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Prefacio 
 

 

Esta Tesis se presenta como parte de los requisitos para optar al grado Académico de 

Doctora en Biología, de la Universidad Nacional del Sur y no ha sido presentada previamente para 

la obtención de otro título en esta Universidad u otra. La misma contiene los resultados obtenidos 

en investigaciones llevadas a cabo en el ámbito del Departamento de Biología, Bioquímica y 

Farmacia (Dto. BByF – UNS) y del Instituto Argentino de Oceanografía (IADO), dependiente del 

Consejo Nacional de Investigaciones Científicas y Técnicas (CONICET), durante el período 

comprendido entre el 01 de Julio de 2009 y el 31 de marzo de 2014, bajo la dirección de las 

Doctoras Mónica S. Hoffmeyer (IADO-CONICET) y M. Sonia Barría de Cao (IADO-CONICET). 
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Resumen 

El microzooplancton (protistas fagótrofos en el rango de tamaño comprendido entre 20 y 200 µm), 

es uno de los principales consumidores del fitoplancton en una gran variedad de ambientes 

marinos. En ambientes costeros, los procesos de eutrofización pueden modificar la regulación 

bottom-up de los productores primarios. Por ello, es importante conocer el rol de los 

consumidores, ya que éstos establecen en gran medida la acumulación de biomasa 

fitoplanctónica. Durante este estudio, se analizó la calidad ambiental y el impacto del consumo del 

microzooplancton en dos sitios dentro del Estuario de Bahía Blanca; un sitio control (BM) y un sitio 

con mayor grado de eutrofización debido a la contaminación de origen cloacal (CV). El sitio CV 

mostró una mayor concentración de todos los nutrientes inorgánicos y de materia orgánica 

particulada, y una menor concentración de oxígeno disuelto y clorofila a. Asimismo, la 

composición planctónica fue marcadamente diferente. En CV, el fitoplancton fue más abundante y 

estuvo ampliamente dominado por pequeños flagelados mientras que en BM, se encontró una 

mayor proporción de diatomeas típicas de este ambiente. El microzooplancton fue más abundante 

en BM, aunque los ciliados mixótrofos fueron más importantes en CV. Si bien la concentración de 

nutrientes estimuló la productividad primaria en la mayor parte del estudio, en CV, la 

concentración excesiva de nutrientes tuvo un efecto negativo sobre el desarrollo del plancton. Por 

medio de la técnica de la dilución, se estableció que el promedio de productividad primaria 

consumida por el microzooplancton en ambos sitios fue del 87%. En el sitio CV se encontraron 

varias desviaciones de la linealidad de la respuesta de la tasa de crecimiento del fitoplancton (k) a 

la concentración de consumidores y a su vez, se encontró un desacople entre la tasa de consumo 

del microzooplancton y la tasa de crecimiento del fitoplancton a bajos valores de k. Los resultados 

indican que en CV, la concentración de preas aptas para el consumo del microzooplancton es 

menor en comparación a BM. Dado que la técnica de la dilución estima el consumo del 

microzooplancton sobre las presas autótrofas, se buscó identificar vías alternativas de 

transferencia de carbono dentro de la comunidad microbiana mediante la implementación de la 

técnica del fraccionamiento por tamaño. Esta técnica, permitió establecer que los nanoflagelados 

heterótrofos (NFH) también forman parte preferencial de la dieta del microzooplancton. A su vez, 

los NFH depredaron intensamente sobre las bacterias heterótrofas. En CV, se registró una menor 

presión de pastoreo del microzooplancton y NFH. Esto sugiere que en el sitio afectado por la 

contaminación cloacal, la capacidad de los consumidores de controlar la biomasa primaria es 

menor. Los resultados obtenidos por ambas técnicas mostraron que en el Estuario de Bahía 

Blanca, gran parte del carbono y nutrientes fluyen a través de la trama trófica microbiana. 
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Abstract 

Microzooplankton (phagotrophic protists in the size range of 20-200 µm), are major grazers of 

phytoplankton in most marine environments. In coastal areas, eutrophication may modify bottom-

up regulation of primary producers. Thus, it is essential to estimate the trophic role of consumers, 

since they set the magnitude of phytoplankton biomass accumulation. The present study aims to 

establish the environmental quality and the impact of microzooplankton grazing in two sites 

within the Bahía Blanca Estuary; a control site (BM) and a site with higher eutrophication level due 

to sewage pollution (CV). Several differences between sites were detected. In the first place, the 

sewage-polluted site showed a higher concentration of inorganic nutrients and particulate organic 

matter and a lower concentration of dissolved oxygen and chlorophyll a. Also, planktonic 

assemblage in both sites was significantly different. In CV, phytoplankton abundance was higher 

and was dominated by small flagellates while in BM, a higher contribution of typical diatoms was 

found. Microzooplankton abundance was higher in BM, although mixotrophic ciliates were higher 

in CV. While nutrients stimulated primary production during most of the studied period, the 

extreme concentration registered in CV, inhibited plankton development. The dilution technique 

was applied to assess the impact of microzooplankton grazing on primary production. The results 

showed that microzooplankton consumed 87% of daily primary production in both sites. In CV, the 

response of phytoplankton growth rate (k) to consumer’s density showed nonlinear behavior on 

several feeding experiments. Also, microzooplankton grazing rate did not respond to 

phytoplankton growth rate at low values of k. Results showed that the concentration of suitable 

prey for microzooplankton grazers was lower in CV. Since the dilution technique provides 

estimates of microzooplankton grazing on autotrophic preys, a complementary approach (i.e. size-

fractionation method) was used to identify alternative pathways of carbon transfer within the 

microbial food web. The results showed that heterotrophic nanoflagellates (HNF) represented a 

preferential food item of microzooplankton. At the same time, HNF grazed heavily on 

heterotrophic bacteria. However, in CV, grazing pressure of microzooplankton and HNF was 

significantly lower, suggesting that the ability of consumers to control primary productivity in this 

site is lower. The data obtained by means of both techniques, suggests that most of the carbon 

and inorganic nutrients in the Bahía Blanca Estuary, flow through the microbial food web. 
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Estructura de la Tesis 
 

Capítulo 1. Introduce la clasificación, ecología y diversidad trófica del microzooplancton y su 

papel en el Estuario de Bahía Blanca. Además se hace referencia al funcionamiento de la trama 

trófica microbiana y su rol en los flujos de carbono en ambientes costeros y particularmente en 

estuarios. Se plantean los objetivos e hipótesis de trabajo y a continuación se describe el área de 

estudio. 

Capítulo 2. Describe las características ambientales de los sitios de muestreo, uno localizado en 

la desembocadura de la descarga cloacal de la ciudad de Bahía Blanca y el otro en un sitio protegido 

de la actividad antropogénica. Además se analiza en patrón temporal de la comunidad fito- y 

microzooplanctónica durante los dos años de muestreo y se consideran las diferencias entre los 

sitios. 

Capitulo 3. Se detalla la productividad primaria y las tasas de crecimiento del fitoplancton y de 

alimentación del microzooplancton durante los dos años de muestreo y en los dos sitios de 

muestreo, obtenidas mediante la técnica de la dilución. Esta técnica es la más utilizada para estimar 

el consumo del microzooplancton, sin embargo sólo contempla el consumo sobre ítems autótrofos. 

Capítulo 4. Se investigan las tasas de consumo del microzooplancton y del nanoplancton 

heterótrofo mediante la técnica del fraccionamiento por tamaño. Esta técnica permite establecer el 

espectro trófico del microzooplancton, abarcando además de los ítems autótrofos, a las presas 

heterótrofas (nanoflagelados y otros protistas heterótrofos) y a su vez, calcular la tasa de consumo 

del nanoplancton heterótrofo sobre bacterias y cianobacterias. 

Capítulo 5. Expone las principales conclusiones de la tesis. Resume las consecuencias que 

resultan de la contaminación cloacal a nivel de los cambios ambientales en la columna de agua 

adyacente y de los cambios en la estructura y funcionamiento trófico de la comunidad 

microplanctónica. Además presenta una comparación entre las técnicas experimentales utilizadas en 

esta tesis para el cálculo del consumo del microzooplancton. 
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Capítulo 1. 
 

Introducción general 
 

1.1. Introducción 

1.1.1.  El microzooplancton en ambientes marinos 
 

Clasificación. Según la clasificación del plancton establecida por Sieburth et al. (1978), la mayor 

parte de los protistas heterótrofos están incluidos dentro del microzooplancton, el cual se define 

por el rango de tamaño comprendido entre 20 y 200 µm. Sin embargo, esta fracción de 

microorganismos marinos, reúne un grupo heterogéneo de protistas heterótrofos y mixótrofos 

incluyendo ciliados desnudos, tintínidos, dinoflagelados, foraminíferos, radiolarios y euglenófitos, 

así como también algunos metazoos pequeños como rotíferos y larvas de crustáceos. Los primeros 

taxónomos, crearon una clasificación de los protistas que estaba basada en caracteres 

morfológicos (como la presencia de flagelos o cilias, estructuras esqueléticas o el modo de 

natación) y en el modo de nutrición (autótrofo vs. heterótrofo). Sin embargo, luego de la década 

de 1980, con la aparición de nuevas técnicas moleculares, se reconoció que este grupo abarca una 

amplia radiación filogenética que se encuentra entremezclada con formas multicelulares del 

dominio “Eucaria” (Woese et al. 1990). Hoy en día, se sabe que los protistas incluyen organismos 

con una gran variedad de tamaños, morfotipos y hábitos tróficos, y que representan la mayor 

parte de la diversidad eucariota (Moreira y López-García 2002, Caron et al. 2012). (Por simplicidad, 

en esta tesis se utiliza el término microzooplancton para incluir a todos los protistas fagótrofos y 

mixótrofos y a los metazoos entre 20 y 200 µm.) 

Hábitos tróficos. Los protistas heterótrofos y mixótrofos son los principales representantes del 

microzooplancton marino y juegan un rol trascendental en la transferencia del carbono (de aquí 

en adelante referido como “C”) desde los componentes microbianos y productores primarios hacia 

los eslabones superiores de la cadena trófica (Calbet 2008). Poseen una alta tasa metabólica lo 

que les permite crecer al mismo ritmo que el fitoplancton (Fenchel y Finlay 1983) y aprovechar 

pulsos de recursos adaptándose rápidamente a los cambios en el ambiente (Holt 2008). Los 
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protistas heterótrofos presentan una gran variedad de estrategias de alimentación, lo cual les 

permite depredar sobre una amplia gama de ítems tróficos desde bacterias hasta grandes cadenas 

de fitoplancton u otros protistas heterótrofos (Capriulo 1990, Hansen et al. 1994, Caron et al. 

2012). 

Por ejemplo, los ciliados, foraminíferos y muchos dinoflagelados, principalmente de los géneros 

Gyrodinium, Gymnodinium y Noctiluca, engullen sus presas directamente y la digieren dentro de la 

célula (Bowser et al. 1985, Verni y Gualtieri 1997, Hansen y Calado 1999). La digestión de presas 

también puede ser extracelular por medio de una extensión celular o palio (dinoflagelados de los 

géneros Protoperidinium, Diplopsalis, Diplopelta y Oblea) o por medio de tubos o pedúnculos 

(dinoflagelados de los géneros Amphidinium, Gyrodinium, Gymnodinium y Dinophysis) lo que a su 

vez les permite tomar presas enteras o fracciones de las mismas (Hansen y Calado 1999). 

Asimismo, algunas especies pueden percibir las señales químicas de sus presas y de ese modo 

aumentar las chances de encuentro (Harvey et al. 2013). 

En conjunto, estas características les confieren una ventaja importante frente a los depredadores 

del mesozooplancton cuya dieta suele ser más específica en cuanto a grupos taxonómicos y 

estructura de tallas y cuya respuesta a los pulsos de los productores primarios es mucho más lenta 

(Calbet 2001). De hecho, el microzooplancton, ingiere en promedio entre un 49 y un 77% de la 

productividad primaria consumida por día en ambientes costeros y mar abierto respectivamente, 

mientras que el promedio de consumo del mesozooplancton es del 10 % (Calbet 2001, Schmoker 

et al. 2013). Además, los protistas heterótrofos representan uno de los principales consumidores 

del bacterioplancton en ambientes pelágicos (Christaki et al. 1998, Pernthaler 2005). 

Por otra parte, muchos ciliados y dinoflagelados contienen cloroplastos funcionales, lo cual les 

confiere una ventaja adicional bajo ciertas condiciones ambientales (Cuadro 1). En el océano 

Atlántico, se presume que los protistas mixótrofos pueden superar la biomasa de los protistas 

fagótrofos, y por ende pueden ejercer un mayor control sobre la productividad de sus presas 

(Hartmann et al. 2012). Más aun, la presencia de protistas mixótrofos puede mejorar la eficiencia 

de transferencia energética hacia los niveles tróficos superiores (Ptacnik et al. 2004). 

Microzooplancton como presa. Los protistas heterótrofos representan un componente 

importante en la dieta de los copépodos (Kleppel 1993). En general, el mesozooplancton suele 

depredar preferentemente sobre el microzooplancton, aunque su concentración sea 

significativamente menor a la de las diatomeas (Calbet y Saiz 2005). Esto se debe a ciertas 

características específicas como el tamaño del cuerpo, el modo de natación y la calidad nutritiva 
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(Stoecker y Capuzzo 1990). Los ciliados representan entre un 3 y un 55% de la dieta del 

mesozooplancton, mientras que la contribución de los dinoflagelados varía entre un 4% y un 19% 

(Calbet y Saiz 2005, Saiz y Calbet 2011). En general, la contribución del microzooplancton a la dieta 

del mesozooplancton suele ser mayor en ambientes oligotróficos, mientras que en ambientes 

productivos, las diatomeas representan el principal ítem trófico (Saiz y Calbet 2011). 

Además, los protistas heterótrofos pueden mejorar la calidad bioquímica de la dieta del 

mesozooplancton ya que suelen tener mayor valor nutricional que las algas (e.g. Park et al. 2003, 

Tang y Taal 2005). Más aun, recientemente se ha demostrado que los protistas heterótrofos 

poseen la habilidad de detoxificar la clorofila de sus presas (Kashiyama et al. 2012). La mayoría de 

las especies marinas fotosintéticas tienen la capacidad de generar oxígeno atómico en un estado 

excitado, lo cual puede resultar perjudicial para los consumidores. La detoxificación por parte de 

los protistas resulta fundamental para una transferencia eficiente del C hacia los eslabones 

superiores. 

El microzooplancton y los cambios ambientales. La dinámica del microzooplancton, suele estar 

estrechamente acoplada a las variaciones del ambiente (Hays et al. 2005), sin embargo, las 

respuestas a estos cambios suelen ser complejas y varían según la interacción entre las 

condiciones ambientales locales y los fenómenos climáticos globales (Caron y Hutchins 2013). 

Algunas especies de ciliados y dinoflagelados pueden responder directamente a los cambios 

climáticos, mediante una modificación en su rango de distribución geográfica (Hallegraeff 2010, 

Hinder et al. 2011). No obstante, en muchos casos la respuesta del microzooplancton es indirecta 

(Boyd et al. 2010). Por ejemplo, el aumento de temperatura en los océanos puede afectar la 

dinámica del microzooplancton mediante la modificación de la concentración, composición 

taxonómica y tamaño de las presas (Sommer y Lengfellner 2008, Daufresne et al. 2009, Morán et 

al. 2010) y la distribución geográfica de los depredadores (Beaugrand et al. 2002, Richardson 

2008). Del mismo modo, los cambios en la pCO2 repercuten en la concentración y composición del 

microzooplancton, a través de la modificación de la disponibilidad de presas (Rose et al. 2009). 

En el Estuario de Bahía Blanca, la temperatura es una de las variables que explica la mayor parte 

de la dinámica estacional del microzooplancton (Barría de Cao et al. 2005). La temperatura es un 

factor clave en la modulación de la tasa de crecimiento de los protistas en ambientes marinos 

(Eppley 1972). En particular, el microzooplancton suele tener un amplio rango de tolerancia 

térmica (Martinez 1980), aunque los mecanismos de las respuestas ecofisiológicas específicas no 

han sido adecuadamente descriptos hasta el momento (Caron y Hutchinson 2013). Por otro lado, 
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la temperatura, afecta de diferente manera la tasa de crecimiento del fitoplancton y del 

microzooplancton (Rose y Caron 2007), por lo que un aumento de la temperatura puede generar 

una modificación en la relación entre la heterotrofía y la productividad primaria (Wohlers et al. 

2009). En ambientes eutróficos, se espera que el aumento de la temperatura genere una mayor 

pérdida de biomasa fitoplanctónica como consecuencia de una mayor presión de pastoreo por 

parte del microzooplancton (Aberle et al. 2007, Gaedke et al. 2009, Chen et al. 2012). 

 

  

Cuadro 1. Cambios de paradigma en la ecología trófica del plancton 

Los cambios de paradigma ocurren cuando las viejas creencias son reemplazadas por nuevos modelos que se ajustan 

mejor a la realidad como resultado de uno o varios hallazgos (Kuhn 1970). 

El clásico paradigma de la red trófica marina establecía que el fitoplancton es transferido eficazmente hacia los eslabones 

superiores vía copépodos, pasando por un pequeño número de consumidores intermediarios (Steele 1947). Sin embargo, 

esta perspectiva ha sido modificada luego del descubrimiento de la enorme complejidad microbiana (Doney et al. 2004, 

Pomeroy 2007). El desarrollo reciente de técnicas genéticas ha estimulado la identificación de una enorme diversidad de 

microorganismos dentro de la trama trófica microbiana (Bench et al. 2007, DeLong 2009, Not et al. 2009, Pawlowski et al. 

2011), y se han propuesto nuevos modelos para incluir a estos organismos en la trama trófica marina (Azam et al. 1983, 

Jiao et al. 2010). Hoy en día, se sabe que los microorganismos dominan la biomasa y el metabolismos del océano (Karl 

2007) y que el funcionamiento de la trama trófica microbiana regula la bomba biológica del C (Jiao et al. 2010). 

Por otro lado, en los últimos años se ha reconocido que la tradicional dicotomía entre protistas autótrofos y heterótrofos 

es inadecuada. En realidad, la mayor parte de los organismos que habitan la zona fótica del océano, obtienen energía de 

diferentes fuentes, combinando distintas estrategias tróficas (Flynn et al. 2012). Estos organismos, están incluidos dentro 

de la categoría “mixótrofos” (Stoecker 1998), y deben ser considerados como productores primarios y secundarios 

simultáneamente (Flynn et al. 2012). Por ejemplo, se ha demostrado que la mayor parte del fitoplancton, no es 

estrictamente fotótrofo sino que es capaz de obtener energía mediante la utilización de moléculas orgánicas (e.g. 

aminoácidos, vitaminas) o el consumo de otros microorganismos (Maranger et al. 1998, Mulholland et al. 2003, Zubkov y 

Tarran 2008). Por su parte, una gran proporción de ciliados contienen cloroplastos funcionales (Stoecker et al. 1987) y 

muchos otros protistas fagótrofos tienen la capacidad de retener los cloroplastos de sus presas (Stoecker et al. 2009). Los 

hábitos mixótrofos añaden un factor de complejidad adicional al mecanismo funcional de las redes tróficas microbianas, 

y deberían ser correctamente identificados para lograr un diagrama más detallado de las vías de transferencia del C en 

los ambientes pelágicos. 

Por último, hasta hace unos años se creía que la vasta mayoría de las bacterias marinas eran fotótrofas u osmótrofas 

estrictas. Sin embargo, esta percepción está cambiando luego de los últimos descubrimientos en el área de la 

microbiología marina (Moore 2013). Por ejemplo, se ha demostrado que las poblaciones naturales de Prochlorococcus, 

una de las cianobacterias fotosintéticas más abundantes del océano, puede tomar glucosa y aminoácidos del ambiente 

para suplementar sus requerimientos nutricionales (Michelou et al. 2007, Muñoz Marín et al. 2013). Más aún, se ha 

detectado la presencia de fotorodopsina, un pigmento fotosintético, en una amplia diversidad de bacterias marinas, 

incluidas aquellas que utilizan C orgánico del ambiente como fuente de energía (Béjà et al. 2000). 
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1.1.2.  La trama trófica microbiana 
 

Reseña histórica. En los últimos años, varios descubrimientos científicos mejoraron 

significativamente el entendimiento de la trama trófica microbiana (Cuadro 1). En 1974, Lawrence 

Pomeroy (1974) expuso nuevas hipótesis sobre el funcionamiento del la red trófica pelágica y 

resaltó que la respiración de los organismos menores a 30 µm supera en hasta diez veces a la del 

microplancton, y en general, estos organismos dominan la productividad primaria de los océanos. 

También resaltó la importancia de la materia orgánica disuelta (MOD) como sustrato de las 

bacterias heterótrofas, la cuales son responsables de la degradación del ~50% de materia orgánica 

en el océano. 

A partir de 1980 la aparición de nuevas técnicas, como las tinciones especiales para recuento 

mediante epifluorescencia, la citometría de flujo y la metagenómica, permitió el estudio detallado 

de las comunidades microbianas. Los estudios moleculares que comparan secuencias génicas de 

microorganismos han demostrado que la diversidad bacteriana es al menos 100 veces mayor a la 

que se estimaba mediante el uso de técnicas dependientes del cultivo (Pace 1997). Asimismo, se 

ha descubierto que existe una extraordinaria diversidad de microorganismos procariotas y 

eucariotas que habitan los ambientes marinos en bajas concentraciones, lo cual evidencia el 

enorme potencial adaptativo de las comunidades microbianas frente a distintos escenarios 

ambientales (“the rare biosphere”, Sogin et al. 2006). 

En 1983, Azam et al. propusieron el término “microbial loop” para definir la trama microbiana 

como una vía paralela a la vía clásica fitoplancton-copépodos-peces (Steele 1974), donde el 

microzooplancton actúa como el vinculo conector entre la comunidad microbiana y el zooplancton 

de mayor tamaño. Hoy en día, se sabe que el microzooplancton depreda sobre bacterias, 

picoplancton y todas las clases de tamaño de fitoplancton y otros protistas heterótrofos (Sherr y 

Sherr 1988), y la trama trófica microbiana se define como una compleja red que incluye diversos 

organismos y hábitos tróficos que dan sustento, junto con el fitoplancton, al resto de la trama 

trófica pelágica. 

El rol de las tramas tróficas microbianas en los ciclos del C. Las comunidades microbianas 

incluyen bacterias, cianobacterias y protistas (Caron et al. 2009), y poseen un rol clave en los ciclos 

de materia y energía del océano. Por un lado, conectan la MOD producida por los productores 

primarios con el resto de la red trófica (Azam et al. 1983, Ducklow 2000) y por el otro, determinan 

en gran medida el destino del C en los océanos (Jiao et al. 2010). 
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Las vías de transferencia energética dentro de la trama trófica, dependen en gran medida de la 

disponibilidad de nutrientes y C orgánico disuelto (COD) (Figura 1.1). En términos generales, el 

aumento de recursos no compartidos (COD y Si) estimulará el desarrollo de su consumidor 

específico (bacterias heterótrofas y fitoplancton respectivamente), mientras que el aumento de 

recursos compartidos (nutrientes inorgánicos) estimulará el desarrollo de todos sus consumidores 

y dará lugar a diversas relaciones interespecíficas como la competencia y la depredación 

diferencial (Havskun et al. 2003). 

 

 

Figura 1.1. Modelo idealizado del funcionamiento de la trama trófica microbiana (adaptado de Havskun et 

al. 2003). La concentración de recursos compartidos (nutrientes) y no compartidos (C orgánico disuelto [COD] 

y sílice [Si]), determina en gran medida la importancia de las vías heterótrofa (1) o autótrofas (2 y 3). 

 

En ambientes oligotróficos (vía 1 de la Figura 1.1), las bacterias pueden llegar a superar la biomasa 

de los productores primarios ya que son más eficientes que las diatomeas en la utilización de 

nutrientes a bajas concentraciones. Como resultado, gran parte de la materia orgánica 

proveniente de la zona fótica es remineralizada y retenida en aguas superficiales (Hagstrom et al. 

1988). Asimismo, la energía es transferida por un mayor número de elementos hasta los 

consumidores superiores. En cambio, en ambientes con alta concentración de nutrientes (vía 3 de 

la Figura 1.1), las diatomeas compiten exitosamente con las bacterias y son consumidas 

principalmente por copépodos. En este escenario, la mayor parte del C es exportado hacia el 
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fondo en forma de materia orgánica particulada (Eppley y Peterson 1979). La importancia relativa 

de cada una de estas vías de transferencia, determina en gran medida el funcionamiento del 

ecosistema (Azam y Malffati 2007). 

Además de su rol en la transferencia de energía a través de la cadena trófica pelágica, las 

comunidades microbianas intervienen en el mecanismo de almacenamiento del C en el océano. La 

mayor parte de la MOD en ambientes marinos, es de carácter refractario (MODR) y por lo tanto es 

resistente a la degradación bacteriana. La MODR puede permanecer en el sistema por miles de 

años y representa el mayor reservorio de C de los océanos. De hecho, la magnitud de este pool es 

comparable al reservorio de CO2 atmosférico (Falkowski et al. 2000). Una parte del C fijado por los 

productores primarios, es rápidamente devuelta a la atmósfera por respiración o consumida por el 

zooplancton y exportada al lecho marino como material particulado. Sin embargo, otra parte 

ingresa a la bomba microbiana del C (Jiao et al. 2010), donde una baja concentración de C orgánico 

lábil producido por el fitoplancton y el zooplancton es transformado en un gran reservorio de C 

orgánico recalcitrante. Este C orgánico recalcitrante, es generado principalmente como 

consecuencia de procesos de producción bacteriana y lisis viral (Kaiser y Benner 2008). De este 

modo, gran parte del CO2 atmosférico fijado por los productores primarios es procesado por la 

comunidad microbiana y almacenado en el océano en forma de MODR. En aquellos ambientes 

donde la trama trófica microbiana sea más importante que la trama clásica fitoplancton-

zooplancton-peces (i.e. ambientes oligotróficos), se espera que el ciclo del C sea más lento y que 

haya una acumulación neta de C (Jiao et al. 2010). 
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1.2. Objetivos de la tesis 
Los objetivos generales de esta tesis consisten en: 

� Analizar los principales procesos de transferencia trófico-energética entre el 

microzooplancton y su alimento: los productores primarios y material particulado en general, en 

dos sitios con diferente grado de eutrofización. 

� Establecer las diferencias en la calidad ambiental y estructura planctónica entre los dos 

sitios. 

� Analizar la dinámica espacial y temporal del fitoplancton y del microzooplancton y su 

relación con las variables ambientales. 

� Establecer el impacto del consumo del microzooplancton sobre los componentes 

autótrofos en los dos sitios. 

� Detectar las principales vías de transferencia de C y nutrientes inorgánicos dentro de la 

comunidad microbiana en los dos sitios. 

 

1.3. Hipótesis de trabajo 
� La modificación antropogénica de la calidad del agua, debido a la descarga de efluentes 

con alta carga orgánica y tóxica, producen cambios en la estructura de la comunidad microbiana y 

en la tasa de consumo del microzooplancton. 

� Las tasas de consumo se ven influenciadas por la variación en la cantidad y composición 

específica del alimento ofrecido y calidad del material particulado. 

  



 

9 

 

1.4. Área de estudio 

1.4.1.  El Estuario de Bahía Blanca 
 

El Estuario de Bahía Blanca se ubica en el sudoeste bonaerense (38°45'-39°20' S y 61°45'-62°30' O, 

Figura 1.2) y es uno de los sistemas más productivos de la costa Argentina (Freije et al. 2008). 

Cubre una superficie que varía entre 400 y 1300 km
2
 según el estado de marea y su profundidad 

oscila entre 1 y 24 m (Perillo et al. 2001, Cuadrado et al. 2004). El régimen de marea es 

mesomareal, con una amplitud media de 3,5 m. La energía de la marea combinada con la acción 

del viento, generan una intensa mezcla vertical en la columna de agua, la cual es homogénea en la 

mayor parte del estuario (Perillo et al. 2001, Guinder et al. 2009). La temperatura del agua oscila 

entre 4 y 24°C, y está controlada principalmente por la temperatura del océano y de la atmósfera 

(Campuzano et al. 2008). 

El estuario se sitúa en la región de clima templado, caracterizado por una marcada estacionalidad 

y bajos niveles de precipitación anual (media anual=613 mm) que se concentran en primavera y 

otoño (Montecinos et al. 2000, Capelli de Steffens y Campo de Ferreras 2004). A su vez, la 

precipitación presenta anomalías positivas relacionadas al fenómeno de El Niño durante 

primavera (Grimm et al. 2000). Durante años neutrales, la precipitación media de primavera es de 

227,7 mm, mientras que durante años de El Niño, este valor asciende a 277,4 mm (Barros y 

Silvestri 2002). 

El aporte medio anual de agua dulce al estuario es de aproximadamente 2,7 m
3
 s

-1
 y es provisto 

principalmente por el Río Sauce Chico y el arroyo Napostá Grande (Piccolo y Perillo 1990). El 

gradiente de salinidad superficial es inverso al observado en la mayor parte de los ambientes 

estuariales, es decir que crece desde la boca hacia la cabecera. Esto se debe al escaso aporte de 

agua dulce, la alta tasa de evaporación y los patrones de circulación restringida en la zona interna 

del estuario (Piccolo y Perillo 1990). En la zona intermedia, puede existir un mínimo local de 

salinidad debido a la influencia del Arroyo Napostá Grande y la descarga cloacal de la ciudad 

(Piccolo y Perillo 1990). 

La alta concentración de sedimento en suspensión (media=50 ml l
-1

) produce una alta turbidez y 

baja penetración de luz (Cuadrado et al. 2005). La profundidad de la zona fótica aumenta desde la 

cabecera (0,55 m) hacia la boca (2,04 m) del estuario y la profundidad crítica media (Zeu:Zmix) es 

de 0,3 m (Popovich y Marcovecchio 2008). El sistema es definido como altamente eutrófico dada 
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la alta concentración media de materia orgánica (C orgánico particulado=2500 mg C m
-3

) y 

nutrientes (nitrito=1,77 µM, nitrato=8,02 µM, amonio=32,3 µM, fosfato=1,83 µM) que son 

aportados desde el continente y por la productividad biológica in situ (Freije et al. 2008, 

Marcovecchio et al. 2008, Guinder et al. 2009). 

El amplio intermareal y la geomorfología del área (i.e. presencia de numerosas marismas y 

planicies de marea rodeadas de canales poco profundos) promueven una intensa interacción entre 

los ambientes pelágico y bentónico (Perillo y Piccolo 1999). La zona intermareal sostiene una 

amplia extensión de planicies de marea y marismas en la zona interna-intermedia del estuario, las 

cuales están constituidas de sedimentos limo-arcillosos (Gelós et al. 2004). Las marismas están 

cubiertas por plantas halófitas, principalmente Spartina alterniflora, Spartina densiflora y 

Sarcocornia perennis (Isacch et al. 2006), las cuales aportan gran cantidad de nutrientes y detrito a 

la columna de agua adyacente (González Trilla et al. 2009, Montemayor et al. 2011, Negrin et al. 

2011, 2012). A su vez, los procesos de bioturbación se acentúan durante los períodos de mayor 

actividad de fauna bentónica, la cual está dominada por poliquetos (representados principalmente 

por la especie Laeonereis acuta) y el cangrejo Neohelice granulata (Botto et al. 2005, 2006, Escapa 

et al. 2007). Sin embargo, la presencia de tramas microbianas ayudan a estabilizar temporalmente 

los sedimentos y compensan la actividad macrobentónica (Parodi y Barría de Cao 2003). 

El fitoplancton está caracterizado por pequeñas diatomeas que muestran un patrón anual 

repetitivo con una floración en invierno dominada por Thalassiosira curviseriata y otra en verano 

dominada por Thalassiosira minima (Gayoso 1998, 1999, Guinder et al. 2012). El microzooplancton 

está representado principalmente por tintínidos (Barría de Cao 1992), ciliados aloricados 

(Pettigrosso 2003) y rotíferos (Barría de Cao et al. 2011). Tintinnidium balechi suele ser el 

representante más importante del microzooplancton durante la mayor parte del año (Barría de 

Cao 1981). Los copépodos dominan la biomasa mesozooplanctónica y están representados 

principalmente por las especies Acartia tonsa y Eurytemora americana, aunque en determinados 

momentos del año, las estadios larvales de cangrejos (Neohelice granulata) y cirripedios (Balanus 

glandula y Amphibalanus amphitrite) también pueden ser importantes (Hoffmeyer 1983, 

Hoffmeyer 2004a). El mesozooplancton ejerce una importante presión de pastoreo sobre el 

fitoplancton y el microzooplancton (Diodato y Hoffmeyer 2008, Hoffmeyer et al. 2008, Dutto 

2013), sin embargo, la dinámica trófica del microzooplancton ha sido menos estudiada 

(Pettigrosso y Popovich 2009). 
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a zona interna e intermedia del estuario, está fuertemente afectada por las actividades 
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industrial (Hoffmeyer y Barría de Cao 2007). El mismo se ubica al sudeste del canal principal 

(Figura 1.2) y recibe cierta influencia de la plataforma marina adyacente (Piccolo et al. 1987). Está 

rodeado por extensas marismas cubiertas por plantas halófitas (Spartina alterniflora), las cuales 

exportan material vegetal hacia la columna de agua como resultado del efecto de la marea 

(Gozález Trilla et al. 2009, Montemayor et al. 2011). El aporte de material desde las marismas 

adyacentes junto con la gran amplitud de marea y las características morfológicas del canal, 

promueven la ocurrencia de altas concentraciones de material en suspensión en la columna de 

agua, la cual puede alcanzar los 175 mg l
-1

 (Cuadrado et al. 2000). 

En este sitio, no se detecta la presencia de bacterias coliformes y ha sido clasificado como apto 

para el cultivo de especies marinas (Baldini et al. 1999). Asimismo, la diversidad y abundancia de 

tintínidos (Barría de Cao et al. 2003, Hoffmeyer y Barría de Cao 2007) y del mesozooplancton total 

(Dutto et al. 2012), suele ser más alta en comparación con CV. 

Canal Vieja (CV). Este canal se encuentra al norte del canal principal del Estuario de Bahía Blanca y 

se conecta con el mismo por ambos extremos (Figura 1.2). Tiene un ancho aproximado de 300 m y 

una profundidad media de 6,5 m (Tombesi et al. 2000). 

Este canal recibe los residuos cloacales de los centros urbanos aledaños, los cuales no reciben 

ningún tratamiento previo. Según un informe del Comité Técnico Evaluador de la Municipalidad de 

Bahía Blanca (Heffner et al. 2003), el desagüe principal aporta 0,75 m
3 

s
-1 

de efluente cloacal al 

estuario, lo cual representa el 23,3% del agua dulce total que ingresa al mismo. 

El efluente cloacal representa una fuente importante de materia orgánica y nutrientes (Lara et al. 

1985, Barría de Cao et al. 2003, IADO 2004, Biancalana et al. 2012, Dutto et al. 2012), y su 

influencia llega a detectarse hasta 1700 m de distancia desde su desembocadura durante marea 

bajante (Lara et al. 1985). Asimismo, en el área afectada la concentración de oxígeno disuelto, el 

pH y la salinidad, son considerablemente menores en comparación al resto del estuario (Barría de 

Cao et al. 2003, IADO 2004, Dutto et al. 2012). Dependiendo de la época del año, la temperatura y 

la turbidez también pueden ser significativamente diferentes (IADO 2004). La comunidad 

zooplanctónica ha demostrado ser susceptible al efecto de la contaminación cloacal. De hecho, en 

el área afectada se ha registrado una menor concentración de ciliados aloricados y tintínidos 

(Barría de Cao et al. 2003), y el mesozooplancton total suele ser menos abundante y diverso, con 

un reemplazo de la comunidad mesozooplanctónica típica (dominada por A. tonsa) por especies 

detritívoras (Biancalana et al. 2012, Dutto et al. 2012). 
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Capítulo 2. 

 

Estructura de la comunidad planctónica y 

su relación con las condiciones 

ambientales 

 

2.1. Introducción 

 

El plancton marino muestra una estrecha relación con el ambiente, por lo cual es considerado un 

buen indicador de cambios ambientales (Hays 2005). Además, es capaz de responder a ciertas señales 

débiles del ambientales y amplificarlas a través de la cadena trófica (Taylor et al. 2002). En áreas 

costeras, donde la eutrofización representa una de las principales problemáticas actuales, las 

variables asociadas al plancton (abundancia, biomasa, composición, productividad primaria), son 

frecuentemente utilizadas para establecer la calidad ambiental (Andersen et al. 2006). Sin embargo, 

el aumento de la incertidumbre climática, dificulta la predicción de la respuesta del plancton al grado 

de eutrofización (Paerl et al. 2006). 

Estudios recientes indican que las modificaciones en las señales climáticas globales como la oscilación 

del Sur (ENSO de sus siglas en inglés: El Niño-Southern Oscillations), pueden aumentar la ocurrencia 

de eventos meteorológicos extremos y generar profundos cambios en los ambientes pelágicos 

(Cuadro 2). En estuarios y otras áreas costeras, el aumento de la frecuencia de eventos climáticos 

extremos (Easterling et al. 2000) puede generar cambios repentinos en el nivel de eutrofización del 

sistema (e.g. Howarth et al. 2000). Por ejemplo, los eventos de lluvias intensas e inundaciones, 

originan pulsos de nutrientes inorgánicos en la columna de agua, lo cual estimula la productividad 

primaria y secundaria (Kimmerer 2002, Hoover et al. 2006). Estos pulsos esporádicos de recursos 

modifican los mecanismos de regulación bottom-up de los productores primarios, y de esta forma 

pueden transmitirse al resto de la cadena trófica (Holt 2008). 

En el Estuario de Bahía Blanca, se han identificado cambios en la estructura y fenología del plancton 

como resultado de la variabilidad climática (Hoffmeyer 2004b, Guinder et al. 2010) y del aumento en 
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la carga de nutrientes (Barría de Cao et al. 2003, Biancalana et al. 2012, Dutto et al. 2012). En 

particular, el microzooplancton representa un valioso indicador ambiental ya que es sensible a las 

oscilaciones ambientales (Caron y Hutchins 2013) y al grado de eutrofización (Park y Marshall 2000). 

En ambientes estuariales, el microzooplancton suele presentar altas concentraciones (Caron et al. 

2002, McMannus y Santoferrara 2012) y una alta capacidad de reestructurarse frente a los cambios 

ambientales (Vigil et al. 2009). Los estudios que abordan procesos ecológicos en el contexto de la 

variabilidad climática y ambiental, son fundamentales para entender las respuestas ecosistémicas al 

aumento en la imprevisibilidad ambiental (Palmer y Räisänen 2002), y al mismo tiempo permiten 

evaluar la plasticidad fenotípica de las poblaciones y por ende, la resiliencia del sistema (Litchman et 

al. 2012, Dam 2013). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

  

Cuadro 2. La señal del ENSO y su influencia sobre las comunidades pelágicas 

La oscilación del Sur (ENSO) es uno de los factores que regula el clima global a escala interanual (Philander 1990). La 

influencia del cambio climático sobre la dinámica del ENSO es difícil de predecir (Collins 2005, Latif y Keenlyside 2009), sin 

embargo, se espera que pequeños cambios en la hidrografía del Pacifico Central originen profundos modificaciones en 

patrón interanual del ENSO, lo que podría generar respuestas a nivel del ecosistema (Latif y Keenlyside 2009). 

Los episodios de El Niño, suelen generar profundos cambios ecológicos en el ambiente pelágico, como por ejemplo el 

aumento de la productividad primaria (Behrenfeld et al. 2001), cambios en la estructura y abundancia del zooplancton y 

comunidades intermareales (e.g. Sagarin et al. 1999, Hidalgo y Escribano 2001, Marinovic et al. 2002, Bollens et al. 2011), 

colapso de pesquerías (e.g. Alamo y Bouchon 1987, Arntz y Tarazona 1990, Arcos et al. 2001) y blanqueo de corales 

(Hoegh-Guldberg 1999, Glynn et al. 2001). 

En Argentina, el cambio en la dinámica del ENSO parece estar asociada a los cambios recientes en el régimen de lluvias 

(Haylock et al. 2006). En las últimas décadas, la precipitación media anual (Minetti et al. 2003) y los eventos diarios de 

lluvia extrema (Penalba y Robledo 2010), se han incrementado en la región, paralelamente con la intensificación de la 

señal del ENSO (Dai et al. 1997). Gonzalez-Silvera et al. (2004), documentaron que la dinámica de los pigmentos en la 

costa norte del país, estuvo fuertemente acoplada a los eventos de El Niño de los años 1982/1983 y 1997/1998. Más aún, 

Machado et al. (2013) mostraron que en el área de la plataforma al norte del los 45°S, la concentración de clorofila 

aumenta considerablemente durante estos episodios. 

En la mayoría de los casos, el factor subyacente al cambio en el patrón productivo en respuesta a estos eventos, es el 

cambio en el ciclo de nutrientes, lo cual termina modificando la dinámica de las cadenas tróficas locales y como 

consecuencia, el funcionamiento de todo el ecosistema (Cloern 2001). Los episodios de El Niño, generan pulsos de 

nutrientes tanto en ambientes acuáticos como terrestres (Yang et al. 2008). La ocurrencia de estos episodios 

estocásticos, representan una fuente de variabilidad extrínseca que desafía la capacidad adaptativa de las especies, y por 

lo tanto, tienen el potencial de reestructurar las comunidades de forma permanente (Thibault y Brown 2007). 
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2.2. Objetivos 

 Conocer la composición específica de las comunidades fitoplanctónica y microzooplanctónica 

durante el período 2008-2010 en los dos sitios de muestreo. 

 Analizar la calidad ambiental de los sitios seleccionados. 

 Establecer la influencia del régimen de lluvias sobre las variables fisicoquímicas de la columna 

de agua. 

 Establecer la influencia de la calidad ambiental y de la variabilidad meteorológica en la 

estructuración de la comunidad planctónica. 

 

2.3. Hipótesis 

 La menor calidad ambiental en CV en comparación con el ambiente menos impactado (BM), 

proporcionan un ambiente estresante que afectará la configuración y la dinámica del plancton. 

 El régimen de lluvias modificará el patrón temporal de nutrientes en ambos sitios, 

independientemente de su estado trófico basal. 

 Dado que cada sitio posee una configuración planctónica específica, se esperan distintos tipos 

de respuesta a la influencia del régimen de lluvias. 
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2.4. Materiales y Métodos 

2.4.1.  Recolección de muestras y mediciones in situ 

 

Las mediciones in situ, la recolección de muestras y los experimentos de alimentación se realizaron 

durante 14 campañas oceanográficas en cada uno de los sitios (Tabla 1 del Anexo). Las muestras de 

agua para el análisis de clorofila a, nutrientes, C orgánico particulado (COP), fitoplancton y 

microzooplancton, se obtuvieron del estrato sub-superficial (c.a. 40 cm de profundidad) mediante 

una botella Van Dorn de 2,5 l. Las muestras destinadas al análisis de clorofila a, nutrientes y COP se 

almacenaron en heladeras hasta llegar al laboratorio. 

Las muestras para el análisis de plancton se fijaron a bordo y se almacenaron en condiciones de 

oscuridad. En cada muestreo, se midió la temperatura, pH, oxígeno disuelto, salinidad y turbidez 

mediante una sonda multiparámetrica Horiba U-10. Las mediciones y la extracción de muestras se 

realizaron siempre en condiciones diurnas y de reflujo. 

 

2.4.2.  Análisis del plancton 

 

Para el análisis cualitativo preliminar del fitoplancton y microzooplancton, se realizaron arrastres con 

red de 30 µm de poro y se conservaron en botellas color caramelo de 250 ml. Las muestras fueron 

fijadas con 2,5 ml de solución de Lugol (c.f. 10%) y conservadas en oscuridad a temperatura ambiente 

hasta el momento del análisis. Se colocó una gota de muestra fijada entre porta y cubre y se analizó 

bajo microscopio óptico (Nikon Eclipse) a una magnificación de 40 y 100X. La identificación se realizó 

hasta el menor nivel taxonómico posible utilizando las siguientes fuentes bibliográficas: Fitoplancton: 

Hallegraeff et al. (1995), Gayoso (1981, 1988, 1989), Tomas (1997). Microzooplancton: Balech (1964, 

1971, 1988), Balech y Souto (1980a, b), Barría de Cao (1981, 1986, 1992, 2002), Barría de Cao et al. 

(1997, 2005), Barría de Cao y Piccolo (2008), Berzins (1960a, b), Kogan (2005), Lynn et al. (1991), 

Montagnes y Lynn (1991), Pettigrosso (2001, 2003), Pettigrosso et al. (1997), Rougier et al. (2000). 

Para el análisis cuantitativo, se tomaron 250 ml de agua sub-superficial durante cada uno de los 

muestreos. En cada campaña, se tomaron de 3 a 4 réplicas, las cuales fueron fijadas con 2,5 ml de 

solución de Lugol (c.f. 10%) y conservadas en oscuridad a temperatura ambiente hasta el momento 

del análisis. Para el recuento de microorganismos, se tomó un volumen variable de muestra según la 

concentración de organismos y sedimento y se dejó sedimentar en cámaras durante 24 h según el 
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método de Utermöhl (Hasle 1978). Las cámaras fueron analizadas bajo microscopio invertido (Nikon 

EclipseTE 300) y una cámara digital Nikon Sight DS-U2. Se analizaron entre 2 y 4 réplicas de cada 

muestreo. Para el recuento del fitoplancton, se sedimentaron entre 5 y 10 ml de muestra y se analizó 

un área acotada de la cámara bajo una magnificación de 20X para el microfitoplancton (>20 µm) y 

bajo 40X para el nanofitoplancton (<20 µm). La densidad celular se obtuvo multiplicando el total de 

células contadas por el siguiente factor (F): 

 

  
       

       
 

 

donde AF es el área de la cámara (4,91 cm2), fd es el factor de dilución de la muestra en el fijador 

(1,01 ml), AO es el área de la unidad de recuento (1 cm2 para microfitoplancton y 0,14 cm2 para el 

nanofitoplancton) y VF es el volumen de la muestra filtrada (5-10 ml). 

Para el recuento del microzooplancton, se sedimentaron entre 25 y 50 ml de muestra y se analizó 

toda el área de la cámara bajo una magnificación de 20X. El volumen de muestra analizado para 

ambos grupos resultó adecuado ya que de este modo se evitó el enmascaramiento de organismos. 

El cálculo de la biomasa se realizó midiendo la mayor cantidad posible de células de cada especie o 

grupo identificado (hasta un máximo de 100 organismos) y calculando su volumen celular (V) 

mediante aproximación a un cuerpo geométrico semejante (Hillebrand et al. 1999). Las medidas de 

los organismos se obtuvieron con un ocular micrométrico calibrado Wild 10X adicionado al 

microscopio invertido. La concentración de C (µg l-1) se calculó mediante los factores señalados en la 

Tabla 2.1. 

 

Tabla 2.1. Factores de conversión del volumen celular (µm
3
) a C (pg) utilizados para el cálculo de biomasa de los 

diferentes grupos taxonómicos. 

Grupo taxonómico Factor de Conversión Referencia 

Diatomeas C = 0,288 x V
0,811

 Menden-Deuer y Lessard 2000 

Dinoflagelados C = 0,76 x V
0,819

 Menden-Deuer y Lessard 2000 

Cocolitofóridos C = 0,642 x V
0,899

 Menden-Deuer y Lessard 2000 

Flagelados C = 0,22 x V Børsheim y Bratbak 1987 

Tintínidos C = 0,053 + 444,5 x V Verity y Langdon 1984 

Ciliados aloricados C = 0,19 x V Putt y Stoecker 1989 

Rotíferos C = 0,052 x V Heinbokel et al. 1988 
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2.4.3.  Análisis de laboratorio 

 

Determinación de clorofila a y feopigmentos. La concentración de clorofila a y feopigmentos (µg l-1) 

se determinó de acuerdo al método descrito por Lorenzen y Jeffrey (1980), que consiste en la 

extracción de los pigmentos fotosintéticos con un solvente orgánico y la lectura por 

espectrofotometría. Para ello, se filtraron 250 ml de agua de mar a través de filtros Whatman® GF/F 

(47 mm de diámetro y 0,7 µm de poro) los cuales fueron inmediatamente almacenados a -20 ºC hasta 

su posterior análisis. La extracción de los pigmentos se realizó con acetona al 90% a temperatura 

ambiente durante 24 h y las lecturas se efectuaron en un espectrofotómetro UV-visible Beckman DU-

2 con celdas de 5 cm de paso óptico a 665 y 750 nm de longitud de onda. Luego, se agregó una gota 

de HCl 0,1 N a la celda de lectura, se dejó reposar 1 minuto y se realizaron nuevamente las lecturas a 

las mismas longitudes de onda para la determinación de los feopigmentos.  

La cuantificación de los pigmentos (µg l-1) se realizó a través de los siguientes cálculos: 

 

            
        

                   
                                   

        

                         
 

 

donde v es el volumen de acetona final, V es el volumen de muestra filtrada, b es la longitud de la 

celda (cm), λ665 es la lectura de absorbancia a 665 nm menos la lectura de absorbancia a 750 nm y 

λ665a es la lectura de absorbancia a 665 nm con ácido menos la lectura de absorbancia a 750 nm con 

ácido. La concentración de estos pigmentos en la fracción menor a 20 µm (clorofila a<20 µm y 

feopigmentos <20 µm), se realizó haciendo un prefiltrado de la muestra de agua con una malla de 20 

µm. Luego se procedió siguiendo la misma metodología. El límite de detección del método es de 0,02 

µg l-1. 

Determinación de nutrientes disueltos. Para el cálculo de la concentración de los nutrientes 

inorgánicos disueltos se filtraron 250 ml de agua de mar a través de filtros GF/F y 100 ml de la 

fracción disuelta fueron colocados en envases plásticos previamente acondicionados (Gardolinski et 

al. 2001) y conservados a -20 ºC hasta su posterior análisis. Las determinaciones se realizaron 

empleando un Autoanalizador Technicon® AA-II expandido a cinco canales siguiendo la metodología 

descrita por Grasshoff et al. 1983 (nitrito), Tréguer y Le Corre 1975 (nitrato), Richards y Klestch 1964 

(amonio), Eberlein y Kattner 1987 basado en el método original de Murphy y Riley 1962 (fosfato) y 

Technicon® 1973 (silicato). Las lecturas se realizaron a una longitud de onda de 540 nm para la 

determinación de nitrito, nitrato y amonio (ya que su determinación se realiza sobre nitrito), 885 nm 
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para fosfato y 660 nm para silicato. El límite de cuantificación de los métodos es de 0,02 µM para 

nitrito, 0,10 µM para nitrato, 0,01 µM para amonio, 0,01 µM para fosfato y 1,00 µM para silicato. 

Determinación de COP. La concentración de COP se determinó siguiendo el método descrito por 

Strickland y Parsons (1968), que se basa en la oxidación húmeda de la materia orgánica por dicromato 

de potasio (K2Cr2O7) en medio ácido. El principio de este método radica en medir la disminución en la 

absorbancia del color amarillo del dicromato (Cr+6) luego de su reducción a Cr+3 lo cual depende de la 

concentración de C orgánico presente en la muestra. Se filtraron 250 ml de agua a través de filtros 

Whatman® GF/F previamente muflados a 450-500 ºC durante 30 minutos. Para conservar la muestra, 

se le agregaron al filtro 4 ml de sulfato de sodio anhidro (Na2SO4) 0,32 M. Posteriormente, los filtros 

fueron plegados, colocados en sobres de papel aluminio y almacenados en heladera hasta su análisis. 

Las lecturas de absorbancia se realizaron mediante un espectrofotómetro UV-visible Beckman DU-2 

utilizando celdas de 1 cm de camino óptico a una longitud de onda de 440 nm. Para la determinación 

de C orgánico, se utilizó una solución estándar de glucosa y blancos de reactivos, tratados del mismo 

modo que las muestras. El cálculo se realizó en base a la siguiente ecuación: 

 

               

 

donde E es la extinción corregida para la absorbancia del Cr trivalente expresada como E=1,1 x E obs, 

F es el factor dado por la expresión F=120/Ec, siendo Ec la extinción media corregida de tres patrones 

y v el volumen de oxidante utilizado (ml). La concentración de COP en la fracción menor a 20 µm, se 

realizó haciendo un prefiltrado de la muestra de agua con una malla de 20 µm. Luego se procedió 

siguiendo la misma metodología. El rango cuantificable del método es de 10 a 4000 µg l-1. 

Todas las determinaciones químicas fueron realizadas por personal técnico del Laboratorio de 

Química Marina del IADO. 

 

2.4.4.  Análisis de datos 

 

Obtención y análisis de datos climáticos. Para establecer una línea de base comparativa con el 

período de estudio de esta tesis, se analizaron los datos de precipitación mensual del período 

comprendido entre enero de 1998 y diciembre de 2011. Esta variable fue considerada porque suele 

estar fuertemente acoplada a la dinámica de los nutrientes en el Estuario de Bahía Blanca (Spetter et 

al. 2013). Los datos de precipitación fueron suministrados por el Centro de Recursos Naturales 
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Renovables de la Zona Semiárida (CERZOS, CONICET Bahía Blanca), los cuales fueron obtenidos en 

una estación fija localizada en la ciudad de Bahía Blanca. Dada la variabilidad de estos datos, se utilizó 

un filtro pasa bajos Loess de 365 días para extraer la señal anual y de esta manera se pudo analizar la 

dinámica interanual de la precipitación. Para detectar cambios significativos en los niveles de 

precipitación durante el período de estudio (2008-2010), se utilizó la distancia generalizada de 

Mahalanobis (D2). Este estadístico adimensional permite identificar eventos anómalos en series de 

tiempo (Ibanez 1981). Una vez detectados los eventos anómalos, éstos fueron comparados con el 

resto de la serie temporal mediante un test no paramétrico U de Mann-Whitney. Este mismo test fue 

aplicado para comparar el valor medio de las variables abióticas (temperatura, salinidad, pH, turbidez, 

oxigeno disuelto y nutrientes) durante el evento anómalo con el valor medio de toda la serie 

temporal (2008-2010). 

Para establecer si el fenómeno de El Niño tuvo alguna influencia sobre el régimen de lluvias en el área 

del Estuario de Bahía Blanca durante el estudio, se analizó el acoplamiento entre los niveles de 

precipitación y el índice Niño 3.4 (N3.4). La serie temporal de este índice se obtuvo del National 

Oceanic and Atmospheric Administration (NOAA, http://www.esrl.noaa.gov/psd/data/timeseries/). 

Este índice considera la temperatura del mar en superficie en la zona centro-este del océano Pacífico 

Tropical (5°N-5°S, 170°O-120°O) como un potencial predictor de la variabilidad de la precipitación a 

gran escala (Trenberth 1997). La relación potencial entre la precipitación y el N3.4 desde enero de 

2008 a diciembre del 2010 se analizó mediante correlación no paramétrica (bootstrap) que involucra 

muestreo de a pares con reemplazo (Casini et al. 2008). Además, se aplicó un análisis de correlación 

móvil para analizar la evolución temporal de la relación entre ambas variables en el período de 

estudio. 

Para determinar modos acoplados, la periodicidad dominante y los períodos de coherencia 

significativa entre la precipitación y el índice N3.4, se aplicó el análisis de wavelet (Grinsted et al. 

2004). Esta técnica permite identificar variabilidad en fase entre las series de tiempo analizadas y el 

período en que estas series covarían. Además, se utilizó el método de “cross wavelet transform” para 

detectar la evolución de la relación entre las variables en el tiempo, lo cual permite identificar 

períodos estacionarios significativos y discontinuidades en los modos acoplados y la periodicidad. 

Asimismo, se aplicó la técnica de “wavelet coherence” para explorar la correlación entre las series de 

tiempo en el espacio tiempo-frecuencia (Grinsted et al. 2004). 

Análisis de datos bióticos y abióticos. La dinámica temporal de las variables abióticas (temperatura, 

salinidad, pH, turbidez, oxígeno disuelto, COP y nutrientes) durante el período de estudio, se expresó 

http://www.esrl.noaa.gov/psd/data/timeseries/
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utilizando sus valores estandarizados (z-score, media=0, desvío estándar=1). Para cada sitio de 

estudio, se calculó un índice trófico, es decir, un índice que sintetiza la variabilidad de la 

concentración de los nutrientes inorgánicos. Para ello se realizó un análisis de componentes 

principales (ACP) de las concentraciones estandarizadas del nitrito, nitrato, fosfato y silicato y se 

seleccionó el primer componente (CP1). El CP1 reúne la mayor proporción de variabilidad de la matriz 

de datos, y por ende representa la tendencia general de las variables incluidas en el análisis durante 

el período de estudio. Este CP puede ser utilizado como proxi del nivel de eutrofización o índice 

trófico. El amonio fue excluido del análisis ya que mostró una dinámica altamente variable durante el 

período. El índice trófico obtenido durante el período de estudio (2008-2010), se comparó con un 

índice calculado durante un año que mostró el patrón de variación anual típico de nutrientes en el 

Estuario de Bahía Blanca. Para construir este último “índice trófico de año típico”, se tomaron los 

valores mensuales de la concentración de nitrito, nitrato, fosfato y silicato presentados en Guinder et 

al. (2010), y se obtuvo el índice trófico mensual siguiendo la metodología antes mencionada. Este 

trabajo contempló el ciclo anual 2006-2008, y se correspondió adecuadamente con la tendencia anual 

media de nutrientes en el Estuario de Bahía Blanca de los últimos 30 años (Freije y Marcovecchio 

2004). 

Con el fin de determinar las diferencias en las variables abióticas y bióticas entre los sitios y entre las 

estaciones climáticas, se realizó un análisis de varianza (ANOVA). Como primer paso, se analizó la 

existencia de interacción entre los factores “sitio” y “estación climática” y aquellas variables que 

presentaron interacción significativa (p<0,05) fueron comparados entre todos los niveles de los 

factores. Las variables que no mostraron interacción significativa (p>0,05) fueron comparadas entre 

los niveles de cada factor por separado (“sitio” por un lado y “estaciones” por el otro). En todos los 

casos, las comparaciones de medias fueron realizadas con ANOVA seguido del test LSD de Fisher 

(Least Significant Difference). Todas las variables fueron transformadas por el log (x+1), ya que no 

cumplieron con los supuestos de normalidad y homoscedasticidad (Levene 1960, Shapiro y Wilk 1965, 

Conover et al. 1981). Se utilizó el software estadístico INFOSTAT® (versión libre, 

http://www.infostat.com.ar) para realizar los análisis mencionados. 

Para explorar la relación entre las variables registradas durante este estudio, se obtuvo una matriz de 

correlaciones utilizando la prueba no paramétrica de Spearman. Además, la relación entre las 

variables ambientales (temperatura, salinidad, pH, turbidez, oxígeno disuelto, COP, nutrientes, 

clorofila a, clorofila a <20 µm, feopigmentos y feopigmentos <20 µm) se analizó mediante un análisis 

de ordenación de componentes principales (ACP), el cual permite sintetizar la variabilidad de los 

http://www.infostat.com.ar/
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datos en un plano bidimensional. Las variables seleccionadas fueron previamente estandarizadas (z-

score, media=0, desvío estándar=1). Para la realización de este análisis, se utilizó el software XLStat 

Addinsoft 2010®. 

Se aplicó el análisis de regresión para explicar parte de la variabilidad planctónica mediante las 

variables ambientales. Por un lado se calculó la proporción relativa de la abundancia (cél l-1) de las 

fracciones de tamaño del fitoplancton como el cociente entre el nanofitoplancton y el 

microfitoplancton (nanofitopl./microfitopl.) durante todos los muestreos y se comparó con las 

variables ambientales. Además, se identificaron aquellas variables ambientales que explicaran la 

dinámica de la biomasa del plancton durante el período de estudio. Para ello, se estimo la tendencia 

general de la biomasa del plancton como el primer componente (CP1) del análisis de componentes 

principales (ACP) de las siguientes variables estandarizadas: biomasa del nanofitoplancton, biomasa 

del microfitoplancton y biomasa del microzooplancton (µg C l-1). Las diferencias entre sitios en la 

composición relativa del fitoplancton y microzooplancton, los índices de diversidad y la riqueza de 

especies, fue analizada mediante un Test t para muestras independientes (Sokal y Rohlf 1999). 

Análisis de la composición planctónica. Las diferencias en la composición taxonómica del plancton en 

los sitios BM y CV, se analizaron mediante el análisis de conglomerados (cluster) por el método 

jerárquico (Clarke y Warwick 1994). Las muestras se visualizaron gráficamente a través de un análisis 

de escalamiento multidimensional no métrico (non-metric Multi-Dimensional Scalling, MDS). La 

bondad de ajuste de este método de ordenación se calcula mediante un valor de stress. Ambas 

técnicas, cluster y MDS, se basaron en matrices triangulares utilizando el índice de similitud de Bray 

Curtis sobre una matriz de datos de abundancia sin transformar (Clarke y Ainsworth 1993). Para 

detectar diferencias significativas en la composición entre sitios, se aplicó un análisis de similitudes 

(Analysis of Similarities, ANOSIM). La contribución de cada taxón a la similitud dentro de un grupo y a 

la disimilitud entre los grupos, se estudió mediante el análisis de similitud porcentual (Similarity 

Percentages, SIMPER) utilizando el índice de similitud de Bray Curtis. Se utilizó el software PRIMER® 5 

para realizar estos análisis. 

También se calculó el índice de diversidad de Shannon Wiener (H´, Shannon y Weaver 1949) y el 

índice de equitatividad de Pielou (J´, Pielou 1969) mediante las siguientes ecuaciones: 
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donde S es el número total de especies y pi es la proporción de la especie i en la muestra. El índice de 

diversidad se calculo a nivel de especies, sin embargo, en los casos en que las especies no fueron 

claramente diferenciadas (i.e. nanoflagelados), se utilizo la fracción de tamaño como factor de 

discriminación. 
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2.5. Resultados 

2.5.1.  Dinámica temporal de la precipitación en el área del Estuario de 

Bahía Blanca 

 

La serie temporal de la precipitación en el área de Bahía Blanca, evidenció la ocurrencia de un periodo 

seco que comenzó en verano tardío de 2006 (mar) y se extendió hasta la finalización de la serie 

analizada (dic-2011) (Figura 2.1A). La precipitación media mensual durante este periodo seco (mar-

2006/dic-2011) fue significativamente menor al período anterior de la serie analizada, desde enero de 

1998 hasta febrero del 2006 (media=31,74 mm ± 30,23 y 58,38 mm ± 47.01, respectivamente. 

U=2147, p=0,000). El análisis de “cross wavelet” entre la precipitación y el índice N3.4, mostró un 

modo acoplado dominante y significativo en la banda de los 12 meses durante casi todo el período 

estudiado, excepto entre 2002 y 2004 (Figura 2.1B). El análisis de coherencia de wavelet mostró un 

patrón discontinuo de covarianza entre las series, la cual fue significativa en los períodos de 2004 a 

2008 y a partir del 2010 en adelante en la banda de los 12 meses (Figura 2.1C). Estos períodos 

coinciden con los valores más altos del índice N3.4. 

Durante el periodo de este estudio (2008-2010), los niveles de precipitación fueron significativamente 

más altos durante la primavera de 2009 y verano de 2010 (Figura 2.2.A y B). La correlación con el 

índice N3.4, varió entre positiva, negativa y nula (Figura 2.2C). En otoño e invierno de 2009 (abr-oct), 

el índice N3.4 aumentó mientras que la precipitación mostró anomalías negativas. Luego, las 

anomalías de la precipitación cambiaron a positivas en primavera tardía del 2009 y verano tardío de 

2010 (nov-09 a mar-2010), al mismo tiempo que el índice N3.4 mostró los máximos valores de la 

serie. Las lluvias de primavera de 2009 llegaron a los 133,6 mm, mientras que en verano de 2010, 

acumularon 205,2 mm. Los máximos valores mensuales se alcanzaron en febrero de 2010 (90,4 mm). 

El índice N3.4 comenzó a disminuir en otoño de 2010, y los valores de precipitación permanecieron 

bajos hasta el invierno de 2010 (abr-sep). Esta relación variable en el tiempo entre la precipitación y 

el índice N3.4 se mantuvo durante toda la serie de tiempo. 
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Figura 2.1. Dinámica interanual de la precipitación y la señal de ENSO durante el período 1998-2011 en el 

Estuario de Bahía Blanca. A) Variabilidad temporal de la precipitación filtrada con un filtro pasa bajos (rojo) y el 

índice N3.4 (azul) durante el período estudiado. B) Análisis de “cross wavelet transform” mostrando la 

periodicidad y modo acoplado de varianza ente los datos de precipitación no filtrados y el índice N3.4. La mayor 

intensidad de covarianza se observó en la banda de los 12 meses (rojo intenso). Las áreas en azul intenso 

muestran la menor intensidad de covarianza. C) Análisis de “wavelet coherence” mostrando la relación entre la 

precipitación no filtrada y el índice N3.4. Las áreas en rojo intenso muestran mayor asociación entre variables 

durante la serie temporal. La coherencia entre las series fue significativa durante períodos intermitentes en la 

banda de los 12 meses, y estos períodos coincidieron con los valores más altos del índice N3.4. Las líneas de 

contorno indican el nivel de significancia (5%) contra el ruido rojo, y el área sombreada indica el área 

influenciada por el efecto de borde. Análisis realizado bajo la supervisión de J.C. Molinero. 
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Figura 2.2. Dinámica de la precipitación en el período de estudio (2008-2010) en el Estuario de Bahía Blanca. A) 

Nivel de precipitación media mensual. B) Discontinuidades significativas en la serie de tiempo identificadas 

mediante la distancia de Mahalanobis (D
2
). Un cambio significativo ocurrió durante el episodio de El Niño de 

2009/2010. La línea punteada representa los datos filtrados. C) Correlación móvil obtenida luego de remuestreo 

“bootstrap” entre la precipitación y el índice N3.4. Nótese la dinámica cambiante de esta relación. Análisis 

realizado bajo la supervisión de J.C. Molinero. 

 

2.5.2.  Condiciones ambientales en los sitios de muestreo 

 

El valor medio de las variables ambientales registradas en los sitios BM y CV durante el período de 

este estudio (julio de 2008 a noviembre de 2010), se muestra en la Tabla 2.1. 
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Tabla 2.2. Valor medio y desvío estándar (DS) de las variables ambientales registradas durante 2008-2010 en los 

sitios BM y CV. Las unidades de medición se muestran entre paréntesis. 

Variable 
CV BM 

Media DS Media DS 

Temperatura (ºC) 15.51 4.57 14.24 5.51 

Salinidad 35.49 7.09 37.99 2.19 

pH 8.39 0.41 8.42 0.36 

Oxígeno disuelto (mg l
-1

) 5.83 1.17 6.38 0.89 

Turbidez (UNT) 88.23 69.03 109.14 67.61 

Clorofila a (µg l
-1

) 5.82 3.45 7.07 3.59 

Clorofila a <20 µm (µg l
-1

) 2.4 1.67 5.21 3.76 

Feopigmentos (µg l
-1

) 3.79 5.39 5.81 6.96 

Feopigmentos <20 µm (µg l
-1

) 2.08 2.42 2.09 2.13 

Amonio (µM) 83 93.08 15.02 13.32 

Nitrito (µM) 1.38 1.34 0.5 0.8 

Nitrato (µM) 4.36 3.74 1.93 3.36 

Fosfato (µM) 7.07 9.53 1.76 0.87 

Silicato (µM) 71.45 31.48 57.45 20.71 

COP (µg l
-1

) 2740.04 1153.48 2201.53 1085.87 

COP < 20 (µg l
-1

) 2601.62 1724.36 2190.45 941.71 

 

La dinámica temporal de las variables abióticas en ambos sitios de muestreo se muestra en la Figura 

2.3. El patrón temporal del oxígeno disuelto, la turbidez y el pH, se vio afectado indirectamente por el 

régimen de lluvias, ya que unos meses después del pico de precipitaciones registrado en primavera 

de 2009-verano de 2010, se observaron los valores más altos de estas variables en todo el período. 

Este fenómeno se observó inmediatamente después de la ocurrencia de un pulso significativo de 

nutrientes en la columna de agua. 

En BM, el pH y la turbidez mostraron un aumento conspicuo desde julio hasta noviembre de 2010 que 

fue significativamente más alto al valor medio de todo el período (pH: U=32, p=0,001; turbidez: 

U=39,5, p=0,003), mientras que el oxígeno disuelto fue significativamente mayor desde julio a agosto 

de 2010 (U=12, p=0,012). Este patrón contrastó con lo registrado en el período de otoño-invierno del 

2009, en que los valores fueron mucho más bajos (Figuras 2.3C, D, E y F). En CV, se registró una 

respuesta similar, aunque sólo el incremento de pH desde julio hasta noviembre de 2010 fue 

significativo (U=81, p=0,030). La temperatura y la salinidad, no mostraron una respuesta significativa 

luego del evento (Figuras 2.3A y B). 
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Figura 2.3. Dinámica temporal de las variables ambientales. A y B) temperatura y salinidad. C y D) pH y oxígeno 

disuelto. E y F) COP y turbidez. A, C y E corresponden a BM. B, D y F corresponden a CV. Las líneas punteadas 

indican el comienzo y la finalización estimativa del pulso de nutrientes registrado luego del pico de lluvias. 

Nótese el aumento considerable de las variables pH, oxígeno disuelto y turbidez luego del pulso de nutrientes. 

 

La dinámica de los nutrientes también se vio afectada por las precipitaciones (Figura 2.4A y B). El 

índice trófico, calculado como el primer componente principal de la matriz de nutrientes (a excepción 

del amonio), expresó el 85,09 y 63,59% y de la variabilidad de los datos en BM y CV respectivamente.  

La contribución de cada nutriente al CP1 se muestra en la tabla incluida en la Figura 2.4. Este índice 

pareció seguir un patrón muy diferente al índice trófico típico del Estuario de Bahía Blanca, el cual 

expresó el 73,33% de la variabilidad de los datos (Figura 2.4B). Además, los nutrientes mostraron un 

pulso significativo desde el verano tardío hasta mediados de otoño de 2010, inmediatamente después 

de la ocurrencia de anomalías positivas de precipitación en primavera/verano de 2009/2010 (Figura 

2.4). En BM, los valores máximos fueron detectados en mayo, y la concentración de todos los 

nutrientes durante el pulso (excepto el amonio) fueron significativamente mayores en comparación a 

la media de todo el período (nitrito: U=9,5, p=0,026; nitrato: U=4,5, p=0,011; fosfato: U=7,5, p=0,019; 

silicato: U=8,5, p=0,022). En CV, se encontró una respuesta similar en todos los nutriente excepto el 

fosfato (amonio: U=9, p=0,029; nitrito: U=8, p=0,021; nitrato: U=1, p=0,006; silicato: U=2, p=0,007). 

 

BM CV 
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Figura 2.4. Dinámica temporal de los nutrientes en ambos sitios de muestreo durante el período de estudio. A) 

Valor medio mensual de precipitación durante el período en el área del Estuario de Bahía Blanca. B) Índice 

trófico registrado en los sitios de muestreo (barras) durante el período de estudio. El índice trófico representa la 

tendencia general de la concentración de nutrientes estimada como el CP1 del análisis de componentes 

principales. La contribución de cada nutriente al CP1 se muestra en la tabla de la derecha. La línea sólida 

representa la tendencia de los nutrientes que comúnmente es registrada en el Estuario de Bahía Blanca. 

 

Los sitios analizados se diferenciaron entre sí en varios aspectos ambientales a lo largo del período 

estudiado. Para analizar estas diferencias, se testeó la posible interacción entre los factores “sitio” y 

“estación climática”. La mayoría de las variables se comportaron igual en ambos sitios durante todas 

las estaciones climáticas (Figuras 2.5 y 2.6) y sólo la variabilidad de la salinidad, el nitrito y el nitrato 

mostró interacción entre factores (Figura 2.7). La concentración de amonio, fosfato, silicato y COP fue 

significativamente mayor en CV, mientas que la concentración de clorofila a, clorofila a<20 µm, 

feopigmentos, feopigmentos<20 µm fue significativamente menor. La concentración del nitrato y 

nitrito mostró un patrón variable aunque en general, fue más alta en CV. La salinidad y el oxígeno 

disuelto fueron considerablemente más altos en BM, aunque estas diferencias no llegaron a ser 

estadísticamente significativas. 

El oxígeno disuelto, la clorofila a, los feopigmentos y el COP mostraron una dinámica temporal similar 

en ambos sitos, con valores estables en la mayor parte del año y un mínimo en otoño (Figura 2.6). La 

turbidez y el pH no mostraron un patrón claro a lo largo del año, mientras que la temperatura se 

mantuvo dentro de los valores típicos registrados en el Estuario de Bahía Blanca.   

Contribución de las variables 

al CP1 

  BM CV 

Nitrito 0.8344 0.8849 

Nitrato 0.9249 0.9304 

Fosfato 0.9362 0.0502 

Silicato 0.8559 0.8431 
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Figura 2.5. Valor medio transformado (log[x+1]) de A) temperatura (T), B) pH, C) oxígeno disuelto (OD), D) 

turbidez (turb), E) amonio, F) fosfato, G) silicato, H) COP, I) clorofila a total (cla), J) clorofila a menor a 20 µm 

(cla<20), K) feopigmentos totales (feopigm) y L) feopigmentos menores a 20 µm (feopigm<20) en los sitios de 

muestreo BM y CV. No se detectó interacción entre los factores, es decir que el comportamiento de las variables 

en cada sitio es el mismo en todas las estaciones de año. Por lo tanto, se compararon los promedios de cada 

factor (sitios y estación), por separado. Letras asignadas alfabéticamente de mayor a menor. Dos medias que 

compartan alguna letra no difieren al 5%. 
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Figura 2.6. Valor medio transformado (log[x+1]) de A) temperatura (T), B) pH, C) oxígeno disuelto (OD), D) 

turbidez (turb), E) amonio, F) fosfato, G) silicato, H) COP, I) clorofila a total (cla), J) clorofila a menor a 20 µm 

(cla<20), K) feopigmentos totales (feopigm) y L) feopigmentos menores a 20 µm (feopigm<20) en las cuatro 

estaciones climáticas. No se detectó interacción entre los factores, es decir que el comportamiento de las 

variables en cada sitio es el mismo en todas las estaciones de año. Por lo tanto, se compararon los promedios de 

cada factor (sitios y estación), por separado. Letras asignadas alfabéticamente de mayor a menor. Dos medias 

que compartan alguna letra no difieren al 5%.  
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Figura 2.7. Valor medio transformado (log[x+1]) de A) salinidad (sal), B) nitrito y C) nitrato en las cuatro 

estaciones climáticas y en los dos sitios de muestreo. Se detectó interacción entre los factores, es decir que el 

comportamiento de las variables en cada sitio no es el mismo en todas las estaciones de año. Por lo tanto, se 

compararon todos los promedios (sitios por estación), entre sí. Letras asignadas alfabéticamente de mayor a 

menor. Dos medias que compartan alguna letra no difieren al 5%. 

 

El análisis de componentes principales mostró una ordenación de las variables similar en BM y CV 

(Figura 2.8A y B). En ambos sitios, los factores 1 y 2 (CP1 y CP2) representaron más del 60% de la 

varianza acumulada de los datos (BM=62,2% y CV=60,3%). Los nutrientes inorgánicos (excepto el 

amonio) mostraron una estrecha correlación entre sí y con la temperatura y el COP en ambos sitos. 

Asimismo, la turbidez y el pH se correlacionaron positivamente, mientras que el oxígeno disuelto y los 

feopigmentos, mostraron una correlación negativa con los nutrientes. Las variables que mostraron el 

comportamiento más contrastante entre sitios fueron el amonio y la clorofila a<20 µm. En BM, el 

amonio se asoció positivamente con la salinidad y negativamente con la turbidez y el resto de los 

nutrientes inorgánicos, especialmente el silicato, mientras que en CV, se asoció positivamente con el 

fosfato y la temperatura. La variabilidad de la clorofila a<20 µm, estuvo pobremente representada 

por los factores 1 y 2 en ambos sitios, aunque en CV se encontró una asociación significativa entre 

esta variable y el pH y la turbidez. 
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Figura 2.8. Análisis de componentes principales de la matriz de datos ambientales en los sitios BM (A) y CV (B) 

durante el período de estudio. Se muestran los dos primeros componentes (Factor 1 y 2) y el porcentaje de 

explicación de cada uno (valores porcentuales junto al eje). Variables utilizadas en el análisis: clorofila a total 

(cla), clorofila a menor a 20 µm (cla<20), feopigmentos totales (feopigm), feopigmentos menores a 20 µm 

(feopigm<20), temperatura (T), pH, oxígeno disuelto (OD), turbidez (turb), amonio (NH4
+
), nitrato (NO3

-
), nitrito 

(NO2
-
), fosfato (PO4

-3
) y silicato (SiO2). 

 

2.5.3.  Estructura de la comunidad planctónica 

 

La abundancia del fitoplancton y del microzooplancton durante las estaciones climáticas en los sitios 

de muestreo se muestra en las Tablas 2 y 3 del Anexo respectivamente. La mayor concentración de 

fitoplancton se registró en verano y otoño, mientras que en invierno se encontraron densidades 

intermedias. Asimismo, en primavera se registraron las menores concentraciones del período 

(ANOVA, test LSD p<0,05, Figura 2.9A y B). La concentración del fitoplancton total fue 

significativamente mayor en CV (ANOVA, test LSD p<0,05). Esta diferencia, se debió principalmente a 

la mayor concentración de nanofitoplancton registrada en CV (media=391,35 x 103 cél l-1) en 

comparación a la registrada en BM (media=255,66 x 103 cél l-1, ANOVA, test LSD p<0,05). El 

nanofitoplancton dominó la abundancia del fitoplancton en CV (ANOVA test LSD p<0,05) y representó 

un 51 y un 78% de la abundancia total en BM y CV respectivamente (Figuras 2.9C y B). Además, la 

relación entre el contenido de C del nanofitoplancton y la clorofila a<20 µm (C:Cla), fue 

significativamente mayor en CV (t=2,18, gl=26, p=0,04). 
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Figura 2.9. Dinámica del fitoplancton durante el período de estudio en los sitios BM y CV. A) Valor medio 

transformado (log[x+1]) más un desvío estándar de la abundancia del fitoplancton total (ab. fito total) durante 

las cuatro estaciones climáticas del año. B) Valor medio transformado (log[x+1]) más un desvío estándar de la 

abundancia del microfitoplancton y nanofitoplancton (ab. fito) durante las cuatro estaciones climáticas del año. 

C) Valor medio transformado (log[x+1]) más un desvío estándar de la abundancia del fitoplancton total en los 

sitios de muestreo. D) Valor medio transformado (log[x+1]) más un desvío estándar de la abundancia del 

microfitoplancton y nanofitoplancton en los sitios de muestreo. Las comparaciones se realizaron entre las 

categorías “microfitoplancton” y “nanofitoplancton” por separado. No se detectó interacción entre los factores, 

es decir que el comportamiento de las variables en cada sitio es el mismo en todas las estaciones de año. Por lo 

tanto, se compararon los promedios de cada factor (sitios y estación), por separado. Letras asignadas 

alfabéticamente de mayor a menor. Dos medias que compartan alguna letra no difieren al 5%. 

 

El microzooplancton también mostró una clara estacionalidad con valores máximos en verano y 

mínimos en otoño, mientras que en invierno y primavera se registraron las menores densidades 

(ANOVA, test LSD p<0,05, Figura 2.10A). A diferencia del fitoplancton, la abundancia del 

microzooplancton fue significativamente más alta en BM (media=6956 cél l-1) en comparación a CV 

(media=4817 cél l-1, ANOVA, test LSD p<0,05, Figura 2.10B). Los tintínidos fueron el grupo dominante 

en ambos sitios y representaron el 87 y el 70% de la concentración del microzooplancton total en BM 

y CV respectivamente. Asimismo, la concentración de tintínidos fue significativamente más alta en 

BM (media=5930 cél l-1) en comparación a CV (media=2744 cél l-1, ANOVA, test LSD p <0,05). 
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Figura 2.10. Dinámica del microzooplancton durante el período de estudio en los sitios BM y CV. A) Valor medio 

transformado (log[x+1]) más un desvío estándar de la abundancia del microzooplancton durante las cuatro 

estaciones climáticas del año. B) Valor medio transformado (log[x+1]) más un desvío estándar de la abundancia 

del microzooplancton en los sitios de muestreo. No se detectó interacción entre los factores, es decir que el 

comportamiento de cada sitio es el mismo en todas las estaciones de año. Por lo tanto, se compararon los 

promedios de cada factor (sitios y estación), por separado. Letras asignadas alfabéticamente de mayor a menor. 

Dos medias que compartan alguna letra no difieren al 5%. 

 

La composición taxonómica de la comunidad planctónica se muestra en las Tablas 2 y 3 del Anexo. El 

plancton presentó asociaciones típicas en cada estación climática del año. La composición taxonómica 

del fitoplancton fue significativamente diferente entre estaciones climáticas (ANOSIM, R 

global=0,184, p<0,001). En invierno y primavera, la diatomea Thalassiosira sp. y los nanoflagelados 

menores a 5 µm (NF<5 µm), fueron los grupos dominantes y contribuyeron con los mayores 

porcentajes al promedio de similitud de los grupos. En verano, los principales representantes fueron 

los nanoflagelados mayores a 5 µm (NF>5 µm) y Thalassiosira sp., mientras que en el otoño el grupo 

dominante fue el de los NF<5 µm (SIMPER, Figura 2.11A). El microzooplancton, también presentó 

asociaciones significativamente diferentes en las estaciones del año (ANOSIM, R global=0,244, 

p<0,001). En invierno las especies que aportaron los mayores porcentajes al promedio de similitud 

fueron Tintinnidium balechi y Strombidium capitatum, mientras que en el resto de las estaciones 

climáticas, los principales contribuyentes fueron Tintinnidium balechi y Lohmanniella oviformis 

(SIMPER, Figura 2.11B). 
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Figura 2.11. Análisis MDS de la composición del fitoplancton (A) y del microzooplancton (B) estableciendo como 

factor de discriminación las estaciones climáticas del año (I: invierno, V: verano, P: primavera, O: otoño). El 

análisis está basado en una matriz de similitud calculada mediante el índice de Bray Curtis. En la esquina 

superior derecha de cada panel se indica el grado de ajuste del método (stress). 

 

La composición taxonómica del fitoplancton en los sitios BM y CV durante el período de estudio fue 

claramente contrastante (ANOSIM, R global=0,15, p<0,001). El porcentaje de disimilitud entre sitios 

fue del 75,9%, y los grupos con mayor contribución al promedio de disimilitud fueron Thalassiosira 

minima, NF>5 µm y NF<5 µm. El fitoplancton en BM estuvo caracterizado por la presencia de las 

diatomeas Thalassiosira minima y Paralia sulcata, mientras que en CV, los NF>5 µm y NF<5 µm fueron 

dominantes (SIMPER, Figura 2.12A). Del mismo modo, la composición taxonómica del 

microzooplancton fue significativamente diferente entre los sitios (ANOSIM, R global=0,127, 

p<0,001). Tintinnidium balechi aportó un 90% al promedio de similitud del grupo en BM, mientras que 

en CV, las especies con mayor contribución fueron Tintinnidium balechi y Lohmanniella oviformis 

(SIMPER, Figura 2.12B). El porcentaje de disimilitud entre BM y CV fue del 69,5%, y las principales 

especies que contribuyeron a la diferencia entre sitios fueron Tintinnidium balechi, Tintinnopsis parva 

y Lohmanniella oviformis. Asimismo, la relación media de todo el período entre la abundancia y la 

biomasa del microzooplancton fue significativamente más alta en CV (t=3,15, gl=26, p=0,004). 

La diversidad (H´) y equitatividad (J) del fitoplancton y del microzooplancton y la riqueza de especies 

del microzooplancton no mostraron diferencias significativas entre los sitios (Tablas 2 y 3 del Anexo). 

En cambio, la riqueza de especies del fitoplancton, fue significativamente superior en BM (t=2,64, 

gl=26, p=0,014). 
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Figura 2.12. Análisis MDS de la composición del fitoplancton (A) y del microzooplancton (B) estableciendo como 

factor de discriminación los sitios de muestreo (BM y CV). El análisis está basado en una matriz de similitud 

calculada mediante el índice de Bray Curtis. En la esquina superior derecha de cada panel se indica el grado de 

ajuste del método (stress). 

 

2.5.4.  Relación entre la comunidad planctónica y las condiciones 

ambientales 

 

La interacción entre las condiciones ambientales y la dinámica del microplancton fue marcadamente 

diferente en los sitios BM y CV. En BM, no se encontró una relación clara entre la tendencia general 

de la biomasa del plancton (CP1 del análisis de componentes principales de la biomasa de las distintas 

categorías del microplancton) y ninguna de las variables ambientales analizadas. La dinámica del 

microfitoplancton y nanofitoplancton estuvo acoplada durante el período estudiado (coeficiente de 

correlación de Spearman=0,68, p<0,05). Aunque las fracciones planctónicas no mostraron ninguna 

asociación mutua, la tendencia general de la biomasa del plancton en CV estuvo significativamente 

acoplada a la temperatura (R2=0,71, gl=12, p<0,001, Figura 2.13). La tendencia general de la biomasa 

del plancton fue estimada como el CP1 del análisis de componentes principales de la biomasa de las 

distintas categorías del microplancton y extrajo el 55,9% y el 52,6% y el de la variabilidad de los datos 

en BM y CV respectivamente. 
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Figura 2.13. Relación entre la tendencia general de la biomasa del plancton (calculada como el CP1 del análisis 

de componentes principales de la biomasa de las distintas categorías del microplancton) y la temperatura en el 

sitio BM (A) y CV (B). Las líneas punteadas representan las bandas de confianza del 95%. 

 

La proporción relativa entre el fitoplancton mayor y menor a 20 µm (estimado como el cociente entre 

la abundancia del nanofitoplancton y el microfitoplancton), respondió de diferente manera a la 

concentración de nutrientes en los sitios BM y CV. En BM, un aumento en la concentración de todos 

los nutrientes inorgánicos (a excepción del amonio), generó un aumento lineal en el cociente 

nanofitoplancton/microfitoplancton. Sin embargo, en CV luego de superado cierto valor umbral en la 

concentración de nutrientes, dejo de existir una relación clara entre las variables (Figura 2.14). 
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Figura 2.14. Relación entre la proporción relativa de las fracciones de tamaño del fitoplancton 

(nanofitopl./microfitopl.) y el índice trófico (IT). A) Relación lineal entre variables en el sitio BM. B) Relación 

polinomial entre variables en el sitio CV. Las líneas punteadas representan las bandas de confianza del 95%. 

 

La biomasa planctónica también estuvo asociada a la concentración de nutrientes inorgánicos, 

especialmente los nitrogenados. Sin embargo, la concentración y el tipo de nutriente afectaron a la 

comunidad planctónica de distinta manera según el sitio. En BM, la tendencia general de la biomasa 
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del plancton no mostró relación con el índice trófico (Figura 2.15A), aunque sí mostró una asociación 

lineal con la concentración del amonio (R2=0,62, gl=12, p<0,001, Figura 2.15C). En CV, la relación 

entre la tendencia general de la biomasa del plancton y el nivel trófico, fue de tipo cuadrática 

(R2=0,58, gl=10, p del modelo cuadrático=0,013, p del incremento de R2=0,003, Figura 2.15B) y la 

concentración de amonio, no mostró ninguna relación con la biomasa del plancton (Figura 2.15D). 
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Figura 2.15. Relación entre la tendencia general de la biomasa del plancton (calculada como el CP1 del análisis 

de componentes principales de la biomasa de las distintas categorías del microplancton) y el índice trófico (IT) en 

el sitio BM (A) y CV (B) y la concentración transformada (log[x]) del amonio en el sitio BM (C) y CV (D). Las líneas 

punteadas representan las bandas de confianza del 95%. 
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2.6. Discusión 

2.6.1.  Teleconexión entre la oscilación del Sur y el régimen interanual 

de lluvias en el área del Estuario de Bahía Blanca 

 

El análisis de la serie temporal de la precipitación en el área del Estuario de Bahía Blanca, mostró que 

parte de la variabilidad interanual de las lluvias de la región es modulada por la oscilación del Sur o 

ENSO (de sus siglas en ingles: El Niño-Southern Oscillation). A su vez, los resultados mostraron que la 

respuesta de la precipitación a la señal del ENSO es de tipo no estacionaria, ya que las anomalías de 

precipitación significativas se asocian sólo con las señales más fuertes. 

El periodo de estudio de esta tesis estuvo incluido en un período seco que comenzó en el año 2006 y 

se continuó hasta el 2010. Sin embargo, el evento de El Niño de 2009/2010 logró permearse en el 

régimen de lluvias locales provocando un pico significativo de precipitación y desencadenando una 

serie de cambios fisicoquímicos en la columna de agua del estuario. A pesar de que la mayor parte de 

la variabilidad a largo plazo de la precipitación en el área depende de factores locales (e.g. Penalba y 

Vargas 2004), varios estudios han señalado que una parte de esta variabilidad puede ser explicada 

por la señal del ENSO (e.g. Ropelewski y Halpert 1987, 1989, Grimm et al. 2000). Más aún, la dinámica 

interanual de los principales ríos que descargan al Océano Sudoccidental, se corresponde con la 

escala de tiempo del ciclo del ENSO (Mechoso e Iribarren 1992, Robertson y Mechoso 1998, Krepper 

et al. 2003, Isla 2008). 

La revisión realizada por Grimm et al. (2000), detalla la relación interanual entre las anomalías de la 

precipitación y la señal del ENSO en la región sudeste de Argentina, incluyendo al Estuario de Bahía 

Blanca. Los autores resumieron la información de diez eventos de El Niño, y encontraron un patrón de 

asociación bianual consistente entre la señal del ENSO y la precipitación. Este patrón comienza a 

detectarse el año anterior al evento, como un aumento gradual de la señal del ENSO y anomalías 

negativas de precipitación. Estas anomalías negativas se continúan durante los primeros meses del 

año en el que se registra el evento y cambian a positivas en septiembre-diciembre de ese año, junto 

con las máximas señales del ENSO. Esta relación cambiante entre señales se hizo evidente durante el 

período en que se realizó el presente estudio. De hecho, el régimen de lluvias en 2009/2010 fue 

marcadamente diferente al de años anteriores, registrándose una covariación en fase entre la señal 

de El Niño (estimada a través del índice N3.4) y la precipitación. 
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La coherencia discontinua entre la señal de El Niño y la precipitación en el área de estudio, sugiere 

que la respuesta climatológica local sólo es detectable luego de superarse cierto valor umbral de la 

señal. Dado que esta respuesta climatológica local genera cambios fisicoquímicos en la columna de 

agua del estuario, y que la magnitud de la respuesta es no estacionaria, los cambios ambientales que 

ocurren como consecuencia resultan difíciles de predecir y por lo tanto representan un factor 

adicional que desafía la plasticidad adaptativa de las comunidades pelágicas del estuario. 

 

2.6.2.  Efectos indirectos del régimen local de lluvias en el ambiente 

pelágico del estuario 

 

En estuarios y otras áreas costeras, el régimen de lluvias y el caudal de descarga de tributarios 

generan modificaciones en el ciclo de nutrientes, lo cual en última instancia afecta la productividad 

primaria del sistema (Kimmerer 2002 y referencias incluidas). Este fenómeno se hizo evidente a nivel 

pelágico en el Estuario de Bahía Blanca, ya que una de las principales consecuencias del pico de 

precipitación en 2009-2010, fue un pulso conspicuo y momentáneo de nutrientes inorgánicos. 

La concentración de nutrientes en el Estuario de Bahía Blanca, sigue un patrón estacional típico que 

se repite la mayor parte del tiempo. Este patrón consiste en valores máximos en otoño y primavera 

luego de las lluvias estacionales, y mínimos en invierno y verano luego del bloom anual de 

fitoplancton (Freije et al. 2008, Popovich et al. 2008). Sin embargo, durante el período del presente 

estudio, este patrón se vio afectado por los cambios en la dinámica de las lluvias y fue marcadamente 

diferente del patrón típico. A su vez, el pulso de nutrientes generó cambios fisicoquímicos adicionales 

en la columna de agua como el aumento del pH y la concentración de oxígeno disuelto. Se sabe que el 

fitoplancton promueve la acumulación de oxígeno disuelto durante la fase exponencial de 

crecimiento poblacional en el Estuario de Bahía Blanca (Popovich et al. 2008). Por ello, es probable 

que el aumento en la concentración de oxígeno disuelto sea la consecuencia de la estimulación de la 

productividad primaria (ver capítulo 3) en respuesta al pulso de nutrientes. Asimismo, una mayor 

concentración de oxígeno produce un cambio en el equilibrio del sistema buffer del bicarbonato, ya 

que estimula la formación de ácido carbónico (H2CO3), lo cual podría explicar el aumento asociado del 

pH en la columna de agua. 

La turbidez mostró un patrón similar al del pH. Aunque la información recolectada es insuficiente 

para explicar adecuadamente la relación entre el aumento de la turbidez y el pulso de nutrientes, 

surgen algunas hipótesis que podrían ayudar a entender este fenómeno. Se ha documentado que el 
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impacto de las gotas de lluvia puede generar un estrés en la matriz de sedimentos en el área 

intermareal, promoviendo una transferencia del material del fondo hacia la columna y por lo tanto 

aumentando la turbidez del agua (Torres et al. 2004). Este efecto, sería particularmente importante 

en ambientes donde la amplitud de marea y la morfología de la interface costera promovieran la 

interacción entre la zona intermareal y la columna de agua, como en el caso del Estuario de Bahía 

Blanca (Perillo y Piccolo 1999). Además, se esperaría que el pulso de nutrientes tenga un efecto 

paralelo al registrado en la columna de agua en el ambiente bentónico (i.e. aumento de la 

productividad primaria). Un aumento en la productividad primaria bentónica como consecuencia de 

cambios en la regulación bottom-up, tendría el potencial de estimular la actividad de los organismos 

macrobentónicos. A su vez, la actividad infaunal de estos organismos generaría la erosión de las 

marismas que habitan promoviendo el aumento de la turbidez de la columna de agua adyacente 

(Botto et al. 2005, 2006, Escapa et al. 2007). 

Los resultados obtenidos reafirman la importancia del régimen de lluvias en el ciclo local de 

nutrientes del Estuario de Bahía Blanca (Spetter et al. 2013). Asimismo, demuestran que los eventos 

de lluvia extrema, generan cambios profundos en la concentración de nutrientes inorgánicos y 

desencadenan una cascada de efectos asociados en ambientes con diferentes condiciones locales 

dentro del estuario. La naturaleza impredecible de los eventos de precipitación extrema, como el 

registrado durante este estudio, afectan de manera diferencial la supervivencia de las especies, lo 

cual podría conducir a cambios estructurales en las comunidades pelágicas (Levinton et al. 2011). 

 

2.6.3.  Efectos de la calidad ambiental en la estructura de la comunidad 

planctónica 

 

La dinámica temporal de la mayor parte de las variables fisicoquímicas analizadas en ambos sitios, se 

vio afectada por el régimen de lluvias. Sin embargo, se encontraron diferencias significativas entre las 

condiciones ambientales de los sitios BM y CV. 

El sitio que recibe el efluente cloacal (CV), mostró diferencias significativas en la calidad fisicoquímica 

del agua. Una de las diferencias más importantes entre los sitios estudiados, fue la mayor 

concentración de todos los nutrientes inorgánicos y del C orgánico particulado (COP) en la zona 

afectada. La eutrofización de los ambientes marinos, es una de las principales causas del cambio en el 

balance de producción y metabolismo del plancton (Cloern 2001). La carga de nutrientes suele 

estimular el crecimiento de los organismos autótrofos, generando distintos tipos de respuesta en la 
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comunidad zooplanctónica. En el Estuario de Bahía Blanca, el aporte de nutrientes desde el efluente 

cloacal, estimuló el crecimiento del nanofitoplancton, sin embrago, el microfitoplancton mostró una 

respuesta nula o negativa en el sitio CV. De hecho, la biomasa media del microfitoplancton fue 

levemente mayor en BM. Asimismo, la relación entre el contenido de C y clorofila a (C:Cla) del 

nanofitoplancton, fue significativamente mayor en CV. Si bien la relación C:Cla tiende a aumentar en 

ambientes con saturación de nutrientes nitrogenados (e.g. Berges et al. 1996), la alta concentración 

de amonio, así como el desbalance del sistema buffer de pH en ambientes afectados por efluentes 

cloacales, puede generar una inhibición del sistema fotosintético del fitoplancton (Azov y Goldman 

1982). De hecho, una concentración de amonio superior a los 100 µM, puede generar un rápido 

descenso en la concentración de clorofila del fitoplancton (Abeliovich y Azov 1976). El amonio, fue 

uno de los principales nutrientes aportados por el efluente cloacal, y alcanzó una concentración de 

hasta 170 µM en el sitio CV. Asimismo, el nanofitoplancton mostró una relación negativa con el pH en 

CV, el cual mostró una gran variabilidad temporal (aunque la diferencia del valor medio entre sitios 

no fue significativa). Por ello, la concentración excesiva de amonio en CV y el desbalance del sistema 

buffer de pH, podrían ser los principales factores que dieron lugar a la mayor relación C:Cla del 

fitoplancton en el sitio afectado. 

Podría esperarse que la mayor concentración de fitoplancton en CV estimulara el desarrollo de los 

microheterótrofos. Más aun, podría suponerse que la calidad nutritiva del alimento en CV fuera 

óptima, ya que cuando los nutrientes inorgánicos se encuentran en exceso, el crecimiento del 

fitoplancton no se ve limitado, lo cual se traduce en una adecuada estequiometria intracelular 

(Goldman et al. 1979). Sin embargo, el microzooplancton mostró una respuesta negativa frente a las 

condiciones ambientales del sitio CV, ya que su abundancia media fue significativamente más baja. 

Resultados similares fueron obtenidos anteriormente en el Estuario de Bahía Blanca por Barría de Cao 

et al. (2003). Estos autores registraron menores concentraciones de tintinidos y ciliados aloricados en 

el sitio afectado en comparación a un sitio no afectado durante la mayor parte del ciclo anual 1995-

1996. Es probable que la concentración excesiva de amonio en este sitio, haya perjudicado el 

desarrollo de los organismos del microzooplancton, ya que este compuesto puede tener efectos 

tóxicos sobre ciliados cuando se encuentra en concentraciones elevadas (Xu et al. 2004, Klimek et al. 

2012). La menor concentración de oxígeno disuelto registrada en CV, también podría estar asociada a 

la menor concentración del microzooplancton en este sitio. De hecho, otros estudios han revelado 

una disminución en la concentración del microzooplancton con el descenso del porcentaje de 
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saturación de oxígeno en ambientes eutróficos (e.g. Godhantaraman y Uye 2003, Kalinowska et al. 

2013). 

Además de influir sobre la abundancia numérica del plancton, la descarga cloacal también generó 

profundas modificaciones en la estructura de la comunidad planctónica. Los resultados mostraron un 

contraste significativo en la composición taxonómica de ambos sitios, beneficiando particularmente a 

las especies de menor tamaño en el sitio CV. Según estudios realizados en la zona, el efecto del 

efluente cloacal también puede llegar a modificar la estructura de la comunidad mesozooplanctónica 

(Biancalana et al. 2012, Dutto et al. 2012). 

El nanofitoplancton se vio particularmente beneficiado en el sitio CV. Las características morfológicas 

de esta fracción del plancton, hacen que sea altamente eficiente en la incorporación de nutrientes, 

aunque sus requerimientos de nitrógeno por unidad de masa suelen ser mayores (Marañón et al. 

2012). Esta característica les confiere una ventaja adaptativa frente al fitoplancton de mayor tamaño 

en ambientes espacial y temporalmente homogéneos como el Estuario de Bahía Blanca (Perillo et al. 

2001, Guinder et al. 2009). De hecho, esta fracción dominó ampliamente la abundancia del 

fitoplancton en ambos sitios. La menor concentración de microheterótrofos en CV, sería una de los 

principales factores que benefició al nanofitoplancton en CV, ya que esta fracción es más susceptible 

al pastoreo que el fitoplancton de mayor tamaño (Pettigrosso y Popovich 2009). 

Del mismo modo, la relación entre la abundancia y la biomasa del microzooplancton indica que en CV 

existe una mayor proporción de organismos de menor tamaño en comparación a la comunidad en 

BM. La prevalencia de organismos microzooplanctónicos de menor tamaño, también ha sido 

registrada en el área interna de la Bahía Ushuaia, la cual se encuentra fuertemente afectada por la 

carga de nutrientes y materia orgánica (Gil et al. 2010, Barría de Cao et al. 2013). A pesar que la 

disminución del tamaño corporal en respuesta al gradiente trófico ha sido documentada en otros 

estuarios del mundo (Park y Marshall 2000), las causas subyacentes a la respuesta del tamaño 

corporal del microzooplancton frente al grado de eutrofización, no ha sido claramente establecida 

hasta el momento. 
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2.6.4.  Respuesta del plancton a la interacción de factores ambientales 

de distinta escala 

 

El régimen local de lluvias, representó uno de los factores climáticos más importantes en la 

estructuración de la comunidad microplanctónica durante este estudio. Sin embargo, el contraste 

trófico basal entre los sitios, generó distintas respuestas de la comunidad planctónica. 

Algunas comunidades marinas disturbadas muestran un mayor acoplamiento con la variabilidad 

ambiental y una menor capacidad de los mecanismos intrínsecos de regular la dinámica poblacional 

(Hidalgo et al. 2011). Las condiciones ambientales registradas en CV, parecen haber modificado la 

configuración típica del microzooplancton, por lo que cabe esperar una menor resistencia cohesiva de 

la comunidad (como resultado de un debilitamiento del las interacciones interespecíficas) y un mayor 

acoplamiento con la variabilidad extrínseca (i.e. variabilidad ambiental). De hecho, la tendencia 

general de la biomasa del plancton mostró un respuesta lineal al aumento de la temperatura en CV, 

mientras que en BM no se observó ninguna relación clara entre el plancton y las variables 

ambientales (temperatura, salinidad, oxigeno disuelto, pH y turbidez). 

En BM, el pulso de los nutrientes registrado luego del pico de lluvias tuvo un efecto lineal en la 

relación entre las fracciones menor y mayor a 20 µm del fitoplancton; las diatomeas de pequeño 

tamaño y los flagelados que conforman la fracción menor a 20 µm se vieron beneficiadas, mientras 

que las diatomeas de mayor tamaño que dominan la fracción mayor a 20 µm, mostraron un efecto 

negativo o nulo frente al aumento de la concentración de nutrientes. A pesar de que el Estuario de 

Bahía Blanca es un ambiente altamente eutrófico, los pulsos de nutrientes acoplados a los eventos de 

lluvias extremas pueden resultar clave en la regulación bottom-up estacional del fitoplancton (Yang et 

al. 2008). En cambio, en el sitio CV, la carga basal de nutrientes fue mucho mayor a la registrada en 

BM, y el aumento de la concentración de nutrientes luego del pulso, no generó una respuesta 

proporcional en la concentración nanofitoplanctónica. En cambio, los resultados obtenidos sugieren 

que el crecimiento del nanofitoplancton es estimulado por el aumento en la concentración de 

nutrientes, sin embargo, luego de superarse cierto valor umbral, el efecto de la concentración de 

nutrientes comienza a ser desventajoso. 

Las comunidades biológicas de ambientes perturbados como el sitio CV, suelen tener menor 

capacidad reactiva frente a cambios ambientales por una falta de resistencia entre las conexiones 

interespecíficas (Snyder 2010). De la linealidad de la respuesta del fitoplancton a la carga de 

nutrientes en BM, se deduce que la reactividad de la comunidad planctónica frente a cambios 
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ambientales es mayor que en CV, donde la reactividad de la comunidad se detuvo luego de alcanzarse 

un umbral. Una respuesta comparable, se observó con la tendencia general de la biomasa del 

plancton en CV (incluyendo las dos fracciones de tamaño del fitoplancton y el microzooplancton), 

mientras que en BM, no se observó una respuesta en la biomasa del plancton a la concentración de 

nutrientes. Por el contrario, la tendencia general de la biomasa del plancton estuvo asociada 

linealmente a la concentración del amonio. Esto resulta interesante porque sugiere que a diferencia 

del resto de los nutrientes, el amonio no responde al régimen de lluvias sino que está acoplado a la 

producción del plancton. Este acoplamiento sería el resultado de la excreción de amonio por parte del 

zooplancton, y podría representar un factor clave en la productividad del fitoplancton, principalmente 

cuando la concentración del resto de los nutrientes nitrogenados comienza a hacerse limitante (i.e. 

período post-bloom). Esta idea se ve reforzada por la falta de correlación entre la concentración de 

amonio y el resto de los nutrientes inorgánicos durante el período de este estudio en BM. Asimismo, 

Pettigrosso y Popovich (2009), encontraron que la excreción de nitrógeno por parte de los ciliados es 

particularmente importante en los meses de verano y primavera. Por el contrario, en CV, no se 

encontró relación entre la biomasa del plancton y la concentración de amonio. En este sitio, el 

efluente cloacal aporta grandes cantidades de amonio (IADO 2004), por lo que cabría esperar que la 

concentración de este nutriente esté modulada por la dinámica de descarga del mismo y no por la 

excreción por parte del zooplancton. Esto sugiere que en BM, la mayor parte del nitrógeno que 

sostiene a la productividad primaria es aportado por mecanismos intrínsecos de regeneración, 

mientras que en CV, la mayor parte del nitrógeno proviene de fuentes alóctonas. 
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Capítulo 3. 

 

Productividad primaria y consumo del 

microzooplancton 

 

3.1. Introducción 

 

El microzooplancton cumple un rol clave en la trama trófica microbiana ya que conecta a los 

productores primarios con los niveles tróficos superiores (Sherr y Sherr 2002, Calbet y Saiz 2005). 

La herbivoría del microzooplancton ha sido extensamente estudiada por medio de la técnica de la 

dilución (Landry y Hassett 1982). La mayoría de estos estudios concluyen que el microzooplancton 

es uno los principales consumidores del fitoplancton en una amplia variedad de ambientes (Calbet 

y Landry 2004). Asimismo, varios estudios han demostrado que el microzooplancton representa un 

componente clave en las redes tróficas estuariales (e.g. Gallegos 1989, McMannus y Ederington-

Cantrell 1992, Dagg 1995, Ruiz et al. 1998, Murrell et al. 2002, Juhl y Murrell 2005, Leising et al. 

2005). Una de las ventajas de la técnica de la dilución, es que permite el cálculo simultáneo de las 

tasas de crecimiento del fitoplancton (k) y de consumo del microzooplancton (g). Esta 

característica, resulta muy valiosa ya que permite evaluar el grado de acoplamiento entre el 

microzooplancton y los productores primarios a través de la relación g:k (Calbet y Landry 2004). La 

relación g:k depende en gran medida del rango de tamaño del fitoplancton (Chen y Liu 2010) y de 

la temperatura (Rose y Caron 2007). Además, el grado de acoplamiento determina la importancia 

relativa de la red trófica microbiana en un sistema, y por lo tanto, puede ayudar a comprender los 

mecanismos de transferencia de la biomasa primaria hacia los niveles tróficos superiores (Sherr y 

Sherr 1994, Landry et al. 1995, 1998). 

La recopilación realizada recientemente por Schmoker et al. (2013), señala que el acoplamiento 

entre la tasa de crecimiento del fitoplancton y la tasa de consumo del microzooplancton, depende 

de la capacidad del sistema de alcanzar el estado de equilibrio. En ambientes perturbados donde 

la comunidad planctónica está sujeta a una alta imprevisibilidad ambiental, se espera que el 
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acoplamiento sea menor (Schmoker et al. 2013). Aunque la alta tasa de crecimiento del 

microzooplancton le permite responder rápidamente a los cambios en la disponibilidad de 

alimento, la ocurrencia de eventos discretos de productividad disminuye el acoplamiento y por 

ende, la eficiencia con la que el microzooplancton controla la biomasa primaria (Strom 2002). 

Por otra parte, la eutrofización de ambientes costeros suele generar un aumento en la magnitud y 

frecuencia de los blooms fitoplanctónicos (Cloern 2001). En este escenario, el rol compensatorio 

de los consumidores determinará el grado de acumulación de biomasa fitoplanctónica. Al mismo 

tiempo, la tasa de consumo del microzooplancton puede ser modificada por el grado de 

eutrofización (Stoecker et al. 2008, Chen et al. 2009). Por ello, el consumo del microzooplancton 

en sistemas eutróficos puede afectar directamente la respuesta del fitoplancton a los cambios en 

la carga de nutrientes (Juhl y Murrell 2005). 

 

3.2. Objetivos 

 

 Conocer la composición específica y contribución relativa de los ítems tróficos en ambos 

sitios de muestreo. 

 Comparar e identificar los principales grupos de consumidores en ambos sitios de 

muestreo. 

 Estimar el crecimiento y la productividad del fitoplancton. 

 Calcular la tasa de herbivoría del microzooplancton y comparar el comportamiento trófico 

de los sitios evaluados. 

 

3.3. Hipótesis 

 

 La mayor disponibilidad de recursos en CV es contrarrestada por una menor calidad 

ambiental, por lo que la productividad del fitoplancton en este sitio será comparable a la de BM. 

 La menor calidad ambiental en CV, generará una menor capacidad de respuesta del 

microzooplancton y un menor acoplamiento con el fitoplancton, por lo que gran parte de la 

biomasa primaria producida en este sitio escapará el consumo en el ambiente pelágico.  
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3.4. Materiales y Métodos 

3.4.1.  La técnica de la dilución 

 

La técnica de la dilución (Landry y Hassett 1982) es el método más utilizado para estimar la 

herbivoría del microzooplancton (Burkill et al. 1993, Landry 1993). Dicha técnica se basa en la 

reducción de la tasa de encuentro entre el fitoplancton y sus depredadores, el microzooplancton, 

por medio de la dilución del agua de mar natural con agua de mar libre de partículas. Para ello, se 

prepara una serie de diluciones (D) con distinta proporción de agua de mar no filtrada, la cual es 

llevada a incubar durante un período de tiempo. La tasa de cambio de la concentración del 

fitoplancton durante el período de incubación en la serie de diluciones, es la tasa aparente de 

crecimiento (k0). La tasa aparente de crecimiento del fitoplancton (k0) muestra una relación lineal 

con la fracción de dilución, y puede calcularse según la siguiente ecuación: 

 

                                                                       
 

 
  

  

  
                                                                (1) 

 

donde P0 y Pt son las densidades del fitoplancton al inicio y finalización del experimento 

respectivamente (estimadas generalmente por medio de la concentración de clorofila a), g (d-1) es 

la tasa de disminución de la concentración algal debido al consumo del microzooplancton 

(pendiente de la recta), k (d-1) es la tasa de crecimiento del fitoplancton en ausencia de 

depredadores (intersección de la recta con el eje y) y t es el tiempo de incubación. 

Una vez obtenido el coeficiente de mortalidad del fitoplancton debido al consumo (g), se pueden 

calcular las tasas de filtración (µl depredador-1 h-1) e ingestión (presas depredador-1 h-1) del 

microzooplancton mediante las siguientes ecuaciones (Frost 1972, Conover y Huntley 1980): 

 

                                                                                     
 

 
                                                                              (2) 

                                                                                                                                                                   (3) 

 

donde Z y P son la concentración media de consumidores y presas durante el experimento 

respectivamente. Si se asume que la tasa de mortalidad del microzooplancton durante el período 

de incubación es cero, Z puede estimarse como la concentración inicial de consumidores. La 

concentración media de presas se calcula como: 
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                                                                   (4) 

 

donde P(0,D1) y P(t,D1) es la concentración de presas en el tratamiento no diluido (D1) al inicio y 

finalización del experimento respectivamente. La tasa de ingestión específica de C (IEC, µg C 

presas µg C depredador-1 h-1) se puede obtener mediante la siguiente ecuación: 

 

                                                                  
 

                       
                                                        (5) 

 

La técnica de la dilución posee ciertas restricciones ya que se basa en el cumplimiento de los 

siguientes supuestos: 1) la tasa de crecimiento específica del fitoplancton no es denso-

dependiente, es decir, que el crecimiento del fitoplancton no es una función del factor de dilución, 

2) la concentración de nutrientes y la disponibilidad de luz es igual en toda la serie de diluciones y 

no limitan el crecimiento del fitoplancton, 3) el consumo del fitoplancton es una función lineal de 

la abundancia de las presas, 4) la densidad de consumidores permanece constante durante el 

período de incubación y 5) el crecimiento del fitoplancton puede ser representado 

adecuadamente por la siguiente ecuación exponencial: 

 

                                                                                     
                                                                         (6) 

 

Para satisfacer los supuestos 1) y 2), muchos investigadores optan por agregar nutrientes en las 

botellas de incubación de manera que se encuentren en exceso y no lleguen a limitar el 

crecimiento del fitoplancton en los tratamientos poco diluidos. Esta práctica suele aplicarse 

especialmente en experimentos realizados en ambientes oligotróficos con bajas concentraciones 

de clorofila (Dolan et al. 2000). Sin embargo, la adición de nutrientes por sobre el nivel natural 

genera una estimulación de la tasa de crecimiento del fitoplancton, por lo cual, el valor obtenido 

experimentalmente podría no representar el valor real de k en la naturaleza (Landry 1993). 

Asimismo, es difícil establecer la concentración de nutrientes adecuada de manera de no limitar el 

crecimiento del fitoplancton ni llegar a inhibir la actividad de ciertos protistas (Calbet y Saiz 2013). 

Uno de los puntos más discutidos de esta técnica, es la dificultad de satisfacer el supuesto 3), dado 

que en condiciones naturales, la tasa de ingestión del microzooplancton puede exhibir una cinética 

de consumo no lineal (Gallegos 1989, Evans y Paranjape 1992, Moigis 2006). Algunos autores han 
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encontrado que cuando la concentración de presas es lo suficientemente baja, la tasa de filtración 

de los consumidores es cercana a cero (Frost 1975, Rublee y Gallegos 1989, Dolan et al. 2000, 

Dolan y McKeon 2005). Por otro lado, cuando la concentración de presas supera cierto valor 

crítico, el consumo del microzooplancton se satura y la tasa de ingestión alcanza un valor máximo 

y constante. Como resultado, la relación entre k0 y D muestra una tendencia no lineal y el cálculo 

de k y g no puede ser resuelto de la forma propuesta inicialmente por Landry y Hassett (1982). 

Para resolver esta limitación, Gallegos (1989) propuso una modificación de la técnica original; en 

los tratamientos más diluidos, la concentración de presas puede llegar a ser lo suficientemente 

baja, de modo que la relación entre k0 y D se comporta de forma lineal. Extrapolando esta sección 

de la recta al eje y, se puede hallar k según la siguiente ecuación: 

 

                                                                         
                   

         
                                                               (7) 

 

donde los subíndices (1) y (2) indican el primer y segundo tratamiento más diluido 

respectivamente. Esta metodología se conoce como el método de los 3 puntos, ya que el cálculo 

de k se basa en la extrapolación al eje y de la recta delimitada entre los dos tratamientos más 

diluidos. El valor de g se obtiene aplicando la ecuación (1) en esta sección lineal de la recta 

(Gallegos 1989). 

La ecuación (1), establece que el valor de g permanece constante en toda la serie de diluciones, sin 

embargo, este supuesto no se cumple cuando el consumo del microzooplancton está saturado, es 

decir, cuando la concentración de presas es lo suficientemente alta como para generar una 

disminución en la tasa de filtración del microzooplancton. En este caso, k deja de depender de D y 

por ende el modelo lineal resulta inadecuado. Para establecer la curva que mejor se ajuste a los 

datos, Moigis (2006) propuso subdividir el intervalo de diluciones en secciones de igual g. 

Asumiendo que no hay mortalidad de consumidores durante la incubación, la ecuación de 

crecimiento del fitoplancton en la sección lineal de la curva (tratamientos diluidos), cuando F es 

máxima, puede ser resuelta según: 

 

                                                                                  
                                                                      (8) 

 

donde P(t,D) es la concentración de fitoplancton a la finalización del experimento en la dilución D, 

P(0,D) es la concentración de fitoplancton al inicio del experimento en la dilución D (µg µl-1), F es la 
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tasa de filtración del microzooplancton (µl depredador-1 h-1) y Z(D) es la concentración del 

microzooplancton en la dilución D (depredador µl-1). 

La ecuación de crecimiento del fitoplancton en la sección de la curva donde F comienza a 

descender y k0 es independiente de D (tratamientos no diluidos), se resuelve según la siguiente 

ecuación: 

 

                                                                         
   

      

 
      )                                                  (9) 

 

Una vez que se establecieron los valores esperados según los modelos lineal y no lineal, se puede 

calcular el índice de error de cada uno con la finalidad de seleccionar el modelo con mejor ajuste. 

Para ello, Moigis (2006) propuso la siguiente ecuación: 

 

                                                                            
    

       

 
                                                                   (10) 

 

donde σ2
y´ es la varianza de k0 en el modelo no lineal, Y es el valor estimado de k0, Y´ es el valor 

esperado de k0 según el modelo no lineal obtenido con las ecuaciones 8 y 9 y N es el tamaño de la 

muestra. El valor de σ2
y´ es comparado con la varianza de Y en el modelo lineal. El índice más bajo 

indica un mejor ajuste y por lo tanto puede ser utilizado como criterio de selección entre modelos. 

Una manera adicional y definitiva de testear ambos modelos, es la comparación del coeficiente de 

correlación estimado mediante la siguiente ecuación: 

 

                                                                             
   

  
    

  

  
  

                                                                  (11) 

 

donde r2
xy es el coeficiente de correlación entre x (D) e y (k0) y σ2

y es la varianza de todos los 

valores estimados de k0, la cual se calcula como: 

 

                                                                             
                                                                           (12) 

 

donde DS(Y) es el desvío estándar de Y. 

Los modelos lineales pueden llegar a resultar significativos en casos en que los datos claramente 

se alejan de la linealidad. Por ende, la metodología propuesta por Moigis (2006), permite 
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identificar el modelo que mejor se ajusta a los valores obtenidos aún cuando el modelo lineal no 

sea rechazado. Asimismo, el punto de la curva donde k0 se vuelve independiente de la 

concentración de microzooplancton, representa el punto de saturación del consumo (Ds). En este 

punto, es posible estimar la concentración de fitoplancton a la cual el consumo se vuelve saturado 

(Ps), según la siguiente ecuación (Redden et al. 2002): 

 

                                                                             
              

            
                                                                  (13) 

 

El supuesto 4) es otro punto discutido de la técnica, ya que es posible que ocurra mortalidad de 

consumidores en los tratamientos más diluidos (principalmente de ciliados desnudos) o 

crecimiento en los no diluidos. De hecho, se ha encontrado que tanto en ambientes oligotróficos 

como eutróficos, los ciliados muestran altas tasas de mortalidad en los tratamientos más diluidos 

(Dolan et al. 2000, Dolan y McKeon 2005). Por ello, se recomienda estimar la tasa de mortalidad y 

crecimiento de consumidores durante el período de incubación para obtener los resultados más 

realistas posibles. 

 

3.4.2.  Diseño experimental 

 

Los experimentos de alimentación se llevaron a cabo en los sitios BM y CV (Fig. 1.1) en 14 

campañas realizadas entre 2008 y 2010 (Tabla 1 del Anexo). En octubre de 2010, los resultados de 

los experimentos realizados en BM no pudieron ser obtenidos por problemas en el análisis de la 

clorofila a. En cada campaña, se extrajeron ~20 l de agua del estrato superficial de cada sitio, la 

cual se pasó por una malla de 135 µm de poro mediante filtración reversa, realizando un sifoneo 

suave para separar los consumidores de mayor tamaño. Previamente, se obtuvo un stock 

equivalente de agua libre de partículas de cada sitio mediante filtrado con vacío suave a través de 

filtros GF/F de 0,7 µm. Estas dos soluciones fueron utilizadas para preparar las siguientes 

diluciones: 25%, 50%, 75% y 100% (donde 100% representa agua de mar sin filtrar). En la primera 

campaña (jul-08), se estableció un tratamiento adicional altamente diluido (0,05%) para establecer 

la posible ocurrencia de consumo saturado (Gallegos 1989). Una vez preparadas las diluciones, se 

procedió rápidamente a colocar de 3 a 5 réplicas de cada dilución en botellas transparentes de 1 l, 

las cuales fueron llenadas hasta el tope con cuidado de no dejar burbujas y selladas con parafilm. 

Cada recipiente fue previamente enjuagado con HCl al 1%. Las botellas se llevaron a incubar in situ 
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para mantener las condiciones de temperatura y fotoperíodo. Las mismas se colocaron en una 

bolsa de red que se mantuvo a flote mediante una boya y se fijó en el lugar de muestreo mediante 

un ancla. La incubación se realizó durante un período que osciló entre 18 y 24 horas. Una serie 

idéntica de botellas fue llevada al laboratorio para establecer las condiciones iniciales de clorofila 

a en cada tratamiento y para separar muestras para el recuento de fitoplancton y 

microzooplancton. La concentración de clorofila a inicial en el tratamiento no diluido, fue utilizada 

para calcular la concentración de clorofila a en el resto de la serie de diluciones mediante la 

siguiente ecuación: 

 

                                                                                                                                     (14) 

 

La concentración final de clorofila a fue estimada en todas las botellas. Dado que el objetivo 

principal de este estudio fue estimar el impacto del consumo del microzooplancton, se optó por 

no agregar nutrientes a las botellas experimentales para establecer de manera más precisa la tasa 

de crecimiento del fitoplancton en condiciones naturales. Además, la concentración de nutrientes 

en el Estuario de Bahía Blanca suelen encontrarse en exceso la mayor parte del año (Popovich et 

al. 2008, Guinder et al. 2013, Spetter et al. 2013), por lo que cabría esperar que durante los 

experimentos, no ocurriría limitación del crecimiento fitoplanctónico. 

 

3.4.3.  Análisis de datos y cálculo de las tasas de crecimiento y 

alimentación 

 

Una vez obtenidos los niveles de clorofila a al inicio y finalización del experimento, se calculó la 

tasa de crecimiento del fitoplancton (k) y de consumo del microzooplancton (g) de acuerdo a la 

ecuación 1. En los casos en que la regresión fue no significativa o la pendiente (g) fue positiva, la 

tasa de consumo se consideró igual a cero. Cuando se detectó un tipo de relación no lineal, se 

aplicó el método de los 3 puntos (Gallegos 1989) para el cálculo de k y g. En estos casos, k se 

calculó mediante la ecuación 7 y g, mediante la ecuación 1, considerando sólo la sección lineal de 

la curva. Asimismo, se calcularon los valores esperados del modelo no lineal mediante las 

ecuaciones 8 y 9, y se comparó el ajuste entre los modelos lineal y no lineal utilizando los índices 

de las ecuaciones 10 y 11 (Moigis 2006). En caso de seleccionarse el modelo no lineal, se calculó la 

concentración de fitoplancton a la cual el consumo del microzooplancton se satura (Ecuación 13, 
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Redden et al. 2002). En los casos en que las curvas de pendiente negativa mostraron un punto de 

inflexión, se asumió que el consumo del microzooplancton ocurrió luego de superarse cierto valor 

crítico en la concentración del alimento (umbral de consumo, Frost 1975). En estos casos, k y g 

fueron obtenidos utilizando sólo la sección lineal de la curva. El valor de correlación de la sección 

lineal de la recta y de la recta incluyendo todos los datos fue utilizado como criterio de selección 

entre modelos (Gifford 1988). 

Para calcular las tasas de filtración e ingestión (Ecuaciones 2 y 3), y teniendo en cuenta los 

resultados de los experimentos descritos en el capítulo 4 (Tabla 4.4), se asumió que la tasa de 

mortalidad del microzooplancton durante los experimentos fue igual a cero y se utilizó la 

concentración inicial del microzooplancton como la concentración media durante la incubación. 

La estimación de la productividad primaria (PP, µg C l-1 d-1) se realizó a través de la ecuación 

derivada de la técnica de la dilución sugerida por Moigis y Gocke (2003): 

 

                                                                     
 

   
  

                                                                      (15) 

 

Este cálculo requiere que la estimación de k y g sea realizada a partir de experimentos sin el 

agregado de nutrientes. El porcentaje de productividad primaria consumida por el 

microzooplancton, fue estimada como la relación g:k x 100 (Calbet y Landry 2004). Para disminuir 

el efecto de valores extremos, los datos fueron transformados por el arcotangente. Las diferencias 

entre sitios de las tasas de crecimiento y alimentación y la abundancia de consumidores, fueron 

analizadas mediante un Test t para muestras independientes (Sokal y Rohlf 1999). 

Para analizar la relación entre las tasas de crecimiento y alimentación con el tipo de presas y 

consumidor, se establecieron diferentes categorías dentro de cada grupo. (Las especies incluidas 

dentro de cada grupo se muestran en las Tabla 2 y 3 del Anexo.) El tipo de presas se separó en las 

siguientes categorías taxonómicas por tamaño y tipo de agregación: diatomeas solitarias mayores 

a 20 µm (DS>20), diatomeas formadoras de cadena mayores a 20 µm (DFC>20), diatomeas 

solitarias menores a 20 µm (DS<20), diatomeas formadoras de cadena menores a 20 µm (DFC<20), 

dinoflagelados (Di), cocolitofóridos (C), nanoflagelados mayores a 5 µm (NF>5) y nanoflagelados 

menores a 5 µm (NF<5). La mayoría de los dinoflagelados identificados durante este estudio, 

fueron solitarios y estuvieron incluidos en un rango de tamaño inferior a las 20 µm. El tipo de 

consumidor, se separó en categorías según su hábito trófico. Para simplificar la interpretación de 

los resultados, la mayoría de los tintínidos y ciliados desnudos fueron considerados como 
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herbívoros. Las especies Cyrtostrombidium longisomum, Lohmaniella oviformis y Strombidium 

capitatum se consideraron dentro de la categoría mixótrofos (López Morales 2013), mientras que 

los rotíferos y las larvas nauplii se consideraron como una categoría por separado (micrometazoos) 

ya que comprendieron una fracción de tamaño diferente a la del resto del microzooplancton, y sus 

hábitos tróficos no están claramente identificados. El tintínido Tintinnidium balechi, se consideró 

como una categoría separada ya que representó alrededor del 70% de la abundancia total del 

microzooplancton en ambos sitios y su habito trófico no ha sido establecido hasta el momento. 

Para explorar la relación entre los tipos de presas y consumidores con las condiciones ambientales, 

se obtuvo una matriz de correlaciones utilizando la prueba no paramétrica de Spearman. 

La relación entre las variables ambientales y la tasa de crecimiento del fitoplancton, se analizó 

mediante un análisis de regresión múltiple. Para ello, k fue definida como la variable dependiente 

y la temperatura, salinidad, oxígeno disuelto, pH, turbidez y la concentración de nutrientes 

inorgánicos fueron consideradas como las variables independientes. Mediante el método de 

selección forward stepwise, se identificaron las variables más importantes que contribuyeron a 

explicar la dinámica de k. Todas las variables independientes fueron previamente transformadas 

por el log(x+1) para homogeneizar su varianza. El método de selección forward, considera como 

primer paso todos los modelos con una variable. A continuación, se calcula el valor F de adición de 

cada variable, y se elige el mayor. Éste, corresponde a la variable que más efecto produce al ser 

incorporada a la anterior. Este proceso se repite hasta que la incorporación de cualquiera de las 

variables, no produce un aumento significativo en la explicación del modelo. 

El mismo análisis fue realizado para identificar las variables asociadas a la dinámica de la 

productividad primaria y del consumo del microzooplancton. En el caso de la productividad 

primaria, el modelo de regresión múltiple no fue significativo, por lo tanto se identificaron las 

variables predictoras mediante análisis individuales de regresión lineal. Las variables seleccionadas 

como variables independientes fueron la temperatura, salinidad, oxígeno disuelto, pH, turbidez, 

concentración de nutrientes inorgánicos y el tipo de consumidor. Las variables identificadas como 

predictoras, fueron representadas en un gráfico de superficie, donde la variable dependiente fue 

la productividad primaria. Los datos fueron ajustados a un plano 3D mediante la técnica distance 

weighted least square. En el caso del consumo del microzooplancton, se utilizó el análisis de 

regresión múltiple y la variable dependiente fue el arcotangente de la relación g:k, mientras que la 

temperatura, salinidad, oxígeno disuelto, pH, turbidez, tipo de presas y tipo de consumidor fueron 

las variables independientes. Estos análisis fueron realizados utilizando el software Statistica 7.  
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3.5. Resultados 

3.5.1.  Composición de las presas y los consumidores durante los 

experimentos de alimentación 

 

La abundancia de las diferentes categorías de presas presentes en los sitios BM y CV durante el 

período de estudio, se muestra en la Tabla 3.1. Las especies correspondientes a cada categoría se 

muestran en la Tabla 2 del Anexo. Todas las categorías fueron más abundantes en CV, a excepción 

de las DS>20 que fueron más importantes en BM. En particular, el nanofitoplancton fue 

significativamente más abundante en CV que en BM (Figura 2.9D). En ambos sitios, las presas 

predominantes fueron los NF<5 (BM=150 ± 187, CV=189 ± 158 cél l-1 x 103). En BM, las DS>20 y las 

DS<20, también fueron numéricamente importantes (69 ± 57 y 75 ± 116 cél l-1 x 103 

respectivamente). En CV, el segundo y tercer grupo más abundante fueron las DS<20 (130 ± 226 

cél l-1 x 103) y los NF>5 (71± 65 cél l-1 x 103) respectivamente. En BM, la abundancia de los NF>5 

estuvo positivamente correlacionada con la abundancia de T. balechi (coeficiente de correlación 

de Spearman=0,58, p<0,05). En CV las DS<20 se correlacionaron positivamente con la abundancia 

de los ciliados herbívoros (coeficiente de correlación de Spearman=0,58, p<0,05). 

La abundancia de las diferentes categorías de consumidores presentes en los sitios BM y CV 

durante el período de estudio, se muestra en la Tabla 3.2. Las especies incluidas en cada categoría 

se muestran en la Tabla 3 del Anexo. Aunque la dinámica temporal del microzooplancton fue 

similar en ambos sitios, la concentración del mismo fue diferente (Figuras 2.10A y B). En BM, la 

concentración de T. balechi fue significativamente superior (BM: 5397 ± 7298 cél l-1, CV: 2783 ± 

4111 cél l-1; t=2,15, gl=26, p=0,004), mientras que la concentración de ciliados mixótrofos fue 

significativamente superior en CV (BM: 165 ± 160 cél l-1, CV: 437 ± 541 cél l-1; t=2,00, gl=26, 

p=0,05). No se encontraron diferencias significativas en la concentración de ciliados herbívoros 

(BM: 1335 ± 1462 cél l-1, CV: 1139 ± 1145 cél l-1) y micrometazoos (BM: 43 ± 80 cél l-1, CV: 27 ± 56 

cél l-1) entre los sitios. En BM, la concentración de ciliados mixótrofos estuvo correlacionada 

negativamente con la productividad primaria (coeficiente de correlación de Spearman=-0,55, 

p<0,05), mientras que en CV, la concentración de ciliados mixótrofos no mostró relación con 

ninguna de las variables ambientales analizadas en CV. 
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Tabla 3.1. Valor medio (cél l
-1

 x 10
3
) y desvío estándar (DS) de la abundancia de presas al inicio de los 

experimentos de alimentación realizados en los sitios BM y CV. Las presas fueron separadas en las siguientes 

categorías: diatomeas solitarias mayores a 20 µm (DS>20), diatomeas formadoras de cadenas mayores a 20 

µm (DFC>20), diatomeas solitarias menores a 20 µm (DS<20), diatomeas formadoras de cadenas menores a 

20 µm (DFC<20), dinoflagelados (Di), nanoflagelados mayores a 5 µm (NF>5), nanoflagelados menores a 5 

µm (NF<5) y cocolitofóridos (C). 

Si
ti

o
 

Fecha 
Microfitoplancton  Nanofitoplancton 
DS>20 DFC>20  DS<20 DFC<20 Di NF>5 NF<5 C 

media DS media DS  media DS media DS media DS media DS media DS media DS 

B
M

 

15-07-08 7 6 0 0  4 3 7 10 0 0 12 13 21 30 0 0 

11-12-08 119 63 5 1  109 103 0 0 1 1 17 24 32 45 0 0 

16-02-09 59 15 0 0  467 560 21 8 0 0 140 198 12 17 0 0 

27-07-09 197 30 9 8  50 1 2 0 0 0 40 43 245 347 1 1 

10-08-09 129 14 0 0  80 20 2 2 0 0 74 94 12 17 0 0 

21-10-09 8 5 3 1  29 28 1 1 1 1 1 1 0 0 1 1 

02-11-09 95 35 0 0  57 2 0 0 0 0 6 8 152 215 0 0 

11-03-10 69 30 0 0  33 16 144 193 1 1 17 9 164 231 0 0 

16-03-10 25 14 1 1  35 20 70 99 0 0 63 76 70 99 0 0 

26-05-10 25 3 0 0  33 1 0 0 0 0 2 0 568 69 0 0 

27-07-10 23 13 2 2  11 13 0 0 3 4 5 5 1 2 0 0 

10-08-10 127 15 32 1  81 74 15 19 3 0 51 72 14 20 0 0 

21-10-10 59 0 2 3  41 8 2 0 0 0 73 95 444 628 0 0 

02-11-10 25 21 0 0  21 15 7 3 9 12 6 7 363 512 0 0 

 
     

 
            

C
V

 

15-07-08 93 23 0 0  9 6 21 10 0 0 42 0 119 30 0 0 

11-12-08 45 21 0 0  642 518 7 10 0 0 77 50 84 20 0 0 

16-02-09 44 9 0 0  677 106 0 0 0 0 82 17 82 17 0 0 

27-07-09 256 45 11 15  29 9 0 0 1 1 108 145 327 463 2 2 

10-08-09 55 16 27 24  20 1 0 0 0 0 42 0 77 69 0 0 

21-10-09 19 4 0 0  74 50 0 0 0 0 14 20 7 10 0 0 

02-11-09 21 7 0 0  65 23 1 1 0 0 96 3 222 17 0 0 

11-03-10 20 7 0 0  113 7 164 67 0 0 245 116 47 33 0 0 

16-03-10 15 4 0 0  38 21 117 66 0 0 138 36 206 26 0 0 

26-05-10 17 7 0 0  30 10 0 0 35 50 7 8 568 367 0 0 

27-07-10 48 8 4 6  48 24 0 0 1 2 30 38 147 149 2 3 

10-08-10 65 14 12 5  6 6 0 0 0 1 94 34 147 50 0 0 

21-10-10 10 6 0 0  12 8 1 0 0 0 22 29 168 60 0 0 

02-11-10 36 12 0 0  61 5 0 0 3 1 2 2 444 132 0 0 
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Tabla 3.2. Valor medio (cél l
-1

) y desvío estándar (DS) de la abundancia de consumidores al inicio de los experimentos de alimentación realizados en los sitios BM 

y CV. Los consumidores fueron separados en grupos según su hábito trófico. T. balechi fue el consumidor más abundante durante la mayor parte del año en 

ambos sitios y por ende se muestra como una categoría por separado. 

 

Fecha 

BM  CV 

T. balechi Herbívoros Mixótrofos Micrometazoos  T. balechi Herbívoros Mixótrofos Micrometazoos 

media DS media DS media DS media DS  media DS media DS media DS media DS 

15-07-08 1760 509 640 170 40 56.6 0 0.0  100 0 775 177 150 141.4 0 0.0 

11-12-08 5150 919 2100 283 400 141.4 50 70.7  4383 4125 1075 389 75 106.1 0 0.0 

16-02-09 6500 283 1300 424 400 0.0 300 0.0  5550 71 2150 636 600 424.3 150 70.7 

27-07-09 2250 191 575 50 0 0.0 50 57.7  933 153 800 100 167 115.5 33 57.7 

10-08-09 29200 4176 700 0 0 0.0 33 57.7  4137 955 667 61 0 0.0 0 0.0 

21-10-09 2200 1572 727 310 333 305.5 93 11.5  267 115 880 208 1533 289.4 13 23.1 

02-11-09 2733 603 1300 300 0 0.0 67 57.7  200 100 1333 153 367 230.9 167 208.2 

11-03-10 2967 115 1700 1323 267 305.5 0 0.0  3533 551 667 58 433 152.8 0 0.0 

16-03-10 9250 354 1100 707 200 282.8 0 0.0  15467 2043 1433 252 200 173.2 0 0.0 

26-05-10 683 189 817 535 333 416.3 0 0.0  367 126 250 0 533 160.7 0 0.0 

27-07-10 6360 621 440 346 0 0.0 13 23.1  2760 139 320 106 67 46.2 0 0.0 

10-08-10 1649 510 476 348 0 0.0 0 0.0  427 129 280 40 27 46.2 13 23.1 

21-10-10 4500 1559 687 280 133 115.5 0 0.0  365 125 618 271 230 196.5 0 0.0 

02-11-10 353 301 6127 2816 200 264.6 0 0.0  467 58 4700 1308 1733 896.3 0 0.0 
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3.5.2.  Crecimiento y productividad del fitoplancton 

 

Según la relación inicial entre los nutrientes inorgánicos y el C de origen fitoplanctónico, la 

concentración de nutrientes no llegó a limitar el crecimiento de los productores primarios durante 

la mayor parte de los experimentos (Tabla 3.3). No obstante, en los experimentos realizados en 

noviembre de 2009 y agosto de 2010, el nitrógeno alcanzó concentraciones que según la relación 

de Redfield et al. (1965), podrían haber limitado en crecimiento del fitoplancton (Tabla 3.3). 

 

Tabla 3.3. Relación entre la concentración de N, P y Si y la concentración de C de origen fitoplanctónico al 

inicio de los experimentos de alimentación realizados en los sitios BM y CV. Los valores en negrita indican 

valores mayores a la relación de Redfield. La concentración de nitrógeno se calculó como la suma de las 

concentraciones de nitrito, nitrato y amonio. 

Fecha 
BM  CV 

C:N C:P C:Si  C:N C:P C:Si 

15-07-08 2 3 0  1 6 1 

11-12-08 6 32 1  2 21 1 

16-02-09 4 39 1  1 31 1 

27-07-09 3 65 2  1 35 3 

10-08-09 2 53 2  0 7 1 

21-10-09 5 11 0  0 2 0 

02-11-09 21 30 1  0 10 0 

11-03-10 1 12 0  0 3 0 

16-03-10 1 6 0  0 3 0 

26-05-10 1 6 0  0 4 0 

27-07-10 2 5 0  1 9 0 

10-08-10 8 41 2  0 1 0 

21-10-10 5 13 1  0 0 0 

02-11-10 1 8 0  1 14 1 

 

La tasa de crecimiento del fitoplancton y la productividad primara durante el período de estudio 

en los sitios BM y CV se muestra en la Tabla 3.4. La tasa media de crecimiento del fitoplancton 

durante el período de estudio en BM fue de 0,76 ± 0,66 d-1, mientras que en CV fue de 1,11 ± 1,13 

d-1. La productividad primaria media en BM fue de 15,44 ± 16,53 µg C l-1d-1, mientras que en CV fue 

de 20,46 ± 24,22 µg C l-1d-1. No se encontraron diferencias significativas en el valor de la tasa de 

crecimiento del fitoplancton y la productividad primaria entre los sitios ni entre las estaciones 

climáticas. 
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Tabla 3.4. Índices de crecimiento y alimentación en los sitios BM y CV. k: tasa de crecimiento del fitoplancton 

(d
-1

), PP: productividad primaria (µg C l
-1

d
-1

), g: tasa de consumo del microzooplancton (d
-1

), F: tasa de 

filtración del microzooplancton (µl ind
-1

 h
-1

), I: tasa de ingestión del microzooplancton (presas depred
-1

 h
-1

), 

IEC: tasa de ingestión especifica de carbono (µg C presas µg C consumidor
-1

 d
-1

), Arcotan (g:k): relación 

transformada entre g y k que representa el impacto del consumo del microzooplancton sobre la 

productividad primaria diaria (adimensional). Además se indica el coeficiente de determinación (R
2
) y los 

valores de p de la regresión lineal. Los asteriscos indican las fechas en las que se registró consumo saturado 

en los experimentos de alimentación. 

Si
ti

o
 

Fecha R2 p k PP g F I IEC 
Arcotan 

(g:k) 

B
M

 

15-07-08* 0.825 0.001 1.972 2.613 4.316 73.76 3.871 0.175 1.142 

11-12-08 0.441 0.001 0.476 14.20 1.433 7.752 2.532 0.087 1.250 

16-02-09 0.702 0.000 1.221 40.99 1.886 9.247 6.624 0.203 0.996 

27-07-09 0.009 0.693 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 

10-08-09 0.137 0.118 0.023 1.092 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 

21-10-09 0.742 0.000 0.511 3.821 0.704 8.750 0.401 0.052 0.944 

02-11-09 0.103 0.180 0.284 9.653 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 

11-03-10 0.542 0.000 1.550 51.84 0.894 7.547 3.244 0.301 0.523 

16-03-10 0.497 0.003 1.606 27.47 1.205 4.760 1.264 0.061 0.644 

26-05-10 0.697 0.000 1.204 19.56 1.161 26.38 16.567 0.899 0.767 

27-07-10 0.001 0.922 0.186 1.695 0.017 0.103 0.005 0.000 0.090 

10-08-10 0.561 0.005 0.497 23.07 0.442 8.668 2.829 0.690 0.727 

02-11-10 0.067 0.270 0.301 4.751 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 

                     

  15-07-08* 0.807 0.006 2.364 24.39 5.204 211.551 60.171 13.00 1.144 

C
V

 

11-12-08 0.006 0.761 0.288 13.34 0.099 0.744 0.642 0.042 0.330 

16-02-09 0.233 0.042 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 

27-07-09 0.340 0.007 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 

10-08-09 0.397 0.009 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 

21-10-09 0.825 0.000 1.528 21.20 1.488 23.02 2.690 0.383 0.772 

02-11-09 0.206 0.078 0.598 9.538 0.938 18.91 7.693 0.354 1.003 

11-03-10* 0.900 0.000 1.750 45.94 2.857 25.69 15.14 1.301 1.021 

16-03-10 0.010 0.707 0.207 3.627 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 

26-05-10* 0.805 0.039 2.119 18.35 3.619 120.6 79.26 13.21 1.041 

27-07-10 0.036 0.479 0.356 8.094 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 

10-08-10 0.879 0.000 3.829 85.31 3.785 211.2 68.71 13.75 0.780 

21-10-10 0.687 0.000 1.380 8.781 0.978 33.61 7.173 0.534 0.617 

02-11-10 0.218 0.038 1.160 47.86 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 
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El máximo valor de productividad primaria en BM, se registró en marzo de 2010, luego del pulso 

de nutrientes ocurrido como consecuencia del pico de lluvias. En cambio en CV, la máxima 

productividad se registró en agosto de 2010 (Tabla 3.4). Las variables que más contribuyeron a la 

predicción de la productividad primaria según el análisis de regresión lineal, se muestran en la 

Figura 3.1. En BM, el amonio (R2=0,77, p=0,000) y el silicato (R2=0,55, p=0,003) fueron las 

principales variables que explicaron la variabilidad de la productividad primaria. En cambio, en CV, 

las principales variables predictoras fueron la turbidez (R2=0,45, p=0,008) y la salinidad (R2=0,32, 

p=0,044). Todas las variables mostraron una asociación positiva con la productividad primaria, a 

excepción de la salinidad que mostró una relación negativa. 

 

 

Figura 3.1. Gráfico de superficie mostrando la relación entre las principales variables que explican la 

dinámica de la productividad primaria (PP, µg C l
-1

d
-1

) en los sitios BM (A) y CV (B). En BM, el amonio (µM) y 

el silicato (µM) fueron las variables que explicaron la mayor parte de dinámica de la PP (R
2
=0,77 y R

2
=0,55 

respectivamente). En CV, las variables predictoras fueron la turbidez (NTU) y la salinidad (R
2
=0,45 y R

2
=0,32 

respectivamente). La escala de colores indica la magnitud de la productividad primaria.  

 

La dinámica de la tasa de crecimiento del fitoplancton, pudo ser predicha por variables 

ambientales según el análisis de regresión múltiple (Tabla 3.5). En el sitio BM, las variables 

incorporadas al modelo fueron el pH, el fosfato y la concentración de oxígeno disuelto. Tanto la 

concentración de fosfato como la del oxígeno disuelto, mostraron una asociación positiva con la 

tasa de crecimiento, mientras que el pH, mostró una relación negativa. En el sitio CV, las variables 

incorporadas fueron la salinidad, el pH y el fosfato (Tabla 3.5.). En este sitio, el pH, al igual que la 

A B 
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concentración de fosfato, mostró una relación positiva con la tasa de crecimiento del fitoplancton, 

mientras que la salinidad, mostró una relación negativa. 

 

Tabla 3.5. Análisis de regresión múltiple de la tasa de crecimiento del fitoplancton (variable dependiente) en 

función de las variables ambientales en los sitios BM y CV. β: coeficiente estandarizado de cada variable 

independiente (indica la contribución relativa de cada variable a la explicación del modelo), B: pendiente 

parcial de cada variable independiente. B0: valor de la variable dependiente (k) cuando el resto de las 

variables es igual a cero. R
2

ajust: valor del coeficiente de determinación corregido por el número de variables 

incorporadas al modelo. También se indica el error estándar (ES) de los coeficientes y el nivel de significancia 

parcial de cada variable (p parcial) y del modelo (p). 

  β ES(β) B ES(B) 
p  

parcial 
B0 

Modelo 

  
R2

ajust p 

B
M

 pH -0.872 0.241 -38.159 10.555 0.006 30.562 0.589 0.011 

Fosfato 0.766 0.241 4.268 1.344 0.011  
  

Oxígeno disuelto 0.471 0.281 6.099 3.640 0.128  
  

       
 

  

C
V

 

Salinidad -0.608 0.172 -8.203 2.323 0.005 -5.480 0.629 0.005 

pH 0.445 0.192 19.076 8.216 0.043  
  

Fosfato 0.299 0.190 0.677 0.430 0.146  
  

 

 

3.5.3.  Consumo del microzooplancton 

 

Las tasas de alimentación del microzooplancton se muestran en la Tabla 3.4. La tasa de consumo 

media en BM fue de 0,93 ± 1,20 d-1, mientras que en CV fue de 1,35 ± 1,77 d-1. No se encontraron 

diferencias significativas en el valor de las tasas de alimentación del microzooplancton entre los 

sitios ni entre estaciones climáticas. El porcentaje de la productividad primaria consumida por el 

microzooplancton fue del 87,6% en BM y de 72,3% en CV. Los gráficos de dilución se muestran en 

las Figuras 3.3 (BM) y 3.4 (CV). En 5 de los 13 experimentos realizados en BM, la tasa de 

disminución de k0 en función de D no fue significativamente diferente de cero, por lo cual se 

consideró que la tasa de consumo, filtración e ingestión del microzooplancton fue igual a cero. En 

un experimento (jul-08) se detectó consumo saturado, y los datos se ajustaron mejor a un modelo 

no lineal (Tabla 3.6). La concentración de saturación de clorofila a en los experimentos que 

mostraron consumo saturado se muestran en la Figura 3.4. En el resto de los experimentos, no se 

detectaron desviaciones de la linealidad.  
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Figura 3.2. Tasa aparente de crecimiento (k0) vs. el factor de dilución (D) durante el período 2008-2010 en el 

sitio BM. La fecha de realización de los experimento se indica en la esquina superior derecha de cada gráfico. 

Las rectas de ajuste punteadas, representan pendientes no significativas en las que se asumió g=0. Se 

detectó consumo saturado el 15-07-08 y por lo tanto los datos se ajustaron a un modelo no lineal utilizando 

la metodología de los 3 puntos (Gallegos 1989).  
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Figura 3.3. Tasa aparente de crecimiento (k0) vs. el factor de dilución (D) durante el período 2008-2010 en el 

sitio CV. La fecha de realización de los experimento se indica en la esquina superior derecha de cada gráfico. 

Las rectas de ajuste punteadas, representan pendientes no significativas en las que se asumió g=0. Se 

detectó consumo saturado el 15-07-08, 11-03-10 y 26-05-10, y por lo tanto los datos se ajustaron a un 

modelo no lineal utilizando la metodología de los 3 puntos (Gallegos 1989). 
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Tabla 3.6. Valor del índice de error (σ
2

y´) y el coeficiente de correlación al cuadrado (r
2

xy) de los modelos lineal 

(L) y no lineal (NL) en los experimentos en los que se detectó consumo saturado. También se indica la 

fracción de dilución (DS) y la concentración de clorofila a (PS, µg l
-1

) a la cual el consumo se volvió saturado. 

Sitio, fecha DS PS σ2
y´(L) σ2

y´(NL) r2
xy(L) r2

xy(NL) 

BM, 15-07-08 0.5 1.559 0.424 0.061 0.677 0.995 

CV, 15-07-08 0.5 1.978 0.381 0.054 0.494 0.982 

CV, 11-03-10 0.75 3.456 0.722 0.026 0.024 0.992 

CV, 26-05-10 0.5 1.284 1.190 0.072 0.333 0.957 

 

 

En CV, 5 de los 14 gráficos de dilución mostraron pendientes no significativas, por lo cual se 

consideró que la tasa de consumo, filtración e ingestión del microzooplancton fue igual a cero. 

Asimismo, un total de 8 experimentos no pudieron ser explicados adecuadamente mediante un 

modelo lineal, y 3 de éstos (jul-08, mar-10 y may-10) se interpretaron mediante un modelo no 

lineal asumiendo consumo saturado (Tabla 3.6). Por último, en julio y agosto de 2009, se 

detectaron pendientes positivas, y por ende se consideró que las tasas de alimentación del 

microzooplancton fueron igual a cero. 
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Figura 3.4. Concentración de saturación de consumo (PS) en función de la concentración media de clorofila a 

durante los experimentos en los que se detectó consumo saturado. Los círculos rojos corresponden a los tres 

experimentos realizados en CV, y las fechas en que se realizó cada uno se indican adyacentes a los círculos. 

La línea roja indica la recta de regresión entre los puntos (p=0,000). La ecuación de la recta y el valor del 

coeficiente de determinación (R
2
) se indican en el gráfico. Los círculos azules corresponden al experimento 

realizado en BM durante julio de 2008. Tomando la misma ordenada al origen obtenida con la recta de 

regresión en CV, se calculó la recta de ajuste a los datos obtenidos en BM (línea azul punteada). 
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Un mayor número de variables ambientales contribuyeron a explicar la proporción de la 

productividad primaria consumida por el microzooplancton (estimada como el arcotangente de la 

relación g:k) durante el período estudiado (Tabla 3.7). En BM, las variables ambientales que fueron 

incorporadas al modelo fueron la concentración de oxígeno disuelto y la turbidez. Los tipos de 

consumidores incorporados fueron los ciliados herbívoros y mixótrofos, mientras que los tipos de 

presas fueron los NF>5, DFC<20 y DS>20. La concentración de oxígeno disuelto, de ciliados 

herbívoros y de NF>5, mostraron una relación positiva con la proporción de la productividad 

primaria consumida por el microzooplancton, mientras que la turbidez, la concentración de 

ciliadas mixótrofos, de DFC<20 y de DS>20 mostraron una relación negativa. 

 

 

Tabla 3.7. Análisis de regresión múltiple de la proporción de la productividad primaria consumida por el 

microzooplancton (variable dependiente) en función de las variables ambientales y bióticas en los sitios BM y 

CV. β: coeficiente estandarizado de cada variable independiente (indica la contribución relativa de cada 

variable a la explicación del modelo), B: pendiente parcial de cada variable independiente. B0: valor de la 

variable dependiente (Arcotan [g:k]) cuando el resto de las variables es igual a cero. R
2

ajust: valor del 

coeficiente de determinación corregido por el número de variables incorporadas al modelo. También se 

indica el error estándar (ES) de los coeficientes y el nivel de significancia parcial de cada variable (p parcial) y 

del modelo (p). 

  β ES (β) B ES(B) 
p 

parcial 
B0 

Modelo 

  
R2

ajust p 

B
M

 

Herbívoros 1.153 0.192 0.448 0.075 0.002 -1.676 0.819 0.015 

Mixótrofos -0.436 0.167 -0.661 0.253 0.048  
  

OD 0.554 0.153 5.120 1.414 0.015  
  

Turbidez -0.223 0.131 -0.417 0.244 0.149  
  

NF>5 0.503 0.229 0.369 0.168 0.080  
  

DFC<20 -0.322 0.186 -0.076 0.044 0.144  
  

DS>20 -0.303 0.212 -0.308 0.215 0.213  
  

 

      
 

  

C
V

 

Salinidad -0.837 0.100 -0.087 0.010 0.000 0.894 0.946 0.000 

DFC<20 0.128 0.157 0.027 0.034 0.446  
  

T. balechi -0.806 0.080 0.000 0.000 0.000  
  

NF>5 0.435 0.094 0.349 0.076 0.004  
  

Di -0.629 0.208 -0.170 0.056 0.023  
  

Turbidez 0.251 0.107 0.002 0.001 0.056  
  

NF<5 0.244 0.125 0.241 0.123 0.099  
  



68 
 

En CV, las variables ambientales incorporadas al modelo fueron la salinidad y la turbidez. T. balechi 

fue el único tipo de consumidor incorporado al modelo, mientras que los tipos de presas 

incorporados fueron las DFC<20, Di, NF>5 y NF<5. La turbidez y la concentración de DFC<20, NF>5 

y NF<5, mostraron una relación positiva con la proporción de la productividad primaria consumida 

por el microzooplancton, mientras que la salinidad, la concentración de T. balechi y de 

dinoflagelados, mostraron una relación negativa. La tasa de consumo del microzooplancton 

mostró una relación lineal y positiva con la tasa de crecimiento del fitoplancton en BM, mientras 

que en CV esta relación fue de tipo cuadrática (Figura 3.5). 
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Figura 3.5. Relación entre la tasa de crecimiento del fitoplancton (k) y la tasa de consumo del 

microzooplancton (g) en los sitios BM y CV. Las líneas sólidas corresponden al ajuste de los datos por el 

método de los mínimos cuadrados. La línea punteada indica la relación 1:1 entre las tasas. Por encima de la 

recta 1:1, g>k. 
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3.6. Discusión 

3.6.1.  Composición de la comunidad planctónica y productividad del 

fitoplancton 

 

La mayor parte del alimento ofrecido en ambos sitios, se encontró dentro del rango de tamaño 

óptimo para el consumo del microzooplancton (Kivi y Setälä 1995). No obstante, el 

nanofitoplancton fue significativamente más importante en CV. Asimismo, en BM las diatomeas de 

gran tamaño (>20 µm) representaron una parte importante de la oferta alimenticia. El rango de 

tamaño de este grupo, junto con sus características para evadir la depredación (e.g. paredes 

silíceas, presencia de espinas, secreción de mucus), indicaría que no representan un ítem trófico 

adecuado para el microzooplancton. Por ende, el alimento potencialmente adecuado para el 

consumo del microzooplancton sería considerablemente más abundante en CV. Sin embargo, la 

abundancia de consumidores fue menor en este sitio en comparación a BM. Además, aunque la 

concentración de NF fue significativamente mayor en CV, ninguna categoría de consumidor 

mostro asociación con este grupo. En cambio, la concentración de ciliados herbívoros se vio 

acoplada a la concentración de DS<20. Esto sugiere que el microzooplancton seleccionó 

activamente a las diatomeas solitarias en el rango de tamaño menor a las 20 µm, por sobre las 

preas más abundantes. Los ciliados, son capaces de reconocer la calidad nutritiva de sus presas, lo 

cual les permite depredar preferencialmente sobre éstas (Strom 2002). En BM la abundancia de T. 

balechi se asoció positivamente con la abundancia de NF>5. El hecho de que la abundancia de este 

tintínido haya sido menor en CV donde la abundancia de NF totales fue mayor, indicaría que en 

este sitio las condiciones ambientales resultan perjudiciales para la especie. Estudios específicos 

sobre la taxonomía y hábitos tróficos de los nanoflagelados, son necesarios para lograr un mejor 

entendimiento de los mecanismos de selección sobre este grupo. Asimismo, es esencial la 

utilización de técnicas específicas para el recuento del nanoplancton (e.g. epifluorescencia), ya que 

la técnica utilizada en esta sección de la tesis (técnica de Utermöhl), tiende a subestimar la 

abundancia de este grupo. 

A pesar de que la concentración de nutrientes y la abundancia del fitoplancton fue mayor en CV, la 

productividad primaria media en ambos sitios fue similar (~16 mg C m-3d-1). Considerando la 

relación entre el C de origen fitoplanctónico y los nutrientes propuesto por Redfield (1965), podría 

suponerse que la concentración de nutrientes no habría limitado el crecimiento del fitoplancton 
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en ninguno de los sitios estudiados. Si los nutrientes llegaran a ser limitantes, se esperaría que la 

tasa de crecimiento del fitoplancton descienda proporcionalmente con la concentración de 

células, es decir que k0 disminuya en los tratamientos no diluidos. Esto podría generar curvas con 

la apariencia de consumo saturado y por ende se estaría sobreestimando la tasa de consumo del 

microzooplancton (Calbet et al. 2011). Sin embargo, en los experimentos en los que el nitrógeno 

llegó a ser limitante para el fitoplancton (BM, nov-09 y ago-10) no se hallaron desviaciones de la 

linealidad. Más aún, la tasa de consumo en noviembre de 2009, cuando el relación C:N alcanzó el 

valor más alto de este estudio, fue igual a cero. La limitación de nitrógeno al inicio de los 

experimentos podría haber sido compensada por el aporte de amonio por parte del 

microzooplancton. Estudios previos sobre el consumo del mesozooplancton realizados en el 

Estuario de Bahía Blanca, confirman que durante un período de incubación de 24 h, existe una 

acumulación significativa de amonio (Dutto 2013). El microzooplancton podría ser responsable de 

una parte del amonio generado durante estos experimentos, ya que la tasa de excreción de 

nitrógeno de los ciliados aloricados durante los meses cálidos puede llegar hasta los 10,4 µM N l-1 

d-1 (Pettigrosso y Popovich 2009). Por ende, la regeneración de nitrógeno por parte del 

microzooplancton sería un factor que compensaría la mortalidad del fitoplancton por consumo 

especialmente en el período de decaimiento del bloom cuando la concentración de nutrientes 

comienza a descender (Popovich y Marcovecchio 2008) y la abundancia de consumidores es 

máxima. Asimismo, la regeneración de nutrientes por parte del microzooplancton podría ser un 

factor adicional que explique la alta correlación entre g y k durante este estudio. 

Por otro lado, la falta de correlación entre la productividad primaria y la concentración de 

nutrientes en CV, indica que en este sitio la regulación de tipo bottom-up es limitada. Esto se ve 

sustentado por el hecho de que luego del pulso de nutrientes registrado como consecuencia del 

pico de lluvias en primavera-verano de 2009-2010, la productividad primaria en este sitio no 

alcanzó el nivel más alto del período. En cambio, en el sitio BM, la productividad primaria estuvo 

explicada por la concentración de amonio y silicato, y alcanzó el nivel máximo en marzo de 2010, 

luego del pulso de nutrientes. En CV, la productividad primaria mostró una relación negativa con la 

salinidad y positiva con la turbidez. La relación con la salinidad, podría ser explicada por el efecto 

del caudal de descarga cloacal, el cual representa un cuarto del aporte total de agua dulce hacia el 

estuario. Cabe esperar que este volumen de efluente genere una dilución del agua de mar en el 

área adyacente al canal de descarga, provocando cambios abruptos de salinidad. Estas 

modificaciones en la salinidad del agua de mar, pueden modificar la dominancia de especies y la 
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utilización de nutrientes (Flöder et al. 2010), y por ende podrían provocar cambios en la 

productividad de la comunidad. Una relación negativa entre el crecimiento del fitoplancton y la 

salinidad, ha sido documentada en otros estuarios del hemisferio norte (McManus y Ederington-

Cantrell 1992, Ruiz et al. 1998). La relación con la turbidez resulta más difícil de interpretar, ya que 

estudios anteriores señalan que el desarrollo del bloom invernal en la zona interna del estuario 

ocurre cuando la concentración de material particulado en suspensión (y por ende la turbidez), 

son mínimos (Guinder et al. 2009). Sin embargo, se espera que la dinámica de descarga del 

efluente cloacal sea uno del los principales factores que regulen la turbidez en el sitio CV, y por lo 

tanto, la dinámica de esta variable sería marcadamente diferente a la del resto del estuario. 

El único nutriente que se asoció a la tasa de crecimiento del fitoplancton en ambos sitios, fue el 

fosfato. Aunque la concentración de todos los nutrientes en ambos sitios fue alta y en general no 

llegan a alcanzar valores limitante en el estuario (Popovich et al. 2008, Guinder 2011, Spetter et al. 

2013), la dependencia de la tasa de crecimiento fitoplanctónico con la concentración de fosfato 

indica que este nutriente jugaría un rol trascendental en el desencadenamiento del los eventos 

productivos anuales del fitoplancton. La tasa de crecimiento del fitoplancton en BM, también se 

asoció con la concentración de oxígeno. Estas variables se encuentran íntimamente relacionadas, 

ya que el aumento de la tasa de crecimiento genera un aumento proporcional en la concentración 

de oxígeno (Popovich et al. 2008). Resulta intrigante el efecto de pH sobre la tasa de crecimiento, 

ya que esta variable mostró una alta correlación con k en BM y CV, aunque con distinto signo 

según el sitio evaluado. Es probable que la causa de este comportamiento resida la composición 

química del agua de mar y en la capacidad buffer de cada sitio, lo cual necesita ser evaluado con 

mayor detalle en estudios futuros. 

 

3.6.2.  Control del microzooplancton sobre la productividad primaria 

 

El porcentaje de productividad primaria consumida por el microzooplancton durante este estudio, 

fue muy variable, y promedió el 87% en ambos sitios. Los resultados obtenidos son comparables a 

los encontrados en otros estuarios del mundo (Murrell et al. 2002, Calbet y Landry 2004, 

Schmoker et al. 2013), aunque superiores a los esperados según la revisión de Schmoker et al. 

(2013), quienes establecieron que el promedio de la productividad primaria consumida por el 

microzooplancton en estuarios es del 64%. 
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El análisis de regresión múltiple, mostró que la presión de pastoreo en BM está acoplada a la 

abundancia de ciliados herbívoros. Esta categoría de consumidores incluyó la mayor parte de las 

especies del microzooplancton analizado, y fue establecida con el objetivo de simplificar el 

análisis, aunque a priori no se conociera con certeza el hábito trófico de cada especie. Por ende, 

los resultados reafirman que la herbivoría representa una importante (aunque seguramente no la 

única) estrategia de alimentación del microzooplancton en el Estuario de Bahía Blanca. El tintínido 

T. balechi fue considerado como una categoría por separado ya que representa el organismo 

numéricamente más importante del microzooplancton del estuario y sus hábitos tróficos no han 

sido establecidos hasta el momento. Esta especie no mostró relación con la presión de pastoreo 

sobre la productividad primaria en BM. Más aún, en CV mostró una relación negativa. Esto sugiere 

que T. balechi es independiente del patrón de productividad primaria del estuario, y por lo tanto 

podría alimentarse de organismos aplastídicos. Aunque el volumen de la lórica de esta especie es 

relativamente grande (ancho=22 µm, largo=69 µm, volumen=16389 µm3), el tamaño celular ronda 

los 26 µm de largo (volumen=2940,5 µm3). Wirtz (2011), estableció que la relación escalar entre el 

tamaño corporal de los ciliados y el tamaño óptimo de presas es de 0,127. Teniendo en cuenta 

este coeficiente, el tamaño óptimo de presas de T. balechi estaría por debajo de las 2 µm. Por 

ende, es probable que uno de los principales ítems tróficos de esta especie sean las bacterias 

heterótrofas, las cuales representan una importante fuente de C en el Estuario de Bahía Blanca 

(Cabezalí y Burgos 1988, Capítulo 4). 

El impacto del consumo sobre la productividad primaria, también mostró una relación negativa 

con la concentración de ciliados mixótrofos en BM. Los organismos mixótrofos, pueden sostener 

altas tasas de crecimiento aún cuando la concentración de presas sea baja, ya que no sólo 

obtienen C de su alimento sino también vía fotosíntesis (Flynn y Mitra 2009). Por lo tanto, no 

suelen estar estrechamente ligados al patrón de productividad primaria. Más aún, pueden llegar a 

ser muy abundantes en condiciones de pre-bloom, cuando la concentración de presas y por ende 

la de los consumidores es baja (Hammer y Pitchford 2005). Esto último podría explicar la relación 

negativa entre el consumo y la abundancia de ciliados mixótrofos en BM. En CV, estos organismos 

representaron una parte importante de la comunidad microzooplanctónica (entre 2 y 56% de la 

abundancia total) y no mostraron relación con la biomasa fitoplanctónica ni con la productividad 

primaria. Las condiciones favorables que estimularon el desarrollo fitoplanctónico en este sitio (i.e. 

mayor concentración de nutrientes), así como la mayor disponibilidad de presas podrían ser los 

factores que determinaron la mayor abundancia de este grupo en CV. 
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El análisis de regresión múltiple también mostró una relación positiva entre la presión de pastoreo 

y la abundancia de los NF, lo cual indicaría que este grupo es presa preferencial del 

microzooplancton en el Estuario de Bahía Blanca. El microzooplancton ejercería una selección 

pasiva sobre este grupo ya que el mismo representó el ítem trófico más abundante en ambos 

sitios durante la mayor parte del período. 

La alta correlación entre la tasa de consumo y la tasa de crecimiento del fitoplancton, sugiere que 

el microzooplancton es capaz de responder de forma casi instantánea al aumento en la 

disponibilidad de nuevo alimento. Más aun, en BM, la tasa de consumo del microzooplancton 

superó la tasa de crecimiento diaria de los productores primarios luego de superarse valores 

relativamente bajos de k (~0,6 d-1). Este hecho señala que el microzooplancton representaría un 

factor clave en el control de la acumulación de biomasa fitoplanctónica. Sin embargo, el control 

del microzooplancton sobre la productividad primaria, parece acotarse a los meses cálidos ya que 

en los meses de invierno, se registraron las menores tasas de consumo. Esto podría explicarse en 

parte por la dependencia de los protistas heterótrofos de la temperatura (Rose y Caron 2007). De 

hecho, el crecimiento y la concentración del microzooplancton en el Estuario de Bahía Blanca 

suele estar positivamente correlacionada con la temperatura (Barría de Cao et al. 2005, 

Pettigrosso y Popovich 2009). Asimismo, la menor presión de pastoreo por parte del 

microzooplancton en los meses fríos, podría ser uno de los factores asociados a la magnitud de 

biomasa que alcanza el bloom de invierno-primavera tardía del fitoplancton en el Estuario de 

Bahía Blanca, el cual suele ser el evento productivo más importante del año (Gayoso 1999). 

Sherr y Sherr (2009), sugieren que en ambientes eutróficos, el microzooplancton no posee el 

potencial de prevenir el desarrollo del bloom fitoplanctónico. Los autores argumentan que la 

presión de pastoreo en condiciones de pre-bloom suele ser baja ya que la concentración de presas 

es un factor que limita el crecimiento de los consumidores. Por ende, durante la etapa inicial del 

bloom la alta tasa de crecimiento fitoplanctónico en respuesta a las condiciones ambientales 

favorables, junto con una leve presión de pastoreo, permiten el desarrollo del bloom. Los 

resultados obtenidos en este estudio, refuerzan la hipótesis de estos autores, ya que aunque la 

presión de pastoreo del microzooplancton parece ser alta, los blooms fitoplanctónicos son 

registrados periódicamente en el estuario (Gayoso 1999, Guinder et al. 2010, 2013). El principal rol 

del microzooplancton sería el de controlar la acumulación de biomasa, aunque no sería capaz por 

sí solo de prevenir la formación del bloom. 
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Según la Figura 3.4, la concentración de clorofila a a la cual el consumo del microzooplancton se 

satura, depende de la época del año. Asimismo, para una misma concentración natural de clorofila 

a, la concentración de saturación fue levemente mayor en CV que en BM. Más aún, la 

concentración de clorofila a la cual se satura el consumo en CV, se correspondería con un nivel 

más alto de C fitoplanctónico en comparación a BM, ya que la relación C:Cla en CV fue superior a 

la registrada en BM durante la mayor parte del estudio. Este fenómeno resulta contraintuitivo, ya 

que la comunidad del microzooplancton fue significativamente más abundante en BM, por lo que 

cabría esperar una mayor capacidad de consumo en este sitio. Los resultados señalan que aunque 

en CV existe una mayor proporción de presas potenciales, la proporción de presas reales es mucho 

menor en comparación a BM. Cabe mencionar que la técnica de tinción utilizada para el recuento 

de organismos al inicio de los experimentos (solución de Lugol al 10%), no permitió la 

diferenciación entre nanoflagelados autótrofos y heterótrofos, por lo cual la mayor relación C:Cla 

encontrada en CV podría deberse a una mayor contribución de organismos heterótrofos. 

La relación entre g y k en CV, mostró un patrón diferente al observado en BM. Mientras que en 

BM, la relación fue de tipo lineal, en CV, la tasa de consumo pareció no responder a la tasa de 

crecimiento del fitoplancton cuando ésta mostró valores relativamente bajos (k>1 d-1). Una vez 

superado cierto valor de k, g comenzó a responder de manera lineal. Este desacople puede 

deberse a que la abundancia de presas debe superar cierto umbral para activar el consumo del 

microzooplancton (Gifford 1988). El hecho de que este umbral haya sido identificado sólo en el 

sitio CV, indicaría una menor reactividad del microzooplancton en este sito. De hecho, las 

comunidades perturbadas suelen mostrar una menor resistencia cohesiva y un menor rango de 

respuesta ante factores ambientales (Snyder 2010). Esto concuerda con los resultados obtenidos 

en el Capítulo 2, en el que la comunidad planctónica presente en CV, mostró una respuesta no 

lineal a la concentración de nutrientes (Figura 2.15B). 

 

3.6.3.  Tipos de respuesta trófica del microzooplancton 

 

Algunos de los resultados obtenidos en los experimentos de alimentación realizados durante este 

estudio, mostraron un comportamiento no lineal. Las respuestas no lineales son frecuentemente 

registradas en ambientes productivos como los estuarios (Tabla 3.8). Cuando los resultados de los 

experimentos de dilución se alejan de la linealidad, con frecuencia son interpretados como 

consumo nulo, o son ajustadas a modelos lineales aún cuando los datos muestran otro tipo de 
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distribución. Sin embargo, las desviaciones de la linealidad pueden interpretarse como diferentes 

respuestas funcionales de la comunidad planctónica bajo estudio (Calbet y Saiz 2013). 

 

Tabla 3.8. Tipos de respuesta funcional del microzooplancton en experimentos de alimentación realizados en 

ambientes estuariales. En la mayor parte de estos estudios se detectaron respuestas de tipo lineal, sin 

embargo sólo se indica el tipo de desviación registrada en cada uno. Los estudios en los que no se detectaron 

desviaciones de la linealidad, se clasificaron como “lineal”. También se indica si los experimentos fueron 

realizados con agregado de nutrientes inorgánicos. 

Referencia Área 
Agregado de 

nutrientes 
Tipo de respuesta 

Ayukai y Miller (1998) Golfo Exmouth, Australia si consumo saturado 

Chen et al. (2009) Estuario Pearl River, China si consumo saturado 

Chen et al. (2009) Estuario Pearl River, China no consumo saturado 

Dagg (1995) Bahía Fourleague, Estados Unidos no consumo saturado 

Dolan et al. (2000) Estuario Rhode River, Estados Unidos si consumo saturado 

First et al. (2007) Río Nueces y Laguna Madre, Méjico no cascada trófica 

Froneman y McQuaid (1997) Estuario Kariega, Sudáfrica no lineal 

Gallegos (1989) Estuario Rhode River, Estados Unidos si consumo saturado 

Gifford (1988) Puerto Halifax, Canadá no umbral de consumo 

Juhl y Murrel (2005) Bahía Pensacola, Estados Unidos si lineal 

Juhl y Murrel (2005) Bahía Pensacola, Estados Unidos si 
pendiente positiva, los autores no 

aclaran el tipo de respuesta 

Lehrter et al. (1999) Bahía Mobile, Estados Unidos no consumo saturado 

Leising et al. (2005) Bahía Dabob, Estados Unidos no consumo saturado 

McManus y Ederington-Cantrell (1992) Bahía Chesapeake, Estados Unidos no consumo saturado 

Murrel et al. (2002) Bahía Pensacola, Estados Unidos si lineal 

Murrel y Hollibaugh (1998) Bahía San Francisco, Estados Unidos no lineal 

Putland e Iverson (2007) Bahía Apalachicola, Estados Unidos si 
no lineal, los autores no se refieren a 

consumo saturado 

Quinlan et al. (2009) 
Estuario Suwannee River, Estados 
Unidos 

si lineal 

Redden et al. (2002) Laguna Dee Why, Australia si consumo saturado 

Ruiz et al. (1998)  Estuario Mundaka, España no lineal 

Sautour et al. (2000) Estuario Gironde, Francia no lineal 

Strom y Strom (1996) Golfo de Méjico, Estados Unidos si 
no lineal, sin evidencia de consumo 

saturado 

Teixeira y Figueiras (2009) Ría de Vigo, España no cascada trófica 

Teixeira y Figueiras (2009) Ría de Vigo, España no consumo saturado 

York et al. (2011) Bahía San Francisco, Estados Unidos no consumo saturado 

York et al. (2011) Long Island Sound, Estados Unidos si consumo saturado 

Zhang et al. (2001) 
Mar oriental de China con influencia 
del Río Yangtze 

no 
pendiente positiva, los autores no 

aclaran el tipo de respuesta 

Zhang et al. (2001) 
Mar oriental de China con influencia 
del Río Yangtze 

no lineal 
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Las curvas en forma de “L” suelen ser el resultado de consumo saturado (Gallegos 1989, Moigis 

2006). Este tipo de respuesta ocurre como resultado de una modificación en la tasa de filtración 

del microzooplancton. En las respuestas de tipo lineal, el aumento de la concentración de 

alimento se traduce en un aumento proporcional en la tasa de filtración del microzooplancton. Sin 

embargo, cuando la disponibilidad de alimento supera cierto valor umbral, la capacidad de 

consumo de microzooplancton se satura (Frost 1972), y por lo tanto, la tasa de ingestión alcanza 

un valor máximo y constante. Dado que la tasa de filtración se define como F=I/P, a partir de este 

umbral, el aumento en la concentración del alimento se traduce en un descenso de la tasa de 

filtración. Este tipo de respuesta fue registrado en tres experimentos realizados en CV, y sólo en 

un experimento realizado en BM, a pesar de que en este sitio, la concentración de clorofila a fue 

significativamente más alta. Por ende, la concentración de clorofila a no sería el único factor capaz 

de generar la saturación del consumo del microzooplancton en el Estuario de Bahía Blanca. La 

composición específica del microzooplancton y el tamaño y contenido relativo de clorofila a de las 

presas serían factores adicionales que regulan el tipo de respuesta trófica de la comunidad 

planctónica. 

Otro tipo de respuesta registrada durante este estudio, fue la ausencia de correlación entre la tasa 

de consumo y la concentración de presas en los tratamientos diluidos (CV, agosto de 2010). Este 

comportamiento puede ocurrir cuando la concentración de presas está por debajo del umbral de 

consumo (Frost 1975, Gifford 1988, Rublee y Gallegos 1989). Una vez superado cierto umbral, el 

consumo del microzooplancton se activa y comienza a responder linealmente a la concentración 

del alimento. De hecho, durante este experimento se registró la menor concentración de clorofila 

a correspondiente a la fracción menor a 20 µm de todo el estudio (1,044 µg l-1). Asimismo, la 

concentración de presas (dominadas por NF<5) fue relativamente baja (325 cél l-1 x 103). Los 

experimentos realizados en CV durante octubre y noviembre de 2009 mostraron un 

comportamiento similar, sin embargo, la forma de la curva parece no adecuarse a la respuesta 

antes mencionada. Además, la composición de presas y consumidores durante estos experimentos 

fue marcadamente diferente a la registrada en agosto de 2010. En particular, durante estos 

experimentos, el microzooplancton estuvo dominado por ciliados desnudos y la concentración de 

presas fue baja. Es probable que la baja concentración de presas en los tratamientos diluidos, haya 

generado una alta tasa de mortalidad de ciliados desnudos por inanición (Dolan et al. 2000, Dolan 

y McKeon 2005). Aunque la tasa de cambio del microzooplancton no fue calculada en este estudio, 

el comportamiento de las curvas en estos experimentos junto con la dominancia de ciliados 
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desnudos y la baja concentración de presas podrían indicar un baja supervivencia de ciliados en los 

tratamientos diluidos. 

Las pendientes positivas son más difíciles de explicar ya que pueden ser el resultado de 

mecanismos complejos de regeneración de nutrientes, contaminación del agua filtrada utilizada 

para realizar las diluciones o efectos de cascadas tróficas dentro de las botellas (Calbet y Saiz 

2013). Este tipo de comportamiento fue detectado en CV durante julio y agosto de 2009, y podría 

ser el resultado de la mortalidad del microzooplancton en los tratamientos menos diluidos por 

depredación. La presencia de depredadores del microzooplancton, puede llegar a generar 

pendientes positivas, sobre todo en condiciones de consumo saturado (Calbet et al. 2008, Calbet 

et al. 2011, Calbet y Saiz 2013). Aunque la concentración de micrometazoos (los cuales podrían 

potencialmente alimentarse del microzooplancton) fue relativamente baja, resultó llamativa la 

presencia del dinoflagelado Gyrodinium fusus durante estos experimentos, el cual alcanzó la 

máxima concentración de todo el período (318 cél l-1). Aunque estudios anteriores han registrado 

la presencia de diatomeas en las vacuolas digestivas de esta especie (Barría de Cao y Piccolo 2008), 

es probable que la misma se alimente de protistas heterótrofos al igual que otras especies del 

mismo género (e.g. Uchida et al. 1997). Asimismo, es posible que durante estos experimentos, la 

concentración de presas haya llegado a saturar el consumo del microzooplancton ya que se 

registraron altas concentraciones de clorofila a (13,46 y 6,052 µg l-1 en julio y agosto de 2009 

respectivamente). Más aún, en julio de 2009 la concentración de NF<5 y de la diatomea 

Thalassiosira sp. alcanzó los máximos valores de todo el período. También se registró la 

concentración más alta de clorofila a. Altas concentraciones de ciliados mixótrofos en las botellas 

de incubación, también podría resultar en pendientes positivas, ya que se verían beneficiados en 

los tratamientos menos diluidos (Calbet et al. 2012). Sin embargo, durante julio y agosto de 2009, 

la concentración de mixótrofos fue relativamente baja (66 cél l-1), y por ello resulta improbable 

que fueran un factor ocasional del tipo de respuesta obtenida. 

Durante los experimentos realizados el 11 marzo de 2010 en CV, se detectó un tipo de respuesta 

adicional en el que la curva mostró forma de “V” (Elser y Frees 1995, Teixeira y Figueiras 2009). Al 

igual que en la respuesta de consumo saturado, este tipo de respuesta puede interpretarse como 

un cambio en la tasa de filtración del microzooplancton promovido por una alta concentración de 

presas. Sin embargo, el aumento de la tasa aparente de crecimiento del fitoplancton en el 

tratamiento no diluido, puede atribuirse a la selectividad activa y pasiva por parte de los 

consumidores. De hecho, Teixeira y Figueiras (2009) simularon un experimento de consumo 
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saturado en el cual la tasa de consumo de dos especies del microzooplancton difería según la 

presa ofrecida. En la primera simulación, se asumió preferencia del microzooplancton sobre la 

presa menos abundante (selectividad activa), mientras que en la segunda, se asumió preferencia 

sobre la presa más abundante (selectividad pasiva). En ambos casos, los autores obtuvieron una 

respuesta tipo “V”. Estos resultados señalan que la relación entre la concentración de presas y la 

concentración de consumidores no es el único factor que genera respuestas de consumo saturado, 

sino que el tipo de presas ofrecidas también juega un rol importante. Los mecanismos de 

selectividad activa y pasiva son quizás algunos de los factores más importantes que determinan el 

impacto del consumo del microzooplancton en la productividad primaria en el Estuario de Bahía 

Blanca. 

 

3.6.4.  Consideraciones metodológicas 

 

Los resultados obtenidos mediante la técnica de la dilución, representan información valiosa y 

novedosa sobre la dinámica trófica del microzooplancton en el Estuario de Bahía Blanca. Además, 

las desviaciones de la linealidad, más que una limitación de la técnica representan una fortaleza, 

ya que permitieron inferir respuestas tróficas de la comunidad bajo diferentes condiciones bióticas 

y ambientales. Sin embargo, para mejorar la interpretación de estas desviaciones es necesario 

monitorear la comunidad planctónica durante el período de incubación y en las diferentes 

diluciones (Dolan et al. 2000, First et al. 2007). El crecimiento y la mortalidad del 

microzooplancton durante el período de incubación, no fue considerado en este estudio, aunque 

son factores que pueden haber causado la falta de linealidad en la respuesta del crecimiento del 

fitoplancton (Gallegos 1989). Además, los supuestos que requiere esta técnica para establecer 

relaciones lineales, son difícilmente satisfechos en ambientes eutróficos (Landry et al. 1995). 

Al utilizar la técnica de la dilución, es preciso contemplar las posibles fuentes de error que podrían 

dificultar la estimación de las tasas de crecimiento y alimentación. Por ejemplo, las tasas de 

consumo estimadas durante este estudio, podrían estar sobreestimadas ya que el diseño 

metodológico utilizado, no contempla la mortalidad del microzooplancton por depredación. 

Estudios previos realizados en el Estuario de Bahía Blanca, demuestran que el microzooplancton 

forma parte preferencial de la dieta del mesozooplancton durante gran parte del año (Diodato y 

Hoffmeyer 2008, Dutto 2013). Por lo tanto, en condiciones naturales, la presión de pastoreo 

ejercida por el microzooplancton estaría sujeta a la tasa de mortalidad debida al consumo del 
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mesozooplancton. Más aún, la depredación entre organismos del microzooplancton puede llegar a 

contrarrestar la productividad diaria del mismo (Franzé y Modigh 2013). Del mismo modo, el 

crecimiento de consumidores de menor tamaño durante la incubación (i.e. nanoflagelados 

heterótrofos), puede generar distintos efectos en los componentes planctónicos analizados, lo 

cual no es considerado por esta técnica (Agis et al. 2007). 

Otro factor que puede generar una sobreestimación del consumo, es el agotamiento de nutrientes 

durante los experimentos, lo que generaría una causa extra de mortalidad fitoplanctónica 

(Gallegos 1989). Cabe mencionar que este fenómeno es más común en aguas oligotróficas con 

bajas concentraciones de clorofila (Dolan et al. 2000). 

Por otro lado, la validez de esta técnica depende en gran medida de la precisión del análisis de la 

clorofila a. En este estudio, la medición de clorofila a fue realizada mediante espectrofotometría. 

Esta técnica suele ser poco sensible y puede arrojar valores menos precisos que otras técnicas. 

Gutierrez Rodríguez et al. (2009), demostraron que la alta correlación entre g y k podría ser un 

artefacto de la técnica como resultado de un error en la medición de clorofila a y de un alto desvío 

estándar de los valores de g y k. Por ello, en futuros estudios es recomendable minimizar los 

errores de medición mediante la utilización de un mayor número de botellas de incubación y la 

aplicación de técnicas de estimación de clorofila más precisas (e.g. espectrofluorometría). 

A pesar de sus limitaciones, esta técnica sigue siendo uno de los métodos más utilizados para 

estimar el consumo del microzooplancton, ya que es relativamente sencilla y requiere de una leve 

manipulación de la comunidad, minimizando el estrés provocado a los organismos durante el 

experimento. Asimismo, Landry et al. (1995) recomiendan que para comprobar la validez de los 

resultados de esta técnica, es recomendable realizar experimentos simultáneos mediante técnicas 

complementarias, como por ejemplo la medición de la tasa de ingestión de partículas marcadas. 

La técnica proporciona una visión acotada de lo que ocurre en las redes tróficas microbianas, ya 

que sólo contempla la herbivoría del microzooplancton. Sin embargo, las presas seleccionadas por 

los protistas heterótrofos no se limitan al plancton autótrofo, sino que consumen una amplia 

gama de organismos desde bacterias hasta otros microorganismos heterótrofos (Sherr y Sherr 

2002). Por ello, la aplicación de técnicas complementarias brindará la información necesaria para 

validar los datos obtenidos mediante los experimentos de dilución, a la vez que aportará detalles 

sobre las interacciones dentro de la comunidad. 
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Capítulo 4. 

 

Interacciones tróficas dentro de la 

comunidad microbiana 

 

4.1. Introducción 

La configuración de las comunidades planctónicas define en gran medida si la materia orgánica 

proveniente de la zona fótica es remineralizada y retenida en aguas superficiales o exportada 

hacia el lecho marino (Wassmann 1998, Azam y Malfatti 2007). En ambientes oligotróficos, la 

comunidad planctónica suele estar dominada por bacterias heterótrofas, sin embargo, a medida 

que la concentración de nutrientes aumenta, la comunidad pasa a estar dominada por los 

productores primarios (Cho y Azam 1990, Gasol et al. 1997). El mecanismo por el cual ocurren 

estas modificaciones estructurales en áreas productivas, puede ser explicado por la disponibilidad 

de la materia orgánica disuelta (MOD) y por las interacciones tróficas que ocurren dentro de la 

comunidad microbiana. 

La MOD, representa la principal fuente de moléculas reducidas de C que sustenta el crecimiento 

de bacterias heterótrofas en los océanos (Benner et al. 1992). En estuarios y otros ambientes 

eutróficos, la labilidad de la MOD y por ende la eficiencia del crecimiento bacteriano, suele ser 

mayor que en ambientes oligotróficos (Søndergaard y Middelboe 1995, del Giorgio y Cole 1998). 

La exudación del fitoplancton (Wiebe y Smith 1977), el consumo y excreción de depredadores 

(Nagata 2000) y la lisis viral (Noble et al. 1999) aportan la mayor parte de la MOD en ambientes 

marinos, aunque en ambientes costeros, el aporte alóctono desde el continente también puede 

ser importante (Cauwet 2002). En ambientes con diferentes concentraciones naturales de 

nutrientes inorgánicos, el aporte de C suele estimular el crecimiento bacteriano (e.g. Carlson y 

Ducklow 1996, Kirchman y Rich 1997, Church et al. 2000), lo que sugiere que el C representa uno 

de los principales factores limitantes de las bacterias heterótrofas en los océanos. La naturaleza y 

disponibilidad del recurso limitante establece el potencial de producción de su consumidor 

específico (de Baar 1994), por ello, la estequiometria del carbono y los nutrientes inorgánicos de 
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modificaciones en la concentración del nutriente limitante (N), bacterias (B), fitoplancton (F) y depredadores 

orgánico disuelto (COD) de acuerdo al gradiente trófico. 
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Aunque las bacterias cuentan con varios mecanismos para evitar la depredación (Matz y Kjelleberg 

2005, Diaz et al. 2013), en general cuentan con menos recursos que el fitoplancton ya que dedican 

gran parte de su energía a maximizar la eficiencia de consumo de los recursos. En cambio, el 

fitoplancton cuenta con varias estrategias para escapar de los depredadores, como la formación 

de cadenas, la presencia de espinas y secreción de mucus y sustancias químicas repelentes 

(Juttner 2001, Tillmann 2004, Winter et al. 2010). En consecuencia, la presión de pastoreo suele 

ser superior sobre las bacterias que sobre el fitoplancton. A su vez, el aumento de biomasa 

fitoplanctónica genera una mayor tasa de utilización de nutrientes inorgánicos y las bacterias 

deben competir con el fitoplancton por la utilización de los mismos. Como resultado, disminuye el 

acoplamiento bacterias-fitoplancton, disminuye la tasa de crecimiento bacteriana y ocurre una 

acumulación neta de COD (Thingstad et al. 1997). De hecho, varios estudios han documentado que 

en ambientes productivos, las bacterias heterótrofas consumen un menor porcentaje del C 

generado por los productores primarios (del Giorgio et al. 1997). 

Asimismo, la presencia de otros de depredadores no específicos de bacterias (no contemplados 

por el modelo de la Figura 4.1) puede afectar el acoplamiento entre bacterias y fitoplancton ya sea 

directamente, mediante el pastoreo sobre bacterias, o indirectamente mediante el pastoreo sobre 

el fitoplancton productor de MOD (e.g. Vaqué et al. 2004, Duarte et al. 2005). 
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4.2. Objetivos 

 

� Conocer la composición y contribución relativa de la comunidad microbiana en los dos 

sitios de muestreo en verano. 

� Analizar las tasas de crecimiento y producción de los elementos de la trama y las tasas de 

consumo del microzooplancton y de nanoflagelados heterótrofos utilizando la técnica del 

fraccionamiento por tamaño. 

� Establecer la relación entre la estequiometria del C y nutrientes inorgánicos y el 

funcionamiento de la comunidad microbiana en ambos sitios. 

 

4.3. Hipótesis 

� Los componentes pico y nanoplanctónicos representan una parte importante de la 

comunidad planctónica del Estuario de Bahía Blanca y participan en la transferencia de C y 

nutrientes inorgánicos hacia los niveles tróficos superiores. 

� La diferente carga de nutrientes y material orgánico de cada sitio genera modificaciones 

en la configuración y funcionamiento de la trama microbiana. 
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4.4. Materiales y Métodos 

4.4.1.  La técnica del fraccionamiento por tamaño 

 

Esta técnica estima el consumo de diferentes fracciones del plancton mediante la medición directa 

del crecimiento y mortalidad de presas debida al consumo al inicio y finalización de un período de 

incubación (Kivi y Setälä 1995, Sato et al. 2007, Vargas et al. 2007, 2008). Para ello, se establecen 

tres tratamientos que contienen distintas fracciones de tamaño: 0,2 a 2 µm (bacterias y 

picocianobacterias), 2 a 20 µm (nanoflagelados autótrofos [NFA] y heterótrofos [NFH]) y 20 a 135 

µm (microzooplancton). Esto permite establecer la tasa de crecimiento de las presas en presencia 

y ausencia de depredadores. Para calcular las tasas de consumo, se confrontan las fracciones 0,2-2 

y 2-20 µm, para estimar el consumo de NFH sobre bacterias y picocianobacterias y las fracciones 2-

20 y 20-135 µm para estimar el consumo del microzooplancton sobre los NFA y NFH. 

El cálculo de las tasas crecimiento y consumo se realizan mediante una modificación de las 

ecuaciones de Frost (1972) en Gifford (1993). La tasa de crecimiento de las presas, k (d-1), se 

calcula mediante la siguiente ecuación: 

 

C� = C�e���	
��� 

 

donde C1 y C2 son las concentraciones de presas al comienzo (t1) y finalización (t2) del experimento. 

El coeficiente de consumo o pastoreo, g (d-1), es calculado según: 

 

C�∗ = C�e��
����	
��� 

 

donde C2* es la concentración de presas al final del experimento en las botellas que contengan 

consumidores. La concentración media de presas, ‹C› (presas µl-1), se calcula mediante: 

 

< � >= C�����
����	
��� − 1�
�t� − t���� − ��  

 

La tasa de filtración, F (µl depredador-1 h-1), se calcula según la siguiente ecuación: 
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� = ��
�  

 

donde V es el volumen de la botella de incubación y N es el número de depredadores en la botella. 

La tasa de ingestión, I (presa depredador-1 h-1), es calculada mediante:  

 

� = � < � > 

 

La tasa de ingestión específica de C (IEC, µg C presa µg C depredador-1 h-1) se puede obtener 

mediante la siguiente ecuación: 

 

��� = �
�� !"#" %� & '#(!�% )�# 

 

El porcentaje de productividad de las presas consumida por el microzooplancton y los NFH, fue 

estimada como la relación g:k x 100 (Calbet y Landry 2004). Para disminuir el efecto de valores 

extremos, los datos fueron transformados por el arcotangente. 

 

4.4.2.  Diseño de muestreo 

 

Los experimentos de alimentación se realizaron en ambos sitios de muestreo, CV y BM, en el mes 

de marzo de 2012. Esta época fue seleccionada considerando que el principal pulso anual de 

microzooplancton ocurre en el verano, junto con el primer pulso anual de fitoplancton (Gayoso 

1999, Pettigrosso y Barría de Cao 2004). 

En cada sitio se recolectaron 10 l de agua de mar sub-superficial y se consideraron tres fracciones 

de tamaño: <3 µm (picoplancton), <20 µm (picoplancton y nanoplancton) y <135 µm 

(picoplancton, nanoplancton y microplancton). Las fracciones <3 y <20 µm se obtuvieron mediante 

filtración por vacío con filtros de policarbonato de 3 µm de poro y con malla de 20 µm de poro 

respectivamente. La fracción <135 µm se obtuvo filtrando mediante sifoneo suave con una malla 

de 135 µm de abertura de poro. 

Se tomaron muestras de las tres fracciones para registrar la composición y concentración de 

microorganismos al inicio del experimento. Al mismo tiempo se colocaron 500 ml de cada fracción 

en recipientes por triplicado previamente enjuagados con HCl al 1% y se llevaron a incubar 
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durante 24 hs in situ para mantener las condiciones de fotoperíodo y temperatura ambiente. Los 

recipientes fueron llenados hasta el tope, con cuidado de no dejar burbujas de aire en el interior. 

Los mismos se colocaron en una bolsa de red que se mantuvo a flote mediante una boya y se fijó 

en el lugar de muestreo mediante un ancla. Se registraron las condiciones ambientales 

(temperatura, salinidad y pH) y la concentración de nitrito, nitrato, amonio, fosfato y silicato al 

inicio del experimento. Al finalizar el período de incubación, se separaron submuestras de los 

recipientes experimentales para el recuento e identificación de los microorganismos. 

 

4.4.3.  Análisis del picoplancton 
 

Se destinó una submuestra de 10 ml de cada una de las réplicas iniciales y finales de las fracciones 

<3 y <20 µm, las cuales fueron fijadas con 0,53 ml de formaldehido al 40% (c.f. 2%). Para el 

procesamiento de las mismas, se siguió la metodología descrita por Porter y Feig (1980). Se colocó 

1 ml de muestra preservada en una columna de filtración cuyos componentes fueron previamente 

esterilizados en autoclave. Debido a la alta concentración de sedimentos, se analizó 1 ml de 

muestra. Se agregó la solución DAPI que es un fluorocromo altamente específico del ADN (c.f. 3 µg 

ml-1) y luego de 7-10 minutos se filtró con vacío suave a través de un filtro negro de policarbonato 

de 0,2 µm de poro y 25 mm de diámetro. Se utilizó un filtro blanco de respaldo de ésteres de 

celulosa de 0,45 µm y 25 mm de diámetro para permitir una distribución uniforme de las 

partículas. Una vez que el filtro se secó, se lo extrajo con una pinza esterilizada y se lo colocó entre 

porta y cubre. Se colocó una gota de vaselina en el portaobjetos y sobre el filtro y se lo presionó 

suavemente para distribuir adecuadamente la vaselina. Los preparados se conservaron en freezer 

a -20º C hasta el momento del análisis. Entre cada muestra, se enjuagó la columna con agua MilliQ 

(Alder et al. 2009). 

El recuento de organismos se llevó a cabo mediante microscopía de epifluorescencia. Los 

preparados fueron analizados bajo una magnificación de 100X. Las bacterias heterótrofas se 

identificaron bajo excitación con filtro UV mientras que las picocianobacterias se identificaron bajo 

excitación con filtro verde. Se tomaron 10 microfotografías con cada filtro de excitación en 

campos seleccionados al azar. Este procedimiento minimizó el tiempo de trabajo en el 

microscopio, lo cual evitó la pérdida de intensidad de flourescencia del DAPI durante el análisis. Se 

contaron todas las células presentes en cada imagen utilizando el software ImageJ. El área de la 

imagen se calculó usando una escala conocida bajo la magnificación utilizada para los recuentos y 
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fue de 1,09 x10-2 mm2. La densidad celular (cél µl-1) se obtuvo multiplicando el promedio de células 

por foto por el siguiente factor: 

� = *� + ,%
*- + �� 

 

donde AF es el área neta de filtración (404,7 mm2), fd es el factor de dilución de la muestra en el 

fijador (1,053 ml), AO es el área de la unidad de recuento (1,09 x10-2 mm2) y VF es el volumen de la 

muestra filtrada (1 ml). 

Para el cálculo de la biomasa se definieron tres categorías de acuerdo a la composición de la 

población observada en las muestras: cocos, bacilos y picocianobacterias. Se midió el tamaño de 

aproximadamente 50 células de cada tipo morfológico y se calculó su volumen celular (Alder et al. 

2009). Para hallar la biomasa individual de las bacterias se utilizó el modelo alométrico: m = CVa. 

Este modelo tiene la ventaja de asumir que la biomasa celular (m) y la concentración de carbono 

(C) son dependientes del volumen (V). A su vez, dado que la relación biomasa/volumen no es 

lineal en cada clase de tamaño, incorpora un factor de escala (a) para mejorar la precisión de la 

estimación. Se utilizaron los factores de conversión propuestos por Simon y Azam (1989): C=0,09 y 

a=0,59 (Alder et al. 2009). 

 

4.4.4.  Análisis del nanoplancton 
 

Se destinó una submuestra de 100 ml de cada una de las réplicas iniciales y finales de las 

fracciones <20 y <135 µm, las cuales fueron fijadas con 5,3 ml de formaldehido al 40% (c.f. 2%). 

Las muestras fueron conservadas en oscuridad y heladera a 4°C hasta el momento del análisis. 

Para el análisis preliminar cualitativo se realizó una tinción dual con DAPI y Proflavina (Cuevas et 

al. 2009). Esta tinción permite identificar distintos grupos taxonómicos ya que la Proflavina se une 

a la membrana plasmática, cilias y flagelos (Verity y Sieracki 1993). Se colocaron 5 ml de muestra 

preservada en una columna de filtración cuyos componentes fueron previamente esterilizados en 

autoclave. La alta concentración de sedimento dificultó la observación de los organismos, por lo 

tanto, para disminuir el error en el recuento de células se recomienda analizar entre 1 y 2 ml de 

muestra. Se agregó la solución DAPI (c.f. 5 µg ml-1) y se esperó 4 minutos. Luego se agregó la 

solución de Proflavina (c.f. 5 µg ml-1) y se esperó 1 minuto. Se filtró con vacío suave a través de un 

filtro negro de policarbonato de 0,2 µm de poro y 25 mm de diámetro. Se utilizó un filtro blanco 

de respaldo de ésteres de celulosa de 0,45 µm y 25 mm de diámetro para permitir una distribución 
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uniforme de las partículas. Una vez que el filtro se secó, se lo extrajo con una pinza esterilizada y 

se lo colocó entre porta y cubre. Se colocó una gota de vaselina en el portaobjetos y sobre el filtro 

y se lo presionó suavemente para distribuir adecuadamente la vaselina. Los preparados se 

conservaron en freezer a -20º C hasta el momento del análisis. Entre cada muestra, se enjuagó la 

columna con agua MilliQ (Cuevas et al. 2009). Los preparados fueron analizados bajo una 

magnificación de 100X y excitados con el filtro azul para la identificación de formas autótrofas (el 

citoplasma fluoresce en verde y los plástidos en rojo) y heterótrofas (fluorescen en verde) y con el 

filtro verde para la identificación de picocianobacterias y criptofitas (fluorescen en rojo). 

El recuento de organismos se realizó mediante la técnica de sedimentación en cámaras (Hasle 

1978). Esta técnica resultó más ventajosa ya que facilitó la identificación de diatomeas, 

dinoflagelados y cocolitofóridos (cuya determinación no puede ser realizada mediante la técnica 

de epifluorescencia) además de permitir la discriminación entre flagelados autótrofos y 

heterótrofos. Cabe aclarar que la identificación del modo trófico se realizó mediante la 

combinación de las técnicas de microscopía óptica y de fluorescencia. Se sedimentó entre 1 y 2 ml 

de muestra preservada con formaldehido y se analizó una fracción del área de la cámara bajo una 

magnificación de 40X. La densidad celular (cél l-1) se obtuvo multiplicando el total de células 

contadas por el siguiente factor: 

 

� = *� + ,%
*- + �� 

 

donde AF es el área de la cámara (4,91 cm2), fd es el factor de dilución de la muestra en el fijador 

(1,053 ml), AO es el área de la unidad de recuento (0,21 cm2) y VF es el volumen de la muestra 

filtrada (1 ml). 

Para el cálculo de la biomasa se midió la mayor cantidad posible de células de cada especie o 

grupo identificado (hasta un máximo de 30 organismos) y se calculó el volumen celular (V) 

mediante aproximación a un cuerpo geométrico semejante (Hillebrand et al. 1999). La 

concentración de C se calculó mediante los factores señalados en la Tabla 2.1. 

 

4.4.5.  Análisis del microzooplancton 

 

El análisis del microzooplancton se realizó de acuerdo a la metodología detallada en el 

Capítulo 2 (pág. 16). 
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4.4.6.  Análisis de datos 
 

Las diferencias en la composición taxonómica de los sitos se analizaron mediante el análisis de 

conglomerados (cluster) por el método jerárquico (ver sección “Análisis de datos” en Materiales y 

Métodos del Capítulo 2, pág. 22). Las diferencias en las variables entre sitios, se analizaron 

mediante un Test t de muestras independientes (Sokal y Rohlf 1999). 

Para estimar la selectividad trófica del microzooplancton, se calculó el índice de selectividad 

descrito por Vanderploeg y Scavia (1979). Este índice se calcula según las siguientes ecuaciones: 

 

�� = .� − /1 '0 1
.� + /1 '0 1                                         .� = ��

∑ �� 

 

donde Ei es el índice de selectividad sobre cada ítem trófico y n el número de presas disponibles. 

Wi es el coeficiente de selección y Fi es la tasa de filtración sobre la presa i. Aquellas tasas de 

filtración que dieron negativas, fueron consideradas igual a cero. 

También se calculó el índice de diversidad de Shannon- Wiener (H´, Shannon y Weaver 1949) y el 

índice de equitatividad de Pielou (J´, Pielou 1969) según las siguientes ecuaciones: 

 

  4´ =  6� 7�[log 7�]�                                      =´ = 4´
> �?  

 

donde S es el número total de especies y pi es la proporción de la especie i en la muestra. El índice 

de diversidad se calculo a nivel de especies, sin embargo, en los casos en que las especies no 

fueron claramente diferenciadas, se utilizo la fracción de tamaño como factor de discriminación. 
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4.5. Resultados 

4.5.1.  Condiciones ambientales 

 

Las variables ambientales al momento de la realización de los experimentos se muestran en la 

Tabla 4.1. La temperatura mostró valores más altos en CV, mientas que la salinidad, la 

concentración de oxígeno disuelto y su porcentaje de saturación, el pH y la turbidez fueron más 

altos en BM. Sólo la turbidez mostró diferencias significativas entre los sitios (t=4,825, gl=2, 

p=0,04). 

 

Tabla 4.1. Valor medio y desvío estándar (DS) de las variables ambientales en los sitios de muestreo durante 

los experimentos de alimentación realizados el 06/03/2012. Los valores de p en negrita indican diferencias 

significativas entre sitios. Las unidades de medición se muestran entre paréntesis. 

 
BM CV 

p 

 
Media DS Media DS 

Temperatura (ºC) 22.2 0.707 23.35 0.354 0.176 

Salinidad 40.33 0.094 38.8 1.131 0.196 

O2 disuelto (mg l
-1

) 6.32 0.156 5.475 0.474 0.139 

% saturación de O2 88 0.283 77.7 7.071 0.176 

pH 8.255 0.035 8.165 0.035 0.126 

Turbidez (NTU) 160.5 30.406 54 7.071 0.040 

 

La concentración de nutrientes se muestra en la Tabla 4.2. La relación media entre nitrógeno 

inorgánico disuelto (NID=NH4
+ + NO2

- + NO3
-), silicato y fosfato fue de 10:29:1 en BM y 13:10:1 en 

CV. Según la relación de Redfield (1965), ninguno de los nutrientes llegó a ser limitante para el 

crecimiento de fitoplancton y bacterias en CV, sin embargo, en BM, tanto el NID como el fosfato 

fueron limitantes para el desarrollo del fitoplancton (Tabla 4.2). 

 

4.5.2.  Estructura de la comunidad microbiana 

 

La concentración media de bacterias al inicio de los experimentos en BM fue de 3049,4 ± 1805,6 

cél µl-1, mientras que en CV fue de 909,67 ± 336,74 cél µl-1. La concentración de picocianobacterias 

fue mucho más baja y varió entre 21,21 ± 3,06 cél µl-1 en BM y 1,29 ± 2,24 cél µl-1 en CV. La 

concentración de picocianobacterias fue significativamente superior en BM (t=9,08, gl=4, 

p=0,000). La biomasa de bacterias fue mayor en BM (76,49 ± 44,86 µgC l-1) que en CV (22,94 ± 8,51 
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µgC l-1). La biomasa de picocianobacterias (BM: 1,30 ± 0,19 µgC l-1; CV: 0,08 ± 0,14 µgC l-1) también 

fue superior en BM, y esta diferencia fue estadísticamente significativa (t=9,08, gl=4, p=0,001). 

 

Tabla 4.2. Valor medio y desvío estándar (DS) de la biomasa del fitoplancton (µg CF l
-1

), bacterias y 

picocianobacterias (µg CB l
-1

) y la concentración ambiental de nitrógeno inorgánico disuelto (µg N l
-1

), fosfato 

(µg P l
-1

) y silicato (µg Si l
-1

). Los valores de p en negrita indican diferencias significativas entre sitios. También 

se muestra la relación entre el N y P con el C de origen fitoplanctónico (CF) y bacteriano (CB). Los valores en 

cursiva indican valores mayores a la relación de Redfield. 

BM CV 
p 

  media  DS media DS 

µg CF l
-1

 750.29 170.5 192.9 21.07 0.005 

µg CB l
-1

 77.79 45.05 23.02 8.550 0.107 

µg N l
-1

 25.20 1.500 164.3 0.100 0.000 

µg P l
-1

 0.920 0.490 3.530 0.420 0.002 

µg Si l
-1

 45.79 12.39 67.17 0.320 0.040 

CF:N 29.8 1.2 - 

CF:P 813.2 54.7 - 

CB:N 3.1 0.1 - 

CB:P 84.3 6.5 - 

 

La abundancia y la biomasa del nanoplancton fueron significativamente más altas en BM que en 

CV (abundancia: t=7,83, gl=4, p=0,001; biomasa: t=5,15, gl=4, p=0,007). En BM, la abundancia fue 

de 10 ± 1,54 cél µl-1, mientras que en CV fue de 2,86 ± 0,34 cél µl-1. La biomasa varió entre 1,29 x 

10-3 ± 3,4 x 10-4 µgC l-1 en BM y 3 x 10-4 ± 3 x 10-5 µgC l-1 en CV (Tabla 4.2). 

La comunidad nanoplanctónica estuvo dominada por diatomeas, representadas principalmente 

por las especies Thalassiosira minima, Cyclotella spp. y Thalassionema nitzchioides (Tabla 4.3). 

Éstas constituyeron el 65,7 y 70,6 % de la abundancia total en BM y CV respectivamente. Los 

flagelados autótrofos más abundantes fueron Pyramimonas sp., flagelados esféricos no 

identificados y picoeucariotas, contribuyendo con un 33,2 y 27,5% a la abundancia total del 

nanoplancton en BM y CV respectivamente. Asimismo, en los tratamientos finales aumentó 

considerablemente la concentración de un euglenófito no identificado (Tabla 4.3). Los 

dinoflagelados y otros grupos como los cocolitofóridos, nanociliados y dos especies del género 

Calycomonas, representaron menos del 2% de la abundancia total en ambos sitios. 
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Tabla 4.3. Valor medio y desvío estándar (DS) de la abundancia del nanoplancton al inicio de los 

experimentos (cél µl
-1

) y coeficiente de selectividad trófica del microzooplancton sobre cada ítem trófico (Ei) 

en ambos sitios de muestreo. 

  BM CV 

  media DS Ei media DS Ei 

Diatomeas 

Asterionellopsis glacialis 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 0.68 

Cylindrotheca closterium 0.23 0.40 -0.60 0.00 0.00 0.64 

Cylotella sp. 6.78 1.76 -0.60 3.27 0.00 -0.87 

Cylotella striata 0.00 0.00 -1.00 2.10 0.23 -1.00 

Guinardia delicatula 0.93 0.81 -1.00 0.70 0.84 -0.66 

Navicula sp. 1.40 1.86 -1.00 0.16 0.13 -1.00 

Nitzchia sp. 1 2.57 1.07 -0.85 0.08 0.13 -0.27 

Nitzchia sp. 2 0.23 0.40 -1.00 0.00 0.00 0.00 

Nitzchia sp. 3 0.00 0.00 0.00 0.39 0.27 -1.00 

Paralia sulcata 8.88 4.67 0.39 0.39 0.67 -1.00 

Skeletonema sp. 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 0.83 

Thalasionema nitzchioides 8.88 3.16 -0.94 1.64 0.84 -1.00 

Thalassiosira minima 35.76 6.69 -0.33 11.45 0.84 -0.69 

 
Dinoflagelados 

Gyrodinium sp. 0.00 0.00 -1.00 0.00 0.00 -1.00 

Aff. Karenia mikimatoy 0.47 0.40 0.60 0.00 0.00 -1.00 

Prorocentrum micans 0.00 0.00 0.37 0.00 0.00 0.00 

Protoperidinium aff. bipes 0.00 0.00 0.60 0.00 0.00 0.00 

 
Flagelados 

Eutreptiella sp. 1.40 0.70 -1.00 0.00 0.00 -1.00 

NFA>5 µm 1.26 0.36 -1.00 0.28 0.22 -1.00 

NFA<5 µm 1.17 1.07 -1.00 1.40 0.40 -0.81 

NFH 1.50 0.47 -0.33 0.19 0.08 -1.00 

Pyramimonas sp. 3.04 0.81 -1.00 1.71 0.13 -1.00 

 
Otros 

Calycomonas sp. 1 0.70 0.70 -1.00 0.23 0.23 -1.00 

Calycomonas sp. 2 0.00 0.00 0.33 0.16 0.27 0.64 

Nanociliados 0.00 0.00 0.62 0.00 0.00 0.00 

Cocolitofóridos 0.00 0.00 0.46 0.16 0.27 -1.00 

 

La riqueza de especies fue similar en ambos sitios. En BM se registró un total de 28 especies 

mientras que en CV se registraron 26. El índice de diversidad fue de 2,20 en BM y de 2,16 en CV. El 

índice de equitatividad fue de 1,72 en BM y de 1,69 en CV. La estructura de la comunidad fue 
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marcadamente diferente en ambos sitios (Figura 4.2). Thalassiosira minima, NFH, NFA>5, Paralia 

sulcata y Thalasionema nitzchioides, contribuyeron con el 84% de la disimilitud entre sitios 

(ANOSIM p=0,10, R~1). 

 

 

Figura 4.2. Ordenación espacial de las muestras según la composición taxonómica de cada sitio. Se 

encontraron diferencias significativas entre BM y CV (ANOSIM p=0,10, R~1). En la esquina superior derecha 

se indica el grado de ajuste del método (stress). A pesar del valor de significancia alto, que indicaría que 

habría que aceptar la hipótesis nula, el valor de R global cercano a 1 resalta que en realidad la composición 

especifica del plancton en los sitios BM y CV es significativamente diferente. 

 

4.5.3.  Crecimiento, consumo y selectividad trófica 

 

Las tasas de crecimiento del nanoplancton y bacterias se muestran en la Tabla 4.4., mientras que 

las tasa de consumo del microzooplancton y NFH, se muestran en la Tabla 4.5. La tasa de 

crecimiento (k) fue significativamente mayor en CV, mientras que las tasas de consumo (g) y de 

ingestión (I) fueron significativamente más altas en BM. Asimismo, la concentración media de 

presas disponibles para el microzooplancton fue significativamente más alta en BM. La tasa de 

filtración del microzooplancton también fue mayor en BM, sin embargo no se hallaron diferencias 

significativas, probablemente debido al desvío entre las réplicas del experimento. Los índices de 

selectividad trófica del microzooplancton se muestran en la Tabla 4.3. En ambos sitios, la mayoría 

de los ítems tróficos fueron eludidos (Ei<0) o ignorados (Ei=0). En BM, el 61 y 11% de las presas 

fueron negativamente seleccionadas o ignoradas respectivamente. En CV, el 69% de las presas 

fueron negativamente seleccionadas y el 15% fueron ignoradas. Las presas preferenciales del 

microzooplancton en BM fueron Paralia sulcata, aff. Karenia mikimatoy, Prorocentrum micans, 

Protoperidinium aff. bipes, Calycomonas sp.2, nanociliados y cocolitofóridos. En CV, las especies 
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seleccionadas fueron Asterionellopsis glacialis, Cylindrotheca closterium, Skeletonema sp. y 

Calycomonas sp.2. 

 

Tabla 4.4. Valor medio y desvío estándar (DS) de la tasa de crecimiento (k, d
-1

), tasa de producción (P, µg C l
-1

 

h
-1

) y concentración media de bacterias (<CB>) y de nanoplancton total (<CNPT>, presa µl
-1

) en los sitios BM y 

CV. Los valores de p en negrita indican diferencias significativas entre sitios. B: bacterias, D: diatomeas, NFA: 

nanoflagelados autótrofos, NFH: nanoflagelados heterótrofos, MZ: microzooplancton, NPT: nanoplancton 

total. 

    BM CV 
p 

    media DS media DS 

k 

B 0.217 0.948 1.174 0.905 0.165 

D 0.000 0.366 0.818 0.174 0.008 

NFA 0.000 0.217 0.762 0.694 0.114 

NFH 0.000 0.584 0.000 0.690 0.182 

MZ 0.197 0.124 0.000 0.000 0.014 

P 

B 0.948 2.556 2.347 1.934 0.412 

D 0.000 0.000 8.478 1.947 0.046 

NFA 1.999 1.889 2.737 1.347 0.611 

NFH 0.000 0.000 0.000 0.000 0.047 

MZ 0.000 0.000 0.119 0.180 0.243 

<CB> 260.0 29.50 1484 871.1 0.096 

<CNPT> 7.206 0.655 4.225 0.238 0.002 

 

En BM, el microzooplancton consumió en promedio el 157% de la productividad nanoplanctónica 

diaria, mientras que es CV, consumió sólo el 3,54%. Los NFH, consumieron el 154% de la 

productividad bacteriana diaria en BM, y el 33,7% en CV. La tasa de ingestión específica de C del 

microzooplancton fue de 278,44 ± 23,97 y 97,60 ± 211,85 µg C presa µg C depredador-1 h-1 en BM y 

CV respectivamente, mientras que la tasa de ingestión específica de C de los NFH fue de 429,74 ± 

59,79 y 411,91 ± 807,76 µg C presa µg C depredador-1 h-1 en BM y CV respectivamente. 
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Tabla 4.5. Valor medio y desvío estándar (DS) de la tasa de consumo (g, d
-1

), tasa de remoción de presas (F, 

µl depredador
-1 

h
-1

) y tasa de ingestión (I, presa depredador
-1

 h
-1

) del plancton en los sitios BM y CV. Las tasas 

de consumo, filtración e ingestión del microzooplancton sobre todos sus ítems tróficos y sobre el 

nanoplancton total se detallan por separado. Los valores de p en negrita indican diferencias significativas 

entre sitios. B: bacterias, D: diatomeas, NFA: nanoflagelados autótrofos, NFH: nanoflagelados heterótrofos, 

MZ: microzooplancton, NPT: nanoplancton total. 

   BM CV 
p 

 

 media DS media DS 

Tasas de alimentación de NFH 

g 8.023 0.808 0.412 0.807 0.001 

F 0.223 0.023 0.176 0.345 0.876 

I   57.76 0.743 111.9 248.5 0.806 

Tasas de alimentación del MZ  

g 

D 0.373 0.303 0.021 0.061 0.120 

NFA 0.000 0.191 0.000 0.342 0.665 

NFH 0.927 0.176 0.000 0.290 0.003 

NPT 0.336 0.029 0.027 0.059 0.001 

     

F 

D 3.114 2.531 0.640 1.847 0.243 

NFA 0.000 1.594 0.000 10.37 0.288 

NFH 7.743 1.469 0.000 8.812 0.020 

NPT 2.809 0.242 0.824 1.788 0.129 

     

I 

D 137.1 116.5 19.99 56.68 0.192 

NFA 0.000 33.14 0.000 118.0 0.410 

NFH 2431 625.0 0.000 25.08 0.010 

NPT 20.23 2.475 3.196 7.174 0.018 
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4.6. Discusión 

4.6.1.  Estructura de la trama trófica microbiana 

 

La composición taxonómica de ambos sitios fue marcadamente diferente, sin embargo, la 

comunidad planctónica autótrofa estuvo dominada por diatomeas en ambos sitios de muestreo. El 

segundo grupo más importante fue el de los NFA, que representaron el 20% de la biomasa de los 

productores primarios. Estudios previos sobre la dinámica anual del fitoplancton en el Estuario de 

Bahía Blanca, mostraron que los nanoflagelados alcanzan una concentración máxima en 

primavera-verano, luego del bloom estacional de diatomeas (Gayoso 1998, 1999). Aunque la 

disponibilidad de nutrientes inorgánicos fue mucho mayor en CV en comparación a BM (donde 

llegaron a ser limitantes para el fitoplancton), la diversidad de especies fue similar en ambos sitios. 

Esta paradoja (Hutchinson 1961) no puede ser resuelta por la presencia de diferentes nichos 

espaciales (Richerson et al. 1970), ya que la fuerte dinámica vertical y el efecto de la marea y el 

viento generan condiciones relativamente homogéneas en la columna de agua del Estuario de 

Bahía Blanca. La coexistencia de un mismo número de especies en diferentes concentraciones de 

nutrientes podría ser explicada por el efecto de la depredación diferencial (Tabla 4.2), ya que tanto 

los NFH como el microzooplancton, mostraron selectividades específicas sobre distintos ítems 

tróficos. 

En contraparte, las picocianobacterias fueron muy escasas y representaron, en promedio, el 0,1% 

de la biomasa de los productores primarios en ambos sitios. En la plataforma bonaerense, se ha 

documentado que la comunidad picoplanctónica de verano está dominada por cianobacterias del 

género Synechococcus (Silva et al. 2009). Un factor que podría estar limitando el desarrollo de este 

grupo en el Estuario de Bahía Blanca, sería la competencia con diatomeas por recursos 

compartidos limitantes como el fósforo (Tilman 1977). Estudios experimentales, mostraron que de 

acuerdo al estado fisiológico de las células y a la especie de fósforo disponible en el ambiente, la 

afinidad de Synechococcus por este elemento puede ser menor que la de diatomeas del género 

Thalassiosira (Donald et al. 1997). Sin embargo, otro estudio mostro que tanto Synechococcus 

como Prochlorococcus tienen un bajo requerimiento de fósforo en ambientes naturales (Bertilsson 

et al. 2003). Prochlorococcus es otro género de cianobacterias que habita en la mayor parte de los 

ambientes marinos y es uno de los organismos fotosintéticos más abundantes, sin embargo se ha 
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documentado que puede ser desplazado por diatomeas en ambientes con alto nivel de nutrientes 

(Partensky et al. 1999). 

La concentración de bacterias heterótrofas en BM y CV fue similar a la encontrada en otros 

estuarios del mundo (e.g. Bent y Goulder 1981, Hoch y Kirchman 1993, Bacelar-Nicolau et al. 

2003). Sin embargo, contrariamente a lo esperado, la concentración de bacterias fue un orden de 

magnitud mayor en BM que en CV. Asimismo, en BM la densidad de bacterias fue más del doble 

de la concentración registrada en el Río de la Plata en invierno (Peressutti et al. 2010) y en la 

plataforma subantártica Argentina en verano (Franzosi et al. 2012). Un estudio anual realizado 

sobre el canal principal del Estuario de Bahía Blanca, mostró que la concentración de bacterias 

heterótrofas disminuye desde la cabecera hacia la boca del estuario (Cabezalí y Burgos 1988). 

Aunque la temperatura, es uno de los principales factores moduladores del bacterioplancton en el 

estuario del Río de la Plata y la plataforma Argentina (Alonso et al. 2010, Franzosi et al. 2012), el 

estudio mencionado reveló que en el Estuario de Bahía Blanca la concentración de bacterias no 

muestra una relación clara con la temperatura (Cabezalí y Burgos 1988). Los autores sugieren que 

la biomasa bacteriana está controlada por mecanismos top-down, ya que las menores 

concentraciones se asocian a los picos anuales de nanoflagelados. Cabe aclarar, que este estudio 

fue realizado utilizando la técnica de recuento en placa, la cual subestima la densidad y diversidad 

total de bacterias ya que sólo considera a las especies capaces de crecer en cultivo (Hugenholtz et 

al. 1998). 

La menor concentración de todos los grupos planctónicos en CV, podría deberse a la combinación 

de varios factores como la menor concentración de oxígeno disuelto, dilución por efecto del 

desagüe cloacal y del arroyo Napostá y toxicidad generada por ciertos metales pesados como el 

plomo, cobre, zinc y mercurio que son acumulados en el área adyacente a la descarga cloacal 

(Marcovecchio et al. 2008). Asimismo, el amonio es la principal especie de nitrógeno aportada por 

el efluente cloacal (Marcovecchio et al. 2008, Tombesi et al. 2000), y es probable que este 

compuesto produzca efectos deletéreos sobre la comunidad planctónica (Adams et al. 2008). El 

origen de la materia orgánica podría ser un factor adicional que determina la diferencia en la 

abundancia de bacterias heterótrofas entre ambos sitios. En BM, la mayor parte de la MOD es de 

origen autóctono y proviene del exudado de células fitoplanctónicas y el detrito generado por la 

degradación de las plantas vasculares que cubren las marismas adyacentes (Montemayor et al. 

2011, Negrin et al. 2013). Este tipo de MOD, suele ser eficientemente degradada por acción 

bacteriana ya que presenta una mayor labilidad (del Giorgio y Cole 1998). En cambio, en CV el 
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efluente cloacal aporta la mayor proporción de material orgánico (Marcovecchio et al. 2008). 

Asimismo, dada la importante actividad antropogénica en la zona, las marismas adyacentes se 

encuentran mayormente descubiertas de vegetación. Los efluentes cloacales sin tratamiento, 

suelen contener una mayor proporción de MOD refractaria (Imai et al. 2002, Nguyen y Hur 2011), 

por ello, podría esperarse que en CV, la MOD sería más resistente a la degradación bacteriana. 

Cuanto menor sea la eficiencia del consumo bacteriano, menor será la proporción de C 

remineralizado en el ambiente pelágico y mayor la proporción que es exportado hacia el fondo 

(del Giorgio y Cole 1998). 

 

4.6.2.  Flujos de materia orgánica y nutrientes 

 

Los flujos de materia en la trama trófica microbiana fueron marcadamente diferentes en ambos 

sitios de muestreo (Figura 4.3). En BM, los recursos compartidos entre bacterias y productores 

primarios (nitrógeno inorgánico disuelto y fosfato), habrían limitado el crecimiento del 

fitoplancton, mientras que los recursos no compartidos (materia orgánica y silicato) se 

encontraron en exceso según la relación C:N:P:Si del plancton (Redfield et al. 1965). En cambio, en 

CV, tanto los recursos compartidos como los no compartidos, se encontraron en exceso al 

momento del experimento. En ambas condiciones, los productores primarios, particularmente las 

diatomeas, dominaron la biomasa planctónica. Esto coincide con lo registrado en la mayor parte 

de los estuarios del mundo, donde la relación entre bacterias y productores primarios es menor 

(del Giorgio y Cole 1998). 

La relación entre bacterias y productores primarios no pudo ser caracterizada adecuadamente a 

partir de los resultados del experimento, sin embargo, dado que la concentración basal de materia 

orgánica disuelta en el Estuario de Bahía Blanca es alta, y que la dinámica del fosfato está 

fuertemente afectada por el patrón anual de productividad del fitoplancton (Gayoso 1998), cabe 

suponer que la interacción entre bacterias y fitoplancton estaría caracterizada en mayor medida 

por una relación de competencia por recursos compartidos (principalmente fosfato) y en menor 

medida por el comensalismo (utilización bacteriana de MOD de origen fitoplanctónico). Sin 

embargo, la concentración de nutrientes no llegó a limitar el crecimiento de bacterias heterótrofas 

en ninguno de los sitios de muestreo, y la depredación fue uno de los principales factores que 

controló la biomasa bacteriana. De hecho, la presión de pastoreo sobre las bacterias fue mucho 

mayor que sobre el fitoplancton. Dado que las bacterias están controladas por mecanismos top-
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down, una importante fracción de la MOD disponible escapa de la acción bacteriana en el 

ambiente pelágico, permitiendo que una parte del pool de C disuelto producido en la zona fótica 

alcance el fondo y dé sustento a la comunidad microbiana bentónica. Asimismo, considerando la 

supuesta naturaleza refractaria de la MOD en CV, se espera que la acumulación de MOD en este 

sitio sea aún mayor. La lisis celular provocada por virus bacteriófagos (Proctor y Fuhrman 1990, 

Kirchman 2013) y el consumo por parte de ciliados (Christaki et al. 1998, Pernthaler 2005) 

representan otras fuentes potenciales de mortalidad microbiana, y deberían ser consideradas en 

estudios futuros. En particular, podría suponerse que T. balechi, la especie más representativa del 

microzooplancton en el Estuario de Bahía Blanca, fuera un potencial consumidor de 

bacterioplancton considerando su volumen celular (2940,5 µm3), el diámetro oral de su lorica 

(17,3 µm) y el diámetro de su peristoma (12 µm) (Barría de Cao et al. 1997). 

Por otra parte, las principales fuentes de MOD en estuarios son la descarga continental, el aporte 

desde marismas y la productividad autóctona del fitoplancton, macroalgas y plantas vasculares 

(Cloern 1996). En muchos estuarios, las fuentes autóctonas de MOD pueden llegar a ser más 

importantes que el aporte terrígeno (e.g. Raymond y Bauer 2001). En el caso del Estuario de Bahía 

Blanca, la productividad del fitoplancton es muy alta (Freije y Gayoso 1986) y se ha documentado 

que las plantas vasculares halófitas que cubren gran parte de las marismas del estuario aportan 

material orgánico a la columna de agua luego de ser cubiertas periódicamente por la marea 

(Montemayor et al. 2011, Negrin et al. 2013). Esto sumado al escaso aporte continental que recibe 

el estuario (2 m3 s-1), hace suponer que la principal fuente de MOD es autóctona. De hecho, la 

concentración de MOD sigue un patrón anual similar al del fitoplancton (A. Martinez, com. pers.). 

Esto podría generar un acoplamiento entre bacterias y fitoplancton sobre todo en épocas en que 

la concentración de los consumidores del bacterioplancton es baja (e.g. invierno). 



 

 

 

Figura 4.3. Modelo de las vías de transferencia trófica en los sitios BM (A) y CV (B), desde la 

copépodo clave Acartia tonsa. Los círculos representan los componentes de la trama trófica y su área denota la contribución de C por

escala logarítmica). La biomasa de cada componente (µg C l

componentes, y su grosor indica el impacto del consumo sobre la productividad

color rojo. Las tasas de crecimiento de cada componente (d

(µg l
-1

). La concentración de MOD fue estimada mediante la relación MOD/MOP=3,4 utilizada en ambientes donde el material particulado en su

entre 50 y 150 mg l
-1

 (Meybeck 1982). Las flechas punteadas señalan la pérdida potencial de biomasa bacteriana 

especies del microzooplancton, la cual no fue estimada en este estudio.

para las diatomeas en BM. Los valores de biomasa de A

experimentos realizados en marzo de 2009 en los mismos sitios de muestreo (Dutto 2013). 

Diatomeas, NFH: nanoflagelados heterótrofos, MZ: microzooplancton

A 
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trófica en los sitios BM (A) y CV (B), desde la trama microbiana hasta los metazoos, ejemplificados por el 

Los círculos representan los componentes de la trama trófica y su área denota la contribución de C por

. La biomasa de cada componente (µg C l
-1

) se indica en cifras de color negro. Las flechas representan los

impacto del consumo sobre la productividad diaria de las presas (g:k, adimensional), el cual también se muestran en cifras 

de cada componente (d
-1

) se muestran en cifras de color verde. También se muestra la concentración de nutrientes y 

concentración de MOD fue estimada mediante la relación MOD/MOP=3,4 utilizada en ambientes donde el material particulado en su

s punteadas señalan la pérdida potencial de biomasa bacteriana por lisis viral 

estimada en este estudio. Tanto el nitrógeno inorgánico disuelto (NID) como el fosfato (PO

Los valores de biomasa de A. tonsa fueron tomados de Villagran (2013). Las tasas de filtración de A

experimentos realizados en marzo de 2009 en los mismos sitios de muestreo (Dutto 2013). B: bacterias, BF: bacteriófagos, NFA: nanoflagelados autótrofos, D: 

Diatomeas, NFH: nanoflagelados heterótrofos, MZ: microzooplancton, MFP: microfitoplancton. 

B 

 

hasta los metazoos, ejemplificados por el 

Los círculos representan los componentes de la trama trófica y su área denota la contribución de C por parte de cada grupo (en 

Las flechas representan los flujos significativos entre 

l cual también se muestran en cifras de 

color verde. También se muestra la concentración de nutrientes y MOD 

concentración de MOD fue estimada mediante la relación MOD/MOP=3,4 utilizada en ambientes donde el material particulado en suspensión oscila 

ral y consumo por parte de ciertas 

Tanto el nitrógeno inorgánico disuelto (NID) como el fosfato (PO4
-3

), fueron limitantes 

Las tasas de filtración de A. tonsa fueron obtenidas en 

B: bacterias, BF: bacteriófagos, NFA: nanoflagelados autótrofos, D: 
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4.6.3.  Vías de transferencia e interacciones tróficas 
 

Aunque la proporción relativa de los componentes de la trama trófica fue la misma en ambos 

sitios, las vías de transferencia fueron diferentes. En BM, las interacciones fueron más complejas, 

configurando una red trófica de tipo omnívora. En cambio, en CV, se encontró una trama trófica 

más sencilla, donde el C fue transferido hacia los niveles superiores principalmente a través del 

fitoplancton y del microzooplancton. 

La omnivoría es una estrategia que puede compensar la baja calidad nutricional de ciertas presas 

(Suida y Dam 2010). La calidad de presas podría definirse por la relación intracelular de C:N:P, y 

depende de la concentración de nutrientes en el ambiente (John y Davidson 2001). De hecho, la 

relación C:N:P=106:16:1 (Redfield et al. 1965), sólo es alcanzada cuando la concentración de 

nutrientes no limita el crecimiento de las presas (Goldman et al. 1979). Cuanto menor es la 

diferencia en la estequiometria elemental de presas y consumidores, mayor es la calidad del 

alimento para el consumidor (Sterner y Elser 2002). Asimismo, en ambientes naturales, un aporte 

externo de nutrientes limitantes puede generar un consumo exagerado (luxury uptake) por parte 

de las presas, las cuales experimentan un cambio estequiométrico que se traduce en una 

estimulación casi inmediata en la producción de sus depredadores (“trophic tunnelling”, Thingstad 

et al. 2005). Por ello, dado que la concentración de nutrientes limitó el crecimiento fitoplanctónico 

en BM, podría esperarse una mayor diferencia estequiométrica entre presas y depredadores en 

comparación a CV, donde los nutrientes se encontraron en exceso. Esto podría haber generado un 

cambio de comportamiento trófico por parte del zooplancton, el cual consumió una mayor 

variedad de ítems tróficos para compensar la diferencia estequiométrica. De hecho, los NFH 

poseen un mayor porcentaje de P y por lo tanto un mayor valor nutritivo (Sanders et al. 1996), lo 

que también explicaría la selección positiva sobre este grupo en BM. Un factor adicional que 

podría haber generado el desacople entre NFH y microzooplancton en CV, sería un efecto cascada 

dentro de la cadena trófica (Casini et al. 2008). La presión de pastoreo del mesozooplancton junto 

con las condiciones ambientales adversas encontradas en CV, provocarían una menor 

concentración de microzooplancton en comparación con el área no afectada (BM). Esta menor 

concentración de microzooplancton, generaría un menor impacto en la población de presas (NFH y 

diatomeas). 

Los NFH representaron la mayor parte de la biomasa de los consumidores en ambos sitios y 

controlaron la biomasa bacteriana. En ambientes costeros, las interacciones dentro de la red 
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trófica como la depredación diferencial, suelen ser el principal factor modulador de la biomasa 

bacteriana. Una de las posibles explicaciones a este fenómeno es que en estos ambientes las 

poblaciones bacterianas son generalistas, lo que significa que pueden utilizar un amplio espectro 

de compuestos orgánicos de C. Por ende, la calidad y disponibilidad de la MOD suele ser un factor 

modulador de menor importancia (Mou et al. 2008). Dado que los nutrientes no fueron limitantes 

para el crecimiento de las bacterias en ninguno de los sitios, la relación intracelular N:P de 

bacterias resultaría adecuada para la nutrición de los NFH (Arrigo 2005). Su rol en la base de la 

trama trófica pelágica del Estuario de Bahía Blanca, resulta clave ya que actuarían como la 

principal vía de transferencia entre el bacterioplancton y los niveles tróficos superiores. 

Por otra parte, aunque la concentración de NFA durante el experimento fue alta, este grupo fue 

excluido de la dieta del microzooplancton. Quizás esto se deba a que representaron el ítem trófico 

menos abundante en comparación a otros componentes autótrofos en ambos sitios. Aunque los 

mecanismos de selección sobre este grupo son inciertos, los NFA representarían una importante 

vía de transferencia de C hacia los niveles tróficos superiores especialmente en ambientes 

oligotróficos (Verity y Villareal 1986, Worden et al. 2004). Por su parte, la biomasa del 

microzooplancton estaría controlada por mecanismos top-down ya que esta fracción es 

positivamente seleccionada por el mesozooplancton en ambos sitios de muestreo y en diferentes 

momentos de año (Diodato y Hoffmeyer 2008, Dutto 2013). 

La diferente concentración de nutrientes inorgánicos en ambos sitios de muestreo, juega un rol 

trascendental en la estequiometria elemental del plancton, dando como resultado, modificaciones 

en el hábito trófico del microzooplancton y por ende en el ciclo local del C. Esto resalta la 

importancia que aparentemente tienen los cambios en la concentración natural de nutrientes, la 

cual se ve modificada por el régimen de lluvias y por el patrón anual de la productividad primaria 

en el Estuario de Bahía Blanca (Spetter et al. 2013). 
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Capítulo 5. 

 

Conclusiones generales 

 

� El efecto del efluente cloacal, impactó notablemente en el ambiente pelágico del área 

adyacente al punto de descarga. A nivel bioquímico, se observó un aumento considerable en los 

niveles de nutrientes inorgánicos y C orgánico particulado, así como un descenso en la 

concentración de oxígeno disuelto, clorofila a y feopigmentos. 

� La mayor disponibilidad de recursos, amplió la capacidad de carga de este ambiente, 

dando sustento a una mayor concentración de células fitoplanctónicas. Sin embargo, la asociación 

de especies en este sitio fue marcadamente diferente a la hallada en BM, donde no se registra 

contaminación cloacal. En CV, la comunidad estuvo ampliamente dominada por pequeños 

flagelados y en menor medida por diatomeas típicas. Asimismo, la relación entre el C 

fitoplanctónico y la clorofila a fue marcadamente superior. 

� A pesar de la mayor disponibilidad de presas en CV, la abundancia del microzooplancton 

en este sitio fue marcadamente inferior, a excepción de los ciliados mixótrofos, los cuales se 

vieron beneficiados en este sitio. Estas modificaciones en la estructura de la comunidad 

planctónica son atribuibles al efecto deletéreo de la concentración excesiva de nutrientes, 

especialmente el amonio, el cual habría superando el umbral de tolerancia de muchas especies. 

Además, frente a estas condiciones estresantes, la comunidad mostró una menor reactividad ante 

el evento de lluvias extremas registrado durante este estudio. El claro acoplamiento entre el 

plancton y las condiciones ambientales, resalta la importancia de resolver de qué manera 

responderán las comunidades ante una mayor imprevisibilidad ambiental, y la posible 

transferencia de estas señales ambientales a través de la cadena trófica. 

� La implementación de la técnica de la dilución, permitió establecer que el 

microzooplancton es una de las principales fuentes de mortalidad del fitoplancton en los meses 

cálidos, llegando a consumir en promedio, el 87% de la productividad primaria diaria. 

Contrariamente a lo esperado, se encontró que gran parte del C y nutrientes fluyen a través de la 

trama trófica microbiana, los cuales son canalizados mediante procesos de consumo y 
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regeneración. En el sitio CV, se encontraron varias desviaciones de la linealidad en la respuesta de 

la tasa de crecimiento del fitoplancton a la concentración de consumidores, las cuales fueron 

interpretadas como distintos tipos de respuesta trófica según la configuración planctónica al 

momento del experimento. Además, en este sitio se encontró que a pesar que existe una mayor 

proporción de presas potenciales, la proporción de presas reales es mucho menor en comparación 

a BM y que la capacidad del microzooplancton de controlar la biomasa fitoplanctónica, es limitada. 

� La especie más conspicua del microzooplancton, T. balechi, no mostró relación con la tasa 

de consumo del microzooplancton, por lo cual se presume que desempeña hábitos no herbívoros. 

El rol trófico de esta especie clave del Estuario de Bahía Blanca, es uno de los principales 

interrogantes que surgen del presente estudio, y deberán ser abordados en estudios futuros.  

� Los experimentos del fraccionamiento por tamaño realizados en marzo de 2012, 

complementaron adecuadamente los resultados obtenidos mediante la técnica de la dilución, 

brindando una perspectiva más detallada sobre las interacciones tróficas dentro de la comunidad 

microbiana. Por una parte, se encontró que las bacterias heterótrofas son una fuente sustancial de 

C que sustenta la cadena trófica microbiana, aunque sólo representaron el 10% de la biomasa 

aportada por el fitoplancton. Por otra parte, los resultados mostraron que los NFH representan un 

ítem preferencial dentro de la dieta del microzooplancton. La proporción de consumo sobre cada 

uno de los componentes de la trama trófica microbiana (a excepción de los NFA que fueron 

eludidos) en BM fue similar, por lo que se presume que en este sitio, la comunidad se encuentra 

relativamente balanceada. En cambio, en CV la presión de pastoreo del microzooplancton y NFH 

fue mucho menor. Además se encontró un desacople entre el microzooplancton y los NFH. Para 

entender los mecanismos subyacentes que generan estos cambios en el comportamiento trófico 

del plancton, será necesario estudiar el efecto de la carga excesiva de nutrientes y contaminantes 

sobre la fisiología y la estequiometria elemental de los organismos planctónicos.  

� Teniendo en cuenta los resultados de consumo de los NFH, el microozooplancton y el 

mesozooplancton, puede concluirse que la trama trófica pelágica en el Estuario de Bahía Blanca es 

altamente eficiente y previene en gran medida la acumulación de biomasa fitoplanctónica. Por lo 

tanto, sólo una pequeña proporción del C producido en la columna de agua escaparía del 

ambiente pelágico y alcanzaría el fondo. 
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Anexo. 

 

Tabla 1. Fechas en las que se realizaron los experimentos de alimentación, la recolección de 

muestras y mediciones in situ en ambos sitios de muestreo. Todas las campañas se realizaron en 

condiciones diurnas y en marea bajante. 

Campaña 
Fecha 

CV BM 

1 15/07/2008 22/07/2008 

2 11/12/2008 15/12/2008 

3 16/02/2009 20/02/2009 

4 27/07/2009 29/07/2009 

5 10/08/2009 13/08/2009 

6 21/10/2009 22/10/2009 

7 02/11/2009 03/11/2009 

8 11/03/2010 12/03/2010 

9 16/03/2010 17/03/2010 

10 26/05/2010 27/05/2010 

11 27/07/2010 28/07/2010 

12 10/08/2010 11/08/2010 

13 21/10/2010 22/10/2010 

14 02/11/2010 03/11/2010 
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Tabla 2. Valores medios y desvío estándar (DS) de la abundancia del fitoplancton (cél l
-1

 x10
3
) durante las 

cuatro estaciones climáticas en los sitios BM y CV. También se muestra el número de muestras analizado por 

estación climática y sitio (N), la riqueza específica (S), el índice de diversidad de Shannon (H') y el índice de 

equitatividad de Pielou (J). Se definieron diferentes categorías taxonómicas según el tamaño y el tipo de 

agregación de las especies: diatomeas solitarias mayores a 20 µm (DS>20), diatomeas formadoras de cadena 

mayores a 20 µm (DFC>20), diatomeas solitarias menores a 20 µm (DS<20), diatomeas formadoras de 

cadena menores a 20 µm (DFC<20), dinoflagelados (Di), cocolitofóridos (C), nanoflagelados mayores a 5 µm 

(NF>5) y nanoflagelados menores a 5 µm (NF<5). 

 

C
a

te
g

o
rí

a
 BM CV 

 
Verano Otoño Invierno Primavera Verano Otoño Invierno Primavera 

 
media DS media DS media DS media DS media DS media DS media DS media DS 

N  8 - 2 - 10 - 8 - 8 - 2 - 10 - 8 - 

S  16 3.65 7 - 11 1.67 11 2.06 10 3.00 9 - 10 2.88 8 1.50 

H´  1.63 0.18 0.84 - 1.48 0.29 1.17 0.37 1.20 0.28 1.18 - 1.58 0.25 1.05 0.32 

J  1.37 0.17 0.99 - 1.45 0.29 1.14 0.40 1.24 0.24 1.23 - 1.66 0.25 1.16 0.36 

 
 

                

Microfitoplancton  
                

Diatomeas  
                

Actinocyclus sp. DS>20 0.36 0.61 1.08 1.25 0 0 0.49 0.69 0 0 0.82 1.75 0.37 0.73 0 0 

Actinoptychus sp. DS>20 0 0 0.44 1.05 0 0 0 0 0 0 0.12 0.35 0 0 0 0 

Cyclotella striata DS>20 0 0 1.75 1.71 0 0 0 0 0 0 1.64 4.01 0 0 0 0 

Cymbella sp. DS>20 0.05 0.16 0.44 0.62 0.13 0.35 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Entomoneis alata DS>20 0 0 0.06 0.17 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Fragilaria sp. DFC>20 0 0 0.38 0.74 0 0 0 0 0.79 2.48 0 0 0 0 0 0 

Guinardia 

delicatula 
DFC>20 0.25 0.79 1.11 2.2 0.06 0.18 0 0 2.1 6.64 0 0 0 0 0 0 

Gyrosigma sp. DS>20 0 0 0 0 0.33 0.63 0 0 0 0 0.2 0.58 0.25 0.69 0.49 0.69 

Leptocylindrus 

minimus 
DFC>20 0 0 0 0 0.25 0.71 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Navicula aff. cincta DS>20 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0.41 0.76 0 0 0 0 

Navicula spp. DS>20 0.53 1.02 3.44 5.46 0.86 1.28 0 0 0 0 0.82 2.31 0.2 0.58 0 0 

Nitzschia spp. DS>20 1.3 1.81 0.52 0.74 1.56 3.37 0 0 0.99 1.63 0.61 1.22 0.13 0.35 0.98 1.39 

Podosira stelliger DS>20 0.1 0.32 0.39 0.73 0 0 0 0 0 0 0.2 0.58 0 0 0 0 

Stephanodiscus sp. DS>20 0 0 0.91 1.02 0 0 0 0 0 0 0.33 0.63 0 0 0 0 

Surirella striata DS>20 0.05 0.16 0.45 0.66 0.19 0.53 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Thalassiosira 

hendeyii 
DS>20 0 0 0.19 0.37 0.63 1.77 0 0 0 0 0.61 1.22 0 0 0 0 

Thalassiosira 

pacifica 
DFC>20 8.51 12.5 0 0 1.05 1.96 0 0 7.95 14 0 0 0 0 0 0 

Thalassiosira sp. DS>20 94.6 75.5 60.2 45.1 41.8 41.1 24.1 2.08 102 83.1 25.4 16.9 19.9 11.7 15.2 6.25 

 

Dinoflagelados 
 

                

dinoflagelados no 

identificados 
Di 0.05 0.16 0.44 0.82 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Scripsiella 

trochoidea 
Di 1.29 2.05 0 0 0 0 0 0 0.1 0.31 0 0 0 0 0 0 
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Cocolitofóridos 
C 0.1 0.32 0 0 0.13 0.35 0 0 0.69 1.48 0 0 0 0 0 0 

 

Xantoficeas 
 

                

Ophiocytium sp. DS>20 0 0 1.18 2.8 2.13 3.31 0 0 0.4 1.26 0 0 1 2.83 0 0 

 
 

                

Nanofitoplancton  
                

Diatomeas  
                

Achnanthes sp. DS<20 0 0 0.25 0.53 0.13 0.35 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Chaetoceros debilis DFC<20 1.1 3.48 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Cyclotella sp. DFC<20 6.39 7.78 14.8 19.8 8.28 7.67 0 0 2.1 4.73 1.75 4.96 1.03 1.65 0 0 

Minidiscus chilensis DS<20 3.17 8.78 0 0 1.44 2.48 0 0 0 0 0 0 0.25 0.45 0 0 

Nanopennadas DS<20 1.4 4.44 2.92 8.26 0 0 0 0 4.21 9.47 1.75 4.96 0 0 0 0 

Paralia sulcata DFC<20 18.9 21.5 37.9 34.6 16.3 10.8 27 4.86 12.7 9.44 40.4 38.4 22.9 23.8 30.4 9.72 

Thalassiosira 

curviseriata 
DFC<20 18.9 35.8 16.9 39.3 12.1 18 6.38 3.47 2.05 3.04 5.84 10.8 29.2 32.8 0 0 

Thalassiosira 

minima 
DFC<20 0 0 91.3 256 0.5 1.41 0 0 5.61 17.7 320 394 0 0 0 0 

Thalassiosira sp. DS<20 0 0 52.6 104 0 0 0 0 0 0 70.1 84.7 0 0 0 0 

 

Dinoflagelados 
 

                

Nanogimnodiniales Di 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 35.1 49.6 

Nanotecados Di 0 0 0 0 2.25 6.36 0 0 0.29 0.93 0 0 0.65 1.26 0 0 

Prorocentrum sp. Di 0 0 0 0 0.18 0.36 0 0 0.2 0.63 0 0 0 0 0 0 

 

Flagelados 
 

                

Nanoflagelados >5 

µm 
NF>5 36.2 49.9 59.2 97.2 21.5 48.2 1.96 0 63.1 61.1 136 88 33.3 41.6 6.87 8.33 

Nanoflagelados <5 

µm 
NF<5 58.7 153 69.2 115 240 368 568 69.4 164 188 105 67 210 176 568 367 

 

 

 

Tabla 3. Valores medios y desvío estándar (DS) de la abundancia del microzooplancton (cél l
-1

) durante las 

cuatro estaciones climáticas en los sitios BM y CV. Se muestra el número de muestras analizado por estación 

climática y sitio (N), la riqueza específica (S), el índice de diversidad de Shannon (H') y el índice de 

equitatividad de Pielou (J). El hábito trófico sugerido de cada especie según la literatura y por observación de 

los organismos vivos, fue utilizado para definir las siguientes categorías tróficas: Herbívoro (H), mixótrofo 

(M), omnívoro (O), bacteriófago (B). 

 

C
a

te
g

o
rí

a
 BM CV 

 
Verano Otoño Invierno Primavera Verano Otoño Invierno Primavera 

 
media DS media DS media DS media DS media DS media DS media DS media DS 

N  9 - 3 - 15 - 12 - 10 - 3 - 14 - 13 - 

S  11 2.87 10 - 8 1.48 10 3.27 9 1.91 7 - 9.4 0.894 9 2.06 

H´  1.21 0.41 1.63 - 0.83 0.41 1.29 0.37 0.86 0.28 1.32 - 1.25 0.61 1.73 0.28 

J  1.17 0.29 1.63 - 0.92 0.45 1.30 0.21 0.95 0.36 1.56 - 1.09 0.64 1.81 0.32 
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Tintinnidos  
                

Codonellopsis lusitanica H 12 28.08 55.56 101.4 240 231.2 16.67 28.87 3.571 13.36 111.7 83.17 132.3 168.4 16.67 28.87 

Eutintinus sp. H 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 16.67 28.87 

Metacylis aff. 

mereschkowskyi 
H 0 0 0 0 3.333 11.55 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Tintinnidium balechi H/B 8276 11093 5633 2513 2447 1832 683.3 189.3 1784 1635 7687 5679 327.7 136.5 366.7 125.8 

Tintinnopsis baltica H 0 0 88.89 153.7 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Tintinnopsis beroidea H 0 0 44.44 88.19 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Tintinnopsis brasiliensis H 0 0 44.44 52.7 20 57.84 0 0 2.857 10.69 76.67 91.69 32.31 49.86 0 0 

Tintinnopsis gracilis H 2.667 10.33 211.1 395.1 16.67 57.74 116.7 104.1 10.71 28.95 40 69.92 3.077 11.09 0 0 

Tintinnopsis parva H 16 51.93 277.8 272.8 1075 1466 0 0 27.86 57.67 290 412.2 793.8 1349 0 0 

Tintinnopsis sp. H 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 5 15.81 7.692 18.78 0 0 

 

Ciliados aloricados 
 

                

Cyrtostrombidium 

longisomum 
M 0 0 44.44 101.4 0 0 0 0 7.143 26.73 0 0 0 0 0 0 

Euplotes sp. H 45.33 98.99 311.1 763.9 50 173.2 0 0 14.29 41.27 0 0 0 0 0 0 

Leegardiella sp. H 26.67 59.36 0 0 0 0 0 0 2.857 10.69 0 0 76.92 151.8 0 0 

Lohmanniella oviformis M 5.333 20.66 266.7 200 166.7 218.8 333.3 416.3 70 78.64 325 270 909.2 813 533.3 160.7 

Strombidinopsis spp. H 173.3 271.9 455.6 194.4 190 275.2 683.3 644.9 149.3 118.4 675 450.5 517.7 562.3 216.7 28.87 

Strombidium capitatum M 169.8 128.8 0 0 25 62.16 0 0 46.43 50.78 6.667 21.08 0 0 0 0 

Strombidium dalum H 0 0 0 0 3.333 11.55 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Strombidium spp. H 2.667 10.33 0 0 433.3 745.1 0 0 130 153.6 0 0 136.9 278.8 0 0 

 

Dinoflagelados 
 

                

Oblea sp. H 2.857 10.69 55.56 166.7 138.3 296.3 0 0 15.71 40.14 70 188.9 53.85 133 0 0 

Gyrodinium fusus H 20 56.06 0 0 11.67 30.1 0 0 139.3 215.3 0 0 30.77 61.44 0 0 

Gyrodinium spp. H 88 193.7 0 0 3.333 11.55 0 0 3.571 13.36 0 0 0 0 0 0 

Protoperidinium aff. 

punctulatum 
H 0 0 22.22 66.67 0 0 0 0 7.143 26.73 0 0 0 0 0 0 

Torodinium robustum H 2.667 10.33 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

 

Rotíferos 
 

                

Synchaeta sp. H 6.667 25.82 0 0 31.67 47.07 0 0 10 28.01 0 0 3.077 11.09 0 0 

Trichocerca sp. H 6.667 25.82 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

 

Otros 
 

                

Acari O 0 0 0 0 8.333 28.87 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Nauplii O 9.333 27.12 77.78 130.2 0 0 0 0 0 0 30 67.49 38.46 112.1 0 0 
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