 
abierto2. Asimismo, se han realizado propuestas con­
cretas para descubrir tramos de los arroyos Cildañez y 
Medrano (Civeira 2020).

2 “Si desbordan, que sea a cielo abierto”, Página/12, 18 de
abril de 2013 (https://www.pagina12.com.ar/diario/socie-
dad/3-218289-2013-04-18.html)

Contaminación puntual y difusa

Una de las primeras medidas para revertir el síndrome 
del arroyo urbano es el manejo de las aguas residuales 

y del legado de antiguos vuelcos de efluentes (Walsh et 
al 2005). En sistemas fluviales urbanos generalmente 
unas pocas fuentes puntuales aportan la mayor parte 
de las sustancias contaminantes, por lo que la aplica­
ción de las normas y controles y de unas pocas medi­
das de manejo, como la mejora en el funcionamien­
to de las plantas de tratamiento y la eliminación de 
vuelcos clandestinos, permiten disminuir su impacto 
(Walsh et al 2005, Wenger et al 2009). El problema 
es más complejo para la contaminación difusa, que 
requiere limitar el uso de fertilizantes y plaguicidas, 
el tratamiento de aguas de escorrentía pluvial en hu­
medales artificiales, la mejora de los sistemas sépticos, 
y el control de las fugas de los sistemas de drenaje y 
transporte de efluentes.

Alteración de la zona ribereña

La recuperación de las márgenes implica la restauración 
del perfil natural del río, la eliminación de barreras y el 
restablecimiento de la vegetación ribereña, que en mu­
chos casos es necesario reimplantar debido a alto grado 
de deterioro de los ambientes urbanos. Como ya se men­
cionó, el restablecimiento ribereño mejora la calidad de 
agua del río, reduce el impacto de las crecientes y suma 
nuevos espacios verdes a las ciudades (Fig. 8.4). Sin em­
bargo, en cuencas muy urbanizadas estas medidas por sí 
solas no suelen ser suficientes y deben in acompañadas 
por otras que se apliquen a escala mayor, como un me­
jor diseño de la red de drenaje en la cuenca (Walsh et al 
2005).

ALGUNAS CONSIDERACIONES

Como hemos visto, existen una gran variedad de me­
didas de manejo que puede aplicarse para recuperar 
arroyos y ríos impactados. La selección de las medidas 
apropiadas dependerá de las características inherentes 
del sistema fluvial y de un diagnóstico preciso de las
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Figura 8.4.
El río Water of Leith constituye 
un importante espacio verde 
para la ciudad de Edimburgo, 
con un sendero público ribereño 
y ciclovía de 20 km de longitud 
que es utilizado por vecinos y 
visitantes (Foto: Claudia Feijoó).

causas de su degradación. Además, al definir las prácti­
cas no sólo se deben consignar los síntomas en el tramo 
de interés, sino también tener en cuenta la dinámica 
subyacente de la cuenca como un todo (Wenger et al 
2009). Sin una visión global, el manejo a escala local 
suele ir al fracaso.

En muchas ocasiones, el conocimiento del sistema 
que se quiere mejorar es fragmentario e incomple­
to, lo que hace necesario un manejo adaptativo que 
se pueda ir ajustando según los resultados obtenidos. 
Durante muchos años, el paradigma del manejo flu­
vial urbano se ha centrado en proteger a la pobla­
ción de inundaciones y enfermedades, pero a costa 
de perder espacios verdes y deteriorar la calidad eco­
lógica de los ambientes acuáticos (Walsh et al 2005). 
Por ello, siempre que sea posible, es recomendable 
evitar prácticas puramente ingenieriles, con el uso 
de hormigón y grandes infraestructuras, y aplicar 
el enfoque de la ingeniería ecológica. Es decir, utili­
zar elementos basados en la naturaleza y estructuras 
“verdes” que sean energéticamente neutros y puedan 
autosustentarse en el tiempo (Wenger et al 2009, Pal­
mer et al 2014).

Finalmente las decisiones de manejo afectan a los ha­
bitantes de la zona y pueden resultar controversiales, 
especialmente en arroyos urbanos. Por esta razón, 
propietarios y residentes deben ser involucrados en el 
plan de manejo desde el principio, ayudando a definir 
el “estado” del sistema fluvial que se desea alcanzar 
y colaborando en las acciones que se realizarán. El 
vínculo de la comunidad con el proyecto de manejo es 
un paso indispensable para su éxito y mantenimiento 
a largo plazo.

CAJA 8.1.
EL (DES)MANEJO DEL ARROYO GUTIÉRREZ: 
UN REFLEJO DE LOS PROBLEMAS URBANOS
Adonis Giorgi 
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En la cuenca media del río Luján es posible estudiar varias 
microcuencas de arroyos cuyo uso de la tierra ha cambia­
do en los últimos años, acentuando los problemas ecológi­
cos presentes en la zona. Pese a ello, aún se está en la etapa 
donde esos cambios son fácilmente identificables, lo que 
hace deseable incorporar nuevos criterios de planificación.

El arroyo Gutiérrez tiene una longitud de 12 km y desem­
boca en la margen sur del río Luján. Durante su recorri­
do presenta naturalmente zonas más estrechas de aguas 
más rápidas, y zonas más anchas donde el agua discurre 
más lentamente. En estas zonas es donde se desarrolla una 
amplia variedad de macrófitas acuáticas sumergidas como 
Egeria densa, y flotantes como Lemna gibba. A estas macró­
fitas se asocian muchas algas microscópicas que sirven de 
alimento a pequeños crustáceos, larvas de insectos y peces. 
Tanto en las nacientes como en otras zonas de su recorrido 
presentan zonas de menor profundidad donde se desarro­
lla Typha latifolia (totora), una macrófita emergente que tie­
ne su máximo crecimiento en primavera y verano y decae 
en otoño e invierno. Es un arroyo somero (la profundidad 
es menor de 40 cm), con un ancho que oscila entre 80 cm 
y 3 metros. El caudal transportado por el arroyo es gene­
ralmente bajo (0,25 m3/s) aunque luego de lluvias puede 
superar ampliamente los 2 m3/s.

El arroyo Gutiérrez es uno de los más cercanos a la ciudad 
de Luján y está situado a tan solo 3 km de su casco urba­
no. Históricamente hubo en la zona industrias lácteas que



volcaban sus efluentes en zanjas pluviales que conectaban 
al arroyo. Hace 40 años se radicaron allí fábricas textiles 
que si bien contaban con plantas de tratamiento, eran in­
adecuadas para el volumen y tipo de efluentes que produ­
cían. Incluso las ampliaciones de las industrias no se vieron 
reflejadas en modificaciones de las plantas de tratamiento. 
Los efluentes son coloreados, con elevada temperatura, alto 
contenido de materia orgánica y una marcada variación 
en el pH. Estas condiciones reducen la concentración de 
oxígeno disuelto en el agua, haciendo imposible el estableci­
miento de peces y de la mayoría de los organismos acuáticos 
macro y microscópicos (Giorgi y Malacalza 2002).

El estado de degradación de las aguas transportadas por 
los conductos pluviales ha producido quejas de los habitan­
tes de un barrio situado en el recorrido del canal pluvial 
entre las fábricas y el arroyo. Los vecinos han solicitado el 
entubamiento del efluente industrial para evitar riesgos de 
accidentes. Por otro lado, otros efluentes de industrias más 
pequeñas se agregaron al mismo cauce. Llamativamente, y 
pese al incremento en el deterioro de este cuerpo de agua, 
en los últimos 15 años se han diversificado las actividades 
que se realizan en la microcuenca. El desarrollo urbano de 
la zona producido mayoritariamente luego de la radicación 
de las industrias, y que aún no parece haberse completado, 
ha originado en algunos casos viviendas para un segmen­
to de la población con alto poder adquisitivo, pero que no 
cuentan con servicios adecuados de agua potable, cloacas 
y gas. Aguas abajo se encuentran barrios más pobres y con 
aún menor cantidad de servicios esenciales (Fig. C8.1.1). 
En la zona también se han desarrollado áreas de servicio 
para turistas y pobladores (restaurantes, parrillas, supermer­
cados, confiterías). También hay otros emprendimientos, 
como un centro para discapacitados, establecimientos de 
cría de animales silvestres, un campo de entrenamiento de 

los bomberos voluntarios, un área recreativa de un sindica­
to, y un parque de uso público en la desembocadura. En las 
pocas zonas aún no ocupadas por alguna actividad urbana, 
industrial o recreativa, se han desarrollado pequeños basu­
rales semipermanentes. Tanto en la zona recreativa como 
en las márgenes del arroyo se ha realizado extracción de 
madera de plantas exóticas implantadas o invasoras, como 
el eucalipto y la acacia negra, de manera prácticamente 
descontrolada. Por otro lado la autopista Luján-Mercedes 
ha incrementado la pendiente en algunas zonas y disminui­
do el terreno con capacidad de absorción.

Es interesante observar la superposición de usos. Las fá­
bricas textiles extraen en conjunto 2500 m3/día de agua 
potable proveniente del acuífero Puelche (Momo et al 
1999). Parte de esa agua luego se vuelca al arroyo Gu­
tiérrez con un grado de polución evidente. Las viviendas 
de la zona utilizan un volumen similar, pero que se ex­
trae en su mayor parte del acuífero Pampeano ubicado 
por encima del Puelche. Es decir, que la industria toma 
agua de muy buena calidad y la devuelve al ambiente 
con un alto grado de deterioro, mientras que las vivien­
das se abastecen de agua de menor calidad que en la 
mayoría de los casos retorna al medio mediante pozos 
absorbentes, lo que significa una recuperación parcial de 
la calidad del agua. Ambos tipos de consumo se verán en 
un futuro próximo enfrentados ya que las industrias sue­
len utilizar mucha agua, reduciendo su calidad. El agua 
que se extrae del acuífero Puelche y que es distribuida a 
través de la red de agua potable no es cobrada por el mu­
nicipio en función del consumo, dado que sólo percibe 
una tasa en relación a la superficie del terreno cuando el 
abastecimiento se realiza con agua corriente. En el caso 
del consumo industrial, tampoco se cobra el consumo del 
agua subterránea.

Figura C8.1.1.
Cambios a lo largo del arroyo 
Gutiérrez como resultado 
de diferentes impactos 
antrópicos: A) zona rural con 
márgenes conservadas; B) 
ensanchamiento del cauce; C) 
ingreso de efluente industrial; 
D) aguas abajo de las industrias 
y previo a un barrio sin agua 
corriente ni cloacas (Fotos: 
Adonis Giorgi).
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La capacidad de depuración del arroyo está asociada 
a su caudal; sin embargo, se permite el vuelco de los 
efluentes industriales considerando la concentración del 
efluente pero no la capacidad del arroyo para procesar 
las sustancias contaminantes. En muchos casos, tampo­
co se cumplen los límites de concentración impuestos 
para los efluentes, y se han registrado en el arroyo in­
crementos de más de 10 °C de temperatura, reducción 
del pH a valores muy bajos, aumentos de seis veces en la 
conductividad y el agotamiento total del oxígeno disuel­
to. La capacidad de depuración del arroyo no alcanza 
a eliminar los contaminantes aportados por el efluente, 
aunque el arroyo se recupera parcialmente al llegar a su 
desembocadura debido a la sedimentación y retención 
de materiales y a la oxigenación de las aguas. De este 
modo, hay una recuperación de parte de la diversidad 
de organismos en el arroyo cerca de su desembocadura. 
Asimismo, por un proceso de sedimentación la pluma de 
agua contaminada que ingresa al río Lujan desaparece 
rápidamente al interactuar con él, quedando gran parte 
del material transportado sedimentado inmediatamente 
después de la desembocadura (Giorgi et al 1999).

Nunca se ha diseñado ni realizado un plan de manejo de 
la microcuenca, ni planificado el uso del suelo. Es decir 
que el deterioro que se observa en la calidad de sus aguas 
es un reflejo de esa falta de planificación del crecimiento 
urbano, que ha llevado a lo que se conoce como síndrome 
del arroyo urbano (Walsh et al 2005). La única actividad de­
sarrollada por los organismos gubernamentales ha sido 
ampliar las zanjas que transportan los efluentes así como 
ensanchar el cauce para que pueda transportar más agua 
y residuos, lo que parece percibirse como la única fun­
ción que cumple el arroyo. En caso de seguir sin un plan 
de manejo del área, esta cuenca probablemente quede 
totalmente incorporada al ejido urbano y el arroyo será 
tan sólo una cinta transportadora de residuos (Margalef 
1994). Con el tiempo, es posible que el arroyo desaparez­
ca bajo la ciudad, como ha ocurrido con muchos arroyos 
en otras ciudades argentinas, que al ser entubados y en­
terrados dejaron de brindar una serie de servicios eco- 
sistémicos y generaron problemas por crecidas y falta de 
mantenimiento. Ejemplos de este proceso son los arroyos 
Maldonado y Medrano en la ciudad de Buenos Aires, 
El Gato en La Plata, El Rey en Temperley, y Napostá en 
Bahía Blanca.

CAJA 8.2. SISTEMAS URBANOS 
DE DRENAJE SOSTENIBLE
Matías Etchart

El crecimiento de las ciudades vino aparejado con la im- 
permeabilización de su superficie, lo que derivó en una 
disminución enorme de la capacidad de infiltración del 
agua en el terreno. El sistema de desagüe convencional 

consiste en recolectar el agua que no ha podido infiltrar­
se y llevarla hacia los cuerpos de agua receptores como 
ríos, lagunas, lagos y mares. Este concepto de recolec­
ción, transporte y deposición suele colapsar en momen­
tos de grandes tormentas, dado que las ciudades siguen 
creciendo y los elementos del sistema no dan abasto para 
tratar áreas de captación cada vez mayores. El sistema 
entra en crisis ya que la infraestructura necesaria para 
seguir cumpliendo los objetivos de drenaje es cada vez 
más colosal y costosa, transformando en inviables los 
proyectos de este tipo.

El concepto de Sistema Urbano de Drenaje Sostenible 
(SUDS) aparece como una alternativa económica para 
lidiar con esta problemática, la cual no solamente requie­
re menos inversión, sino que trae aparejado beneficios 
ambientales y sociales que los sistemas convencionales no 
ofrecen. La gran diferencia entre ambos sistemas es que 
el convencional es un sistema centralizado y el SUDS 
es un sistema descentralizado. Mientras que el primero 
tiene por objetivo recolectar, juntar y trasladar el agua 
hacia un mismo punto de vertido, el segundo tiene por 
objetivo retener, disgregar e infiltrar el agua de lluvia en 
el mismo lugar donde cae, y de esta forma no requerir 
de infraestructura para trasladar el agua de un punto a 
otro. Dicho de otra forma, el concepto de los SUDS es 
manejar el agua de lluvia localmente, permeabilizando 
la ciudad.

El sistema SUDS ofrece cuatro alternativas como formas 
de abordaje a la problemática del drenaje. Las dos prin­
cipales son el control de la cantidad y calidad del agua 
que fluye como escorrentía. Las dos secundarias tienen 
que ver con mejorar la calidad paisajística de los espacios 
urbanos, y con favorecer e incrementar la biodiversidad 
de estos espacios. Detrás de estas alternativas se abre un 
conjunto de tipologías de infraestructuras verdes, que de 
acuerdo al abordaje elegido o priorizado es que se deter­
minará como se utilizarán, de qué forma y en qué orden 
se ubicarán en el proyecto.

Estas infraestructuras verdes cumplen diferentes fun­
ciones, y se ordenan de acuerdo a ello en los siguientes 
grupos: control de flujo, detención, retención, filtración, 
infiltración y tratamiento. Lo que determina estas tipolo­
gías es cuan “duras” o “verdes” son. Las que tienen que 
ver con el control del flujo y detención, por ejemplo, se­
rían las más “duras” ya que se suelen construir con mate­
riales de ingeniería convencional como hormigón arma­
do, mientras que las más “verdes” serían las que tienen 
que ver con el filtrado, la infiltración y el tratamiento del 
agua, dado que están construidas con elementos natura­
les y tienden a imitar sistemas tal como los encontramos 
en la naturaleza (como los humedales). Además, dentro 
de estos grupos, encontramos una variedad de elementos 
de SUDS que se diferencian entre sí de acuerdo a su ca­
pacidad de almacenaje de agua (Fig. C8.2.1).
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Figura C8.2.1.
Catálogo de intervenciones de SUDS (modificado de Low Impact 
Development: opportunities for the planet region, PlanET: A 
Regional Partnership of EastTennessee Communities, http:// 
www.planeasttn.org/).

En la plaza prototipo del Sector Distrito Joven en Cos­
tanera Norte, ciudad de Buenos Aires, se decidió utili­
zar los conceptos de SUDS. Entendiendo que la pro­
puesta proyectual se enfoca en aumentar el área verde 
en la ciudad y así potenciar la biodiversidad, fortalecer 
los corredores biológicos y mejorar la calidad de los 
espacios verdes, los SUDS sin lugar a dudas aparecen 
como una alternativa que fortalece y suma contenido a 
esta propuesta.

El proyecto se desarrolla a lo largo de la Avenida Cos­
tanera, entre la zona de Aeroparque y Ciudad Uni­
versitaria, y dadas las características dimensionales, no 
contamos con espacios para implantar cuerpos recepto­
res que puedan almacenar grandes volúmenes de agua, 
con lo cual la aplicación de SUDS no estará enfocada 
en controlar la cantidad de escorrentía. Por lo tanto, se 
decidió poner el foco en mejorar la calidad de agua de 
escorrentía que fluye por el cordón cuneta de la Avenida 
Costanera en dirección a los sumideros sobre la misma 
avenida (Fig. C8.2.2).

Cuando el agua de lluvia comienza a escurrir por la su­
perficie impermeable lleva consigo los sedimentos y con­
taminantes depositados sobre ésta. Luego, al escurrir por 
la pendiente natural, se concentra en el cordón cuneta y 
se dirige hacia los sumideros. La propuesta en la plaza 
prototipo es utilizar el espacio para implantar elementos 
del sistema SUDS con el fin de tratar la escorrentía. Para 
esto es necesario intervenir el cordón cuneta y así desviar 
la escorrentía hacia los SUDS, dentro de la plaza.

En síntesis, el sistema propuesto cuenta con tres ele­
mentos SUDS que trabajan en conjunto. El primer ele­
mento es el que recibe directamente la escorrentía del 
cordón cuneta, que se le llama filtro subterráneo ya que 
es donde se retienen los sedimentos y partículas más 
gruesas que vienen suspendidas en el agua de lluvia du­
rante los primeros 15 minutos. El SUDS siguiente se le 
llamajardín de lluvia, y su función es filtrar e infiltrar 
el agua de lluvia en el terreno. Por último, el hume­
dal artificial es el que recibe el agua de los anteriores, 
y su función es tratar el agua para mejorar su calidad,

MANE|O SUSTENTABLE DE ARROYOS Y RÍOS 117

http://www.planeasttn.org/


Figura C8.2.2.
Esquema de plaza prototipo del Sector Distrito Joven en
Costanera Norte (Diseño: Marantz Arquitectos).

antes de volcarla al desagüe en dirección al sumidero. 
Cabe siempre aclarar que para poder tratar el ciento 
por ciento del agua de escorrentía de los primeros 15 
minutos de lluvia se necesita un área mayor a la pro­
puesta; por lo tanto, todos los elementos antes descritos, 
cuentan con un rebalse de seguridad el cual se activa 
cuando la capacidad del sistema se satura. Además, si el 
primer elemento (filtro subterráneo) llega al nivel de re­
balse, el agua dejará de ingresar desde el cordón cuneta 
y continuará su recorrido convencional.

Estos elementos de SUDS, además de cumplir estas fun­
ciones depurativas, están diseñados para complementar 
la propuesta estética, por lo que están fundidos en el di­
seño arquitectónico y paisajístico de la plaza, generando 
distintos microhábitats e incrementando la biodiversidad 
del proyecto y el imaginario urbano.
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9
TEORÍA DE LA 
RESTAURACIÓN 
FLUVIAL
Claudia Feijoó, Adonis Giorgi y Francesc Sabater

¿Cómo recuperar todo lo que 'perdimos, 
lo quefuimo.s matando sin consideración, 

con indiferencia..

Lorenzo Martín del Burgo

Como hemos visto en capítulos anteriores, la mayor par­
te de los ecosistemas fluviales han recibido un impacto 
que va desde leve a extremadamente severo. Esto hace 
necesaria la instrumentación de una serie de intervencio­
nes para que puedan retornar, si no a un estado prístino, 
al menos a un estado con una calidad ecológica relati­
vamente buena. Los primeros intentos de restauración 
en arroyos y ríos surgieron fines del siglo XIX, y fueron 
realizados por clubes de pesca de Estados Unidos y Gran 
Bretaña para mejorar los stocks de peces como el salmón 
y la trucha. Pero el número de proyectos de restauración 
comenzó a crecer sostenidamente en los últimos 20 años, 
especialmente bajo el incentivo de nuevas leyes ambien­
tales como la Directiva Marco del Agua de la Comunidad 
Europea (Friberg et al 2016). La restauración se ha defi­
nido de diferentes formas (Tabla 9.1), pero lleva implícita 
la idea de que el sistema vuelva a una condición original 
o previa al impacto humano (algo que, como veremos, 
no siempre es posible de conseguir). En la bibliografía 

se pueden encontrar diversos términos para definir es­
tas intervenciones para la mejora o recuperación de los 
ecosistemas impactados, que se pueden diferenciar entre 
sí por los alcances del proceso o los objetivos buscados 
(Tabla 9.2).

El término restauración suele usarse cuando se preten­
de regresar a un hábitat o ecosistema a un estado no 
alterado, recuperando su estructura y funciones origi­
nales. La restauración puede ser activa, que es cuando 
se realizan intervenciones directas, o pasiva, que es 
cuando se elimina o reduce el disturbio humano, per­
mitiendo al sistema recuperarse a través de su dinámi­
ca y la sucesión ecológica asociada (Bradshawe 1996, 
Roni y Beechie 2013). En la rehabilitación, se preten­
de mejorar la condición de un ecosistema aunque no 
se recuperen todos los componentes de su estructura y 
los procesos funcionales originales. Por lo tanto, es un 
tipo de intervención que tiene alcances más limitados

Tabla 9.1.
Diferentes definiciones del 
concepto de restauración.

Definición Referencias

Regresar a un sistema a una condición cercana a la previa al 
disturbio, recreando tanto su estructura como su función.

National
Research Council 
(1992)

Es el proceso de ayudar al restablecimiento de un ecosistema que 
se ha degradado, dañado o destruido.

Gann et al (2019)

Ayudar a la recuperación de la integridad ecológica de una cuenca 
degradada, restableciendo los procesos necesarios para sostener al 
ecosistema natural de la cuenca.

Wohl et al 
(2005)
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Tabla 9.2.
Diferentes términos para definir 
las intervenciones del hombre 
para la mejora o recuperación 
de los ecosistemas alterados 
por las actividades humanas.

Término En inglés Definición

Restauración
(o restauración 
completa)

Restauration Volver un sistema o hábitat acuático a su 
estado original o pre-disturbio (Roni y Beechie 
2013).

El acto de restaurar a un estado anterior, o a 
una condición no alterada o perfecta (Bradshaw 
1996).

Rehabilitación 
(o restauración 
parcial)

Rehabilitation Restaurar o mejorar algunos aspectos de 
un ecosistema, pero sin restaurar todos sus 
componentes (Roni y Beechie 2013).

La acción de restaurar algo a un status o 
condición previa (Bradshaw 1996).

Actividad de gestión que tiene como objetivo 
restablecer determinados aspectos de la 
funcionalidad del ecosistema en zonas 
degradadas, y que no siempre va orientada a la 
recuperación de la biodiversidad perdida (Gann 
et al 2019).

Mejoramiento Improvement Mejorar la calidad de un hábitat por 
manipulación directa (Roni y Beechie 2013)

Recuperación Reclamation Retornar un área al hábitat previo, pero sin 
restaurar necesariamente todas sus funciones 
(Roni y Beechie 2013).

Retornan un sistema a un estado apropiado 
(Bradshaw 1996).

Mitigación Mitigation Realizar acciones para paliar o compensar 
efectos potencialmente adversos sobre 
ecosistemas acuáticos que han sido 
modificados o que se perdieron por acción 
humana (Roni y Beechie 2013).

Aplacar o moderar el impacto de algo.

Saneamiento o 
remediación

Remediation Remoción de contaminantes del ambiente.

(Tabla 9.2). El término mejoramiento suele aplicarse 
a acciones sobre los hábitats, y se diferencia del de re­
habilitación en que es una actividad de naturalización 
que intenta recuperar la estructura biológica mediante 
la revegetación, pero que no necesariamente va acom­
pañada por el restablecimiento de los procesos funcio­
nales del ecosistema. A veces se entiende por natura­
lización aquella que sólo persigue fines paisajísticos. 
Asimismo, se habla de remediación cuando se intenta 
sanear un ambiente removiendo las sustancias conta­
minantes que lo impactan; por ejemplo, extrayendo 
los lodos de un cuerpo de agua o reduciendo la carga 
de contaminantes que recibe. A veces, la remediación 

se entiende como sinónimo de mitigación porque in­
cluye acciones para mitigar los efectos perturbadores 
sobre el ecosistema. Debe tenerse en cuenta que la 
idea de “mejorar”, que está implícita en los términos 
rehabilitación y recuperación, es altamente subjetiva y 
puede incluir elevar el valor estético o recreativo de un 
sistema, pero no su mejor funcionamiento ecológico 
(Wohl et al 2005). El término recuperación no lleva 
implícito el regreso a un estado original, sino a uno 
con buen estado ecológico. Finalmente, mitigación es 
un término que no tiene que ver con la restauración 
en sí, sino con medidas para reducir un determinado 
impacto humano.
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En ciertas situaciones, la restauración completa de 
un ecosistema fluvial completo (o parte de él) puede 
ser no realista o excesivamente costosa. Bajo estas cir­
cunstancias, la rehabilitación, mejoramiento o recu­
peración pueden resultar opciones apropiadas (Brads- 
haw 1996).

LA ELUSIVA CONDICIÓN DE REFERENCIA

El concepto de restauración lleva implícito el regreso 
a un estado del ecosistema anterior a la perturbación. 
Esto puede ser fácil de enunciar, pero difícil de lograr en 
muchos casos (Palmer et al 2014). La larga historia de 
deterioro que han sufrido los arroyos y ríos puede hacer 
imposible encontrar ambientes prístinos dentro de una 
región que sirvan como modelo para definir los objeti­
vos de la restauración. Es por eso que, dependiendo de 
la región donde está el sistema fluvial, se usan diferentes 
aproximaciones para definir esa condición “inicial”.

El caso más sencillo es cuando aún existan arroyos prísti­
nos o muy poco perturbados, de características similares 
a las del arroyo que se planea restaurar. Pero cuando esto 
no es posible, se busca identificar sitios de referencia; es 
decir, arroyos o tramos de arroyos que muestran toda la 
variación en la morfología, sustrato y caudal de una re­
gión, y que tienen un bajo nivel de impacto (Hughes et al 
1986). Esta condición de referencia representa un rango 
que surge de la variación natural en tiempo y en espacio 
(Stoddard et al 2006). A modo de ejemplo, en un estudio 
en el que intentábamos determinar los niveles basales 
de nutrientes en aguas de arroyos pampeanos (Feijoó y 
Lombardo 2007), tuvimos que establecer una serie de 
requisitos para definir la condición de referencia debido 
a la ausencia de cuencas sin agricultura en la región. En­
tre los requisitos se incluyeron la existencia de una zona 
ribereña no forestada y cubierta de pastizal natural, la 
ausencia de uso agrícola intensivo cerca del arroyo y de 
urbanizaciones en la cuenca, la inexistencia de perturba­
ción física del cauce, y una buena calidad de agua. Final­
mente, cuando el impacto es muy generalizado, se puede 
recurrir a lo “mejor de lo que ha quedado” (the best what's 
left; Stoddard et al 2006), que suelen ser sitios que tienen 
sólo una ligera semejanza con la condición natural.

Stoddard y colaboradores (2006) hacen una distinción 
más precisa entre los sitios de referencia, definiéndolos 
de la siguiente manera:

a) Condición mínimamente perturbada: son sitios donde 
no existe una perturbación antrópica significativa.

b) Condición histórica: Se define en relación a unas con­
diciones ambientales en el pasado. En Europa se refiere a 
las condiciones existentes previas al desarrollo de la agri­

cultura intensiva (alrededor de 1850 en Gran Bretaña y 
en el siglo XVII en Alemania). En cambio, en América 
se suele ubicar la condición histórica en la época previa a 
la ocupación europea, cuando sólo existía el impacto de 
los pueblos originarios.

c) Condición menos perturbada: Son sitios que presentan 
la mejor condición física, química y biológica del ecosis­
tema que se puede encontrar actualmente en la región.

d) La mejor condición posible: Son sitios con las mismas 
condiciones anteriores, pero en los que se minimiza el 
inevitable impacto del uso de suelo en la cuenca sobre la 
biota y el funcionamiento fluvial mediante el uso de las 
mejores prácticas posibles.

Para definir la condición histórica, se puede recurrir 
a archivos de museos de historia natural y otras fuen­
tes del pasado. Por ejemplo, Labay y colaboradores 
(2015) estimaron las distribuciones originales de pe­
ces de arroyos de Texas a partir de los datos existen­
tes en colecciones de museos, y las compararon con 
las distribuciones actuales. Las pinturas y fotografías 
antiguas y las crónicas históricas, aunque ofrecen in­
formación menos detallada, también pueden dar una 
idea de cómo era la fisonomía de los ríos y arroyos en 
el pasado. En el caso de las Pampas, existen crónicas 
de viajeros como Samuel Haigh y Francis Bond Head, 
o de naturalistas como Alcide d’Orbigny, que descri­
ben como se veían los ambientes terrestres y acuáticos 
en la primera mitad del siglo XIX. Asimismo, aunque 
existen pocas representaciones pictóricas de ambientes 
acuáticos pampeanos de siglo XIX, hay algunas pintu­
ras que los muestran con gran realismo (Fig. 9.1; Gra- 
ziano et al 2021).

Una adecuada definición del estado histórico real es 
necesario, porque sino en la restauración se recrearía 
un sistema que no es el original, además de dilapidar 
recursos económicos. Por ejemplo, se creía que los 
arroyos del noreste de Estados Unidos se caracteriza­
ban por ser sinuosos y anastomosados y por fluir por 
una llanura de sedimentos finos, y los esfuerzos de res­
tauración se dirigieron a recrear dicho estado. Pero el 
análisis de diversa evidencia demostró que originaria­
mente estos arroyos no eran ramificados y que estaban 
rodeados por humedales forestados. La construcción 
de molinos, la deforestación y el avance de la agricul­
tura entre los siglos XVII y XIX favoreció la sedimen­
tación de gran cantidad de material fino que acabó 
cubriendo los humedales y alterando por completo la 
fisonomía de los arroyos (Walter y Merritts 2008). Por 
lo tanto, cuando existe gran incertidumbre respeto a la 
condición histórica o inicial es importante utilizar una 
variedad de pruebas y evidencias para caracterizar di­
cha condición. En todo caso, para definir el estado del 
ecosistema que se quiere alcanzar con la restauración
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Figura 9.1.
Detalle de La vuelta del malón de 
Angel Della Vella. Pintada en 
1892, en esta icónica pintura 
argentina es posible identificar 
a la especie acuática de las 
márgenes (Pontederia cordata, en 
el inserto). La pintura se exhibe 
en el Museo Nacional de Bellas 
Artes de Buenos Aires1 (imagen 
de Google Arts Project; inserto: 
foto de Claudia Feijoó).

1 El pintor Daniel Santoro realizó un interesante análisis sobre la 
carga simbólica de esta pintura y la reinterpretó en varias de sus 
obras (véase: Otra vuelta del malón en Radar, suplemento del dia­
rio Página/12, del 19/12/2010).

es recomendable combinar distintas aproximaciones, 
incluyendo información histórica, identificación de si­
tios de referencia, modelos analíticos y experimentos 
manipulativos (Rubin et al 2017). Finalmente, en algu­
nos casos será necesario identificar múltiples modelos 
de referencia, especialmente cuando los ecosistemas 
nativos presentan dinámicas de no equilibrio, o inclu­
so modelos alternativos cuando han ocurrido cambios 
irreversibles en el ecosistema, o se anticipa que ocurri­
rán (Gann et al 2019).

¿RESTAURAR QUÉ?

Una vez definido el estado deseable al que se quie­
re llevar al arroyo o río, hay que establecer qué es lo 
que se quiere restaurar del ecosistema fluvial. Es decir, 
plantear actuaciones concretas de restauración para 
obtener una imagen objetivo del estado deseable que se 
quiere alcanzar en el tramo de intervención (González 
del Tánago del Río y García de Jalón Lastra 2001). 
Debe tenerse en cuenta que los proyectos de restau­
ración suelen ser costosos, lo que deja poco margen 
para fallos y fracasos. A modo de ejemplo, Steel y co­
laboradores (2008) propusieron varias estrategias al­
ternativas para el mantenimiento de poblaciones de 
salmones migratorios en una cuenca en Washington, 
que incluían la remoción de barreras, la protección de 
las riberas y otras medidas. En todos los proyectos, el 
costo estimado fue de alrededor de 2 millones de dóla­
res. Por lo tanto, desde el principio del proyecto debe 
haber una clara definición del aspecto del ecosistema 
al cual se dirigirán los esfuerzos de restauración. Así, 
es posible restaurar la “utilidad” del ecosistema, la es­
tructura y función originales del ecosistema, o los ser­
vicios ecosistémicos que brinda (Yount y Niemi 1990, 
Palmer et al 1997, 2014).

Restauración de la utilidad

Cuando la restauración se define en función de la 
“utilidad” del ambiente acuático, lo que se busca es 
recuperar aquellos aspectos del ecosistema que el pú­
blico en general percibe como beneficiosos, en sentido 
utilitario. Un ejemplo sería la recuperación del stock pes­
quero de un río. En este caso, no interesa reconstituir el 
funcionamiento del ecosistema o la biodiversidad, sino 
sólo recuperar un beneficio que se ha perdido. Esta apro­
ximación suele ser muy limitada y perdurar poco en el 
tiempo dado que no suele estar basada en la compren­
sión de cómo funciona el ecosistema fluvial, de modo 
que no se alcanza un estado de resiliencia frente a las 
perturbaciones.

Restauración de la estructura y 
función del ecosistema

La restauración total o parcial de la estructura y fun­
cionamiento fluvial es la aproximación más habitual, y 
puede ir desde una intervención mínima y barata a un 
esfuerzo extremadamente intensivo y costoso (Palmer et 
al 1997). El trabajo y dinero invertidos dependerán de 
los objetivos del proyecto y del historial de impacto que 
ha sufrido el ecosistema. Cuando se habla de restaurar 
la estructura del río o arroyo, lo que se busca es recupe­
rar la biodiversidad original o una parte de ella; es decir, 
restablecer todas las especies que estaban originalmente 
en el ecosistema o una fracción de ellas. Para lograrlo, 
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se pueden recrear las condiciones para que las especies 
vuelvan a colonizar el ambiente fluvial. Para ello hace 
falta restablecer la dinámica fluvial; es decir, el equilibrio 
existente entre el caudal sólido (transporte de aluviones 
o sedimentos) y el caudal líquido (transporte de agua). 
Ambos transportes están condicionados por el tamaño 
mediano de los sedimentos y la pendiente del curso flu­
vial (Lane 1955).

Algunos especialistas proponen que la restauración debe 
enfocarse en crear condiciones para que los ecosistemas 
fluviales se recuperen a través de sus propios mecanismos 
intrínsecos. Esto incluye intervenciones para que las ri­
beras recobren su estructura y función originales, para 
crear espacios fluviales estables, para mitigar los impac­
tos de las crecientes extraordinarias (especialmente en 
arroyos urbanos) y para la creación de heterogeneidad 
de hábitat, usando técnicas de mejora morfológica y de 
bioingeniería del paisaje (Albert Sorolla, comunicación 
personal). Con estas estrategias, es posible recuperar al 
menos parte de la biodiversidad fluvial.

Muchas de las especies acuáticas son microscópicas y se 
dispersan fácilmente, por lo que la dispersión natural de 
la biota es usualmente efectiva para la recolonización 
(Bradshaw 1996). Sin embargo, esto puede no ser po­
sible en cuerpos de agua aislados donde será necesario 
reintroducir las especies. A veces basta con una pequeña 
“ayuda”, como inocular al arroyo con sedimentos de otro 
cuerpo de agua que contengan propágulos de plantas y 
animales, y esperar que los procesos naturales de esta­
blecimiento y dispersión de las especies lleven al sistema 
a un estado más diverso (o maduro en la terminología 
de la teoría de la sucesión ecológica) (Bradshaw 1996). 
Ya se han desarrollado metodologías para el trasplante 
de comunidades enteras a arroyos (véase, por ejemplo, 
Haase y Pilotto 2019). Sin embargo, la reintroducción 
de animales de mayor tamaño o depredadores tope es 
más compleja, porque previamente debe recrearse una 
estructura trófica que pueda sostener los requerimientos 
energéticos de la especie en cuestión. Finalmente, debe 
tenerse en cuenta que la restauración no requiere la 
exclusión de especies exóticas que se hayan establecido 
bien y que no compitan con las especies autóctonas (Pal­
mer et al 1997).

La recuperación total de la biodiversidad es un enfoque 
que sólo se puede aplicar en un número limitado de 
casos. Por eso, generalmente se busca restaurar algunas 
especies particulares que por su rol en el ecosistema, re­
sultan indispensables para recrear la estructura y el fun­
cionamiento fluvial. Bajo esta mirada, se puede tener por 
objetivo recuperar a las especies claves o las especies inge­
nieras, que son las que tienen un efecto desproporcionado 
sobre la estructura del ecosistema y sobre la comunidad 
biológica en relación a su densidad o biomasa total (ver 
capítulo 7; Palmer et al 1997). También se pueden intro­

ducir especies iniciadoras, que son especies autóctonas y no 
invasivas que asientan y mejoran el suelo y que permiten 
la llegada de otras especies. El problema es que en ciertas 
ocasiones es difícil identificar a estas especies, porque no 
son abundantes o porque su rol no es obvio (Palmer et al 
1997). Otra posibilidad es restaurar la diversidad funcio­
nal, recuperando un mínimo de especies que asegure un 
apropiado funcionamiento del ecosistema (Palmer et al 
1997). Esto se basa en la idea de que en los ecosistemas 
no impactados existen especies que cumplen roles simi­
lares (es decir, que existe redundancia funcional), y que 
actúan como un reaseguro cuando un evento imprevisto 
elimina una o más especies, aumentando la resiliencia 
frente a las perturbaciones y manteniendo la estabilidad 
del ecosistema a largo plazo (Pelletier et al 2020). Este 
es un campo por explorar, dado que aún existen pocos 
datos sobre redundancia funcional y sobre la influencia 
de las especies en las funciones ecosistémicas.

Un supuesto implícito en muchos proyectos es que la res­
tauración de la diversidad de hábitats fluviales llevará a 
la restauración de las comunidades biológicas. Esta idea, 
que Palmer y colaboradores (1997) han denominado la 
Hipótesis del Campo de los Sueños (Dream Field Hypothesis), se 
basa en el principio if you build it, they will come2. Sin embargo, 
aunque esta hipótesis es generalmente aceptada, ha sido 
poco puesta a prueba (Palmer et al 1997). Hughes (2007) 
utilizó métodos moleculares para determinar la capaci­
dad de dispersión de distintas especies acuáticas. Obser­
vó que con la excepción de insectos y peces de arroyos 
de llanura, la recolonización natural de sitios restaurados 
sólo sería posible dentro de un mismo arroyo, pero no 
entre cuencas. Por lo tanto, cuando una especie ha desa­
parecido de una cuenca, la restauración del hábitat por 
sí sola no asegura la recolonización del sitio. También es 
importante considerar el arreglo espacial del hábitat a 
restaurar, incluyendo el área superficial y la conectividad 
entre los parches de hábitat. No todos los parches son 
iguales, y la capacidad de moverse libremente entre par­
ches heterogéneos en cantidad y calidad de los recursos 
puede ser esencial para muchas especies, particularmen­
te si algunos parches sirven como refugio (Palmer et al 
1997).

2 Field of Dreams es una película de 1989 dirigida por Phil Alden 
Robinson. Caminando por su campo de maíz, un granjero tiene 
la visión de un campo de béisbol, mientras escucha una voz que 
le susurra: “Si lo construyes, él vendrá”. El granjero construye el 
campo de béisbol, sacrificando parte de su cosecha, y al cabo de 
un tiempo comienzan a aparecer los fantasmas de viejas glorias del 
béisbol que vienen a jugar.

Otro supuesto implícito en los proyectos es que un bajo 
nivel de perturbación natural favorece la biodiversidad. 
Como el flujo es la variable que explica la geometría hi­
dráulica del cauce, generalmente la restauración se diri­
ge a recuperar el régimen natural del caudal, incluyendo 
su intensidad, duración y estacionalidad (Palmer et al 
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1997). En algunos casos esto no es una opción, porque 
requeriría la eliminación de represas en el curso fluvial 
que se encuentran en pleno funcionamiento. En estas si­
tuaciones, la alternativa es producir disturbios periódicos 
que simulen los eventos naturales (Palmer et al 1997, Pal­
mer y Ruhi 2019). Las represas, además, pueden actuar 
como barrera para los peces. Para reestablecer a conec- 
tividad longitudinal del río, se puede hacer una “pseu- 
dorremoción del embalse”, que consiste en construir un 
canal nuevo y paralelo al lecho fluvial que actúa como by 
pass para los peces (Birnie-Gauvin et al 2020). Esto permi­
te mimetizar el régimen natural de caudal, al menos en 
cuanto a la conectividad.

Un tercer supuesto implícito es que la recuperación de las 
especies y sus recursos llevará a la restauración de los proce­
sos ecológicos. Este supuesto se basa en el principio de que 
la función del ecosistema se relaciona con la biodiversidad 
(Lake et al 2007). Aunque en ciertas ocasiones esto es así 
(véase por ejemplo, Cardinale 2011), no puede establecerse 
como regla. El fracaso de algunos proyectos de restauración 
de biodiversidad ha promovido estrategias para la recupe­
ración de procesos y funciones ecosistémicas (Beechie et al 
2010, Palmer y Ruhi 2019). Así, se han aplicado prácticas 
para la restauración de la retención de nutrientes, la deni- 
trificación y los procesos metabólicos (fotosíntesis y respira­
ción) de los arroyos. El resultado de estas prácticas ha sido 
dispar; mientras que algunos proyectos han logrado restau­
rar la función de interés (Riley y Dodds 2012, Lammers y 
Bledsoe 2017, Hansen et al 2018, Chowanski et al 2020, 
Levi y Mclntyre 2020), en otros casos esto no fue posible 
(Lavelle et al 2019, Reisinger et al 2019).

Restauración de los servicios ecosistémicos

En el esfuerzo de integrar la protección de los ecosiste­
mas naturales con los intereses y necesidades sociales, en 
los últimos años se ha comenzado a poner el foco en la 
restauración de los servicios ecosistémicos fluviales (Pal­
mer et al 2014). Aunque los servicios no fueran el ob­
jetivo inicial de la restauración, algunos proyectos han 
demostrado que su valor económico aumentaba en tra­
mos restaurados respecto a tramos no restaurados de un 
mismo río (Vermaat et al 2016). Sin embargo, al usarse 
esta aproximación debe cuidarse que la maximización 
de un determinado servicio no resulte en un deterioro 
de los demás. En particular, un foco excesivo en los ser­
vicios de aprovisionamiento puede llevar a la sobreex­
plotación del ecosistema y al deterioro de los servicios de 
mantenimiento y regulación3 (Palmer et al 2014, Comín 
et al 2018, Pelletier et al 2020). Dado que no existe un 

3 Por eso, autores como Comín y colaboradores (2018) sugieren no 
considerar a los servicios de aprovisionamiento en los proyectos de 
restauración.

nivel óptimo de servicios ecosistémicos, se debe lograr 
un equilibrio entre los servicios que balancee los deseos 
e intereses de grupos sociales diversos, y a menudo anta­
gónicos (Pelletier et al 2020). Se han propuesto métodos 
para evaluar varios servicios ecosistémicos fluviales de 
manera simultánea, integrando información ecológica e 
intereses sociales, y para diseñar medidas acordes para 
su restauración (Trabucchi et al 2014, Comín et al 2018).

Sea cuál sea el objetivo de la restauración, siempre debe 
tenerse presente que los ríos y arroyos son sistemas abier­
tos, dinámicos y en constante re-equilibrio. Por lo tanto, 
idealmente la restauración debería orientarse a crear las 
condiciones para aumentar la resiliencia del ecosistema, 
favorecer su trayectoria hacia la estabilidad, recuperar la 
biodiversidad potencial y asegurar los servicios ecosisté- 
micos.

¿CÓMO DETERMINAR EL ÉXITO 
DE LA RESTAURACIÓN?

Una vez diseñado y concretado el proyecto, es necesario 
evaluar si las manipulaciones realizadas se han traducido 
en la recuperación de la diversidad, funciones ecosistémi- 
cas o lo que se haya definido como objetivo de la restau­
ración. Para ello, se deben realizar monitoreos periódicos 
luego de finalizada la restauración utilizando diversos 
indicadores de calidad ecológica (como los menciona­
dos en el capítulo 6). Es importante diseñar el muestreo 
usando escalas adecuadas para las variables que se van 
a controlar. En el caso de fenómenos biológicos de alta 
frecuencia, el monitoreo debe hacerse a pequeña escala 
tanto espacial (por ejemplo, tramo del río), como tempo­
ral (días a meses) (Gore et al 1990, Poffy Ward 1990). Sin 
embargo, en algunos casos el monitoreo debe prolongar­
se durante varios años para detectar cambios significati­
vos en el sistema restaurado (Roni et al 2008).

Llegados a este punto, ¿cómo establecemos si nuestro pro­
yecto ha sido exitoso? Desafortunadamente, no existen cri­
terios aceptados para definir una restauración exitosa en­
tre los especialistas (Pelletier et al 2020). Por ejemplo, suele 
existir una brecha significativa entre lo que el público en 
general considera un nivel aceptable de restauración, y lo 
que los científicos perciben como ecosistemas fluviales fun­
cionales (Wohl et al 2015). Asimismo, están las limitaciones 
propias del “material” con el que se trabaja. Como sostiene 
Décamps (2011), “la restauración no siempre llevará a aná­
logos futuros de lo que ocurría en el pasado, sino a sistemas 
‘nuevos’ o ‘híbridos’ creados por el hombre en un mundo 
cambiante”. Dadas estas restricciones, es esencial establecer 
claramente los objetivos e indicadores de éxito antes de ini­
ciar el proyecto. Además, y siempre que sea posible, se debe 
recopilar información sobre el régimen de perturbaciones 
en el pasado, la trayectoria histórica del ecosistema y los 
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procesos regionales, a fin de establecer el punto de llegada 
de la restauración. Caso contrario, la definición de éxito del 
proyecto puede verse confundida por la ausencia de infor­
mación pre-disturbio (Pelletier et al 2020).

Si bien no existen criterios universales del éxito de la 
restauración, La Sociedad Internacional para la Res­
tauración Ecológica (SER) ha propuesto un listado de 
atributos guía para determinar si el proyecto ha dado 
resultado (Tabla 9.3). Según el SER, no es necesario 
que se cumpla con todos los atributos para alcanzar el 
éxito, sino que dichos atributos demuestren una trayec­
toria del ecosistema hacia la meta o estado de referencia 
deseado. Algunos atributos son de fácil medición (como 
la biodiversidad), mientras que otros (especialmente los 
funcionales) pueden ser sumamente complejos de cuan- 
tificar y se debe recurrir a métodos de estima indirectos 
(SER 2004).

¿FUNCIONA LA RESTAURACIÓN?

Varios autores han realizado revisiones para determinar 
el éxito obtenido por los proyectos de restauración de 
arroyos y ríos reportados en la literatura científica (Tabla 
9.4). En general, los efectos de la restauración parecen 
ser más evidentes sobre la biomasa, abundancia y formas

de vida de los organismos acuáticos que sobre la riqueza 
específica o la diversidad (Kail et al 2015, Verdonschot et 
al 2016, Ecke et al 2016). También se ha observado que 
la restauración física del río, incluyendo la mejora de la 
morfología del canal y las condiciones de hábitat, tiene 
efectos dispares sobre la biota: mientras que se ha detec­
tado un efecto ecológico significativo para ciertos grupos 
de especies, su impacto parece ser nulo en otros casos 
(Friberg et al, 2016, Muhar et al 2016). Estas diferencias 
pueden deberse a la diferente efectividad de las medidas 
de restauración, o ser un artefacto producido por el uso 
de distintas metodologías de monitoreo y análisis de los 
datos (Roni et al 2008, Friberg et al 2016). Pocos pro­
yectos han mostrado resultados exitosos en términos de 
aumento de la biodiversidad y retorno a las condiciones 
pre-disturbio (Palmer et al 2014, Friberg et al 2016, Polvi 
et al 2020), posiblemente porque la restauración de un 
tramo está altamente condicionada por la gestión de la 
cuenca aguas arriba. Algunos autores sugieren que sería 
mejor evaluar los rasgos funcionales y formas de vida de 
las especies más que la diversidad taxonómica para de­
terminar el resultado de la restauración, dado que estas 
características de las especies modulan las diversas fun­
ciones ecosistémicas (Friberg et al 2016). Por otra parte, 
la restauración física del canal y de los hábitats puede no 
implicar la recuperación del flujo natural, la cual sigue 
siendo la variable control más relevante de la restaura­
ción (Palmer et al 2014, Friberg et al 2016).

1 El ecosistema restaurado tiene un conjunto de especies que son características 
del ecosistema en referencia y que proveen una estructura adecuada de la 
comunidad.

2 Consta de especies autóctonas hasta el máximo grado posible. En ecosistemas 
culturales restaurados se puede ser indulgente con las especies domésticas y 
ruderales.

3 Están representados todos los grupos funcionales necesarios para el desarrollo 
y establecimiento del ecosistema restaurado, o los grupos faltantes pueden 
recolonizar el ambiente de manera natural.

4 El ambiente físico del ecosistema restaurado puede sostener poblaciones 
reproductivas de las especies necesarias para la estabilidad de la comunidad.

5 El ecosistema restaurado aparentemente funciona de manera normal.

6 El ecosistema restaurado se ha integrado a la matriz ecológica o paisaje, con el 
cual interactúa.

7 Se han reducido o eliminado las amenazas a la salud e integridad del ecosistema.

8 El ecosistema restaurado es resistente a factores de stress normales y periódicos 
del ambiente local.

9 El ecosistema restaurado es autosustentable en el tiempo, aunque su composición 
específica y atributos pueden cambiar con las condiciones ambientales locales 
(como ocurre en el ecosistema de referencia).

Tabla 9.3.
Los nueve atributos de los 
ecosistemas restaurados 
propuestos por el SER (SER 
2004).
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Tabla 9.4.
Evaluación de la respuesta de arroyos y ríos a proyectos de 
restauración según diversos autores. + indica una respuesta 
positiva a la restauración; - indica una respuesta negativa; 0 
indica ausencia de respuesta.

Estudio
Número de 
proyectos

Respuesta

Hábitat Macrófitas Invertebrados Peces Servicios 
ecosistémicos

Matthews et al 2010 41 + 0 0 0

Sundermann et al 2011 24 +

Palmer et al 2010 78 0

Stoll et al 2013 18 0

Poppe et al 2016 +

Kail et al 2015 155 + + +

Roni et al 2008 345 +

Bortolotti et al 2016 3 +

Ecke et al 2016 26 +

Hering et al 2015 20 + + +

Verdonschot et al 2016 19 0

La recuperación de las funciones ecosistémicas ha sido 
menos evaluada, pero en los proyectos en los que se ha 
abordado este aspecto parece predominar un efecto po­
sitivo de la restauración (Riley y Dodds 2012, Lammers y 
Bledsoe 2017, Hansen et al 2018, Chowanski et al 2020, 
Levi y Mclntyre 2020). Finalmente, pocos estudios han 
considerado la restauración de los servicios ecosistémi- 
cos, y este es un campo de estudio fértil que sólo recien­
temente ha comenzado a examinarse.

Cuando se analiza la escala de los proyectos de restaura­
ción, los resultados también son heterogéneos: mientras 
que algunos autores reportan una mayor respuesta de los 
indicadores ecológicos a medida que aumenta la escala 
del proyecto (Matthew et al 2010), otros observaron efec­
tos negativos o incluso nulos (Hering et al 2015, Friberg 
et al 2016, Levi y Mclntyre 2020).

¿POR QUÉ FALLA LA RESTAURACIÓN?

Se han mencionado diversas causas por las cuales los 
proyectos de restauración pueden fracasar. Entre ellas se 
incluyen:

a) No se conoce bien el sistema fluvial 
a restaurar.

Como ya se ha indicado, no siempre es posible deter­
minar la condición histórica del arroyo o río. Este des­
conocimiento puede llevar a establecer una condición 
de “llegada” errónea para el sistema, y que no se puede 
alcanzar debido a las características ambientales de la re­
gión (Roni et al 2008). También pueden ocurrir que no 
se han identificado los múltiples estresores que están ope­
rando a escala local y de cuenca, y que impactan sobre 
la estructura y funcionamiento fluvial (Roni et al 2008, 
Roni y Beechie 2013, dos Reis Oliveira 2020, Pelletier 
et al 2020). Un adecuado diagnóstico de los estresores 
permitirá seleccionar medidas eficaces para eliminar o 
atenuar su efecto, favoreciendo el mejoramiento inicial 
del ecosistema.

b) No es posible llevar al sistema al 
estado de referencia.

En un estudio el que se analizaron 89 estudios de restau­
ración terrestre y acuática, se observó que la biodiversi- 
dad y los servicios ecosistémicos mejoraron en un 44% 
y 25%, respectivamente, en los ecosistemas restaurados 
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respecto a los degradados, pero que ambos parámetros 
fueron menores a los observados en ecosistemas de refe­
rencia (Rey Benayas et al 2009). Se han propuesto varias 
razones para explicar este “desempeño disminuido” de 
la restauración. En primer lugar, a veces no es posible re­
establecer los hábitats del pasado, especialmente a escala 
de microhábitats, porque el proyecto es inadecuado o por 
la historia de impactos que arrastra el sistema (Hering 
et al 2015, Poppe et al 2016, Verdonschot et al 2016, 
Friberg et al 2016, Polvi et al 2020). También puede ser 
imposible restaurar los procesos físicos, químicos y bioló­
gicos, críticos y necesarios, para que el ecosistema alcan­
ce una condición estable y pueda sostenerse en el tiempo 
(Beechie et al 2010, Friberg et al 2016, Polvi et al 2020). 
La restauración puede verse como una perturbación que 
intenta mover al ecosistema a otro estado, que es el de 
referencia. Ese “regreso” puede seguir trayectorias no li­
neales e histéricas, y entonces el esfuerzo para restaurar 
al arroyo un estado previo consume más tiempo y energía 
de lo esperado, pudiendo incluso fracasar (Stanley et al
2010, Nilsson et al 2017). En estos casos, la opción es ob­
tener ecosistemas híbridos (es decir, sistemas que exhiben 
tanto características históricas como nuevas) o construir 
ecosistemas nuevos o ingenieriles (Hulvey et al 2013). 
Asimismo, debe considerarse que el ecosistema debe pa­
sar por una serie de estados intermedios previamente a 
alcanzar la estabilidad (por ejemplo, debe reestablecerse 
la estructura del suelo, la dinámica de nutrientes, etc.). 
Por lo tanto, la restauración ideal sería un “diálogo” con 
la naturaleza (Albert Sorolla, comunicación personal).

Otra causa puede ser que el arroyo y la cuenca estén muy 
degradados, o que persistan legados del uso de suelo pa­
sado (ver capítulo 5), pese a que los estresores fueron re­
movidos (Palmer et al 2014, Smith et al 2016, Thompson 
et al 2017). Por ejemplo, en un experimento de restaura­
ción pasiva de un arroyo rural, se observó un aumento 
de la heterogeneidad de la vegetación ribereña luego de 
8 años de exclusión del ganado, pero no una mejora de 
la calidad del agua (Muller et al 2016). Estos resultados 
mostraron la necesidad de mejorar las prácticas agríco­
las e introducir heterogeneidad espacial para favorecer 
la biorremediación y lograr la recuperación de arroyo.

Finalmente, la imposibilidad de volver a un estado de 
referencia también puede deberse a la falta de una re­
serva regional de especies para la recolonización. Con­
trariamente a lo que sostiene la Hipótesis del Campo de 
los Sueños, la fragmentación ambiental y el empobreci­
miento de la riqueza regional pueden hacer muy dificul­
toso el retorno de las especies acuáticas, aun cuando se 
hayan restaurado los hábitats fluviales (Sundermann et al
2011, Stoll et al 2013, Friberg et al 2016). La reserva de 
especies en la cuenca es un buen predictor de la riqueza 
local (Ecke et al 2016), y debe tenerse en cuenta al enca­
rar la restauración. En el caso de peces e invertebrados, 
se ha observado que las poblaciones fuente de los taxa 

deseados debe estar a menos de 5 km de los sitios restau­
rados para lograr la recolonización (Sundermann et al 
2011, Friberg et al 2016). En caso contrario, es necesario 
reintroducir las especies de interés.

c) Nose tienen en cuenta ciertos aspectos 
geomorfológicos de la cuenca y su evolución 
en el tiempo.

Entre ellos pueden mencionarse:

1) No se ha considerado la dinámica fluvial. Los ríos 
cambian continuamente el curso en planta, en anchura 
y en profundidad, alterando la morfología del cauce. Se 
debe considerar, además, el papel que juega la vegeta­
ción del cauce y de la ribera como uno de los principales 
agentes de estos cambios.

2) No se han respetado o mantenido las dimensiones 
apropiadas del cauce en anchura y profundidad para el 
caudal dominante (es decir, las crecientes ordinarias más 
recurrentes). De esta manera, se produce un desequili­
brio en la dinámica fluvial ocasionando problemas de 
incisión e inestabilidad de las orillas, o todo lo contrario, 
promoviendo la sedimentación en el cauce hasta colma- 
tarlo. Estos desequilibrios en la dinámica fluvial han sido 
descritos por la analogía de la balanza de Lane (Fig. 9.2). La mor­
fología del cauce es la respuesta del río al régimen de 
caudales dominantes y a los procesos fluviales de erosión 
y sedimentación (Martín Vide 2006)

3) No se ha tenido en cuenta la manera cómo cambia 
la geomorfología y el trazado del cauce en función del 
gradiente fluvial y la geometría hidráulica. Asimismo, no 
se han respetado las leyes de Fargue que hacen referen­
cia a la relación empírica entre la anchura del cauce y 
la longitud del meandro. Tampoco se considera que la 
profundidad o calado variará según cómo evolucione la 
curvatura del trazado del cauce. Esto es consecuencia de 
que los ríos continuamente evolucionan formando for­
mas sinuosas cambiantes, dado que un trazado rectilíneo 
es del todo inestable (Martín Vide 2006).

4) Según el tipo de intervenciones, es conveniente tener 
en cuenta conocimientos de ecoingeniería e hidráulica a 
nivel del cauce, y de cómo aplicar las distintas técnicas 
que ofrece la bioingeniería del paisaje. Muchas de las in­
tervenciones para mejorar la estabilización de las orillas 
y frenar la erosión fracasan por no aplicar bien dichos 
conocimientos hidráulicos a pequeña escala dentro del 
tramo fluvial.

d) La escala del proyecto de restauración 
no es adecuada.

Las escalas espaciales y temporales de muchas restaura­
ciones suelen ser definidas más por restricciones logísti-
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Figura 9.2.
La balanza de Lane. A) 
equilibrio dinámico entre la 
sedimentación y la erosión de 
los sedimentos o materiales 
de fondo. B) La retención de 
sedimentos por estructuras 
transversales al cauce ocasiona 
erosión progresiva aguas abajo 
e incisión del fondo, y éste 
evolucionará en el sentido de 
disminuir la pendiente del cauce. 
C) Cuando se reduce el caudal 
por derivaciones o trasvases 
de agua, aumenta la acreción 
del cauce por la acumulación 
de sedimentos. En B y C, la 
pendiente de lecho asume 
la función de reestablecer el 
equilibrio, que se traduce en los 
basculamientos que se dan en el 
fondo del cauce (modificado de 
Lane 1955).

cas, presupuestarias y sociales, que por un conocimiento 
específico de las escalas a las que operan los procesos que 
regulan al ecosistema (Lake et al 2007). Muchos proyectos 
se realizan a pequeña escala, generándose parches frag­
mentados de hábitats restaurados que están embebidos en 
la cuenca, en la que los procesos a gran escala afectan la 
dinámica interna de las áreas restauradas (Lake et al 2007, 
Friberg et al 2016, Polvi et al 2020). Además, muchas in­
tervenciones fallan no debido a su pequeña escala, sino 
a la incompatibilidad de escala espacial entre estresores y 
acciones de restauración (Roni et al 2008, Wohl et al 2015, 
Friberg et al 2016, Smith et al 2016, dos Reis Oliveira et al 
2020, Polvi et al 2020). Asimismo, el impacto de estresores 
que operan a gran escala, como inundaciones o sequías, 
pueden destruir los esfuerzos realizados a pequeña escala, 
y se requerirán sucesivas intervenciones para lograr algún 
grado de éxito (Lake et al 2007). El reconocimiento de la 
naturaleza jerárquica de los sistemas fluviales ha incenti­
vado la implementación de proyectos de restauración a 
gran escala (Polvi et al 2020), que parecen funcionar mejor 
que los realizadas a pequeña escala (Matthews et al 2010). 
En todo caso, siempre es conveniente que en la gestión 
de la cuenca se comience en las nacientes para luego ir 
descendiendo hacia la desembocadura, ya que muchas ve­
ces es imposible restaurar tramos fluviales si aguas arriba 
persisten los impactos.

e) El proyecto de restauración no es apoyado por 
los actores sociales.

En general, en las acciones de restauración se conside­
ran las limitaciones ecológicas del proyecto pero no las 
sociales, que pueden ser tan difíciles de abordar como 

las ambientales (Hulvey et al 2013). Aunque un proyecto 
que intente llevar al ecosistema fluvial a un estado auto- 
sustentable en el tiempo resulta atractivo, puede haber 
una intensa presión de los actores sociales contra esta 
táctica al sentirse amenazados en sus intereses o necesi­
dades (Roni y Beechie 2013, Palmer et al 2014). A veces, 
existe una discrepancia entre las expectativas de la socie­
dad respecto a los ambientes fluviales, que en gran parte 
son estéticas, y la comprensión científica de los ríos como 
sistemas dinámicos que requieren cierto nivel de pertur­
bación y que tienen muchas funciones “invisibles”, como 
el intercambio de agua y solutos con el medio hiporreico 
(Wohl et al 2015).

El desarrollo de los proyectos de restauración requie­
re, en primer lugar, definir si el proyecto es considera­
do una opción por los diferentes actores locales, y en 
segundo lugar, lidiar con las potenciales visiones con­
flictivas del ecosistema a restaurar por parte de los in­
dividuos y grupos sociales (Hulvey et al 2013, Friberg 
et al 2016, Graziano et al 2019). En algunos casos, el 
proyecto puede proponer cambios que son rechazados 
de plano por la sociedad, y entonces la estrategia a 
seguir es el mantenimiento de un ecosistema híbrido 
en vez de llevar al río a su estado histórico (Hulvey 
et al 2013). Es importante resaltar que el éxito de un 
proyecto de restauración ocurre gracias a la colabora­
ción interprofesional donde confluyen distintos inte­
reses sociales, ambientales y socioeconómicos; y que 
la toma de decisiones suelen ser colectivas, bastante 
complejas y multidisciplinarias (Palmer et al 2014, 
Hulvey et al 2013, Graziano et al 2019, Pelletier et al 
2020). Pero cuando se vence la desconfianza inicial al 
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proyecto, los vecinos suelen ser los que más aprecian 
los resultados de la restauración (Albert Sorolla, co­
municación personal).

A su vez, la práctica de la restauración ecológica debería 
inspirarse en los diversos tipos de conocimiento aporta­
dos por los diferentes actores, incluyendo la experiencia 
práctica, el conocimiento tradicional y local de las co­
munidades, y la innovación científica (Gann etal2019).

f) Lo que falla no es la restauración sino 
el método para medir su éxito.

En algunas ocasiones, la variable respuesta elegida para 
evaluar el resultado de la restauración no es la adecuada 
o no está bien definida4, o el monitoreo no ha sido diseña­
do de manera adecuada (Roni et al 2008, Roni y Beechie 
2013, Friberg et al 2016, Rubin et al 2017, dos Reis Oli- 
veira et al 2020). Por ejemplo, no está claro si los índices de 
sensibilidad de los macroinvertebrados a la contaminación 
son apropiados para medir la efectividad del proceso de 
restauración, aunque son ampliamente usados (Rubin et al 
2017). Asimismo, en algunos casos el monitoreo post-res- 
tauración no es lo suficientemente extenso como para de­
tectar las mejoras introducidas por el proyecto (Roni et al 
2008, Roni y Beechie 2013, Rubin et al 2017). Incluso, la 
efectividad de la restauración puede ser mayor a corto que 
a largo plazo (Newcomer et al 2016)

4 Por ejemplo, ¿cómo se mide el aumento de la heterogeneidad del 
hábitat o la mejora de su calidad?

5 “Ante todo, no harás daño” (atribuido a Hipócrates).
6 González del Tánago del Río y García de Jalón Lastra (2001). O, 
como canta Carly Simon, “let the river run”.

La recuperación del ecosistema puede ser muy lenta, 
especialmente cuando se consideran los aspectos morfo­
lógicos. En un proyecto realizado en Dinamarca, se res­
tauraron los meandros de un río canalizado de modo que 
el canal se extendió de 19 a 26 km. Luego de 10 años, se 
detectó una respuesta en la estabilidad del canal y la sedi­
mentación, pero la formación de hábitats perdidos como 
islas, remansos y lagunas ribereñas fue muy incipiente y 
su total recuperación podría llevar centurias (Kristensen 
et al 2014). La edad del proyecto produce fuertes efectos 
no lineales en el resultado, lo que vuelve a resaltar la ne­
cesidad del monitoreo a largo plazo para entender mejor 
las trayectorias de cambio producidas por la intervención 
(Kail et al 2015, Friberg et al 2016, Pelletier et al 2020).

FILOSOFÍA Y DEONTOLOGÍA 
DE LA RESTAURACIÓN

La gran experiencia acumulada en la restauración fluvial 
en las últimas décadas, nos permite proponer algunos 
principios “filosóficos” y deontológicos sobre la restaura­
ción y cómo abordarla.

Primer principio: La mejor restauración es la 
que no se hace

La histéresis es un patrón común en los proyectos de 
restauración, con ecosistemas que raramente regresan 
a su estado pre-disturbio aunque se hayan eliminado 
o reducido los principales estresores (Rey Benayas et al 
2009, Pelletier et al 2020). Cada ecosistema fluvial tiene 
características únicas, que son el producto de una lar­
ga historia de adaptación de los organismos acuáticos al 
ambiente y de eventos, a veces azarosos, que permitieron 
la colonización de ese lugar. Cuando un río o arroyo es 
modificado, se pierde su singularidad y es muy posible 
que no se pueda recuperar por completo a través de la 
restauración. En la actual economía industrial de creci­
miento, la producción de energía y bienes baratos lleva a 
la degradación de los ecosistemas naturales, y los especia­
listas en restauración vienen a reparar este daño, creando 
en la sociedad la falsa expectativa de que los impactos 
ecológicos siempre pueden ser revertidos (Moore y Moo- 
re 2013). Por eso, estos autores sostienen que “lo que se 
debe restaurar son los valores culturales y una relación 
moral con la naturaleza”. Nuestro objetivo primario de­
bería ser conservar la naturaleza y evitar el daño am­
biental siempre que sea posible (Rey Benayas et al 2009).

Segundo principio: la restauración no debe crear 
mayores problemas de los que intenta resolver5

Siempre que sea posible, se deben evitar las intervencio­
nes costosas y de gran escala que pueden ocasionar un 
impacto significativo en los organismos y el ambiente 
fluvial mientras se llevan a cabo. Es preferible comen­
zar con acciones de restauración a pequeña escala, y sólo 
avanzar a intervenciones mayores si no se logran resul­
tados apreciables. Una estrategia prudente es obtener 
un mosaico de ecosistemas históricos (o pre-disturbio) e 
ingenieriles (es decir, ecosistemas que se crean siguiendo 
los principios de la naturaleza) (Palmer et al 2014). Esto 
aseguraría que si algunos ecosistemas colapsan, otros se 
puedan mantener en funcionamiento (Jackson y Hobbs 
2009).

Tercer principio: “Dejad que el río haga 
su trabajo”6

En algunos ecosistemas fluviales se pueden lograr resul­
tados apreciables realizando una restauración pasiva; es 
decir, eliminando o minimizando el impacto humano y 
dejando que el río siga su trayectoria natural de recupe­
ración. Es una estrategia que puede funcionar bien en 
arroyos y ríos que no están muy alterados, especialmente
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en cuanto a la morfología del cauce fluvial. Sus princi­
pales ventajas son el bajo impacto de la intervención y la 
reducción de los costos del proyecto.

Cuarto principio: Serrealistas con el objetivo 
de la restauración (y cuidadosos con el dinero)

En ambientes sumamente degradados, no resulta efecti­
vo correr tras un ideal fluvial inalcanzable bajo las con­
diciones imperantes, pero se pueden “construir” ecosis­
temas ingenieriles que realicen algunos de los procesos 
naturales perdidos y que sean sustentables en el tiempo 
(Palmer et al 2014). Esto también permite reducir cos­
tos, que si llegaran a ser muy altos puede llevar a que 
gestores y decisores políticos descarten el proyecto. Dado 
que la respuesta a la restauración varía mucho entre eco­
sistemas fluviales, el manejo adaptativo suele ser la me­
jor opción (Kail et al 2015, Friberg et al 2016). En esta 
aproximación el proyecto es evaluado, en lo posible, de 
manera sistemática una vez finalizado, y con esta nueva 
información se van realizando ajustes al mismo tiempo 
que se gana conocimiento sobre las funciones y respues­
tas de los ecosistemas (Downs y Kondolf 2002). En toda 
restauración, aprendemos de los errores.

Quinto principio: monitorear los resultados 
a corto y largo plazo

La evaluación de los resultados de las acciones de res­
tauración es todavía rara, y suele limitarse a los prime­
ros años de finalizado el proyecto (Friberg et al 2016). El 
monitoreo a largo plazo permite comprender mejor las 
trayectorias de cambio del ecosistema inducidas por la 
restauración e identificar las medidas que favorecen su 
sustentabilidad a largo plazo (Friberg et al 2016).

Sexto principio: considerar el contexto 
socio-económico

Los proyectos de restauración deben tener en cuenta las 
expectativas de la sociedad. Esto implica incorporar los 
beneficios sociales, promover el sentido de gobernan- 
za de las comunidades locales, e incluir a los distintos 
“propietarios” del río en el diseño, implementación y 

mantenimiento del proyecto de restauración, tratando 
de minimizar las asimetrías de poder que existen entre 
ellos (Smith et al 2016). El compromiso social conlleva 
procesos de negociación y renegociación que pueden ser 
arduos, pero que son necesarios para el éxito del proyec­
to (Wohl et al 2015).

Séptimo principio: la restauración debe regirse 
por un código deontológico

Dado que los proyectos de restauración son de interés 
público, debemos evitar la malversación de dinero pú­
blico realizando actuaciones faraónicas innecesarias, 
o aplicando técnica ingenieriles altamente costosas y 
sofisticadas cuando se puede recurrir a técnicas -como 
la bioingeniera del paisaje- mucho más simples, menos 
impactantes y más eficaces. Es decir, hay que intervenir 
a favor de la naturaleza en lugar de actuar en su con­
tra. Existen muchísimos ejemplos de trazados de cauces 
que se rigen por un diseño estético sin tener en cuenta 
la dinámica fluvial, lo que a la larga causa muchos más 
problemas de erosión e inestabilidad en las márgenes que 
luego son irreparables, y que requieren un mantenimien­
to constante después de cada creciente debido a la exce­
siva erosión o la rotura de las estructuras.

HACIA UNA RESTAURACIÓN BASADA EN 
LA EMPATÍA CON LA NATURALEZA

Pese a todos los esfuerzos realizados hasta ahora, los arro­
yos y ríos restaurados o protegidos siguen siendo pocos 
en relación a la enorme cantidad de ecosistemas fluvia­
les alterados. La degradación de los ambientes de agua 
dulce continúa, incluso en regiones del planeta que aún 
cuentan con sistemas relativamente poco impactados. La 
mayoría de los estudios de restauración se han realizado 
en Norte América, Europa, Australia y Nueva Zelandia, 
pero se ha publicado muy poco sobre Sudamérica y Asia 
(Feld et al 2011). Argentina, en particular, ha asumido 
diversos compromisos en el marco de iniciativas interna­
cionales de restauración (Tabla 9.5; Meli et al 2017), pero 
ha avanzado muy poco en ese sentido.

Tabla 9.5.
Compromisos de Argentina 
en diversas iniciativas 
internacionales de restauración.

Iniciativa Compromiso

Convención de la Diversidad 
Biológica

Restaurar al menos el 15% de los ecosistemas 
degradados para el 2020

Bonn Challenge Restaurar al menos 1 millón de hectáreas de 
tierras degradadas y deforestadas

Iniciativa 20x20 Restaurar 1 millón de hectáreas
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El grado de deterioro que están sufriendo los ecosistemas 
fluviales requiere de una nueva visión de la restauración, 
basada en la empatía con la naturaleza. Como sostienen 
Wantzen y colaboradores (2016), necesitamos desarrollar 
una ética del cuidado de la naturaleza, análoga al cui­
dado entre los seres humanos, rescatando los ideales de 
muchos pueblos indígenas que consideran a la Naturale­
za como una Madre a la que se debe cuidar y proteger 
(Martínez y Porcelli 2018). Los desafíos que enfrentamos 
también requieren un fuerte compromiso de la sociedad 
para revertir la tendencia a la degradación fluvial, y el es­
fuerzo colaborativo de diversos actores sociales. La par­
ticipación social en los proyectos de restauración, permi­
tiendo el acceso de colectivos tradicionalmente relegados 
en los procesos de decisión, puede llevar a la resolución 
de conflictos entre grupos antagónicos, fomentando la 
paz y la colaboración (Gosnell y Kelly 2010). Frente a 
la grave crisis ambiental que estamos atravesando, la co­
laboración y el esfuerzo mancomunado son otros de los 
frutos que ofrece la restauración.
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10
PRÁCTICA DE 
LA RESTAURACIÓN 
FLUVIAL
Adonis Giorgi y Claudia Feijoó

Ecosystem restoration should not be confounded with
“gardening” river margins in urban areas, as it often is. 
Instead, river restoration shouldfocus on recovering the 

dynamic characteristics of rivers.

Sabater, Elosegui y Dudgeon (2013)

MÉTODOS DE RESTAURACIÓN: DE LA CUENCA 
AL TRAMO Y DEL TRAMO A LOS HÁBITATS

Los problemas más habituales que llevan al deterioro de 
los ríos suelen actuar en forma conjunta. Como ya hemos 
mencionado, entre estos problemas pueden enumerarse 
la destrucción del hábitat y fragmentación del paisaje, 
la introducción de especies exóticas, la sobreexplotación 
del agua y recursos acuáticos, cambios en el uso de suelo 
en la cuenca, la erosión, el desarrollo agrícola y el incre­
mento de contaminación. En algunos casos predomina 
un problema que llama la atención a los pobladores o 
gestores, y eso permite que se comiencen a pensar accio­
nes de restauración que pueden o no ser adecuadas para 
enfrentar el conjunto de problemas de ese río en parti­
cular. Hay que destacar que siempre es mejor la opción 
de conservación que la de restauración, de modo que si 
tenemos ecosistemas fluviales poco impactados, hay que 
estudiar de qué modo preservarlos y no realizar interven­
ciones que incrementen su deterioro (Palmer et al 2005).

Cuando hablamos de restauración en el sentido de re­
cuperación de un río muchas veces se utiliza la imagen 
del río Támesis. Sucede que este río, al igual que mu­
chos otros del planeta, tiene una dilatada historia de 
degradación, pero también ha sido el objeto de diversas 
medidas de recuperación. En 1620 durante una homi­
lía, el obispo de Londres alertó sobre los olores que el 
río traía a la ciudad, así como las molestias que éstos 
ocasionaban a la población. Estos olores se producían 
porque el río recibía las aguas servidas de la ciudad, 
sin tratamiento alguno. Nada pasó y en 1832 comenzó 
la epidemia de cólera, que estuvo presente durante 20 
años dado que se continuaba utilizando agua del río 
para beber. Llegado 1850, y con el incremento de los 

efluentes industriales que se habían sumado además 
de la persistencia de olores, desaparece la pesca. Esto 
disparó la emergencia de un plan de limpieza y a fines 
del siglo XIX se desarrollaron varias estrategias para el 
tratamiento adecuado de los efluentes. Esto mejora la 
situación del río de tal manera que hacia 1920 vuelven 
a aparecer los peces. Sin embargo, estos tratamientos 
no resultaron suficientes porque el vertido de efluentes 
siguió incrementándose. Además, durante la Segunda 
Guerra mundial varias plantas de tratamiento fueron 
bombardeadas. En 1950, el río no transportaba oxíge­
no debido a que se consumía en su totalidad duran­
te la degradación (incompleta) de los contaminantes 
que ingresaban con los efluentes. Los peces desapare­
cen nuevamente, en tanto que se vuelven notables las 
emanaciones de sulfures. En 1957, el Museo de Histo­
ria Natural de Londres declara al río biológicamente 
muerto. Pero en 1975, utilizando nuevos métodos de 
tratamiento, se vuelve a producir lentamente una nueva 
recuperación de las comunidades de peces e inverte­
brados. A partir de allí hubo muchas otras crisis, entre 
ellas las producidas por ingreso de metales pesados o 
por el exceso de efluentes, por lo que en algunos sitios 
se agregó aireación artificial que permitió recuperar los 
niveles de oxígeno en las aguas. Lo cierto es que en los 
últimos años se ha registrado un crecimiento sostenido 
de la diversidad, con unas 120 especies de peces, ade­
más de mamíferos marinos como delfines y focas. En 
la actualidad, otras amenazas como la gran cantidad 
de microplásticos, medicamentos y cocaína que se ha 
encontrado en los peces significan nuevos desafíos para 
su rehabilitación (Hardach 2015, Chada 2017).
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Del ejemplo del río Támesis se pueden extraer varias 
enseñanzas. En primer lugar, que un río o ambien­
te fluvial no se restaura o rehabilita para siempre. Se 
pueden lograr grandes avances, pero también pueden 
aparecer nuevas amenazas. En segundo lugar, queda 
claro que puede actuarse en un sector del río o de la 
cuenca, pero no en toda ella. En tercer lugar, el re­
gistro de un síntoma de mal funcionamiento como 
los olores o la incidencia del cólera no resultaron 
suficientes para que se iniciaran los esfuerzos de re­
habilitación; sin embargo, la desaparición de peces 
fue tomado como un signo de alarma mayor, lo que 
probablemente junto a una mayor percepción de la 
problemática por parte de la sociedad llevó a iniciar 
acciones de rehabilitación.

Restauración a escala de cuenca

Cualquier acción de restauración debe comenzar con 
establecer un diagnóstico adecuado de la problemática 
tanto en el sector a intervenir como en toda la cuenca. 
Como dijimos, es posible intervenir en un sector pero 
sin perder de vista que cualquiera sea éste, está inserto 
en una cuenca. En base a dicho diagnóstico deben es­
tablecerse los objetivos y plazos para la rehabilitación o 
restauración. Los objetivos permiten bosquejar posibles 
escenarios que deben ser discutidos y acordados con los 
usuarios, propietarios y habitantes de las distintas zonas. 
Una vez que se realizan las acciones para intentar cum­
plir esos objetivos, el proceso de restauración debe moni- 
torearse y ajustarse periódicamente teniendo en cuenta 
que se sostengan los principales objetivos del proyecto 
propuesto (Fig. 10.1).

Es importante destacar que una vez establecido el 
diagnóstico, si no se puede incidir activamente en la 
resolución del problema, se lo puede hacer de manera 
pasiva. Esto significa que si, por ejemplo, uno de los 
problemas a resolver es la erosión y durante el diag­
nóstico se identificó que la erosión la producía el in­
greso del ganado al ambiente fluvial así como el piso­
teo frecuente de sus áreas ribereñas, puede excluirse 
el ganado mediante un alambrado o boyero eléctrico 
y empezar a registrar los cambios que se producen en 
ese ambiente. La restauración pasiva puede aplicarse 
cuando es posible anular el factor de presión o deterio­
ro. Es probable que esa acción no mejore el ambiente 
en su totalidad, pero permite que la naturaleza pro­
duzca cambios mientras se estudian otras acciones de 
restauración posibles (ver Caja 10.1).

No hay recetas a seguir para restaurar una cuenca o 
un sector de la misma. Sin embargo, González del Tá- 
nago del Río y García de jalón Lastra (2001) estable­
cen diez principios a tener en cuenta para la restaura­
ción fluvial:

1. La conexión del río con su cuenca: Debe estudiarse el grado 
de comunicación entre distintos sitios de la cuenca, las 
riberas, si hay diques que reducen la conectividad longi­
tudinal, qué cantidad y calidad de sedimentos se trans­
portan, etc.

2. El régimen de caudales es elfactor clave del ecosistema fluvial: 
Los caudales estructuran la morfología de los cauces; por 
lo tanto, el caudal debe mantener tanto su valor medio 
natural así como los rangos de variación que permiten el 
sostenimiento de las comunidades que habitan ese eco­
sistema.

evaluación del 
sistema

limitaciones en 
el conocimiento

limitaciones socio­
económicas

aprendizaje

Plan de 
restauración

Figura 10.1.
Proceso de diseño y puesta 
en marcha de un proyecto de 
restauración fluvial (adaptado 
de Hermoso et al 2012).
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3. La morfología del cauce es la respuesta del río al comportamiento 
hidrológico de su cuenca: La sola observación de las caracte­
rísticas morfológicas de un segmento permiten tener una 
aproximación al funcionamiento de la cuenca en cuanto 
a procesos de incisión y erosión lateral.

4. La biodiversidad del río es producto de la heterogeneidad de hábi­
tats y de la conectividad funcional entre ellos'. En general, la ma­
yor variedad de hábitats promueve una mayor biodiver­
sidad aunque, como se advertía en el capítulo anterior, 
puede ocurrir que pese a la existencia de heterogeneidad 
de hábitats la diversidad sea baja.

5. Individualidad de sistemas fluviales'. Un matemático argen­
tino, Oscar Varsavski, solía decir que una molécula es 
igual en todos lados, pero que no sucede lo mismo con un 
río. Puede agregarse que, a su vez, los ríos son diferentes 
a sí mismos bajo distintas condiciones climáticas. Por ello 
cada proyecto será diferente. Aún ante problemáticas si­
milares puede haber soluciones diferentes de acuerdo a 
la morfología y biología particulares.

6. Actuar a favor de la naturaleza es más eficaz que actuar en 
contra: Esto es retomar la premisa ya enunciada de “de­
jad que el río haga el trabajo”, a lo que pueden agre­
garse acciones de ingeniería ecológica como utilizar 
materiales naturales propios del lugar o materiales no 
permanentes o biodegradables, que son más fáciles de 
integrar al entorno que el tipo de construcción clásica 
(Palmeri 2002).

7. La restauración requiere espacio: Como ya se mencionó, el 
río tiene un eje longitudinal que habitualmente vemos, 
un eje horizontal que sólo percibimos parcialmente en 
épocas normales y que se manifiesta claramente en épo­
cas de crecidas y mayores precipitaciones, y un eje ver­
tical que no percibimos o sólo intuimos en los casos que 
el río se vuelve intermitente. Por ello, hay que evitar el 
confinamiento de los ríos y establecer bandas de anchura 
variable para el desplazamiento lateral.

8. Prevenir la degradación es menos costoso que restaurar: Esto es 
muy claro en países donde los ríos no han sufrido gran­
des cambios morfológicos. Deberían extremarse los cui­
dados para evitar efectos erosivos del ganado o el efecto 
del ingreso de fertilizantes, biocidas y demás contami­
nantes (Kauffman et al 1997, SER 2004).

9. La restauración de los ríos requiere inversión para estudios y 
proyectos, personal especializado y apoyo de las poblaciones ribere­
ñas: Esta afirmación parece una verdad de Perogrullo, y 
quizá por ello nunca se tiene en cuenta. Se realizan los 
proyectos y se consiguen las inversiones con escasa o nula 
participación de las poblaciones locales, y con un equipo 
de profesionales que en general se encuentra sesgado ha­
cia la hidrología sin tener en cuenta aspectos ecológicos, 
sociales y aún económicos.

10. La restauración de los ríos debe incluirse en la planificación hi­
drológica de cada cuenca'. Existen varios casos en que si bien 
se aplica una visión sistémica para la cuenca, ésta consi­
dera al río como un generador de problemas hidrológicos 
para la población y por ello se avanza en la construcción 
de represas, canalizaciones, desvíos o entubamiento sin 
tener en cuenta la posibilidad de restaurar el ambiente 
fluvial (Potocko 2018).

Ahora bien, como dijimos, es altamente probable que no 
se pueda intervenir en toda la cuenca sino que sólo po­
drán realizarse acciones localizadas en ciertos sectores. 
¿Cómo elegirlos?

Restauración a escala de tramo

Conviene establecer cuáles son los factores de estrés en 
la cuenca y tratar de intervenir para eliminarlos o mo­
dificarlos. A veces no se pueden enfrentar todos a la vez, 
por lo que se recomienda aplicar alguna metodología de 
optimización para establecer cuáles de ellos tienen ma­
yor frecuencia y es conveniente solucionar primariamen­
te, y entonces adoptar los lincamientos de la simulación 
o proyección más adecuada. Un ejemplo puede ser una 
cuenca que tenga problemas de erosión, de ingreso de 
nutrientes y presencia de vegetación invasora en distintos 
sectores. Los “remedios” para el primero serían la recu­
peración de las márgenes y la cobertura ribereña (reve­
getación), para el segundo la reducción de los ingresos 
de nutrientes (tratamiento de efluentes), y para el tercero 
la eliminación o control de invasoras. Pero supongamos 
que por alguna razón (costos, desacuerdo con propieta­
rios, etc.) sólo pueden aplicarse esos “remedios” en algu­
nas de las zonas que padecen los problemas (Hermoso 
et al 2012). La optimización, que puede simularse con 
distintas técnicas (curvas de Pareto, análisis FODA, árbo­
les de decisión, etc.), permite decidir la aplicación de la 
restauración en sectores claves que reúnan los problemas 
más frecuentes aunque no puedan solucionarse todos los 
problemas en todos los sectores.

Un concepto general es que conviene comenzar los pro­
cesos de restauración por los sistemas de cabecera, los 
arroyos de primer o segundo orden que habitualmente 
se mantienen menos alterados pero además, debido al 
desarrollo dendrítico de la red fluvial que conforma cual­
quier cuenca, son los que ocupan la mayor superficie de 
ella. Además, los efectos de la restauración comenzarán 
a sentirse aguas abajo, dando lugar al inicio de la recu­
peración en esos tramos. Sin embargo, cuando se habla 
de proyectos de restauración de ríos, en general se hace 
referencia a la restauración de todo o al menos ciertos 
sectores del cauce principal. En esos casos, se debe tener 
en cuenta que la conectividad no es uniforme en toda la 
cuenca ni entre todos los segmentos.
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Es conveniente analizar la información sobre sectores 
con problemas, con las posibilidades de conectividad de 
ese segmento determinado en el contexto de la cuenca. 
Muchas veces resolver el problema en uno de esos lugares 
generará mejoras en otros. Por ejemplo, la reintroducción 
de un tipo de vegetación o especie animal que podrá pro­
pagarse más rápidamente hacia otros sectores conectados.

Muchos de los proyectos de restauración de ríos han 
intentado mejorar las condiciones de los hábitats para 
incrementar la biodiversidad local. Si bien esto es im­
portante, deben tenerse también en cuenta los procesos 
de dispersión de los organismos y la posible conectividad 
hidrológica, ya quejunto a la distancia es un factor clave 
para el establecimiento de comunidades. Sundermann y 
colaboradores (2011) encontraron que ambientes en que 
habían recuperado la condición física o morfológica ori­
ginal no eran recolonizados porque la fuente potencial 
de colonizadores se hallaba a más de 5 km.

Claramente, gran parte de la dispersión en los sistemas 
fluviales se produce a través de los cauces tanto en los 
organismos que son eminentemente acuáticos como los 
peces, como en aquellos que tienen sólo una parte de su 
ciclo de vida en el agua, tales como macroinvertebrados, 
anfibios o plantas ribereñas. Es muy importante consi­
derar este aspecto, ya que la distancia euclidiana entre 
dos sitios no será la misma que la distancia a lo largo del 
cauce, que sería una distancia topológica. De ese modo, 
si consideráramos sólo la distancia euclidiana se estaría 
sobreestimando las posibilidades de dispersión de una 
especie determinada. A dicho problema de dispersión 
podemos agregarle la presencia de barreras naturales 
o artificiales (represas, segmentos contaminados) que 
impiden el traslado de las especies. Debido a la direc- 
cionalidad del flujo, y suponiendo una distribución total 
o mayormente pasiva, deberíamos esperar una mayor 
riqueza aguas abajo que aguas arriba. Obviamente, la 
dispersión activa de algunos organismos puede hacer que 
su distribución sea diferente. Por ello, tener en cuenta las 
distancias topológicas ayuda a la identificación de nodos 
a partir de los cuales pueden distribuirse organismos y a 
establecer la centralidad de cada nodo. La centralidad pue­
de medirse como la suma de las distancias de uno a otro 
nodo siguiendo el camino más corto posible a través de 
la red de drenaje. El nodo es una característica de cómo 
está conformada la red, y no depende de la especie que 
se intente restringir o distribuir. Por ejemplo, un nodo 
puede ser la confluencia de dos arroyos a partir de la cual 
es más fácil que una especie se propague que si consi­
deramos alguno de sus afluentes. Habiendo identificado 
los nodos y las distancias entre ellos se pueden establecer 
dos medidas que se denominanfareness (lejanía) y closeness 
(cercanía), también llamada diámetro ecológico. Esto pue­
de considerarse para estimar la distribución potencial de 
una especie de un nodo a otro. Otra medida asociada 
es la llamada betweeness (intermediación) que establece 

las veces que un nodo actúa efectivamente como puente 
para la distribución de una especie (Newman 2010). De 
ese modo, en un análisis preliminar pueden establecerse 
las condiciones teóricas para la distribución de distintas 
poblaciones de organismos a partir de diferentes nodos.

La disminución en la conectividad esperada puede ocu­
rrir por barreras que no tuvimos en cuenta o que desco­
nocíamos. Es interesante considerar que estos criterios 
sirven tanto para promover la dispersión de una especie 
o un grupo de especies, como para limitar la expansión 
de una especie invasora o que lleguen los efectos de un 
contaminante a un nodo determinado.

Dada la estructurajerárquica de una cuenca, los parches 
con altos valores de centralidad pueden elegirse para ser 
restaurados favoreciendo la repoblación o recolonización 
de una especie, o para estimar el riesgo de expansión de 
una especie invasora según la localización donde dicha 
especie fue introducida. Si la población invade un nodo 
con un gran diámetro ecológico, puede expandirse rá­
pidamente a toda una subcuenca. Obviamente tener 
en cuenta estos nodos y la organizaciónjerárquica de la 
cuenca a través del análisis previo de imágenes satelita- 
les, cartas topográficas y fotografías aéreas, contribuye a 
elegir los sitios donde realizar reintroducción de especies 
(Altermatt 2013).

Una vez establecido el diagnóstico y evaluados los segmen­
tos donde se propone intervenir, hay que definir el tipo y 
grado de intervención de acuerdo a el o los objetivos que 
hayamos propuesto para restaurar un sector determinado. 
Hay una serie de reglas o criterios que pueden aplicarse en 
esos casos, que permiten recuperar el tipo de hábitats más 
adecuados para el desarrollo de las comunidades presentes 
en el río. Obviamente estos criterios pueden variar de un 
río a otro, y es por eso que al momento de restaurar es 
conveniente la utilización de fotografías aéreas o de rastros 
geomorfológicos que nos indiquen las características origi­
nales o pasadas de esos ríos.

Restauración a escala de hábitat

Los ríos no tienen un cauce uniforme sino zonas de rápi­
dos y remansos que se alternan, y el espacio entre rápidos 
y remansos suele ser entre 5 y 7 veces la anchura del cau­
ce. Para el mantenimiento de algunas especies de peces 
se ha establecido un cociente de bondad de hábitat (CBH)

CBH = Longitud rápido/Longitud de remanso

El valor de este cociente dependerá de la especie que se 
intente favorecer. Por ejemplo, se considera que un valor 
de 0,5 es adecuado para la trucha arcoíris mientras que 
uno de 0,4 lo es para la trucha común.
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Ante la pregunta de cuán abierta debe ser la curva de 
un meandro (o cuán largo debe ser éste), se suele tomar 
el criterio que ese largo sea aproximadamente 11 veces 
el ancho del río antes del meandro. De ese modo, ríos 
más angostos deberían tener meandros más cortos o ce­
rrados que ríos más anchos donde el flujo de agua suele 
ser más lento. También se pueden realizar intervencio­
nes en sitios donde el río ha perdido sedimentos gruesos 
por dragado; en este caso es conveniente agregarlos en 
los rápidos para que en ellos haya menor profundidad y 
por ende mayor velocidad. Sin embargo, el proceso de 
rehabilitación no es el mismo en cualquier parte del río 
o cuenca. Las técnicas de restauración del área ribere­
ña y de exclusión de entradas erosivas tienen un mayor 
potencial en las zonas de cabeceras y pequeños arroyos. 
Por otro lado, la mejora del hábitat fluvial da mejores 
resultados en el curso medio porque generalmente es la 
zona de mayor conectividad con el resto de la cuenca, 
y es probable que ese hábitat restaurado sea colonizado 
en relativamente poco tiempo o, en el caso que se intro­
duzcan poblaciones provenientes de otro sitio, éstas no 
quedarán aisladas reproductivamente. Los cambios de 
la morfología del cauce y la restauración de la conexión 
longitudinal son procesos que pueden promover una re­
cuperación exitosa en prácticamente cualquier sector de 
la cuenca (Thomas 2014).

En los tramos donde se intervenga se necesitarán técni­
cas específicas de acuerdo a las características que pre­
senten. Algunas de estas acciones pueden significar la 
introducción en el cauce de diversas estructuras que se 
enumeran a continuación.

Deflectores de corriente (Fig. 10.2A)

Sirven para cambiar la dirección del flujo a fin de prote­
ger las orillas, excavar pozas, concentrar aguas de estiaje 
y crear rápidos. Se pueden realizar mediante la ubica­
ción de piedras en las orillas o maderas que se dispongan 
clavadas a las orillas en forma transversal al flujo, pro­
moviendo la reducción de la velocidad del agua, creando 
nuevos hábitats o favoreciendo el desarrollo de macrófi­
tas. Esta última es una técnica especialmente recomen­
dada para arroyos pampeanos, donde el desarrollo de las 
plantas acuáticas incrementa la heterogeneidad de hábi­
tats y favorece la sedimentación (Feijoó et al 1994, Giorgi 
y Feijoó 1999, Ferreiro et al 2011, 2013, Paz 2019).

Azudes (Fig. 10.2 B)

Son presas de perfil bajo que sirven para generar pozas 
o frezaderos en ríos de mucha pendiente. En ríos de lla­
nura sirven para crear rápidos aguas abajo del azud, que 
pueden mejorar la oxigenación de un tramo determina­
do. Estos azudes también pueden ser reemplazados en 
algunos casos por rampas de piedras que se establecen 
en el fondo con un tamaño y cantidad decreciente, lo 

que además de disminuir la profundidad de un sector, 
incrementa la velocidad del agua, la generación de hábi­
tats y el desarrollo de biofilms1 que pueden retener gran 
cantidad de nutrientes.

1 El biofilm es una película formada por algas y bacterias inmersas 
en una matriz mucilaginosa que crece en los ambientes acuáticos 
sobre rocas, sedimentos del cauce, macrófitas o estructuras artifi­
ciales como postes, restos de mampostería, etc.

Bolos (Fig. 10.2 C)

Consiste en disponer grandes rocas lo suficientemente 
pesadas para no ser desplazadas por las crecientes, que 
brindan microhábitats que sirven de refugio para peces e 
invertebrados. En arroyos pampeanos pueden reempla­
zarse por estacas de madera que favorezcan la retención 
de macrófitas, e incluso agregar plantas sumergidas o 
emergentes en las estacas que se coloquen.

Vegetación en las orillas (Fig. 10.2 D)

Se usa especialmente para contener situaciones de ines­
tabilidad hidráulica como son las crecidas y el ingreso de 
sedimentos a través de una línea de costa desnuda. Pue­
den utilizarse plantas palustres o promover el desarrollo 
de gramíneas o cualquier tipo de especies con rizomas 
que favorezcan la fijación del terreno. Hay que tener en 
cuenta que deben ser plantas adaptadas a las variaciones 
en las condiciones hídricas. El desarrollo de vegetación 
en las orillas también puede promoverse a partir de es­
tacas o esquejes que estén acondicionados para brotar, o 
ramas, enrejados o trenzados. En orillas que presentan 
mucha pendiente se pueden desarrollar escolleras vivas 
o defensas de gaviones o cajas, combinando piedras con 
estacas fijadoras y con capacidad de rebrote (Troitiño 
2008) (VerCaja 10.2).

Retención de nutrientes (Fig. 10.2 E)

La vegetación acuática puede captar los nutrientes que es­
tán en el agua o en los sedimentos del lecho. Sin embargo, 
las plantas sumergidas sólo absorben nutrientes en ciertas 
épocas del año, mientras que el biofilm que se desarrolla 
sobre ellas y sobre piedras o en sustratos artificiales cumple 
una función importante, dada su alta capacidad de repro­
ducción y crecimiento en condiciones de iluminación ade­
cuada (Feijoó et al 2011, Gultemiriam et al 2018). Esta ca­
pacidad se ha utilizado experimentalmente en nuestro país 
para la absorción de nutrientes y metales pesados (Maine 
et al 2019, Pérez Cuadra et al 2019). Una forma de apro­
vechar estas ventajas que ofrecen las plantas acuáticas es 
construir pequeñas islas flotantes vegetadas que capten 
nutrientes y otras sustancias del agua. Además de las islas, 
se puede promover el desarrollo de las plantas sumergidas 
mediante reductores de velocidad o su implantación en 
zonas cercanas a las orillas.
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Figura 10.2.
Intervenciones para la modificación de hábitats en 
tramos de un río. A) deflectores de corriente; B) 
azudes; C) bolos; D) vegetación en las orillas; y E) 
retención de nutrientes. Adaptado de Palmeri (2002) y 
deVymazal (1988,2008).
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MODELOS DE RECUPERACIÓN 
DE AMBIENTES FLUVIALES

Los modelos conceptuales de recuperación de un ambiente 
fluvial contemplan tanto la posibilidad de recuperación del 
estado original como la de no recuperación, con el estableci­
miento de un estado diferente al original (Sarr 2002). Si bien 
estos modelos generales se cumplen, no nos informan acerca 
del tiempo necesario para que se produzcan los cambios. Hay 
ecosistemas donde esos cambios se pueden dar de una ma­
nera más rápida que en otros. Por otro lado, algunas partes 
del ecosistema fluvial pueden recuperarse más rápidamente 
que otras. La restauración de las áreas ribereñas se produce 
con mayor celeridad que la restauración morfológica de los 
cauces, y a su vez esta sucede con mayor velocidad que la 
restauración de las comunidades y de la riqueza de especies. 
Puede ser que en cada uno de los subsistemas del ambiente 
fluvial se avance en la recuperación a distintas velocidades, y 
que incluso puedan seguir modelos conceptuales diferentes 
dependiendo de las restricciones impuestas por cada subsis­
tema. Por ejemplo, dentro de las áreas de riberas, una zona 
dominada por gramíneas puede recuperar más rápidamente 
su estructura que una dominada por vegetación arbórea (o 
leñosa), y la morfología del cauce se puede restablecer más 
rápidamente en períodos de lluvias. La riqueza de especies, 
como vimos no necesariamente dependerá de que exista un 
hábitat adecuado sino también de que esas especies estén 
presentes en la cuenca, y en el caso de que estén, puedan 
recolonizar el sector que pretendemos restaurar (Sarr 2002).

Palmer y colaboradores (2005) han establecido cinco cri­
terios para evaluar el éxito de un proceso de restauración. 
El primero es que el diseño del proyecto esté basado en la 
imagen de río más saludable que pudiera existir en la zona; 
el segundo que la mejora pueda ser evaluada efectivamente 
mediante indicadores; el tercero es que el sistema restaura­
do debe ser sostenible y resiliente a perturbaciones; el cuar­
to que no se debe infligir ningún daño al ecosistema, y el 
quinto que la intervención debe ser registrada y publicada. 
A ello, estos autores agregan que el proceso de restauración 
debe generar un aprendizaje y que los usuarios deben que­
dar satisfechos. Los procesos de restauración son posibles, y 
también necesarios. En ellos no se debe perder el objetivo 
principal que es tratar de recuperar las condiciones y fun­
ciones originales de esos ecosistemas. Lamentablemente se 
suele confundir restaurar con transformar, y muchas veces 
las transformaciones que se realizan inician procesos de de­
gradación de los ecosistemas que pretendemos proteger.

CAJA 10.1. LA RESTAURACIÓN PASIVA
DE UN TRAMO DE ARROYO

El ganado vacuno puede degradar las áreas ribereñas 
de los arroyos y producir cambios en la morfología del 

cauce, debido a que intensifica los procesos erosivos y 
aumenta la cantidad de sedimentos que ingresan a los 
arroyos (Sekely et al 2002). El resultado es la deforma­
ción del cauce, provocando arroyos más anchos y menos 
profundos en una primera etapa, y luego áreas levemen­
te deprimidas donde circulan pocos centímetros de agua 
(Herbst et al 2012).

Se han establecido una serie de etapas necesarias para la 
restauración de un cuerpo de agua lótico que no necesa­
riamente deben ocurrir en el orden enunciado ni tampo­
co una posteriormente a la otra, sino que algunas pueden 
avanzar o realizarse en forma simultánea. Las etapas que 
habitualmente se deberían seguir son: restablecimiento 
del espacio ribereño, reconstrucción de las pendientes 
laterales del cauce, revegetación del espacio ribereño, 
recuperación de la sinuosidad, formación de rápidos y 
remansos, creación de zonas húmedas y áreas fluviales 
(Osborne y Kovacic 1993, González del Tánago del Río 
y García de jalón Lastra 2001).

En un arroyo pampeano, hemos realizado una inter­
vención pasiva que consistió en eliminar el impacto 
negativo del ganado en las márgenes permitiendo que 
el arroyo realice su trabajo. Durante 4 años registra­
mos los cambios producidos en las riberas y la mor­
fología original, como así también en algunos pará­
metros químicos y en la riqueza específica de peces 
(Giorgi et al 2014).

Seis meses después de la eliminación del impacto, se re­
cuperó la cobertura vegetal del área ribereña y una serie 
de remansos desconectados lograron continuidad. Se 
estimó la calidad de ribera mediante un Indice de Con­
servación de Ribera (ICR) que toma valores de 1 (mala 
calidad) a 10 (excelente calidad) (Trotiño 2008; ver Capí­
tulo 4). El valor del índice de calidad de ribera se duplicó 
durante el primer año (3,93 a 8,27), manteniéndose en 
las siguientes oportunidades de muestreo en valores entre 
8 y 9, que indican una calidad muy buena de la ribera. 
No hubo alteración en el ancho promedio del cauce ni en 
su coeficiente de variación. La profundidad y la relación 
entre el ancho y la profundidad del cauce (coeficiente 
de forma), presentaron diferencias entre los muéstreos, 
que en su mayor parte podrían atribuirse a cambios es­
tacionales, aunque en general el coeficiente de forma fue 
menor debido al aumento de la profundidad promedio 
del cauce.

También se incrementó el oxígeno disuelto y su porcen­
taje de saturación. Por otro lado, la riqueza de macrófitas 
descendió en cada muestreo, aunque la macrófita Lud- 
wigia peploides incrementó su cobertura y fue dominan­
te. Los géneros de macrófitas que se encontraron en el 
tramo, además de Ludwigia, fueron Bacopa, Hydrocotyle, 
Potamogeton y Rorippa, junto con una gramínea y el alga 
Cladophora.

PRÁCTICA DE LA RESTAURACIÓN FLUVIAL 143



En los muéstreos de peces, se colectaron un total de 14 
especies y de ellas, sólo cinco aparecían en los muéstreos 
realizados a partir del segundo año. La riqueza total de 
especies de peces y la riqueza acumulada durante el pe­
ríodo de estudio se incrementaron. Pero la abundancia 
de peces y la diversidad no mostraron cambios asociados 
al tiempo transcurrido desde la exclusión.

Al retirar el ganado, la falta de pisoteo mejoró la profun­
didad y continuidad del cauce, y promovió un mayor de­
sarrollo en altura de la vegetación ribereña y una menor 
fragmentación de la ribera. Esto redundó en una mayor 
retención de la humedad en el suelo y detuvo el desmo­
ronamiento y aplanamiento de las márgenes, mejorando 
su aspecto y el de la ribera en general (Fig. C10.1.1). Esta 
mejora se registró en el lapso de un año. Aparentemente 
esta situación ayudó a la mejor conformación del cauce 
logrando continuidad en su recorrido. También puede 
haber favorecido la recuperación de hábitat acuático, 
que permitió la colonización por parte de los peces. 
Además, la mayor circulación de agua en el arroyo, in­
crementó la concentración de oxígeno disuelto. Por otro 
lado, la interconexión a lo largo del tramo desplazó a al­
gunas especies de plantas acuáticas, encontrándose sólo 
L. peploides como especie dominante.

Si bien no tenemos información de la situación previa al 
ingreso del ganado en este arroyo en particular, en otros 
arroyos que no han sufrido excesivo pastoreo en la zona 
se ha observado un desarrollo de vegetación de gramíneas 
de mayor altura que en los ambientes pastoreados. En am­
bientes prístinos o conservados suelen encontrarse hasta 
tres estratos de vegetación, así como presencia de pastos 
más duros que aquellos que se desarrollan en ambientes 

pastoreados (Troitiño et al 2010). Esto sugiere que la recu­
peración pasiva de este arroyo sigue un modelo de histére- 
sis conocido como de Humpty Dumpty (Lake et al 2007; 
ver capítulo 1), es decir el modelo conceptual que propone 
que la recuperación sigue un camino diferente al de la de­
gradación (histéresis) y que no ocurre a la misma velocidad 
(asimetría). También hay que destacar que la velocidad de 
recuperación es diferente si consideramos el estado de la 
ribera, la calidad del agua o el desarrollo de las comunida­
des acuáticas, y que no necesariamente se llega al mismo 
estado inicial sino a un estado levemente diferente.

Herbst y colaboradores (2012) sostienen que si bien puede 
haber cierta recuperación cuando se realizan exclusiones 
pequeñas de ganado, sería más conveniente que las ex­
clusiones sean de mayor extensión aunque se mantengan 
durante tiempos más cortos, respecto a otras que se reali­
cen durante largo tiempo en predios más pequeños. Es de 
suponer entonces que en áreas donde hay más tramos con 
exclusión de ganado, la recuperación sea más rápida y que 
el sistema vuelva a un estado similar al original.

Los resultados de este estudio señalan que hay cambios 
que se producen de modo muy rápido, como los de la ri­
bera, y otros que ocurren a velocidades más bajas, como 
la mejora en la calidad del agua y el incremento de ri­
queza de peces. A partir de resultados propios y de otros 
autores, suponemos que estos cambios están asociados 
entre sí. Sabemos que la mejoría en la calidad de la ribe­
ra reduce el material sólido en suspensión en el agua, así 
como las concentraciones de nutrientes en el agua (Troi­
tiño et al 2010), y que los peces pueden recolonizar las 
zonas recuperadas si se encuentran presentes en la mis­
ma cuenca (Hughes 2007). También se han encontrado 

Figura C10.1.1.
Recuperación pasiva de un 
arroyo pampeano por exclusión 
del ganado en la zona ribereña. 
A) el arroyo antes de la 
intervención; B) luego de dos 
años de exclusión de ganado; 
y C) luego de cuatro años de 
exclusión (fotos: A: Eduardo 
Troitiño; B y C: Adonis Giorgi).
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asociaciones entre el grado de conservación de la ribera 
en arroyos forestados y la estructura de comunidades de 
organismos acuáticos (Suurkuukka et al 2014).

La recuperación de segmentos de arroyos puede afectar 
directamente las características morfológicas y biológicas 
del mismo, más allá de las condiciones de explotación y 
manejo que existan aguas arriba, y que sin duda influyen 
aunque no de modo excluyente. Puede decirse que es 
preferible conservar o recuperar un tramo, ya que tiene 
influencia sobre el resto, a no hacerlo hasta no recupe­
rar la cuenca o microcuenca, porque esta última opción 
tampoco nos garantiza que los objetivos de la restaura­
ción puedan cumplirse.

CAJA 10.2.
RESTAURACIÓN ECOLÓGICA DE 
LAS RIBERAS DE LA CUENCA DEL 
RIO MATANZA-RIACHUELO
Laura de Cabo

La vegetación ribereña desempeña un rol importante 
en el control de fuentes no puntuales de contaminación 
y contribuye a la consiguiente mejora de la calidad del 
agua de ríos y arroyos. El río Matanza-Riachuelo ha sido 
clasificado como uno de los más contaminados del mundo, 
registrándose concentraciones elevadas de metales y otros 
contaminantes en la columna de agua y en los sedimentos 
de sus riberas. El principal objetivo de este trabajo consistió 
en elaborar una propuesta de restauración ecológica para 
las riberas del río Matanza-Riachuelo (MR) en dos áreas: 
a) riberas del Riachuelo (Puente Alsina, ciudad de Buenos 

Aires) (Basifico et al 2016), y b) un predio ocupado anti­
guamente por un basural (Arroyo Morales, Marcos Paz, 
provincia de Buenos Aires).

En el primer caso, se determinaron elevados valores de 
cromo, cobre y zinc en suelos y en muestras de las especies 
herbáceas Sagitaria montevidensis y Tradescantiafluminensis, en 
un área piloto de 200 m situada aguas abajo del Puente 
Alsina (Fig. C10.2.1). Ambas herbáceas toleraron la varia­
ción del nivel del agua y acumularon metales, principal­
mente en sus estructuras subterráneas. Estas característi­
cas indicaron que podían ser utilizadas en intervenciones 
para la restauración de las riberas. La restauración con­
sistió en la plantación directa de más de 40 ejemplares de 
árboles y arbustos nativos de probada tolerancia al stress 
ambiental (Erythrina crista-galli, Senna corimbosa, Solanum gra- 
nulosum-leprosum, Allophylus edulis, Syagrus romanzqffiana, Salix 
humboldtiana, Lantana camara, Cestrum parquiy Sesbania puní- 
cea), mientras que en la línea de costa se instalaron 66 bio- 
rrollos (Fig. C10.2.2) para la implantación de macrófitas 
nativas A', montevidensis, T.fluminensis y otras). El monitoreo 
posterior demostró que los árboles y arbustos toleraron 
tanto los niveles de contaminación de los suelos como 
prolongados periodos de inundación. La implantación de 
macrófitas mediante la técnica de biorrollos fue una alter­
nativa eficaz, ya que le otorgó sostén y protección a las raí­
ces, y favoreció la retención y germinación de las semillas 
transportadas por la corriente de agua.

En el segundo caso, se seleccionó un predio de 7 hectáreas 
lindante al Arroyo Morales, que había sido ocupado du­
rante más de 30 años por un basural a cielo abierto en el 
Partido de Marcos Paz. La Coordinación Ecológica Area 
Metropolitana Sociedad del Estado (CEAMSE) realizó

Figura C10.2.1.
Área piloto de restauración en 
riberas del Riachuelo (Puente 
Alsina, ciudad de Buenos Aires) 
(foto: Laura de Cabo).
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Figura C10.2.2.
Biorrollos con macrófitas para 
su posterior implantación en las 
riberas (foto: Laura de Cabo).

la remoción de la basura y posteriormente se cubrió la 
superficie con tosca y suelo. La cobertura vegetal se es­
timó a partir de imágenes satelitales del predio. Además, 
se aplicó un modelo de estimación relativa (con variación 
dentro de un rango de 0 a 100) para la valoración de los 
servicios ecosistémicos según la metodología de Viglizzo y 
colaboradores (2011). Entre invierno y primavera de 2018 
se visitó varias veces el lugar para analizar cobertura ve­
getal y las especies vegetales presentes. En diciembre de 
2018, se implantaron en el predio 346 individuos de 20 
especies de plantas nativas, y se instalaron biorrollos con 
vegetación palustre en la margen del arroyo. Las especies 
fueron distribuidas en el predio siguiendo sus requerimien­
tos ambientales como tolerancia a sequía o anegamiento. 
Previo a la intervención, el predio presentaba una cobertu­
ra vegetal de 3% y servicios ecosistémicos nulos. En enero 
de 2019, un mes y medio después de la intervención, la 
cobertura vegetal fue 40 %, aumentando a 76 % en abril

de 2019. Se contabilizaron 48 especies, de las cuales 40 
eran nativas. Esto indica que se sumaron especies que no 
habían sido implantadas, pero que pudieron arribar con 
la creciente del río o transportadas por aves y ganado que 
pastoreaba en la zona. Se registró la supervivencia de to­
das las especies implantadas, siendo Sesbania punicea, Sola- 
num granuloso-leprosum, Phytolaca dioica, Ficus luschnathiana y 
Celtis ehrenbergianalas especies con supervivencia superior 
al 80 %. Las especies con supervivencia inferior al 40 % 
fueron Erythrina crista-galli, Ludwigia bonariensisy Acacia caven 
(Fig. C10.2.3). La Oferta Total de Servicios Ecosistémicos 
(Viglizzo et al 2011) fue de 76,8 sobre un máximo de 100. 
Se observó que el predio recuperado proporciona servicios 
ecosistémicos de regulación (prevención de la erosión, re­
tención de contaminantes evitando que pasen a las aguas 
superficiales y subterráneas, mejoramiento de la calidad 
del suelo). Además, muchas de las especies identificadas 
en el predio son polinizadas por aves e insectos. De esta 

Figura C10.2.3.
Ribera del ex-basural de
Marcos Paz antes (A) y después 
de la intervención (B) (fotos: 
Laura de Cabo).
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manera, la estrategia aplicada permitió asegurar la susten- 
tabilidad del proyecto, optimizar los recursos a lo largo del 
proceso de biorremediación, eliminar los residuos superfi­
ciales reduciendo los olores, y recuperar servicios ecosisté­
micos en un plazo de 5 meses.

La revegetación por plantación directa de herbáceas 
nativas tolerantes y de macrófitas a través de biorrollos 
resultó una estrategia exitosa para la restauración de ri­
beras de sitios muy perturbados.
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11
ADOPCIÓN DE PRÁCTICAS 
DE CONSERVACIÓN, 
MANEJO Y RESTAURACIÓN
Claudia Feijoó

Creo que los seres humanos y los peces 
pueden coexistirpacíficamente.

George W. Bush

EL PROBLEMA DE LA DECISIÓN

En los capítulos anteriores hemos visto que ya con­
tamos con un sólido basamento teórico y práctico 
para lograr la conservación y la recuperación de los 
ecosistemas fluviales. Sin embargo, en muchas oca­
siones estas prácticas no pueden implementarse por­
que se enfrentan a la indiferencia e incluso el abierto 
rechazo por parte de individuos, grupos sociales e 
instituciones gubernamentales. Esto es lo que deno­
minaremos el problema de la decisión; es decir, cuán­
do, cómo y por qué las personas o grupos deciden 
adoptar prácticas ambientalmente amigables. Y si ese 
cambio no está en su horizonte, ¿hay alguna manera 
de promoverlo?

Existe la creencia generalizada, aunque un poco naif, 
de que si se brinda información científica clara, las 
personas van a ser más proclives a aceptar y aplicar 
prácticas de conservación, manejo y restauración. 
Pero cuando nos adentramos en este terreno, rápida­
mente nos damos cuenta de que no es así. Las perso­
nas cuentan con experiencias, percepciones, historias 
particulares, valores, deseos y necesidades que influ­
yen en su visión de la naturaleza y en sus decisiones. 
Otto-Banaszak y colaboradores (2020) han definido a 
los modelos mentales como construcciones mentales pre­
existentes a través de las cuales las personas procesan 
la información externa e intentan comprender su en­
torno, y que pueden usar para resolver los problemas 
que enfrentan. Cada individuo posee un modelo men­
tal único, aunque puede compartir algunos aspectos 
con otros individuos que tengan similar experiencia o 
educación. Por lo tanto, resulta fundamental aproxi­
marnos a los mecanismos subyacentes en la relación 
hombre-naturaleza para comprender el problema de 
la decisión.

PSICOLOGÍA AMBIENTAL

El área de la psicología ambiental ha surgido de las 
ciencias sociales, y tiene por objetivo investigar las inte­
racciones y conexiones entre las personas y su ambien­
te, analizando los valores y motivaciones que hay por 
detrás de las actitudes y comportamientos particulares 
(Walker-Springett et al 2016). La socioecología, como 
disciplina integradora, ha tomado varios de sus concep­
tos generando un marco teórico amplio desde el cual po­
der entender dichas interacciones (Tabla 11.1).

La relación hombre-naturaleza

Algunos autores han planteado que uno de los princi­
pales factores de la crisis ambiental es la desconexión de 
la naturaleza por parte de la sociedad (Folke et al 2011). 
Ives y colaboradores (2018) han sugerido que la natu­
raleza incluye diversas facetas para el hombre, las que 
pueden aplicarse a individuos y/o grupos. Estas facetas 
pueden ser materiales (extracción y uso de recursos), 
empíricas (recreación en entornos verdes), cognitivas 
(saberes, creencias y actitudes), emocionales y filosóficas 
(Tabla 11.2). Sin embargo, los límites entre estas catego­
rías pueden ser difusos. Por ejemplo, el uso de materiales 
naturales influye, y a su vez es influido, por nuestra pers­
pectiva filosófica de la naturaleza.

Se han realizado esfuerzos para caracterizar las distintas 
posturas frente a la naturaleza. Basándose en una revi­
sión de la literatura, Walker-Springett y colaboradores 
(2016) han distinguido diferentes tipologías filosóficas del
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Tabla 11.1.
Algunos conceptos de interés 
(Pahl-Wostl 2015, Masterson et 
al 2019).

Término Definición

Actitudes Evaluación de un objeto físico o mental (persona, lugar, cosa, 
evento, símbolo, etc.). Incluye las creencias, sentimientos y 
comportamientos hacia dicho objeto.

Administración 
responsable 
(stewardship en 
inglés)

Uso y manejo responsable de los ecosistemas y sus recursos 
naturales.

Bienestar humano Concepto multidimensional; se refiere a los factores que 
contribuyen a la sensación y condición de bienestar de una 
persona o grupo. Entre ellos se incluyen elementos materiales 
básicos (alimento, ingresos, refugio), salud mental y física, 
relaciones humanas positivas, seguridad, y libertad de elección 
y acción.

Gobernanza Conjunto de elementos políticos, sociales, económicos 
y administrativos que llevan a cabo la regulación de un 
determinado sistema (cuenca hídrica, territorio, ecosistema o 
socio-ecosistema).

Valor Creencia asociada a un estado final deseable o a modos de 
conducta que trascienden situaciones específicas, y que guían la 
elección o evaluación del comportamiento, personas o eventos. 
Los valores se sostienen más profundamente que las actitudes, 
y fundamentan las decisiones y comportamientos.

Tabla 11.2.
Tipos de conexión del hombre 
con la naturaleza y ámbito de 
estudio (modificado de Ives et 
al 2018).

Conexión Descripción Escala de análisis

Material Consumo de bienes y materiales 
naturales.

Individual o social

Empírica Conexión directa con ambientes 
naturales (parques, reservas, 
bosques).

Individual, aunque puede 
agregarse a escala social.

Cognitiva Conciencia o conocimiento ambiental 
y actitudes/valores hacia la 
naturaleza.

Individual

Emocional Sentimientos de apego o empatía con 
la naturaleza.

Individual

Filosófica Perspectiva o punto de vista de 
lo que la naturaleza es, por qué 
importa, y cómo los humanos deben 
interactuar con ella.

Individual, pero puede indicar 
el pensamiento dominante a 
escala social.
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hombre en su relación con la naturaleza, que no son mu­
tuamente excluyentes dado que varias tipologías pueden 
coexistir en un mismo individuo (Tabla 11.3). En este 
caso, la caracterización de la visión social fue utilizada 
para analizar la posibilidad de aplicar un manejo parti- 
cipativo en dos ríos alpinos de Austria. En otro estudio 
en el que se querían introducir buenas prácticas agríco­
las otorgando subsidios como incentivo, se clasificó a los

granjeros según su motivación para adoptar dichas prác­
ticas (Van Herzele et al 2013) (Tabla 11.4). Un resultado 
interesante del estudio fue que la adopción de buenas 
prácticas agrícolas no surgía simplemente del balance 
entre el dinero y el esfuerzo de implementar la práctica, 
sino que también dependía de la lógica del granjero y 
la importancia dada al efecto ambiental, la producción 
potencial, y otros factores.

Tabla 11.3.
Tipos de relaciones filosóficas 
entre el hombre y la naturaleza, 
y narrativas que se usaron para 
caracterizarlos, en una encuesta 
realizada entre habitantes de 
cuencas alpinas (modificado de 
Walker-Springett et al 2016).

Tipo Caracterización

Amo Pienso que los humanos son independientes de la naturaleza, y 
pueden controlarla y cambiarla con la tecnología. Se puede mejorar la 
producción de bienes naturales y limitar los riesgos naturales (como 
las inundaciones).

Apático No pienso mucho en la naturaleza.

Usuario Creo que los humanos obtenemos beneficios de ecosistemas 
funcionales (por ejemplo, agua limpia, belleza paisajística, etc.). 
Ecosistemas funcionales generan empleos y beneficios.

Administrador Tengo la obligación moral de conservar y proteger la naturaleza 
porque el desarrollo y tecnología humanos pueden significar un 
riesgo para la naturaleza.

Socio Considero que los humanos y la naturaleza son iguales en valores y 
derechos. La naturaleza tiene un valor en sí misma, que no puede ser 
medido según su uso por la humanidad.

Integrante Me siento parte de la naturaleza, y tengo un vínculo emocional 
con ella. Vivir en naturaleza me satisface. Nuestra existencia y el 
bienestar de la naturaleza están entrelazados. No podemos separar a 
los humanos de la naturaleza.

Tabla 11.4.
Estilos de participación en 
buenas prácticas agrícolas 
(BMP) identificados en 
granjeros belgas por Van 
Herzele y colaboradores (2013).

Estilo Descripción

Oportunista La adopción de BMP es una oportunidad para ganar dinero porque 
permite mejorar el manejo del campo.

Calculador La ganancia económica es el principal motivo para adoptar BMP.

Compensatorio Se adoptan las BMP porque existen restricciones legales y porque 
se reciben compensaciones económicas (subsidios).

Optimizador Se debe optimizar la producción; por lo tanto, las BMP pueden 
aplicarse en terrenos que no pueden utilizarse en la explotación 
convencional.

Catalizador El subsidio es un catalizador para adoptar BMP cuando no se quiere 
invertir en ellas.

Comprometido Las BMP se adoptan debido al compromiso ambiental.
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Bienestar mental y naturaleza

Varios trabajos han resaltado el efecto beneficioso de los 
espacios verdes y de los ambientes rurales y naturales 
sobre la salud humana (véase, por ejemplo, Mills et al 
2019). En el caso de la salud mental, la preferencia por 
un determinado tipo de ambiente sería un indicador de 
la potencialidad de dicho ambiente para mejorar el bien­
estar humano. Melissa Marselle (2019) ha compilado los 
modelos teóricos que explicarían la relación entre bien­
estar mental y naturaleza, poniendo el foco en la biodi- 
versidad.

El modelo de la Matriz de preferencia postula que la pre­
ferencia por un ambiente depende de la información 
que brinda dicho ambiente, la cual puede definirse por 
la coherencia, la complejidad, la legibilidad y el miste­
rio (Tabla 11.5). Se ha observado que paisajes de mayor 
complejidad tienden a mirarse más tiempo y otorgan 
una restauración mental mayor.

El modelo de la Geometría fractal propone que existe una 
preferencia por objetos fractales de dimensión fractal 
intermedia (entre 1,3 y 1,5). Curiosamente (o quizás no 
tanto), la dimensión fractal más común en la naturaleza 
es de 1,3, y se observa en ambientes ricos en especies. 
Por el contrario, los paisajes urbanos tienden a carecer 
de fractales. Esta preferencia se debería a la facilidad con 
que el estímulo visual es procesado, que se ve beneficia­
do por la información redundante que tienen los objetos 
fractales.

La Hipótesis de la Biofilia, propuesta por el biólogo Edward 
O. Wilson, se basa en la afinidad innata y emocional de 
los seres humanos hacia otros organismos vivientes. Se­
gún esta hipótesis, la interacción con la naturaleza pro­
duce respuestas emocionales que van de la atracción al 
rechazo.

Otras de las teorías reseñadas por Marselle (2019) se re­
lacionan a los “ambientes reparadores”, que son los que 
ayudan a restaurar y recuperar los recursos psicológicos 
(por ejemplo, la capacidad de atención y concentración) 
que se ven reducidos por la demanda diaria. Según la 

Teoría de reducción del stress, los ambientes naturales de 
complejidad intermedia facilitan la recuperación del 
stress. Los ambientes reparadores son caracterizados por 
diversos elementos, entre los que se menciona al agua1. 
La Teoría de la restauración de la atención enumera cuatro 
cualidades de los ambientes reparadores: fascinación 
(atraen la atención sin esfuerzo), coherencia, compati­
bilidad (permiten realizar actividades sin dificultad), y 
lejanía (permiten mantener distancia física o psicológica 
de las tareas y demandas diarias). Se ha observado que 
ambientes más diversos son mejores para recuperar la 
atención, aunque no siempre alcancen el mayor puntaje 
en todas las cualidades.

1 Un aspecto que tenían muy en claro los antiguos árabes cuando 
diseñaban sus jardines con fuentes y canales.

Finalmente, el Modelo de cascada de servicios ecosistémicos sos­
tiene que las estructuras biofísicas y procesos son respon­
sables del funcionamiento del ecosistema, y que dichas 
funciones influyen en los servicios ecosistémicos, que a su 
vez brindan beneficios. Entre estos beneficios puede men­
cionarse el bienestar humano, aunque la investigación se 
ha enfocado más en la salud física que en la psíquica.

Más allá de la complejidad de los modelos reseñados por 
Marselle (2019), y de los factores que incluye cada uno 
de ellos, lo que queda de manifiesto es la amplia varie­
dad de respuesta humana a los estímulos que ofrecen los 
ambientes naturales, y su impacto en la salud y bienestar 
de las personas. La comprensión de las preferencias de 
los grupos sociales por determinados tipos de ambientes 
o ecosistemas es un aspecto fundamental a incluir en los 
planes de conservación y restauración fluvial.

PARA EMPEZAR, CONOCER
LAS PERCEPCIONES Y PREFERENCIAS...

El hombre no puede percibir todas las variables ambien­
tales que actúan sobre él en un determinado momento 
y que configuran el mundo real. Por lo tanto, existe un 
mundo percibido que es diferente para cada individuo de 

Tabla 11.5.
Tipos de información que brinda 
un ambiente y que definen la 
preferencia por dicho ambiente 
según el modelo de la matriz de 
preferencia (Marselle 2019).

Propiedad Definición

Coherencia La manera en que varios estímulos de un ambiente se ensamblan 
entre sí, y que permiten una inmediata comprensión del ambiente.

Complejidad Riqueza de elementos visuales (por ejemplo, la biodiversidad).

Legibilidad Facilidad para entender y recordar un ambiente.

Misterio Promesa de información adicional al cambiar el punto de vista.
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acuerdo a sus características socio-económicas, tipo de 
educación e historia particular (Gallopín 1981, Feijoó y 
Momo 1991, Otto-Banaszak et al 2010). En este sentido, 
se ha definido a la percepción ambiental como la conciencia 
o los sentimientos sobre el ambiente, y el acto de com­
prender el ambiente a través de los sentidos (Zube 1999). 
Para abordar esta subjetividad, una de las herramientas 
más utilizadas han sido las encuestas a la población de in­
terés, a las que pueden añadirse fotografías para indagar 
en las imágenes mentales de los encuestados. Por ejemplo, 
como parte del diseño de un programa de manejo del río 
Ain (Francia) se utilizó una fotoencuesta para evaluar la 
percepción del valor de los humedales por parte de resi­
dentes y especialistas (Cottet et al 2013). Se observó que 
los encuestados tendían a otorgar mayor valor ecológico 
a los humedales oligotróficos respecto a los eutróficos, y 
que esta valoración estaba firmemente sustentada en cri­
terios visuales. Un resultado interesante fue que residentes 
y especialistas tenían percepciones similares, aunque los 
últimos tendían a considerar más los factores ecológicos. 
La percepción de los sistemas fluviales puede influir en as­
pectos insospechados como el valor de las propiedades que 
se ubican en sus cercanías. Así, existen evidencias de que 
la restauración fluvial puede incrementar el precio de las 
propiedades ribereñas por la mejora de la calidad del agua 
y otros aspectos, como la pesca y valor paisajístico (Lewis y 
Landry 2017, Polyakov et al 2017).

Respecto a los ríos y arroyos pampeanos, se han realizado 
diversos estudios para evaluar la percepción ambiental de 
estos ambientes por parte de las comunidades locales (Fei- 
joó y Momo 1991, Guida Johnson et al 2014, de Prada y 
Penna 2008, Sardi et al 2012, Suárez y Lombardo 2004). 
Los principales problemas percibidos, tanto en arroyos ru­
rales como urbanos, fueron las inundaciones y la contami­
nación del agua. Sin embargo, la contaminación acuática 
fue considerada un problema menor en zonas rurales, es­
pecialmente entre los agricultores. Asimismo, se observó 
que los residentes en zonas urbanas consideraban a los 
arroyos peligrosos e inseguros, lo que se debería a que en 
áreas con altos niveles de vulnerabilidad social e inseguri­

dad suele haber una mayor degradación ambiental (Guida 
Johnson et al 2014). Por eso, no resultó extraño que los re­
sidentes urbanos consideraran que el entubamiento de los 
arroyos era la solución más apropiada a estos problemas. 
Pero pese a la mala percepción de los arroyos urbanos, 
la mayoría de los encuestados se mostraron dispuestos a 
colaborar en la limpieza del cauce y control de la contami­
nación, mientras que un gran porcentaje consideró que las 
márgenes podían ser un lugar de recreación para sus hijos 
(Guida Johnson et al 2014).

Por otra parte, entre los servicios ecosistémicos que pro­
veen los arroyos pampeanos, lo más percibidos fueron la 
producción agrícola y el transporte y provisión del agua 
en arroyos rurales, y la recreación en arroyos urbanos. 
Sin embargo, otros servicios importantes como el man­
tenimiento de la biodiversidad o la potencial belleza na­
tural, fueron poco percibidos por los residentes (Guida 
Johnson et al 2014). El desconocimiento del valor natu­
ral de los ambientes fluviales pampeanos puede llevar a 
su “privatización” por parte de los dueños de campos y 
propiedades aledañas, quienes realizan diversas interven­
ciones y prohíben el acceso al curso2 (Fig. 11.1).

2 Lamentablemente, esta prohibición también se extiende a los 
investigadores, limitando la posibilidad de estudiar la ecología de 
ciertos cuerpos de agua.

La comprensión de las preferencias ambientales de los 
habitantes en una cuenca es un aspecto muy importante 
a considerar cuando se implementan acciones de restau­
ración. La mejor intervención puede fracasar si el resul­
tado no se adapta al “modelo” de río que tienen los re­
sidentes. Las fotoencuestas son especialmente adecuadas 
para indagar en las preferencias, porque permiten mos­
trar “productos finales” alternativos de la restauración y 
evaluar su aprobación entre los residentes. En estudios 
que han utilizado esta aproximación, se han mencionado 
como características preferidas por los residentes las ri­
beras forestadas, los cursos sinuosos, un caudal abundan­
te (especialmente en arroyos) y la presencia de piedras 

Figura 11.1.
La “privatización” de los 
arroyos pampeanos por 
parte de los propietarios de 
lotes adyacentes. Carteles 
de advertencia y estructuras 
para el uso del propietario (en 
este caso, un dique para el 
paso de autos que reduce la 
conectividad vertical) (fotos: 
Claudia Feijoó).
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grandes en el lecho (Kenwick et al 2009, Pflüger et al 
2010, Le Hay et al 2013). Por supuesto, estas preferencias 
varían según el contexto cultural y las características eco­
lógicas de los sistemas fluviales considerados.

Las preferencias ambientales no son rígidas e inamovi­
bles, sino que pueden cambiar con el tiempo y muchas 
veces en respuesta a acciones de manejo. Por ejemplo, en 
la cuenca del río Kissimmee (Estados Unidos), la comu­
nidad local pasó de preferir la canalización a priorizar 
la restauración (especialmente de los humedales) en un 
lapso de 50 años. Este cambio fue propiciado porque la 
canalización redujo la superficie de los humedales, ge­
nerando preocupación en la población sobre su conser­
vación. Asimismo, las diferencias en las percepciones de 
residentes urbanos y rurales se fueron atenuando luego 
de años de control de las crecientes mediante la canali­
zación (Chen et al 2016). Los resultados sugieren que las 
mismas acciones de manejo y restauración pueden ser 
catalizadores del cambio en las preferencias ambientales.

... Y ENTERARNOS QUE EL ARROYO 
DESEADO NO ES EL NUESTRO

En un ejercicio que solemos hacer cuando damos charlas 
de divulgación, presentamos a los asistentes las imáge­
nes de un arroyo mediterráneo y de un arroyo pampea­
no (Fig. 11.2) y les preguntamos cuál sería su modelo de 
arroyo ideal. Para nuestra desazón, la elección más co­
rriente es el arroyo mediterráneo, pese a que la biodiver- 
sidad es mucho mayor en el arroyo pampeano.

La incongruencia entre lo que las personas perciben 
como deseable y la realidad de los ambientes naturales 
locales representa un severo escollo para la protección y 
recuperación de los ecosistemas fluviales3. En este sen­

3 “Cómo conservar lo feo?”, se preguntaban Walker-Springett y 
colaboradores (2016) respecto a la preservación de las especies no 
carismáticas o atractivas. Esta pregunta también podría aplicarse 
a los ecosistemas naturales que no son valorados por las comuni­
dades locales.

tido, es importante el rol que pueden tener los ecólogos 
acuáticos brindando información de los ecosistemas ori­
ginales y sobre cómo intervenir en ambientes alterados 
para que se acerquen a las condiciones naturales (Walsh 
et al 2005). El problema es que en ciertas ocasiones la 
información científica es presentada de manera confu­
sa, o no resulta creíble (o aceptable) para los residentes 
y gestores. Se ha propuesto que la dificultad de trasladar 
el conocimiento científico a la gestión (la denominada 
brecha ciencia-política) se origina fundamentalmente en 
que mientras los científicos están familiarizados con la 
incertidumbre y la complejidad, los políticos y el público 
en general demandan certeza y soluciones determinís- 
ticas (Bradshaw y Borchers 2000; Tabla 11.6). Cuando 
la información que se presenta es consistente con las 
creencias y las prácticas de los individuos o grupos so­
ciales, puede ser incorporada y aceptada. Pero si la nue­
va información entra en conflicto con dichas creencias 
y prácticas, se genera una disonancia cognitiva que puede 
resolverse cambiando el sistema de valores o, por el con­
trario, rechazando la nueva información. Por lo tanto, la 
inercia social no nace tanto de la escasez de información 
como de la resistencia a cambiar creencias y prácticas 
profundamente arraigadas (Bradshaw y Borchers 2000).

Es posible que la brecha entre ciencia y política pueda 
reducirse con la formulación de políticas ambientales 
flexibles, que estén basadas en los principios del manejo 
adaptativo. Es decir, políticas que se puedan ir ajustando 
a medida que su misma implementación o la investiga­
ción científica vayan generando nuevas certezas y cono­
cimientos. También puede ayudar a reducir la brecha la 
participación de todos los actores sociales en la elabora­
ción de las políticas ambientales.

LAS TRAMPAS SOCIOECOLÓGICAS

La implementación de estrategias adecuadas de manejo 
y restauración requieren analizar los sistemas fluviales 
como sistemas socioecológicos, de modo de conjugar la 
calidad ecológica y el bienestar humano. La dinámica y 
estabilidad de estos sistemas depende de sus componen-

Figura 11.2.
El arroyo Furiosos en España 
(A) y el arroyo Las Flores en 
Buenos Aires (B) (Fotos: A, 
Sergi Sabater; B, Matías Eory).

154 CONSERVACIÓN, MANE)O Y RESTAURACIÓN DE SISTEMAS FLUVIALES



Tabla 11.6.
Diferencias en los atributos 
de la ciencia y la gestión 
gubernamental que favorecen 
la brecha entre ciencia y política 
(modificado de Bradshawy 
Borchers 2000).

Ciencia Gobierno

Se acepta la probabilidad Se desea la certeza

La disparidad es un hecho Se desea la igualdad

Anticipatoria El tiempo se acaba en la próxima elección

Flexibilidad Rigidez

Orientada a los problemas Orientada al servicio

Orientada al descubrimiento Orientada a la misión

Se aceptan las fallas y los riesgos Las fallas y los riesgos son intolerables

Se premia la innovación La innovación es cuestionable

La replicación es esencial para la 
certeza

Las certezas son circunstanciales

Clientela difusa, diversa o ausente Clientela específica, inmediata y demandante

tes sociales y ecológicos, el tipo de retroalimentación que 
existe entre ambos tipos de componentes, y las pertur­
baciones que reciben (Graziano et al 2021). Cuando la 
retroalimentación es positiva (es decir, cuando los com­
ponentes sociales y ecológicos se refuerzan mutuamente), 
puede generarse una trampa socioecológica que mantiene al 
sistema en una condición de equilibrio indeseable y difí­
cil de revertir (Cinner 2011, Masterson et al 2019). Las 
trampas son causadas por múltiples factores, incluyendo 
las oportunidades económicas, la pobreza persistente, las 
instituciones, y las percepciones, actitudes y valores de las 
personas (Graziano et al 2021).

Se han identificado diferentes tipos de trampas socioeco- 
lógicas. Las trampas de rigidez (rigidity traps, en inglés) ocurren 
cuando los actores o instituciones están muy conectados, 
se refuerzan entre sí y son inflexibles. Un ejemplo son las 
administraciones burocráticas que no logran aceptar e 
incorporar la nueva información. En estos casos, cuando 
un tipo de tecnología de manejo (como la canalización y 
entubamiento de cursos) se ha establecido es muy difícil 
de cambiar. Por otra parte, las trampas doradas (gilded traps) 
ocurren cuando oportunidades económicas atractivas 
(creadas por el incremento poblacional, la globalización, 
la demanda del mercado, etc.) no dejan ver los riesgos 
o consecuencias sociales y ecológicos asociados. Así, el 
ecosistema es arrastrado hacia un umbral, que cuando es 
sobrepasado, se produce un cambio abrupto del dominio 
de atracción del sistema socioecológico del que es muy 
difícil volver (Steneck et al 2011, Graziano et al 2021). 
Las trampas representan un serio límite a la adopción 
de políticas amigables con el ambiente, porque una vez 
establecidas pueden persistir en el tiempo aun cuando se 
apliquen las intervenciones adecuadas.

En la región pampeana, y basándonos en evidencia empí­
rica y conceptual, hemos propuesto cuatro tipos de retro- 
alimentación positiva (o bucles) que mantienen el estado 
degradado y persistente en muchos ríos y arroyos. Estos me­
canismos son la intensificación del modelo agroindustrial, 
una gobernanza autoritaria y vertical con una perspectiva 
ingenieril e hidráulica, la especulación inmobiliaria en tor­
no a los ambientes acuáticos con la construcción de barrios 
privados, y la persistencia de la pobreza estructural especial­
mente en márgenes de cursos fluviales urbanos. Asimismo, 
hemos detectado que las personas y comunidades locales 
tienden a no percibir a los arroyos y ríos como ecosistemas 
naturales de interés, o directamente tienen una percepción 
negativa de ellos, demandando soluciones como la canali­
zación o el entubamiento. Estas percepciones refuerzan las 
actuales prácticas de manejo, y mantienen sistemas fluviales 
urbanos y rurales en un estado indeseado. Los bucles origi­
nados en la gobernanza vertical y la pobreza estructural en 
ambientes urbanos serian trampas de rigidez, mientras que 
los generados por el modelo agroindustrial y la especulación 
inmobiliaria sería trampas doradas (Graziano et al 2021).

ESCAPANDO DE LA TRAMPA:
LOS PUNTOS DE APALANCAMIENTO

Las trampas generan un estado del sistema socioecológico 
que es altamente estable y, por lo tanto, difícil de modificar. 
Entonces, ¿cómo y dónde podemos intervenir para lograr 
cambios sustanciales? Se ha definido a los puntos de apalan- 
camiento como los “sitios” o puntos de un sistema complejo 
donde una pequeña modificación puede llevar a cambios 
fundamentales en todo el sistema. La capacidad transfor­
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mativa de una determinada intervención depende de las 
características del sistema socioecológico sobre el que se ac­
túa. Algunas intervenciones pueden causar una conversión 
sustancial del sistema, mientras que otras solo producirán 
pequeños cambios. Así, los puntos de apalancamiento some­
ros serían modificaciones deseables y sencillas pero que no 
producen un cambio duradero del sistema, como conservar 
algunos tramos del arroyo, mientras que los profundos son 
modificaciones que cambian la perspectiva original, como 
un cambio en el paradigma de manejo o una adecuada pla­
nificación urbana. A diferencia de los puntos someros, los 
profundos se enfocan en impedir la acción de los factores 
externos que sostienen la retroalimentación positiva, y por 
eso son más efectivos para modificar al sistema socioecoló- 
gico. Sin embargo, los puntos de apalancamiento someros 
pueden abrir el paso a los profundos. Por ejemplo, una in­
tervención somera como reducir la contaminación de las 
aguas puede estimular la adopción de prácticas agrícolas 
sustentables en la cuenca (Abson et al 2017, Ives et al 2018, 
Graziano et al 2021). Las políticas públicas suelen enfocarse 
en puntos someros, como ajustar los niveles límites de conta­
minantes en aguas (Abson et al 2017). Por eso, aunque sean 
bienintencionadas, muchas veces no producen cambios en 
los paradigmas imperantes y una verdadera transformación 
del sistema socioecológico.

En el análisis que realizamos de los sistemas socioecológi- 
eos fluviales pampeanos, hemos propuestos diversos puntos 
de apalancamiento para transformar estos sistemas y pro­
mover la sustentabilidad. Entre los puntos someros, hemos 
distinguido los relacionados a los parámetros del sistema, 
como reducir la contaminación y aumentar la heterogenei­
dad de hábitats y la biodiversidad, y los asociados a proce­
sos, como mejorar la capacidad de autodepuración de río 
o mejorar la infraestructura sanitaria. Por otra parte, entre 
los puntos profundos incluimos a los relacionados al diseño 
de la estructura social e instituciones, como la promoción 
de una gobernanza participativa o el fortalecimiento de las 
comunidades locales, y los asociados a los valores y actitu­
des de las personas, como cambios en los paradigmas de 
manejo y producción hacia alternativas más sustentables 
(Graziano et al 2021). Como es de esperar, la intervención 
en los valores y paradigmas de los actores sociales es la es­
trategia más transformadora, pero también la más lenta y 
difícil de lograr. La promoción de la participación social, 
cuya visión y saberes puede enriquecer el proyecto, y de una 
gobernanza policéntrica pueden ser estrategias útiles para 
avanzar más rápidamente por este camino (ver Caja 11.1).

ADOPCIÓN DE PRÁCTICAS DE MANEJO
Y RESTAURACIÓN

La decisión de adoptar prácticas de manejo sustentables 
y restauración en los individuos y grupos es un proceso 
complejo, que incluye percepciones, valores y experien­

cias. A nivel individual, un aspecto que ha sido bastante 
estudiado son los factores que influyen en la adopción 
de buenas prácticas de manejo por parte de productores 
agrícolas. Entre dichos factores se han mencionado los 
siguientes:

a) El costo económico: los granjeros se muestran dispues­
tos a adoptar prácticas que aumentan los ingresos o que 
no los afectan (Hansson et al 2012, Van Herzele et al 
2013). El nivel de inversión en la explotación también 
muestra una relación positiva con la adopción de buenas 
prácticas (Baumgart-Getz et al 2012).

b) La complejidad de la práctica de manejo: Una razón 
importante para adoptar la práctica es que demande 
poco trabajo adicional. Las prácticas de complejidad me­
diana a alta sólo se adoptan cuando los ingresos crecen 
de manera concomitante (Van Herzele et al 2012).

c) Los beneficios ambientales: La práctica tiende a adop­
tarse si reduce el impacto ambiental de la actividad agrí­
cola (Hansson et al 2012, Van Herzele et al 2013).

d) La mirada de los otros: Aunque no es un aspecto muy 
remarcado por los encuestados, algunos granjeros tien­
den a incorporar la práctica si produce un ambiente más 
atractivo y le otorga a la granja una imagen positiva fren­
te a sus vecinos (Van Herzele et al 2013).

e) El sentido de pertenencia y la identidad: Los indivi­
duos o grupos desarrollan lazos mentales, emocionales y 
funcionales con lugares específicos, y estos lazos parecen 
tener una relación positiva con la adopción de prácticas 
conservacionistas. Es posible, además, que el sentido de 
pertenencia incluya consideraciones estéticas que gene­
ralmente no son evaluadas en los estudios (Mullendore 
et al 2015). Por otra parte, la identidad son las conductas 
que definen a cada ser humano (“lo que uno es” y “lo que 
uno hace”). En el caso de los productores agrícolas pam­
peanos, este factor resultó importante para la adopción 
de medidas conservacionistas (Giaccio et al 2020).

f) El conocimiento: En general, se ha propuesto que el 
conocimiento favorece la adopción de buenas prácticas 
por parte de los productores (Giaccio et al 2020, Mu- 
llendore et al 2015). Sin embargo, algunos autores han 
encontrado que la educación formal no tiene un rol de­
cisivo, aunque sí son importantes el entrenamiento y las 
prácticas de extensión agrícolas realizados a través de 
agencias, redes locales de granjeros y comités de cuenca 
(Baumgart-Getz et al 2012). El conocimiento del impac­
to de las prácticas también es relevante, incluyendo las 
buenas experiencias de los pares (Hansson et al 2012).

g) La edad: Los encuestados de mayor edad son más re­
nuentes a la adopción de buenas prácticas (Mullendore 
et al 2015).
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h) Los factores normativos: Las normas sociales son en­
tendimientos y expectativas compartidas entre los miem­
bros de una comunidad acerca de cómo comportarse 
cuando se enfrentan decisiones personales, y representan 
la opinión de las personas consideradas influyentes. En 
un estudio realizado en productores pampeanos, este fue 
el factor más importante en la intención de conservar las 
riberas de los arroyos (Giaccio et al 2020).

Un aspecto menos estudiado han sido los factores que 
influyen en la adopción de prácticas amigables con el 
ambiente en las industrias. En este sentido, Vázquez 
Brust y Liston-Heyes (2010) han estudiado las inten­
ciones de implementar prácticas ambientales en 536 
empresas contaminantes de Argentina. Las empresas 
que tenían administradores implicados en el cuida­
do ambiental por razones éticas, legales o asociadas 
a beneficios económicos para la empresa, tendían a 
tener sistemas de manejo ambiental más desarrolla­
dos. Asimismo, las firmas manejadas por individuos 
que creían que el deterioro ambiental era costoso pero 
solucionable eran más pro-ambiente, especialmente 
si contaban con el soporte financiero necesario o con 
incentivos económicos. Por el contrario, las restriccio­
nes financieras limitaban la disposición a invertir en el 
ambiente. Finalmente, se observó que las firmas eran 
sensibles a los reclamos “verdes” de los actores socia­
les (incluidos sus propios accionistas), y que ante las 
presiones tendían a desarrollar intenciones pro-am­
biente. El estudio demostró que en los encargados de 
las decisiones ambientales de las empresas influyen no 
sólo las construcciones individuales (psicológicas), sino 
también las colectivas (sociales).

En cuanto a los proyectos de restauración fluvial, en mu­
chos de ellos se han realizado encuestas para analizar las 
preferencias y la disposición a participar de los residen­
tes. Estos estudios mostraron que los factores que pueden 
influir en la aceptación y apoyo a las prácticas de restau­
ración son los siguientes:

a) El nivel educativo y económico: Las personas con 
mayores ingresos tienen mayor predisposición a pagar 
por la restauración del río. Asimismo, las personas con 
mayor nivel educativo tienden a mostrarse más favo­
rables a la restauración (Bliem et al 2012, Vermaat et 
al 2016).

b) Cercanía al sistema fluvial: Se ha observado una rela­
ción negativa entre la distancia del río a la vivienda de los 
encuestados y el interés en mejorar la calidad del agua. 
Un resultado similar se obtuvo en encuestas realizadas a 
residentes de la cuenca del río Matanza-Riachuelo, en 
la provincia de Buenos Aires. Por otra parte, las perso­
nas que han visitado el río tienden a mostrar una mayor 
aceptación a la restauración (Bliem et al 2012, Guida 
Johnson et al 2014).

c) La mirada de los otros: En un estudio realizado en te­
rratenientes australianos, la disposición a colaborar con 
la restauración fluvial se asoció a la necesidad de un reco­
nocimiento público a su sentido de administración y de 
mejoramiento estético del paisaje. Es decir, percibieron 
como un beneficio privado que la comunidad reconozca 
su capacidad de proveer bienes públicos (Januchowski- 
Hartley et al 2012).

d) La escala del proyecto de restauración: La disposición 
a pagar por un proyecto de restauración tiende a aumen­
tar con la longitud del tramo restaurado (Bergstrom y 
Loomis 2017).

e) Diferencias entre las sociedades: En un metaanálisis 
realizado a partir de datos de la literatura se observaron 
diferencias importantes en la disposición a pagar por la 
restauración fluvial entre distintos países. Estas diferen­
cias no parecen estar asociadas al producto bruto interno 
nacional, dado que habitantes de países como Alemania 
y Corea se mostraron dispuestos a pagar menos de 20 
dólares por año, mientras que en Bangladesh y Bolivia 
los valores estaban alrededor de los 40 dólares por año. 
La mayor predisposición se observó en Escocia, donde 
se superaron los 130 dólares por año y por residente 
(Brouwer y Shemeret 2017).

f) El tipo de restauración: La disposición a pagar por la 
restauración también varía según el servicio ecosistémico 
que proporcionará la restauración. Los mayores valores 
fueron otorgados a la regulación de la calidad del agua, 
la estética del paisaje y la provisión de hábitat para la 
vida silvestre (140, 119 y 77 dólares por persona y año, 
respectivamente). Curiosamente, el control de las inun­
daciones tuvo un valor muy bajo (0,3 dólares por persona 
y año), aunque debe considerarse que esta estima se basó 
en unas pocas observaciones (Brouwer y Shemeret 2017).

Llegados a este punto, hay algunos aspectos que es nece­
sario remarcar. El primero es que si bien es recomenda­
ble indagar en las preferencias y disposición a avalar los 
proyectos de restauración, esto puede llevar a un calle­
jón sin salida. Los diferentes actores sociales (granjeros, 
pescadores deportivos, residentes, ambientalistas) suelen 
mostrar distintas preferencias de restauración y, por lo 
tanto, requerir objetivos conflictivos (Walsh et al 2005, 
Qureshi y Harrison 2001). También pueden surgir con­
flictos entre el proyecto propuesto por los gestores y las 
expectativas públicas. Por ejemplo, la reintroducción de 
macrófitas es una estrategia muy útil para la restauración 
de ciertos tipos de arroyos, como son los pampeanos. 
Pero en arroyos urbanos, el crecimiento de estas plantas 
puede ser criticado por los residentes, porque consideran 
que hay una falta de mantenimiento que da al arroyo 
un aspecto descuidado (Suren 2009). Por supuesto, estos 
resultados no deben considerarse universales dado que 
en otros arroyos urbanos el establecimiento de las ma- 
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crófitas ha sido valorado como positivo o neutral por la 
población (Larned et al 2006). La existencia de visiones 
conflictivas respecto a la restauración requiere sentar a 
todos los actores sociales en la misma mesa, para que 
expongan sus perspectivas y diferencias, y lograr un ba­
lance entre las diferentes intenciones y aspiraciones sobre 
el proyecto.

Finalmente se debe considerar que la percepción de los 
residentes a una restauración cambia a lo largo del tiem­
po, luego de realizada la intervención. Pero este cambio 
en la percepción no sería resultado directo de los impac­
tos tangibles del proyecto, como la recuperación de la 
morfología del cauce o de la biodiversidad, sino de cómo 
los residentes “procesan” dichos impactos a través de sus 
valores profundos, incluyendo la historia, tradiciones, 
mitos y prácticas relacionados con un río en particular 
(Westling et al 2014).

¿CÓMO PROMOVER EL 
COMPROMISO AMBIENTAL?

Entre los métodos para fortalecer las características per­
sonales, se mencionan los relacionados con el bienestar 
y estilo de vida (proveer empleos a través del programa 
de conservación, ofrecer programas flexibles), el conoci­
miento y la experiencia (ofrecer cursos cortos y gratuitos, 
favorecer el intercambio de saberes, diseñar programas 
de monitoreo ciudadano), y beneficios económicos (ex­
plorar incentivos financieros para sostener las actividades 
de conservación de los propietarios). Los métodos enfo­
cados a la influencia social incluyen el fortalecimiento de 
las actitudes (evaluar las percepciones y actitudes de los 
residentes, diseñar programas que modifiquen actitudes 
perjudiciales para el ambiente), la confianza (promover 
las relaciones entre políticos, residentes y científicos, in­
centivar a la comunidad a desarrollar actividades y pro­
yectos ambientales), y las normas (diseñar programas 
que se ajusten a las normas personales y sociales, com­
prometer a las personas en el diseño del programa para 
lograr un visión compartida).

REVISITANDO EL PROBLEMA DE LA DECISIÓN

Lograr la adhesión de la población a programas de ma­
nejo sustentables o a acciones de conservación y restau­
ración es una tarea compleja y multidimensional que, por 
lo tanto, requiere distintas aproximaciones. En el caso de 
las buenas prácticas de manejo, Sweeney y Blaine (2016) 
han propuesto diferentes herramientas para motivar a 
los hacendados a adoptarlas. La educación sería la más 
importante, siempre que ayude a desarrollar la capacidad 
de los individuos y comunidades a resolver los complejos 
problemas socioecológicos. En la compresión de los pro­
blemas ambientales, parece dar más resultado enfocarse 
en cómo las propias acciones impactan sobre el ambiente, 
más que en una descripción genérica de los problemas. 
Por ejemplo, conviene remarcar cómo las acciones parti­
culares del granjero alteran la calidad del agua, más que 
en como la agricultura en general degrada a los ecosiste­
mas acuáticos (Braumgart-Getz et al 2012). La legislación 
ambiental es otro aspecto relevante, porque establece un 
marco de referencia que permite incentivar las buenas 
prácticas de manejo. La tercera herramienta son los in­
centivos económicos como subsidios y reducción de im­
puestos, siempre que se controlen ciertos aspectos una vez 
otorgado el beneficio. Por ejemplo, las prácticas deberían 
sostenerse en el tiempo y las agencias deberían poder mo- 
nitorear el resultado de su aplicación. Asimismo, el benefi­
cio debe otorgarse si la práctica no sólo mejora la calidad 
y el valor de la tierra del propietario, sino que también 
contribuya al bien común (Sweeney y Blaine 2016).

Por otra parte, Moon y colaboradores (2012) han enume­
rado varios métodos para promover la participación en 
programas de conservación de la biodiversidad, que con­
sideran las circunstancias personales y el contexto social. 

Como hemos visto, las percepciones, valores y actitudes 
sobre el ambiente son sumamente diversas entre los in­
dividuos. También es muy variable la importancia rela­
tiva de los factores que favorecen la adopción de medi­
das de manejo, conservación y restauración, dado que 
dependen del contexto ambiental, cultural y social de 
cada persona o comunidad. Si bien hemos enumerado 
algunas herramientas que pueden servir para motivar la 
adopción de prácticas sustentables, siempre se debe tener 
presente que lo que “funciona” en un determinado con­
texto social, puede no servir en otro. Y finalmente, para 
agregar más complejidad a la cuestión, las percepciones 
y expectativas de los actores sociales no son estáticas, sino 
que evolucionan a lo largo del tiempo, muchas veces in­
fluenciadas por las mismas prácticas ambientales.

Volviendo entonces a la pregunta inicial sobre cómo 
motivar la decisión de adoptar prácticas sustentables, 
el único camino parece ser reunir a los distintos actores 
para el intercambio de ideas, visiones y saberes, y para el 
desarrollo conjunto de programas ambientales de largo 
alcance. El proceso para lograr la conservación y protec­
ción de ríos y arroyos debe incluir gestores que formulen 
políticas y planes, científicos que brinden información 
ambiental, y las comunidades locales que aporten su 
conocimiento tradicional y empírico y su visión sobre el 
estado y calidad fluvial. Asimismo, los tres tipos de acto­
res deben estar implicados en el monitoreo de la calidad 
ecológica y en el desarrollo de las estrategias ambienta­
les. Además de las reuniones entre los actores sociales, el 
punto de confluencia puede ser la creación de un portal 
online que agrupe toda la información sobre el ecosis­
tema fluvial generada por los participantes, incluyen­
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do sistemas de información geográfica, bases de datos, 
modelos predictivos y análisis de escenarios alternativos 
(Hipsey et al 2015). Es una meta difícil, que requiere una 
actitud flexible de las distintas partes y el fortalecimiento 
de la confianza mutua, pero no inalcanzable.

CAJA 11.1.
TRANSFORMANDO LA GESTIÓN DE LOS 
ARROYOS URBANOS DE ABAJO HACIA ARRIBA
Martín Graziano, Bárbara Gómez y Sebastián Gómez-Lugo

Históricamente, la gestión de los ríos y arroyos en los 
grandes centros urbanos de nuestro país ha estado subsu­
mida en relación a las grandes transformaciones sociales 
del siglo XIX y XX. La expansión poblacional, el de­
sarrollo industrial, las grandes obras de infraestructura 
hidráulica y sanitaria han direccionado el destino de los 
ecosistemas fluviales en nuestra región, en línea con co­
rrientes de pensamiento de la Modernidad referidas al 
control y manipulación de la naturaleza por parte del 
ser humano (Foguelman y Braislovsky 1999). Había que 
construir ciudades y ciudadanía, y la disyuntiva civiliza­
ción o barbarie calaba hondo en el pensamiento nacio­
nal. Como consecuencia del crecimiento y consolidación 
de los Estados-Nación, estilos de gobernanza centraliza­
dos y fuertemente jerárquicos fueron los predominantes. 
Este modelo de gobernanza se basa en la centralización 
de las decisiones y su ejecución de “arriba-hacia-abajo” 
(abordaje experto o top-down), fomentando un esquema 
rígido de intervención y una concepción ingenieril del 
sistema, que en el caso de la gestión fluvial, se explícito 
en la predominancia de un enfoque hidráulico sin poder 
abordar las complejidades que cualquier sistema socioe- 
cológico conlleva (Pahl-Wostl 2015). Si bien en las últi­
mas décadas han habido avances en la gestión de los ríos 
y arroyos urbanos, en particular dentro del Area Metro­
politana de Buenos Aires (AMBA), como la creación de 
comités de cuencas multisectoriales e interjurisdicciona­
les, la conformación de equipos multidisciplinarios para 
la planificación, y la adopción de programas específicos 
para la limpieza y saneamiento de los mismos, aún hoy 
predominan en la práctica la fragmentación, el para­
digma ingenieril y el enfoque jerárquico (Graziano et al 

2019). En ese sentido, la adopción de prácticas de mane­
jo ecológico y participativo de arroyos urbanos requie­
ren de nuevas formas de co-producción de conocimiento 
(van Kerkhoff y Lebel 2015), que permitan abrir camino 
a experiencias de gestión de “abajo-hacia-arriba” (abor­
daje comunitario o bottom-up').

Desde esta perspectiva, en los últimos años hemos venido 
desarrollando experiencias de co-producción en torno al 
manejo ecológico de arroyos urbanos junto a trabajadores 
y trabajadoras de cooperativas ambientales. En la locali­
dad de Claypole (Partido de Almirante Brown, Provincia 
de Buenos Aires), y en conjunto con la organización social 
Frente de Organizaciones en Lucha (FOL), consolidamos 
un espacio de articulación académico-territorial donde se 
co-producen acciones destinadas a fomentar transformacio­
nes socioecológicas en torno al Arroyo San Francisco, uno 
de los tantos arroyos urbanos presentes en el AMBA (Fig. 
C11.1.1). Actualmente el espacio se encuentra conformado 
por vecinas/os y a la vez integrantes del movimiento social 
FOL, junto a integrantes del Laboratorio de Limnología 
(FCEN-UBA), y coordinando a su vez con otros espacios 
científicos y académicos (Universidad Tecnológica Nacio­
nal, Instituto Nacional del Agua, Facultad de Arquitectura 
de la Universidad de Buenos Aires, etc.), y otros actores so­
ciales del territorio (Municipio, escuelas locales, etc.).

En la Provincia de Buenos Aires, el “Programa de Sa­
neamiento, Limpieza y Mantenimiento de cauces y már­
genes de arroyos de la Prov. Bs. As.” (Decreto 486/08) 
ha favorecido la realización de actividades de limpieza 
y mantenimiento de las márgenes y el cauce por parte 
de cuadrillas de trabajo, muchas de ellas organizadas a 
través de distintos movimientos sociales urbanos (Grazia- 
no et al 2019). En ese sentido, nuestra propuesta anida 
en una alianza estratégica con los principales ejecutores 
de las acciones de manejo, trabajadores y vecinas/os de 
los barrios populares, que simultáneamente son los que 
sufren las consecuencias de vivir en un hábitat urbano 
desfavorable y que conviven con las problemáticas am­
bientales asociadas al manejo inapropiado de los ríos 
y arroyos. La prefiguración de prácticas ecosociales al­
ternativas al paradigma imperante tiene el potencial de 
impulsar transformaciones reales y que lleven a cambios 
concretos en las estructuras de gestión tradicional.

Figura C11.1.1.
A) Arroyo San Francisco 
en Claypole. B) Reunión de 
coordinación del Proyecto 
Hábitat Claypole en 2019 
(Fotos: Proyecto Hábitat 
Claypole).
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Figura C11.1.2.
Intervenciones realizadas 
en el Arroyo San Francisco.
A) Preparativos para el 
trasplante de macrófitas junto 
a integrantes de la cuadrilla. B) 
Parche de Ludwigia peploides. 
C) Hydrocleys nymphoides. 
Las fotografías de las plantas 
acuáticas son de dos meses 
después de realizado el 
trasplante (fotos: Martín 
Graziano).

Nuestra perspectiva de trabajo se basa fundamentalmente 
en la implementación y evaluación de experiencias parti- 
cipativas de manejo ecohidrológico del arroyo como ser 
la reintroducción de macrófitas en tramos experimentales 
(Fig. C11.1.2), evaluando los factores que modulan su su­
pervivencia y los efectos a corto plazo que generan en la ca­
lidad del agua y la composición de las comunidades algales 
y bacterianas (como por ejemplo, Escherichia coli) (Graziano 
et al 2019, de Groot 2017); el diseño e implementación de 
humedales artificiales para la mitigación del ingreso de con­
taminantes por los efluentes doméstico-pluviales; el impulso 
de la protección de áreas verdes locales y la generación de 
sistemas de bioretención (como la implementación de ba­
ñados de desborde para el control hidrológico y el incre­
mento de áreas de almacenamiento transitorio para el pro­
cesamiento de nutrientes). La producción comunitaria de 
plantas nativas acuáticas y ribereñas es uno de los objetivos 
a corto plazo para seguir fortaleciendo el trabajo de co-pro- 
ducción. A raíz de estas experiencias hemos logrado avan­
ces en lo que respecta a la gestión del Arroyo San Francisco, 
siendo el espacio construido un actor que toma relevancia 
en las prácticas de manejo del mismo. A su vez, la difusión 
activa de estas experiencias entre las/los vecinas/os genera 
cada vez más una percepción positiva del trabajo realizado 
y del cuidado del ambiente.

Para finalizar, creemos que las prácticas que venimos 
desarrollando pueden modificar positivamente las acti­
vidades llevadas a cabo por las cooperativas ambientales, 
promoviendo nuevas herramientas de trabajo para las 
mismas y fortaleciendo su inserción territorial, pero por 
sobre todas las cosas tiene la potencialidad de impulsar, 

a fuerza de trabajo y convicción, la implementación de 
nuevos paradigmas regionales de gestión ambiental eco­
lógica y comunitaria en articulación con los distintos ac­
tores presentes en la gobernanza de las cuencas urbanas.
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12
A MODO DE 
CONCLUSIÓN
Claudia Feijoó

Espíritu del agua danos a todos el coraje y la gracia 
para encontrar genio en esta tragedia que se cierne 

el genio para salvar este lugar.

Joni Mitchell (Este lugar)

A lo largo de este libro hemos presentado una serie de 
conceptos teóricos y herramientas prácticas para la con­
servación, manejo y restauración de los ríos y arroyos 
desde una perspectiva ecológica. Y seguramente mu­
chas otras herramientas se desarrollarán en los próximos 
años. Aun así, sabemos que sigue predominando la mi­
rada “dura” del cemento y la simplificación fluvial, y el 
cambio de paradigma parece muy lejano. Pero a nivel 
internacional hay ciertos avances que pueden acelerar la 
adopción de una agenda más amigable con los sistemas 
fluviales. Entre 2021 y 2030, Naciones Unidas ha esta­
blecido el Decenio sobre la Restauración de los Ecosis­
temas para fomentar la recuperación de los ecosistemas 
degradados y destruidos (ONU 2020). Naciones Unidas 
sostiene que ‘”la restauración de los ecosistemas es fun­
damental para alcanzar los Objetivos de Desarrollo Sos- 
tenible, principalmente los relativos al cambio climático, 
la erradicación de la pobreza, la seguridad alimentaria, 
el agua y la conservación de la diversidad biológica”. El 
ambicioso objetivo de este programa es “prevenir, dete­
ner y revertir la degradación de los ecosistemas a nivel 
mundial”, y se requerirán alrededor de 800.000 millo­
nes de dólares para restaurar 350 millones de hectáreas. 
“¿Parece mucho?”, se pregunta Inger Andersen, Directo­
ra Ejecutiva del PNUMA, “en realidad son menos de dos 
años de subsidios a los combustibles fósiles”.

¿Cómo podemos encarar esta enorme tarea? Sugerire­
mos aquí algunas posibles líneas de acción. En primer 
lugar, se debería favorecer la colaboración para la reso­
lución de conflictos y el cuidado ambiental entre actores 
sociales que tienen miradas divergentes sobre los ecosis­
temas y los servicios que ofrecen. Si bien las leyes son 
necesarias para forzar los cambios, resultan insuficientes 
para resolver por sí solas los complejos problemas socia­
les y ambientales que emergen en nuestros socioecosiste- 

mas. Las normas deben ser acompañadas por la creación 
de foros de discusión donde pueda explorarse y acordar­
se estrategias alternativas y sustentables. Los foros de 
discusión también pueden ser efectivos para cambiar la 
modalidad de resolución de los conflictos sobre el agua, 
pasando de un enfoque de arriba hacia abajo a través de 
acciones del gobierno, a un enfoque de abajo hacia arri­
ba con soluciones que surjan de las propias comunidades 
(Gossnell y Kelly 2010).

En segundo lugar, y como ya hemos mencionado, es ne­
cesaria una nueva relación con la naturaleza basada en 
la empatía y abandonando la tradición judeocristiana del 
hombre como amo absoluto que debe moldear la Tie­
rra1. Es importante avanzar en la convicción de que so­
mos sólo una parte de la biosfera y, a la vez, que nuestras 
acciones tienen consecuencias excesivas para los ecosis­
temas naturales y el resto de las especies. Esto nos obliga 
a ser sumamente cuidadosos con las actividades que de­
sarrollamos, evaluando de manera integral sus efectos e 
impactos sobre el ambiente, y no sólo desde un punto de 
vista productivo.

1 “Sed fecundos y multiplicaos, y llenad la tierra y sojuzgadla; ejer­
ced dominio sobre los peces del mar, sobre las aves del cielo y sobre 
todo ser viviente que se mueve sobre la tierra” (Génesis 1:28).

Finalmente, existen varios actores sociales que estaban 
en un segundo plano, pero que en los últimos años están 
emergiendo y que pueden ayudar a lograr los cambios 
ambientales necesarios. Los movimientos de mujeres, 
que recientemente se han organizado para ganar más 
derechos (como el derecho a la interrupción del embara­
zo, y a una adecuada representación en empresas, cargos 
públicos y órganos de gobierno), pueden constituirse en 
un motor importante para la transformación. Las muje­
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res son las que generalmente se ocupan del cuidado de 
los otros, y para ellas puede resultar más fácil traducir el 
cuidado de las personas a la naturaleza. Asimismo, las 
mujeres tienden a mostrar mayor preocupación por la 
calidad ambiental, actitudes ambientales más sólidas y 
un mejor ajuste del comportamiento que los hombres 
(Guida Johnson et al 2014).

Otros actores importantes son las organizaciones socia­
les, que han agrupado a desocupados, pequeños produc­
tores agrícolas y vecinos de barrios populares en mu­
chos países de Latinoamérica. En su camino para ganar 
nuevos derechos, muchas de estas organizaciones están 
demandando mejoras en la calidad de vida y la resolu­
ción de problemas ambientales, a la vez que desarrollan 
modos de producción agrícola sustentables. Estos grupos 
cuentan además con programas de formación propios, 
a través de los cuales pueden divulgar sus experiencias y 
saberes entre sus integrantes.

Los pueblos originarios, que durante centurias han sido 
los custodios de los ecosistemas naturales, son el tercer 
tipo de actores relevantes para el cambio. Durante su 
larga historia de interacción con la naturaleza, han acu­
mulado un bagaje de saberes que son esenciales para la 
protección de gran parte de la biodiversidad mundial. En 
este sentido, se ha destacado la necesidad de combinar 
sus conocimientos con la tecnología moderna y las últi­
mas investigaciones científicas para la restauración de los 
ecosistemas degradados y destruidos (ONU 2020).

El cuarto actor son las organizaciones no gubernamenta­
les (ONGs), que han tenido un rol esencial en visibilizar 
la degradación ambiental y coordinar tareas de protec­
ción y recuperación de los ecosistemas naturales. Actual­
mente muchas de estas ONGs se encuentran trabajando 
con las organizaciones sociales y los pueblos originarios, 
brindando sostén y colaboración. Las ONGs ya era reco­
nocidas como una parte importante del cambio ambien­
tal, pero lo que es relativamente nueva es su coordinación 
con otros actores sociales para potenciar su accionar.

Y un quinto (y novísimo) actor es el movimiento de 
jóvenes por el clima. Inspirados por la adolescente da­
nesa Greta Thunberg, desde 2018 miles de estudiantes 
han realizado manifestaciones en varios países (inclui­

da la Argentina2) para protestar contra el cambio cli­
mático y la crisis ecológica (los denominados Fridaysfor 
Future). El movimiento ha logrado instalar el cambio 
climático en la agenda global de manera contundente, 
y sus líderes se han podido reunir con líderes y man­
datarios de varios países y han participado en diferen­
tes foros globales. El futuro dirá si la potencia de este 
movimiento puede traducirse en cambios concretos y 
a gran escala.

2 http://jovenesporelclima.com/

La pandemia del COVID-19 ha sido el primer desalío 
que la humanidad en su conjunto enfrenta en mucho 
tiempo. La conmoción mundial producida por la enfer­
medad ha estimulado la coordinación entre países para 
resolver la grave crisis sanitaria. Con sus limitaciones, 
sus aciertos y fallos, y sus avances y retrocesos, los meca­
nismos de colaboración mundial que se han establecido 
pueden servir de modelo para futuras acciones conjun­
tas. Una de las enseñanzas que nos deja el COVID-19 
es que no hay salvación individual, lo que también pue­
de aplicarse a la gran crisis ambiental del Antropoceno 
que estamos transitando. Esperemos que lo aprendido 
durante la pandemia nos ayude a enfrentar con coraje 
y dignidad el desafío que se nos impone. Esperemos que 
podamos seguir disfrutando de nuestros ríos y arroyos, y 
de los ecosistemas que de ellos dependen.
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Provinciales de Centros, desde su sitio institucional www.cic.gba.gob.ar y en sus redes sociales, en 
programas en relación con la comunidad educativa.
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