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RESUMEN 

Los ecosistemas dulceacuícolas se encuentran entre los más alterados y de mayor peligro de pérdida de 

la biodiversidad. En ecosistemas lóticos, sumado a una natural estructuración debido a una arquitectura 

jerárquica de redes hídricas, se encuentran las perturbaciones de origen antropogénico que fragmentan 

el hábitat, lo que altera el grado de conectividad entre sitios e incrementa el nivel de estructuración de 

sus poblaciones. Sin embargo, los patrones intraespecíficos de la diversidad genética son determinados 

por procesos históricos y contemporáneos. El rol que ejercen los factores históricos fue evaluado en un 

complejo de tres especies de aeglas (Aegla sp.), un insecto Aquarius chilensis y un gastrópodo, Chilina 

dombeyana  mediante un análisis filogeográfico basado principalmente en un análisis de clados 

anidados (NCA) utilizando secuencias de ADNmt (COI). Los resultados sugieren que un componente 

histórico de fragmentación pasada y contiguo rango de expansión  puede haber actuado sobre las 

poblaciones de las especies estrictamente acuáticas. En el caso de las poblaciones del insecto no existen 

asociaciones significativas para la totalidad del cladograma de esta especie aquello probablemente 

debido a un mayor flujo génico. Las diferencias entre especies muy probablemente sean explicadas en 

función de las diferentes habilidades dispersivas existentes entre ellas. Con la finalidad de evaluar la 

influencia que ejercen una variedad de características del paisaje sobre la conectividad y grado de 

estructuración de las poblaciones, se realizó un estudio comparativo bajo el marco de la disciplina de la 

genética del paisaje en las especies C. dombeyana y A. chilensis, quienes fueron selecionadas por 

encontrarse ampliamente representadas en la cuenca del Itata, por presentar diferentes habilidades de 

dispersión y niveles de tolerancia a la contaminación ambiental. Mediante la utilización de marcadores 

microsatélites polimórficos fueron evaluados aspectos demográficos y el rol de los factores espaciales, 

variables ambientales físico-químicas y de hábitat. Los resultados muestran diferencias entre las 

poblaciones de ambas especies. A diferencia de las poblaciones del insecto, las poblaciones de C. 

dombeyana muestran evidencia de un nivel de variabilidad genética levemente inferior y que 

disminuye a mayores distancias desde la zona de confluencia en la desembocadura del Río Chillán. 

Además, muestran evidencia de un patrón de aislamiento por distancia (r=0. 869, P=0.001), una mayor 

influencia de la hidrografía y un nivel de estructuración levemente superior (FST = 0,318 P < 0.001) que 

las poblaciones de A. chilensis (FST = 0.213, P < 0.001), explicado en esta última especie en función 

del elevado nivel de diferenciación que presentan algunas localidades en especial T6. Los tamaños 

efectivos (Ne) son variables entre poblaciones en ambas especies, con una tendencia hacia una 

disminución en el tiempo en C. dombeyana (Ne histórico promedio=277, Ne actual promedio=58) y A. 

chilensis (Ne histórico promedio=267, Ne actual promedio=64). En ambas especies existe evidencia de 
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que algunas poblaciones pueden sufrir eventos de cuellos de botella recientes (p<0.05), lo cual 

demuestra que las poblaciones de estas especies pueden sufrir episodios de inestabilidades 

demográficas.  

Los resultados de los análisis de partición de varianza indican diferencias entre las especies, para las 

poblaciones de C. dombeyana las variables ambientales físico-químicas (conductividad y fósforo 

orgánico) y de hábitat (diámetro de bolones Max y Medio) explican el 44% de la diferenciación 

genética lo que, sumado al efecto de las variables espaciales, explicaría un 77%. Para las poblaciones 

de A. chilensis las variables ambientales físico-químicas (demanda química de oxígeno y nitratos) 

explican el 13% de la divergencia genética y que sumado al efecto de variables espaciales y de hábitat 

(velocidad de corriente) explicaría un 25%. Sin embargo, en diferente medida las poblaciones de ambas 

especies son afectadas por procesos de contaminación de origen urbano y agrícola, lo que sumado a los 

efectos estocásticos y espaciales contribuye a los procesos de diferenciación de sus poblaciones. 
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1.0 INTRODUCCION GENERAL 

1.1 Ecosistemas dulceacuícolas en el contexto del cambio global 

Las expansiones humanas así como el creciente aumento en el uso de la tierra sobre todo en las últimas 

décadas han resultado en una pérdida de hábitat,  en modificaciones y fragmentaciones de muchos de 

los hábitat naturales del mundo (Stutchbury, 2007; Aguilar et al., 2008; Sherry, 2008). Precisamente 

son estos disturbios antropogénicos los que más han influenciado recientemente la estructura 

poblacional de la mayoría de las especies, siendo la fragmentación y la pérdida de hábitat las más 

importantes perturbaciones que afectan el tamaño y número de las poblaciones (Goodman et al., 2001; 

Radiespiel et al., 2008). La fragmentación de una población puede tener importantes consecuencias 

sobre la diversidad genética  y el grado de estructuración que esta presenta, principalmente por los 

efectos de la deriva genética y la reducción del flujo génico (Martínez-Cruz et al., 2007). Existe 

abundante evidencia empírica de que la pérdida de hábitat tiene efectos negativos sobre la 

biodiversidad (Brooks et al., 2002; Santos & Telleria, 2006) y que la disminución de la diversidad 

genética también tiene a largo plazo importantes consecuencias sobre el potencial evolutivo de las 

poblaciones para adaptarse  a cambios de las condiciones ambientales (Traill et al., 2010). Tanto la 

endogamia como la pérdida de diversidad en las poblaciones de pequeño tamaño también pueden 

comprometer su persistencia a corto plazo (Frankham, 2005); por ello, resulta fundamental avanzar en 

el conocimiento de la estructura y tipos de relaciones entre poblaciones para evaluar las consecuencias 

genéticas de la fragmentación del hábitat y garantizar tanto un adecuado manejo de especies en peligro 

(Pacioni et al., 2010) como la mantención de la biodiversidad generalmente afectada por el incremento 

de parches aislados y de menor tamaño (Fahrig, 2003).  

 

Los ecosistemas dulceacuícolas no escapan a esta situación y son particularmente vulnerables a los 

efectos del cambio global, siendo identificados como los de mayor peligro de pérdida de la 

biodiversidad (MEA, 2005; Revenga et al., 2005; Clarke et al., 2008) y con una mayor necesidad de 

atención de conservación (Abell, 2002). Eso se debe principalmente al impacto que generan las 

diferentes actividades de tipo antropogénico sobre los ecosistemas dulceacuícolas, incluyendo 

alteraciones en el uso del suelo, deposición de nitrógeno, invasión de especies exóticas y mayor 

extensión en el cambio del clima (Kapelle et al., 1999; Sala et al., 2000). Según  Revenga et al. (2005), 

las amenazas a los ecosistemas y a la biodiversidad dulceacuícola pueden ser clasificadas en cinco 

categorías diferentes: sobreexplotación, contaminación del agua, modificación del flujo de agua 

(corriente), destrucción o degradación del agua, e invasión de especies exóticas. Las influencias 

combinadas e interactuantes de estos cinco procesos han resultado a nivel mundial en la disminución 
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tanto del número de poblaciones de especies dulceacuícolas como del rango geográfico que ellas 

ocupan (Dudgeon et al., 2006; Strayer, 2006), situación que puede producir fragmentación de las 

poblaciones y consecuente alteración de la variabilidad genética y de su potencial evolutivo (Bijlsma et 

al. 2000; Hedrick 2000; Spielman et al. 2004a, b). Dado el alarmante deterioro de los ecosistemas 

acuáticos y al hecho de que la presencia de especies confinadas a pequeños rangos geográficos es 

también muy común en ecosistemas de agua dulce (Abell et al., 2008), surge la necesidad de 

implementar investigaciones que puedan llevar a la identificación de los mejores indicadores de la 

condición y amenazas a las especies dulceacuícolas (Revenga et al., 2005; Dudgeon et al., 2006). Esto 

implica evaluar el impacto de la tendencia global en la disminución de la calidad de agua y cómo afecta 

aquello a las poblaciones de especies dulceacuícolas, y así poder comprender como las especies 

reaccionan a este cambio. De hecho, trabajos recientes muestran evidencia de que las poblaciones de 

insectos acuáticos tienen más riesgos de extinción en hábitats de buena calidad que en hábitats de una 

calidad más pobre (Suhonen et al., 2010).  

 

1.2 Estructuración poblacional en sistemas lóticos: causas, consecuencias y desafíos 

Los ecosistemas de agua dulce corresponden a hábitats naturalmente fragmentados (Sharma & Hughes, 

2009; Woodward et al., 2010), donde el intercambio biótico entre parches ocurre por medio de la 

dispersión de individuos, un proceso que es asociado al cambio evolutivo a través del consecuente 

movimiento de genes (ej. flujo génico) entre sitios  (Bohonak & Jenkins, 2003). Analizar este proceso 

es fundamental por tres razones: i) para entender cómo el movimiento de individuos o gametos 

influencia la estructura genética de las poblaciones, ii) para determinar los factores que promueven la 

adaptación local, y iii) para describir la dinámica que facilita la propagación de nuevas mutaciones 

benéficas (Manel et al., 2003). Las características del paisaje que influyen en la conectividad entre 

poblaciones y, por ende, en la distribución de la diversidad genética intraespecífica corresponden a los 

gradientes de pendiente a lo largo de los cursos de agua, a la organización jerárquica  y  la variabilidad 

hidrológica de los hábitats, lo cual contribuye a la estructuración poblacional en las especies lóticas 

dentro de las cuencas (Cook et al., 2010). De hecho, las características del hábitat local y de los 

gradientes ambientales (ej. temperatura del agua, calidad del agua, etc.) pueden tener un rol importante 

en los patrones de dispersión y subsecuente flujo génico y en adaptación local (Bohonak & Jenkins, 

2003). Aún pequeñas alteraciones de las condiciones ambientales pueden afectar la composición 

genética de las poblaciones (Schwartz  et al. 2007) y cada vez es mayor la evidencia de que los 

cambios evolutivos pueden ser rápidos y estar asociados con las mismas perturbaciones antropogénicas 

responsables de la actual crisis de extinción incluyendo la sobreexplotación, la degradación y 
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fragmentación del hábitat, y las invasiones biológicas (Stockwell et al., 2003; Carroll et al., 2007; 

Hendry et al., 2008). Por ello, resulta primordial evaluar el grado de conectividad entre hábitats de agua 

dulce dentro de las cuencas fluviales para comprender los efectos de los cambios antropogénicos sobre 

la fragmentación y la diferenciación de las poblaciones. Además, la arquitectura de drenaje que es 

propia de las cuencas hidrográficas de ríos conduce a una baja conectividad física entre ramas (Gomi  

et al., 2002) y los organismos que en ella habitan enfrentan generalmente gradientes de calidad del 

hábitat y de resistencia al movimiento más que una situación binaria de hábitat buenos e inhóspitos 

(Cushman, 2006b). En especies que carecen de un estado de dispersión aérea incluso los parches que se 

encuentran espacialmente cercanos pueden resultar efectivamente muy lejanos (Fagan, 2002), 

incrementando las tasas de diferenciación genética de las poblaciones (Hughes et al., 1999), 

disminuyendo además las tasas de inmigración hacia los ensambles locales (Hughes, 2007), lo cual 

limita también las oportunidades de recolonización en eventos de extinciones locales (Richardson & 

Danehy, 2007). Los organismos acuáticos quedan dispuestos al interior de este sistema de redes 

fluviales en sistemas lineares que se ajustan a un modelo de intercambio de miembros conocido como 

“stepping-stone” y que involucra exclusivamente a las poblaciones adyacentes. Por lo tanto las mayores 

estimaciones de flujo génico se encuentran en las poblaciones más cercanas (Palumbi, 2003). En este 

tipo de sistema, las interacciones de los organismos con el ambiente biótico y abiótico son el contexto 

de la selección natural y será lo que finalmente determine qué genotipos son los mejores para una 

situación dada (Hufbauer & Torchin, 2007). Siendo la estructura genética espacial el resultado de una 

combinación de procesos evolutivos, conductuales, ecológicos y estocásticos que operan en diferentes 

escalas espaciales y temporales y que raramente se encuentran estables o en equilibrio (Epperson, 

1993). 

 

1.3 Ecologia, rasgos de la historia de vida y vulnerabilidad de las especies  

Entre las especies más representadas a lo largo de los ríos de la región Central-Sur de Chile, se 

encuentran las especies de aeglas (Aegla araucaniensis, Aegla pewenchae, Aegla laevis talcahuano), la 

especie de insecto Aquarius chilensis y el gastrópodo Chilina dombeyana. Desde una perspectiva 

ecológica, la familia Aeglidae (Dana, 1852)  tiene la particularidad de ser la única familia de crustáceos 

decápodos restringidos completamente a hábitats dulceacuícolas (Bond-Buckup et al., 2008). 

Corresponden a un grupo endémico de Sudamérica y pertenecientes a un único género Aegla Leach, el 

cual consiste de aproximadamente 70 especies y subespecies reconocidas (Bond-Buckup, 1994; Bond-

Buckup et al., 2008; Bücker et al., 2008; Giri & Loy, 2008) distribuidas entre Chile, Brazil, Argentina, 

Uruguay y Bolivia. En Chile, existen 19 especies y subespecies de aeglas, incluyendo 16 taxa 
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endémicos (Pérez-Losada et al., 2002a). Hasta ahora los estudios moleculares realizados en aeglas 

mediante marcadores mitocondriales y nucleares  han permitido avanzar considerablemente en el 

conocimiento que se tiene de las relaciones filogenéticas entre los aeglidos chilenos y respecto del 

origen del grupo (Pérez-Losada et al., 2002b). Aspectos de su historia de vida señalan que las aeglas 

son dioicas, presentan un desarrollo directo sin estados larvales de nado libre y que las hembras pueden 

depositar entre 64-255 huevos (López 1965), los cuales cargan unidos a los pleopodos debajo del 

abdomen (Martin & Felgenahuer, 1986, Bücker et al., 2008, Bond-Buckup et al., 2008). El período de 

incubación dura entre cuatro a ocho meses, por lo que una hembra adulta puede realizar una puesta de 

huevos por año y el proceso de recrutamiento ocurriría para la mayoría de las especies durante la 

primavera (Bond-Buckup et al., 2008). De los huevos eclosionan estados juveniles cuyo largo del 

caparazón mide entre 1.13 - 1.58 mm los que permanecen unidos al abdomen de la madre por algunos 

días después de la eclosión (Greco et al., 2004, Bond-Buckup et al., 2008) y son  morfológicamente 

similares al adulto. Estudios de contenido estomacal indican que estos individuos son omnívoros  

alimentándose de fino material orgánico particulado, partes de plantas en descomposición, de 

macrófitas y de invertebrados acuáticos (Isler, 1988, Castro-Souza & Bond-Buckup, 2004, Bücker et 

al., 2008). Las aeglas son encontradas en ambientes con buenas condiciones ambientales y aguas 

relativamente bien oxigenadas, por lo tanto han sido considerados organismos sensitivos a las 

perturbaciones ambientales (Trevisan et al., 2009). 

 

El suborden Basommatophora (Mollusca: Gastropoda) corresponde a un clado monofilético que 

comprende a la mayoría de los gastropodos pulmonados que viven en ecosistemas dulceacuícolas 

(Jarne et al., 2010). El grupo comprende cinco familias y cerca de 300 especies ovíparas y que 

depositan sus huevos en cápsulas (Escobar et al., 2011). Con la potencialidad de reproducirse  

uniparentalmente a través de una autofertilización interna o biparentalidad a través de fertilización 

cruzada (Jarne et al., 1993; Jarne et al., 2010). La especie de molusco gastrópodo, C. dombeyana 

(Bruguière, 1789) pertenece a la familia Chilinidae, endémica de Chile, cuyas poblaciones son 

generalmente encontradas en aguas frías, limpias y bien oxigenadas de Chile Central (Valdovinos et 

al., 2004; Valdovinos, 2006). Esta especie pertenece a un género primitivo de caracoles de hábitos 

límnicos (Brace, 1983), descritos como hermafroditas  simultáneos, de escaso desplazamiento, gran 

abundancia local y de fácil captura (Bisol et al., 1994). Individuos de esta especie pueden hacer 4-8 

puestas de 20-30 huevos cada temporada, y 90% de las puestas se registran entre Diciembre y Marzo 

aunque las puestas pueden encontrarse esporádicamente todo el año, careciendo de un estado larval de 

vida libre (Valdovinos C., comunicación personal). La mayoría de los gastrópodos de agua dulce son 
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micro herbívoros y/o pastoreadores micro omnívoros que se alimentan de películas bacteriales, algas y 

diatomeas (Strong, 2008). Existen escasos antecedentes de esta especie y los pocos estudios que han 

sido realizados tienen relación a un interés epidemiológico respecto de los estados infecciosos que 

suelen parasitar estos organismos.  

 

El insecto A. chilensis es una especie de heteróptero conocido comúnmente con el nombre de 

“zapateros” o “chinches patinadores”, que pertenece a la familia Gerridae y corresponde a insectos 

comunes de hábitat acuáticos presentes en hábitats temperados, subtropicales y tropicales (Andersen, 

1982; Damgaard & Cognato, 2006) de aguas lóticas o lénticas, especializados en la película superficial 

del agua pero con un desarrollo acuático (Andersen, 1982). Esta especie corresponde a la única especie 

citada para Chile (Morales-Castaño & Molano-Rendon, 2009), desde una perspectiva ecológica son 

organismos depredadores, que se alimentan preferentemente de presas vivas que caen a la superficie 

del agua (Stonedahl, 1982). El ciclo de vida de A. chilensis incluye las etapas de huevo, cinco estados 

larvales y el estado adulto. Usualmente depositan sus huevos bajo la superficie de palos, vegetación y 

otros materiales (Meranezzi & Mazunari, 2007). Los huevos presentan un tamaño promedio entre 0.3-

1.6 mm y son depositados en grupos y unidos mediante una sustancia gelatinosa (Andersen & 

Polhemus, 1976, Stonedahl, 1982).  En el caso de los gerridos, las estrategias reproductivas pueden 

reflejar situaciones de protección de los sitios de oviposición por parte de los machos como mecanismo 

de defensa del territorio y aunque en alguna extensión esta conducta es dependiente de la densidad de 

otros machos, también puede estar asociada con cambios estacionales del hábitat (Spence & Andersen, 

1994). En general, especies de Gerridae ponen entre 20-40 huevos, y en zonas templadas pueden hacer 

dos o más puestas por temporada (Spence & Wilcox, 1986; Spence & Andersen, 1994). Basado en las 

salidas a terreno, A. chilensis empieza a reproducirse en la región del Bío-Bio en Diciembre y termina 

muy probablemente en Marzo ya que no hay evidencia de pares que fueran encontradas en Abril y 

Mayo (Gouin N., comunicación personal). Las variaciones en el esfuerzo reproductivo entre especies 

de gerridos pueden corresponder a adaptaciones a rasgos del hábitat que afectan las tasas de mortalidad 

de adultos y juveniles (Vepsäläinen & Patama, 1983; Kaitala et al., 1989; Firko, 1986), y tanto los 

factores abióticos como el clima (Firko, 1986) o la contaminación (Bendell, 1988) pueden ser 

importantes agentes de mortalidad en estas especies. También un mayor período de reproducción así 

como una mayor fecundidad son características esperables en especies de hábitat impredecibles 

(Spence & Andersen, 1994). Teniendo presente además, que la tasa de producción de huevos en estas 

especies se encuentra también limitada por la disponibilidad de alimento (Spence & Andersen, 1994), 

entonces puede ocurrir que el crecimiento de la población sea limitado en condiciones menos 
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favorables afectando las características demográficas de las poblaciones, dado principalmente por la 

adopción de una estructura gregaria compacta en la cual mayoritariamente predomina una forma áptera 

(Fairnbairn, 1984). Sin embargo, a partir de las experiencias en terreno tres individuos de un total de 

743 que fueron muestreados corresponden a individuos alados del tipo macrópteros  y que representan 

el 0.3% de la población muestreada (Gouin N., comunicación personal). A pesar de la existencia de un 

polimorfismo respecto del grado del desarrollo alar en los insectos heterópteros (Anderson, 1982), en la 

mayoría de las poblaciones los adultos carecen de alas y la dispersión entre arroyos es rara (Calabrese, 

1979; Fairbairn, 1986; Fairbairn & Desranleau, 1987). Esta característica ha sido expuesta como una 

causa probable de una estructuración genética como resultado de un reducido flujo génico debido a que 

puede afectar las capacidades de dispersión de las especies en busca de mejores hábitat (Zera, 1981).  

 

Las especies de aeglas y el gastrópodo C. dombeyana corresponden a organismos estrictamente 

acuáticos y por lo tanto confinados al interior de un cuerpo de agua. Aquello intensifica el grado de 

vulnerabilidad respecto de las amenazas antropogénicas que ocurren en estos ecosistemas, tales como 

deforestación, urbanización, cultivo, pastoreo excesivo, introducción de especies exóticas, y 

fragmentación del hábitat debido por ejemplo a la construcción de presas (Pérez-Losada et al., 2002; 

Nilsson et al., 2005). En aeglas el quinto par de pereiopodos es reducido en tamaño anulando la 

capacidad de caminar activamente (Lopretto, 1978; Martin & Abele, 1988) y ha sido un grupo 

taxonómico utilizado en estudios comparativos por su limitada habilidad de dispersión (Xu et al 2009, 

Valdovinos et al., 2010), en comparación con peces o formas adultas aladas. Aquello, reviste vital 

importancia en términos de conservación debido a que los invertebrados de baja vagilidad resultan más 

lábiles al impacto de las actividades antropogénicas debido a que muchas de sus poblaciones son 

localizadas y fragmentadas (Valdovinos et al., 2010). La disminución de la fauna de gastrópodos de 

agua dulce del mundo ha sido atribuida a las características propias de la historia de vida de estos 

organismos y a los efectos antropogénicos. La poca vagilidad, los requerimientos de hábitat 

específicos, los rangos geográficos restringidos y la baja fecundidad afectan la capacidad de estos 

organismos de adaptarse a los cambios en los regímenes de flujo de agua y a la contaminación (Strong 

et al., 2008). Una tabla comparativa de las características biológicas y requerimientos ecológicos entre 

las especies se encuentra disponible en la sección de anexos (Anexo A, Tabla I). 

 

Bond-Buckup et al. (2008) reconocen bajo el criterio de IUCN a 23 especies de aeglas consideradas 

como especies amenazadas o en peligro de extinción, debido principalmente a que la mayoría de las 

especies tienen áreas de distribución restringidas y al rápido deterioro que sufre el ambiente que ellas 
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ocupan. En un estudio reciente, Pérez-Losada et al. (2009) utilizaron descripciones publicadas del 

habitat, análisis de poblaciones, y las distribuciones geográficas de todas las especies de Aegla en 

Sudamérica para aclarar su estado de conservación, encontrando que el 32% de la especies de Aeglas se 

podían considerar como amenazadas. C. dombeyana y en general todos los integrantes de la familia 

Chilinidae han sido clasificados como vulnerables debido principalmente al incremento en la pérdida 

de hábitat que ocupan estos organismos (Valdovinos et al.,  2006). De acuerdo a Figueroa et al. (2007), 

C. dombeyana  es una especie que presenta un menor nivel de tolerancia a la contaminación del agua 

que Aquarius chilensis, siendo entonces esperable que en comparación a las poblaciones de A. 

chilensis, sus poblaciones sean más perjudicadas al enfrentar las zonas más perturbadas de la cuenca, lo 

que puede alterar su metabolismo o el número de oviposturas como ha sido evidenciado empíricamente 

cuando organismos de estas especies han sufrido, por ejemplo, estados infecciosos (Olmos & George-

Nascimento, 1997). Entonces una mala calidad del agua puede afectar en mayor medida la 

sobrevivencia, generar procesos de extinciones locales o incrementar el grado de fragmentación y 

pérdida de la variabilidad genética de las poblaciones de C. dombeyana. 

 

1.4 Marcadores Moleculares 

La utilización de secuencias de ADN mitocondrial para detectar estructura poblacional y patrones 

históricos en la diferenciación genético poblacional es una técnica ampliamente utilizada por los 

investigadores (Avise, 2004). El genoma mitochondrial de invertebrados es una pequeña molecula 

circular haploide, tienen una longitude total de unos 16000 pares de bases y codifica para 13 proteinas, 

22 tRNA y 2 RNA ribosomales (Boore, 1999). Debido a su tamaño relativamente pequeño y al alto 

número de copias existentes en una célula, esta molecula resulta muy fácil de amplificar. Además, 

cuenta con un limitado mecanismo de reparación de ADN, razón por la que tiende a evolucionar a una 

tasa que es 2 a 10 veces más elevada que la del genoma nuclear (Fetzner & Crandall, 2002). El ADN 

mitocondrial es un marcador de elección por su naturaleza haploide, de herencia maternal, falta de 

recombinación y por el revolucionario aspecto de tratar a los segmentos de ADNmt extraídos a partir 

de individuos pertenecientes a grupos poblacionales, como unidades operacionales taxonómicas 

(OTUs) en un análisis filogenético (Hickerson et al., 2010). Estos datos haplotípicos pueden ser 

tratados filogenéticamente al interior de las especies rindiendo filogenias intraespecíficas o asociados a 

componentes históricos responsables de la estructura poblacional (Avise, 2004). 

 

Para investigar las asociaciones entre datos genéticos y rasgos del paisaje es necesario realizar una 

cuidadosa selección de los marcadores moleculares que se van a utilizar. Los marcadores nucleares son 
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particularmente útiles a escalas espaciales pequeñas (ej. local o regional) y generalmente corresponden 

a escalas temporales finas (Balkenhol et al., 2009). Estos presentan la ventaja de definir genotipos 

multilocus a partir de loci que exhiben un gran número de alelos segregantes y entonces el número 

posible de genotipos multilocus que se pueden definir resulta ser muy elevado (Chakraborty et al., 

1993). Entre los marcadores genéticos más ampliamente usados en estudios de genética de poblaciones, 

ecología molecular y conservación, se encuentran los microsatélites o secuencias de repetición simples 

(SSR). Estos marcadores se caracterizan por poseer un gran poder de resolución genética (Schlötterer, 

1998; Allendorf & Luikart, 2007), incluso en poblaciones con bajos niveles de variación genética, con 

algún grado de endogamia o con una cercanía geográfica (Rakoczy-Trojanowska & Bolibok, 2004). 

Ellos consisten de repeticiones en tandem altamente variables, con motivos de repetición generalmente 

de corta secuencia de uno a seis nucleótidos  (ej. (CA)n; (TAA)n; (CATA)n; etc.) (Tóth et al., 2000). 

Dada su alta tasa de polimorfismo, los microsatélites son corrientemente los mejores marcadores 

posibles para evaluar flujo génico y diferenciación genética poblacional, aún en una muy pequeña 

escala geográfica (Lowe et al., 2004). Sin embargo, cuando se utilizan marcadores microsatélites surge 

la dificultad de tener que seleccionar el modelo mutacional más apropiado entre varios modelos que se 

encuentran disponibles, siendo tres los más utilizados. El modelo paso a paso (SMM; Ohta & Kimura, 

1973) asume que cada mutación incrementa o disminuye el número de repeticiones en solo una unidad 

repetitiva, mientras que el modelo de alelos infinito (IAM; Kimura & Crow, 1964) asume que cada 

mutación al azar crea un nuevo alelo. Si el primero parece implícitamente más apropiado con los 

marcadores microsatelitales, debido a su estructura repetitiva, se acepta actualmente que el modelo 

mutacional ideal se situaría probablemente entre estos dos modelos extremos (Di Rienzo et al., 1994). 

Estos autores propusieron un modelo mixto (TPM) que permite incorporar una fracción de mutaciones 

de tipo SMM y la otra de mutaciones de tipo IAM. En este estudio utilizamos un modelo mixto que 

incluye 70 % de mutaciones SMM y 30% de IAM, lo que corresponde a valores generalmente 

utilizados.  

 

Además, a diferencia de los marcadores AFLP, tambien muy utilizados en estudios de genética del 

paisaje (Sork & Waits, 2010), los microsatélites presentan la gran ventaja de ser codominates. Xu & Fu 

(2004) señalan que estos marcadores pueden ser particularmente útiles para resolver historias genéticas 

de las poblaciones debido a su alta tasa de mutación y gran nivel de polimorfismo, siendo capaces de 

revelar variación a escala fina entre poblaciones que recientemente han divergido y que otros 

marcadores (ej. aloenzimas, secuencias de ADN mitocondrial) fallan en detectar (Selkoe & Toonen, 

2006). Para los loci microsatélites, selectivamente neutrales, la estructura genética de la población es 
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determinada primariamente como un balance entre el impacto segregante de la deriva (tamaño efectivo 

de la población) y el efecto homogenizador de la migración (Ridley, 1996; Knopp & Merila, 2009).  

 

Una combinación de marcadores mitocondriales y nucleares permite una aproximación integral que 

combina el alto polimorfismo de los marcadores microsatélites con las altas tasas de mutación de los 

marcadores mitocondriales; aquello permite resolver eventos demográficos de pequeña escala con 

eventos filogeográficos de escalas de mayor tiempo ancestral o históricas (Feulner et al., 2004).  
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2.0 HIPÓTESIS DE TRABAJO:  

 

H1: Dado que los patrones de distribución, filogeografía y dinámica poblacional de los 

organismos dulceacuícolas estan influenciados por características biológicas propias de las 

especies y factores físicos históricos y contemporáneos del ambiente, se espera que especies que 

cohabiten y compartan mayores características biológicas presenten patrones filogeográficos y 

dinámicas poblacionales concordantes. 

 

Los eventos históricos (ej. Fragmentación pasada y rangos de expansión) que pueden influenciar la 

historia evolutiva de especies codistribuidas debieran afectar de manera diferencial su estructura 

filogeográfica en función de sus características biológicas (dispersión) y la capacidad de respuesta que 

estas presentan, así como también la historia demográfica de sus poblaciones cuyas diferencias 

históricas en los tamaños poblacionales (expansión o contracción poblacional) puede ser respuesta de 

su condición biológica.   

 

H2: En un sistema hidrográfico de rios donde se espera que las poblaciones se encuentren 

interconectadas y estructuradas de acuerdo a un modelo de tipo salto en piedra, aquellas 

poblaciones de especies con menor capacidad dispersiva presentarán mayores niveles de 

diferenciación genética y estructuración poblacional. 

 

Bajo un modelo nulo de tipo salto de piedra el flujo génico de las poblaciones disminuye como 

resultado de la distancia geográfica, lo que puede generar un patrón de aislamiento por distancia, en el 

que la mayor divergencia entre las poblaciones se establece en función de la distancia existente entre 

ellas. Las especies con menor capacidad de dispersión pueden incrementar la pérdida de la variabilidad 

genética hacia porciones superiores de la cuenca que presentan mayores distancias desde la zona de 

desembocadura. 

 

H3: Poblaciones de especies de macroinvertebrados que se encuentren en zonas perturbadas 

tenderán a presentar mayor inestabilidad demográfica y menor tamaño efectivo (Ne) que 

aquellas poblaciones de zonas no perturbadas, siendo mayor el efecto en poblaciones de especies 

menos tolerantes a la calidad del agua. 
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Las poblaciones que habitan en lugares perturbados de la cuenca pueden estar frecuentemente 

sometidas a fluctuaciones demográficas y sufrir recurrentes eventos de cuello de botella, lo que 

conlleva a un decrecimiento del tamaño de las poblaciones locales y por ende a un decrecimiento del 

tamaño efectivo de sus poblaciones. Entonces, las poblaciones de los sitios más afectados deberían 

presentar más evidencias de cuellos de botella recientes que las poblaciones de sitos de mejor calidad, y 

este patrón debiese ser más pronunciado en aquellas especies menos tolerantes a la contaminación del 

agua. 

 

H4: En una especie menos tolerante a una mala calidad de agua se debería observar correlaciones 

significativas entre las variables ambientales responsables de la estructuración poblacional y la 

distancia genética existente entre sus poblaciones, siendo las variables que caracterizan la calidad 

del agua aquellas que debieran resultar más informativas para esta especie. 

 

Características del paisaje y del medio ambiente pueden facilitar o restringir la conectividad genética 

entre poblaciones. Aunque las variables ambientales que expliquen patrones de estructuración pueden 

diferir entre especies debido a diferencias de historia de vida, se espera para una especie menos 

tolerante a la calidad del agua que una mayor proporción de la varianza genética sea explicada por 

aquellas variables que reflejan la calidad del agua. 
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3.0 OBJETIVOS  

 

Objetivo general  

Evaluar la importancia relativa de los factores históricos, espaciales y ambientales sobre la diversidad 

genética y estructuración poblacional de tres especies de invertebrados dulceacuícolas (Crustáceo 

Aeglidae: Aegla sp; Molusco Gastrópodo: Chilina dombeyana; Insecto Hemiptera: Aquarius chilensis) 

dentro de la cuenca hidrográfica del río Itata. 

 

Objetivos específicos 

1. Identificar procesos demográficos e inferir eventos históricos que estructuran la distribución 

actual de la diversidad genética en estas tres especies mediante el análisis de secuencias de 

ADNmt. 

 

2. Determinar los niveles de variación genética que presentan las poblaciones de C. dombeyana y 

A. chilensis mediante el uso de marcadores microsatélites. 

 

3. Analizar la diferenciación genética poblacional de C. dombeyana y A. chilensis con métodos 

clásicos y de análisis espacial de la variación de microsatélites.  

 

4. Detectar evidencia de cuellos de botella recientes y estimar tamaños efectivos poblacionales 

(Ne) con los marcadores microsatélites en las poblaciones de C. dombeyana y A. chilensis. 

 

5. Evaluar con los marcadores microsatélites el efecto del ambiente sobre los patrones de 

estructuración e inestabilidades demográficas observados en las poblaciones de C. dombeyana y 

A. chilensis. 

 

6. Comparar los patrones de diversidad genética, estructuración poblacional, y las variables 

ambientales explicativas entre especies en función de la calidad del agua.  
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4.0 Presentación y objetivo del estudio 

 

Conforme se ha indicado, el desarrollo de este estudio que ha sido dividido en dos capítulos se 

encuentra destinado a resolver la importancia que ejercen los diversos factores históricos, espaciales y 

ambientales sobre los patrones de diversidad y estructuración poblacional de especies de 

macroinvertebrados de agua dulce que habitan en la cuenca del río Itata. El primer capítulo comprende 

un estudio filogeográfico de las especies de interés basado en secuencias de ADN mitocondrial del gen 

de la citocromo oxidasa I (COI) mediante un análisis de anidamiento de clados y análisis demográficos 

para desentrañar los procesos históricos que han actuado y estructurado las poblaciones de especies con 

diferentes características y rasgos de historias de vida.  

 

El segundo capítulo corresponde a un estudio de genética del paisaje realizado por medio de 

marcadores moleculares microsatélites, donde se investigó el impacto que los factores demográficos, 

espaciales y la calidad del ambiente ejercen sobre la diferenciación poblacional de dos especies de 

macroinvertebrados acuáticos de agua dulce, Chilina dombeyana y Aquarius chilensis, que presentan 

diferentes niveles de tolerancia a la contaminación del agua. Ambas especies fueron seleccionadas en 

función de sus características biológicas y representatividad a lo largo de toda el área de estudio. 

Finalmente, se exponen las conclusiones generales alcanzadas a través de ambas estrategias de estudio 

y que han permitido avanzar en el conocimiento que se tiene de estas especies pertenecientes a 

ecosistemas fluviales naturalmente fragmentados y fuertemente impactado por actividades 

antropogénicas.  
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CAPÍTULO I 

 

ROL DE LOS FACTORES HISTÓRICOS SOBRE LOS PROCESOS DE DIFERENCIACION 

POBLACIONAL EN ESPECIES DE MACROINVERTEBRADOS DE LA CUENCA DEL 

ITATA 
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5.0 RESUMEN 

Los patrones intraespecíficos de la diversidad genética son determinados por procesos históricos y 

contemporáneos. En el caso de especies codistribuidas los patrones filogeográficos pueden ser 

congruentes como respuesta a un mismo evento histórico o discordante cuando las especies son 

afectadas diferencialmente. La congruencia de los patrones filogeográficos fue analizada mediante un 

análisis de anidamiento de clados y  análisis demográficos utilizando secuencias de ADNmt (COI) para 

dilucidar la historia evolutiva de tres especies de aeglas (Aegla pewenchae, Aegla araucaniensis, y 

Aegla laevis talcahuano), el insecto Aquarius chilensis y el gastrópodo, Chilina dombeyana que 

habitan en la cuenca del Itata. Los análisis de anidamiento de clados sugieren que un evento de 

fragmentación alopátrica habría afectado a las poblaciones de las especies de aeglas. Las poblaciones 

de A. araucaniensis y C. dombeyana muestran evidencia de un patrón concordante de expansión de 

rango contiguo. Las poblaciones de A. l. talcahuano resuelven dos procesos que no son mutuamente 

excluyentes, colonización a gran distancia y/o episodios de fragmentación pasada. En tanto que las 

poblaciones de A. pewenchae y A. araucaniensis son significativamente asociadas al interior de un 

clado ancestral de jerarquía supeior que resuelve evidencia de una restricción al flujo génico. En el caso 

de las poblaciones del insecto y para las localidades T6, T8 y T9 se resuelven dos procesos que no son 

mutuamente excluyentes, colonización a grandes distancias y/o episodios de fragmentación pasada. 

Para la totalidad del cladograma de esta especie no existen asociaciones significativas, aquello 

probablemente debido a un mayor flujo génico. Los análisis demográficos muestran evidencia de  

expansión demográfica en las poblaciones de C. dombeyana (Tajima's D= -1.466, P <0.05; Fu´s test= -23.885, 

P<0.01) y A. araucaniensis (D= -1.646; P<0.05; Fu´s Fs= -14.301, P<0.01) con evidencia de haber sufrido 

episodios de cuello de botella (θ π<θ W). Además existe en ambas especies un patrón concordante de 

aislamiento por distancia con evidencia de autocorrelación positiva para distancias inferiores a 12 km. 

Existe evidencia de un patrón generalizado de significativa estructuración genética (Φst >0.17) en la 

totalidad de las poblaciones de las especies analizadas, congruente con el escaso número de haplotipos 

compartidos. Un menor nivel de estructuración presentan las poblaciones del insecto, cuyas mayores 

diferenciaciones se establecen respecto de las localidades T6, T8 y T9. Todo lo anterior permite 

concluir que tanto los factores históricos como contemporáneos pueden influenciar los patrones 

actuales de estructuración y diferenciación poblacional particularmente en  A. araucaniensis y C. 

dombeyana, habitantes estrictos del medio acuático. Cuyas diferencias con las poblaciones del insecto 

muy probablemente son debidas a las diferentes habilidades dispersivas que presentan respecto de esta 

especie.  
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6.0 INTRODUCCION 

 
La vulnerabilidad a la que se encuentran expuestas la mayoría de las especies dulceacuícolas es 

principalmente debida a los drásticos cambios que experimentan las condiciones ambientales de su 

entorno como resultado de las intensas actividades humanas sobre estos ecosistemas (Hansen et al., 

2012). La pérdida del habitat y la fragmentación pueden afectar severamente la biodiversidad a nivel 

genético, especies y ecosistemas (Fahrig, 2003; Dobson et al. 2006) y en hábitat con considerable 

impacto antropogénico, muchas especies persisten exclusivamente en pequeñas poblaciones disyuntas, 

expuestas a condiciones inestables y cuya viabilidad depende exclusivamente del grado de intercambio 

genético entre poblaciones (With et al. 2006). Si bien, las restricciones geográficas impuestas al flujo 

natural de genes entre las poblaciones de una especie incrementan la diferenciación genética entre las 

poblaciones. Ésta se puede incrementar aún más de manera artificial por causas antropogénicas (Hao et 

al., 2006) y conducir finalmente a poblaciones con un elevado nivel de estructuración genética. 

La filogeografía es una disciplina que permite reconstruir los componentes históricos de la estructura 

poblacional considerando la distribución geográfica de linajes genealógicos (Avise, 2004), 

contribuyendo a decifrar patrones de recolonización post-glacial (Bernatchez & Wilson, 1998; Taberlet 

et al., 1998; Petit et al., 2002; Hewitt, 2004; Xu et al., 2009) e identificar barreras geográficas 

históricas que actúan como determinantes de aislamiento y que pueden ser usadas para generar 

hipótesis de especiación alopátrica (Hickerson et al., 2010). En la actualidad esta disciplina avanza 

hacia la estimación de historias demográficas en un contexto explícitamente espacial, evaluando el 

grado de congruencia espacial y temporal de taxa co-distribuidos (Hickerson et al., 2010). Numerosos 

estudios han investigado estructuración filogeográfica en organismos de agua dulce (Waters et al. 

2000; Crandall et al., 2000; Baker et al., 2004; Huey et al., 2006; Apte, 2007; Faulks et al., 2010) y han 

revelado patrones filogeográficos a través del uso del ADN mitocondrial (DNAmt), el cual continúa 

siendo el marcador de elección para descubrir patrones filogeográficos (Barrowclough et al., 2009). En 

general, debido a su estructura dendrítica, las poblaciones de sistemas lóticos tienden a ser 

particularmente vulnerables a la fragmentación lo cual puede ser exacerbado por la migración 

unidireccional (Barson et al., 2009; Fagan et al., 2002, 2005) y hace más difícil la habilidad de moverse 

entre ramas resultando en poblaciones altamente estructuradas (Wong et al., 2004; Cambell-Grant et 

al., 2007, Brown & Swan, 2010). Sin embargo, la variación entre las especies respecto de las 

características históricas, ecológicas y rasgos de historia de vida afectará su respuesta a los principales 

factores ambientales (Ruzzante et al., 2008), lo cual puede actuar como barreras ambientales y 

dificultar el intercambio biótico entre parches fragmentados y conformar la estructura genética de las 
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poblaciones (Donnelly and Twonson, 2000), afectando el subsecuente cambio evolutivo por 

movimiento de genes (ej. flujo génico). 

Los patrones intraespecíficos de la diversidad genética son determinados por procesos históricos y 

contemporáneos. En teoría, las diferentes señales que dejan los procesos de flujo génico recurrente e 

históricos, permiten desentrañar las contribuciones que estos factores hacen al patrón observado de 

composición haplotípica (Alexandrino et al., 2002). Los procesos históricos tales como episodios de 

fragmentación pasada pueden ser esenciales para comprender patrones actuales de estructuración 

genética de las poblaciones a nivel intraespecífico (Hughes et al., 2009). Incluso información de 

subsecuente contacto secundario puede ser recobrada mediante análisis filogenéticos basados en datos 

de secuencias de ADN y que permitirían explicar procesos históricos y ancestrales en un contexto 

geográfico. Sin embargo, además se ha postulado que  especies codistribuidas pueden mostrar patrones 

filogeográficos congruentes, indicando respuestas similares ante una serie de eventos climáticos y 

geológicos o bien patrones discordantes manifestando respuestas que son independientes (Steele & 

Strorfer, 2007). Si múltiples especies son ubicadas en la misma región geográfica y sus poblaciones son 

afectadas por fuerzas similares es posible que sus árboles filogeográficos muestren evidencia indirecta 

de  procesos históricos y geológicos que expliquen patrones de similaridad  a una escala superior o por 

el contrario, en función de las diferencias respecto de factores ecológicos y genéticos causar 

incongruencia en los patrones filogeográficos (Lapointe & Rissler, 2005). Varios estudios han 

comparado las respuestas de diferentes grupos de organismos sometidos a las mismas condiciones de 

gradientes del ambiente  (Paavola et al., 2006) y estos estudios han señalado que en general aquellos 

taxa que presentan una débil capacidad de dispersión exhiben una mayor concordancia que aquellos 

que son grandes dispersadores (Grenouillet et al., 2008). Patrones concordantes de estructuración 

genética espacial entre grupos de organismos de agua dulce han sido mucho menos estudiados que en 

grupos de organismos terrestres (Heino et al., 2005; Pavola et al., 2006; Grenouillet et al., 2008) y la 

mayoría de ellos han concluido que cuando los ensambles en ecosistemas de agua dulce no son 

concordantes entre grupos taxonómicos, es debido a que estos responden a diferentes factores 

ambientales cuando se trata de pequeñas escalas espaciales (Paavola et al., 2003, Tolonen et al 2005, 

Buffagni et al., 2000; Larsen et al., 2012).  

 

La conectividad hidrológica en ecosistemas de agua dulce es a menudo variable, con períodos de bajo 

flujo que desconectan sectores y reducen las oportunidades de flujo génico (Huey et al. 2006). Como 

resultado las poblaciones de agua dulce aisladas del flujo génico desarrollan distintas frecuencias 
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haplotípicas a través de los procesos de deriva genética y selección ambiental (Hurwood & Hughes, 

2001). El análisis nested clade (NCA), corresponde a un método especialmente sensitivo mediante el 

cual los datos genéticos (haplotipos) y geográficos pueden ser utilizados para diferenciar múltiples 

eventos históricos o contemporáneos separados en espacio y tiempo (Templeton, 1998; Pfenninger & 

Posada, 2002). Esta aproximación tiene el poder de discriminar entre patrones filogeográficos debido a 

flujo génico restrictivo versus eventos históricos que operan a nivel poblacional (Templeton 1998), 

incluyendo la expansión de rango y la fragmentación (Crandall et al., 2009). 

 

Mediante el uso de ADN mitocondrial, fue investigado a una fina escala espacial los patrones 

filogeográficos de estructuración genética en poblaciones codistribuidas de tres diferentes phylum de 

especies de organismos de macroinvertebrados de agua dulce, que incluyen tres especies de aeglas (A. 

pewenchae, A. laevis talcahuano y A. araucaniensis) una especie de insecto, Aquarius chilensis, y una 

de molusco, Chilina dombeyana; todas especies ampliamente distribuidas a lo largo de un mismo 

sistema hidrográfico de agua dulce en Chile central. Considerando la estructura dendrítica que 

caracteriza estos sistemas hídricos, los organismos que habitan estos ecosistemas suelen adoptar un 

sistema de distribución lineal lo que sumado a las potenciales limitaciones en su capacidad de dispersar 

pueden hacer que estas especies presenten un patrón de distribución influenciado geográficamente y 

característico de un sistema de aislamiento por distancia. Recobrar la historia evolutiva de especies 

codistribuidas es el principal objetivo del estudio y para resolverlo se investigó la distribución de 

filogrupos basados en set de secuencias de ADN mitocondrial mediante diferentes aproximaciones que 

incluyen métodos filogeográficos y demográficos. Principalmente, indicadores demográficos 

complementarios y un análisis de anidamiento de clados permitieron contrastar y revelar patrones de 

estructuración poblacional y eventos históricos que influencian las poblaciones de las especies 

investigadas y que dan forma a la actual distribución de la diversidad genética que las compone y 

responder así a preguntas tales como, ¿es posible que las especies muestren un patrón concordante en 

su respuesta frente a eventos naturales que han afectado históricamente a sus poblaciones? o ¿pueden 

éstas tener respuestas independientes que imponen barreras al flujo génico en las poblaciones de unas 

especies y que no alteran significativamente la conectividad poblacional de otras?. 
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7.0 MATERIALES Y METODOS 

 

7.1 Muestreo 

Las muestras de aeglas (A. araucaniensis, A. l. talcahuano, A. pewenchae), del gastrópodo,  C. 

dombeyana, y del insecto A. chilensis, fueron obtenidas principalmente a partir de diferentes 

localidades distribuidas a lo largo del rango de distribución de las especies en la cuenca del Río Chillán 

en la región del Biobío en Chile Central y en dos sitios del Río Cholguán. Ambos pertenecientes a la 

cuenca del Río Itata (71°00-72°30W, 36°30-37°00S; Fig. 1). Los individuos fueron colectados durante 

los meses de marzo-abril de 2009 y almacenados en frascos con alcohol 95% para su posterior 

extracción de ADN.  

 

7.2  Extracción de ADN, amplificación y secuenciación de ADN mitocondrial 

El ADN genómico fue extraído desde tejido del músculo del pie en moluscos, abdomen y patas en el 

insecto y a partir de branquias en las aeglas. Para los ejemplares de A. chilensis y C. dombeyana se 

utilizó un procedimiento de extracción de sales (Bruford et al., 1992), en tanto que para las aeglas se 

empleó el kit Wizard SV Genomic Purification system (Promega). Posteriormente el ADN de todas las 

especies fue almacenado a -20°C para su posterior análisis.  

 

La variación del ADN mitochondrial fue evaluado utilizando un segmento de 748 bp de la enzima 

Citocromo Oxidasa subunidad I (COI) en 126 individuos de  Aquarius chilensis, un segmento de 703 

bp en 137 individuos de Chilina dombeyana y un segmento de ADN de 897 bp para 79 individuos de 

Aegla pewenchae, A. l. talcahuano y Aegla araucaniensis. Las reacciones de amplificación en cadena 

de la polimerasa (PCR) fueron realizadas utilizando los partidores COI-f 5'-

GAGCTCCAGATATAGCATTCC-3', COI-r 5'-GTATAAGCGTCTGGGTAGTC-3' (van Syoc, 1995; 

Perez-Losada et al., 2002b) en las aeglas y el molusco; y los partidores HCO2198-LCO1490 

(Damgaard and Cognato, 2005) en el caso de A. chilensis. Las amplificaciones PCR fueron llevadas a 

cabo utilizando un termociclador MAXYGENE (Axygen, USA) en reacciones de 25 μl que contienen 

20 ng de ADN genómico, 1.5 mM de MgCl2, 1X de buffer PCR, 200 μM de cada dNTP, 5 pmol de 

cada partidor y 0.75 U de Taq ADN polimerasa (Promega). Las condiciones de PCR fueron las 

siguientes: 3 minutos a 95°C, 35 ciclos de 1 minuto a 95°C, 1 minuto a 48 °C (temperatura de 

annealing, Ta), 1 minuto a 72 °C y una extensión final de 5 min a 72 °C. Todos los productos PCR 

fueron chequeados mediante electroforesis en gel de agarosa al 1.5% en buffer TAE 0.5X (20mM de 

baseTris, 10 mM ácido acético, 1 mM EDTA, pH 8) con la finalidad de evaluar la presencia de 
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productos de tamaños correctos, luego fueron teñidos con bromuro de etidium y visualizados con un 

transiluminador UV (250 nm). Una secuenciación bidireccional fue desarrollada en la empresa 

MACROGEN Inc. (Seoul, Korea). Posteriormente todas las secuencias serán depositadas en GenBank.  

 

7.3 Análisis filogenético y construcción de redes de haplotipos 

Durante el transcurso del análisis de las secuencias de ADN en aeglas se pudo discriminar la presencia 

de varias especies congenéricas distribuidas a lo largo de la cuenca. Por ello, fue necesario evaluar las 

relaciones filogenéticas entre haplotipos de ADN mitocondrial de las poblaciones de aeglas. Un árbol 

de maximum likelihood fue obtenido utilizando el programa MEGA version 5.0 (Tamura et al, 2011) 

mediante 1000 bootstrap de réplicas bajo el modelo GTR+Г+I. El programa TCS v1.21 (Clement et al., 

2000) fue usado para construir en cada especie una red parsimoniosa que muestra las relaciones 

existentes entre los haplotipos, encontrando el ajuste más adecuado en los pasos de conexiones que 

permiten reconstruir el tipo de relaciones intraespecíficas de haplotipos utilizando un estadístico en 

base a la teoría neutral de coalescencia (Hudson, 1989). Utilizando esta red haplotípica se realizó un 

análisis de anidamiento de clados (NCA) en orden a discernir procesos que pueden influenciar la 

estructura genética de las poblaciones. NCA asume que los haplotipos y los clados al interior de la red 

son ancestrales y que los haplotipos en los extremos (puntas) de la red son más recientes. En base a esto 

el método implementado en el software ANeCA (Panchal, 2007), trata de rechazar la hipótesis nula de 

“no asociación” entre la variación haplotípica y la geografía. Si la hipótesis nula es rechazada una 

explícita clave de inferencias es usada para interpretar las asociaciones estadísticamente significativas 

utilizando las reglas de Templeton et al. (1987) y Templeton & Sing (1993)  para definir una jerarquía 

de clado sobre la red de haplotipos intraespecífica. De este modo es posible diferenciar patrones en la 

distribución de la diversidad genética asociada a la información geográfica, el análisis permite 

distinguir entre eventos históricos como los eventos de fragmentación pasada de aquellos 

contemporáneos como dispersión reciente y flujo génico utilizando una aproximación coalescente. 

El método comienza anidando los haplotipos terminales de la red (tips) que se consideran clados de 

nivel cero, éstos se unen a aquellos haplotipos que estén separados por un paso mutacional y se 

obtienen los clados de un paso, continuando paso por paso para identificar los clados de nivel superior 

hasta el nivel final de anidamiento que incluye la red entera. Este diseño de anidamiento fue usado 

como entrada para los análisis con la distancia geográfica, el cual se utiliza para examinar la distancia 

geográfica al interior y entre los clados. Esto fue realizado mediante el programa GeoDis version 2.5 

(Posada et al., 2000) implementado en el sofware ANeCA (Panchal, 2007) para evaluar las 

asociaciones significativas de los haplotipos. Este programa examina la estructura de la población 
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según lo determinado por las coordenadas geográficas o las distancias pareadas y compara estos valores 

con la red creada por TCS. La salida de este programa entrega dos estadísticos, la distancia del clado 

(Dc), el cual mide la dispersión geográfica dentro del clado y la distancia del clado anidado (Dn), el 

cual mide la dispersión geográfica de un clado en relación a otros clados en el mismo nivel de 

anidamiento. También se obtuvo un estadístico interno (I-T), el cual calcula dentro de un clado el 

promedio de la distancia interior menos el promedio de la distancia de los extremos dentro de cada 

categoría de anidamiento. En este tipo de análisis hay tres razones por las cuales la hipótesis nula de no 

asociación entre haplotipos y distribución geográfica no puede ser rechazada, por un tamaño 

inadecuado de las muestras, panmixia (ej. falta de estructura poblacional) o insuficiente variación 

genética (Templeton et al., 1995). 

 

7.4 Diferenciación poblacional y análisis demográficos 

Las secuencias de ADN fueron alineadas y editadas a ojo utilizando el programa BioEdit 7.01 (Hall, 

1999). Los mapas con las ubicaciones de las muestras y gráficas circulares de frecuencias haplotípicas 

fueron construídas utilizando el programa PhyloGeoViz v2.4.5 (Tsai, 2011) y Google Maps (Google 

Inc., Mountain View, CA). Para cada especie, el polimorfismo de ADNmt global y al interior de las 

poblaciones fue cuantificado usando el programa DnaSPv5 (Librado & Rozas, 2009). Para ello, se 

calculó la diversidad de haplotipos (Hd; Nei, 1987) y la diversidad nucleotídica (π; Nei, 1987), definida 

como el número promedio de diferencias nucleotídicas por sitio entre dos secuencias y su error 

estandard (Nei 1987). Para determinar si las poblaciones de este estudio se encontraban en equilibrio 

mutación-deriva, se realizaron pruebas de neutralidad. Tajima D (Tajima, 1989) fue calculado para 

evaluar si existe evidencia de expansión poblacional, así como la prueba Fu’s FS (Fu, 1997). Ambos 

parámetros que permiten evaluar aspectos demográficos de las poblaciones. Los valores fueron 

generados utilizando 5.000 simulaciones coalescentes utilizando el software Arlequin v.5 (Excoffier et 

al., 2005). Si la población no se desvía de lo esperado bajo neutralidad, Tajima D y Fu´s Fs muestran 

valores no significativos mientras que valores significativos y negativos son considerados evidencia de 

expansión de las poblaciones. Valores negativos de Fu’s FS se obtienen a partir de un exceso de alelos 

raros y sería más sensible a las mutaciones recientes, mientras que Tajima D detecta diferencias por 

pares y es más sensible a mutaciones antiguas. Finalmente, para complementar la evaluación de las 

historias demográficas de las poblaciones, fueron calculados el índice raggedness (R index, 

Harpending, 1994) y el estadístico SSD mismatch (suma significativa de la desviación al cuadrado) con 

Arlequin v.5. El modelo nulo para estos estadísticos mismatch (R index, SSD) es que la población está 

creciendo exponencialmente.
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Fig.1. Ubicación de las poblaciones de macroinvertebrados de agua dulce muestreadas en el area de estudio (mapas y códigos modificados de Debels et al., 2005), y la 

respectiva distibución de haplotipos de ADNmt por especie (gráficas circulares). Haplotipos restringidos a una única localidad muestreada se encuentran uniformente  

representados en blanco, mientras que los haplotipos compartidos entre varias localidades siguen un código de color en la correspondiente gráfica. La clave de color para los 
haplotipos se muestra en el extremo lateral izquierdo de cada imágen. E = sitios de muestreo en el Río Chillán, T = sitios de muestreo en los tributaries del Río Chillán, Chol = 

sitios de muestreo en el Río Cholguán. Las líneas blancas dibujadas en la imagen inferior izquierda representan los transectos divisorios correspondientes a los límites 

geográficos ocupados respectivamente por cada una de las especies de aeglas distribuidas en cada set de localidades analizadas. 
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El estadístico R index adquiere bajos valores cuando las poblaciones presentan distribuciones 

unimodales como típicamente es esperado cuando las poblaciones se expanden. Sin embargo, cuando 

los valores de SSD son significativos (P <0.05) la hipótesis nula de una repentina expansión 

poblacional es rechazada. Esta combinación de métodos permite independientemente evaluar las 

inferencias específicas de NCA y pruebas estadísticas de demografía vinculadas al crecimiento 

poblacional, basadas en supuestos o principios completamente diferentes. En ese contexto fueron 

calculadas las diversidades genéticas contemporáneas (θπ) e históricas (θW) utilizando el programa 

DnaSP v5 (Librado & Rozas, 2009). La diversidad genética contemporánea se basa en diferencias 

pareadas entre secuencias, mientras que la diversidad genética histórica esta basada en el número de 

sitios segregantes entre las secuencias. La comparación de estas dos estimaciones proporciona 

información de la dinámica poblacional sobre la historia evolutiva reciente (Templeton, 1993); las 

diferencias entre ellas son indicativas de un reciente cuello de botella  (si θπ < θW) o reciente 

crecimiento poblacional (si θπ > θW) (Templeton, 1993; Pearse & Crandall, 2004). 

 

Para evaluar los patrones de diferenciación genética entre las poblaciones fueron realizadas 

estimaciones pareadas de diferenciación poblacional (ΦST) cuyos valores de probabilidad asociados 

fueron calculados usando 10.000 permutaciones y un análisis de la varianza molecular (AMOVA) 

utilizando los métodos implementados en Arlequín v.5 (Excoffier et al., 2005).  Los análisis de 

AMOVA se realizaron teniendo en consideración las diversas agrupaciones jerárquicas en función de la 

hidrografía propia de los ríos considerados en el estudio. Así, los grupos fueron particionados en la 

rama hidrográfica del principal curso de agua del Río Chillán (E: 1-2-3-4-5-6); dos principales ramas 

tributarias (T: 2-6-13) y (T: 8-9-11-12); la rama tributaria menor T7 que se une al principal curso de 

agua a la altura de E4, y finalmente los sitios correspondientes al Río Cholguán (Chol1 y Chol 5). 

 

A nivel de poblaciones se aplicó un test de Mantel para evaluar la influencia relativa del aislamiento 

genético por una probable distancia geográfica, mediante una asociación significativa entre matrices de 

donde la diferenciación genética y distancia geográfica puedan explicar un posible patrón de 

aislamiento por distancia (IBD). Los valores de la medida de diferenciación genética linearizada de 

Slatkin  FST (FST = 1/ (1-FST) (Slatkin 1995) fue utilizada como distancia genética la cual fue obtenida 

utilizando el software Arlequin (Excoffier et al., 2005). Las distancias geográficas corresponden a 

matrices lineales e hidrográficas. En el caso de A. chilensis ambas matrices fueron utilizadas con la 

finalidad de comparar y evaluar si existe algún grado de significancia en función del tipo de distancia 

empleada en esta especie. Para las especies estrictamente acuáticas, sólo la matriz de distancia 
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hidrográfica fue empleada en el análisis. La correlación entre ambos tipos de matrices, genéticas y 

geográficas fue ploteada en un gráfico y calculada mediante la prueba Mantel utilizando 1000 

aleatorizaciones con el software IBDWS versión 3.23 (Jensen et al., 2005). El programa R 

(Development Core Team 2011) fue utilizado para corroborar los resultados del test de Mantel y 

realizar los análisis de correlogramas de Mantel empleando el paquete vegan (Oksanen et al., 2011), 

que permite evaluar la presencia de autocorrelación espacial en cada especie a través del área de 

estudio. Las matrices de distancias genéticas y geográficas fueron particionadas en clases de distancias 

discretas para los propósitos del análisis de correlograma. El estadístico Mantel (rM) fue calculado para 

cada clase de distancia y su significancia probada usando 1000 permutaciones. Bajo la hipótesis nula de 

no asociación entre la ubicación geográfica y la similaridad genética todos los puntos deberían estar 

ubicados en la línea cero. Los puntos sobre la línea cero (valores positivos de rM) indican menor 

distancia genética entre los casos pareados (autocorrelación positiva) y los puntos bajo la línea cero 

indican mayor distancia genética entre los casos pareados.  

 

 

 

Tabla 1. Variabilidad genética del ADNmt en las poblaciones muestreadas de C. dombeyana, A. 

chilensis y complejo Aegla sp. Tamaño de la muestra (N), número de haplotipos (n), diversidad 

haplotípica (Hd) y diversidades genéticas contemporáneas (θπ) e históricas (θW). Prueba de Tajima´s D 

y Fu´s Fs para la expansión poblacional, índice raggedness (R index), y  estadístico mismatch de la 

suma de desviaciones cuadradas (SSD).  

 
 

Especie N n Fst Hd ±SD Tajima's D Fu´s Fs R index SSD θ π θ W 

A. pewenchae 28 8 0.168* 0,680± 0,100 -1,260 -3.025 0.0358* 0.0502* 0.01101 0.01729 

A. araucaniensis 30 26 0.529** 0,995± 0,010 -1.646* -14.301** 0.0036 0.0046 0.01618 0.02879 

A. l.talcahuano 21 18 0.448** 0,981± 0,023 0.412 -6.874** 0.0081 0.0052 0.02389 0.02192 

A. chilensis 126 43 0,273** 0,897± 0,015 -1,395* -23.906** 0.0024 0.1521** 0.01082 0.01772 

C. dombeyana 137 41 0,330** 0,848± 0,000 -1.466* -23.885** 0.0026 0.0033 0.01945 0.03537 

 ** P < 0.01; *, P < 0.05 
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8.0 RESULTADOS 

8.1 Diversidad de haplotipos 

A partir de 137 secuencias de ADNmt fueron encontrados 41 diferentes haplotipos en C. dombeyana. 

Treinta y cuatro de esos haplotipos pertenecen exclusivamente a una única localidad y solo 7 

haplotipos fueron encontrados en múltiples sitios. El sitio E4 contiene el mayor número de haplotipos, 

9 (22%), pero también incluye la mayor muestra de haplotipos únicos (singletons) pertenecientes a una 

ubicación geográfica. Un patrón similar se registró en las poblaciones de aeglas, solo 3 de 52 diferentes 

haplotipos fueron encontrados en múltiples sitios entre las 79 secuencias de ADNmt que fueron 

analizadas. La subdivisión de haplotipos por especie comprende 8 haplotipos para A. pewenchae, 26 

haplotipos para A. araucaniensis, 18 haplotipos presentes en A. l. Talcahuano. El haplotipo ‘‘1’’ fue el 

único más frecuente con 18 individuos (34.62%) y se encontró presente sólo en las poblaciones de  A. 

pewenchae (Fig.1). En las poblaciones de A. chilensis, 43 diferentes haplotipos fueron encontrados 

entre las126 secuencias de DNAmt y 7 haplotipos fueron encontrados en múltiples sitios (Fig. 1).  

 

8.2 Análisis de clados Anidados (NCPA) 

Los cladogramas de anidamiento construídos para los haplotipos de ADNmt en las especies A. 

chilensis, Aegla sp. (A. araucaniensis, A. laevis talcahuano y A. pewenchae) y C. dombeyana resuelven 

diferentes patrones de evolución (Fig. 2, 3, 4). En C. dombeyana el cladograma comprende tres clados 

de 5 pasos, ocho clados de 4 pasos, dieciséis clados de 3 pasos, treinta y siete clados de 2 pasos y 

setenta y ocho clados de 1 paso (Fig. 2). El patrón de asociación geográfica/genética  para C. 

dombeyana de acuerdo a lo sugerido significativamente por NCA corresponde a un escenario  de 

“expansión de rango contiguo” como el principal proceso que da forma a la distribución espacial de 

haplotipos en los clados 4-4, 5-1 y el cladograma entero (Table 2).  
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Tabla 2. Resultados del análisis de anidamiento de clados (NCA) en C. dombeyana basados en pruebas 

de permutaciones. Solo los clados que son significativos aparecen mostrados (P<0.05). 

 

Clado    X
2
 Probabilidad Cadena de 

Inferencia  

Patrón Inferido 

4-4 14.1867 0.0083 1-2-11-12 NO Contiguo rango de expansión 

 

4-5 7.0000 0.0283 1-19-20-2 IO Inconclusivo  

 

5-1 48.2657 0.0000 1-2-11-12 NO Contiguo rango de expansión 

5-2 48.6382 0.0000 Hipotesis nula no 

puede ser rechazada 

Avanza siguiente clado 

6-1 191.4872 0.0000 1-2-11-12 NO Contiguo rango de expansión 

     

 

 

Figura 2. Red de haplotipos de Chilina dombeyana con el diseño de clados anidados para datos de secuencias COI-ADNmt. 

El tamaño del círculo del haplotipo es proporcional a su frecuencia. Los círculos sólidos negros en la red representan 

haplotipos extintos o no muestreados. Código de color correspondiente a la Figura1. 
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En aeglas el sistema de clados anidados resolvió dos clados de 6 pasos, cinco clados de cinco pasos, 

doce clados de 4 pasos, veintiséis clados de 3 pasos, cincuenta y seis clados de 2 pasos y ciento 

diecinueve clados de 1 paso (Fig. 3). En aeglas los resultados de los análisis de anidamiento de clados y 

filogenia son consistentes con la separación de tres especies al interior de la cuenca, identificadas como 

A. pewenchae, A. araucaniensis y A. laevis talcahuano (Fig. 4); todas ellas presentan haplotipos únicos 

para cada especie. Al interior del cladograma, Aegla pewenchae se encuentra básicamente identificada 

en los clados 5-1 y 4-12, y sus poblaciones se encuentran localizadas en el principal curso de agua del 

Río Chillán y dos sitios en el Río Cholguán. Los clados 4-3, 4-11 y 5-2 incluyen poblaciones de A. 

araucaniensis, localizadas al interior de las zonas de tributarios en el Río Chillán. En esta especie la 

clave de inferencia permite distinguir  para el clado 4-2 un patrón de fragmentación alopátrica y para el 

clado 5-2, que lo contiene, un patrón de contiguo rango de expansión. El clado 6-1 contiene 

poblaciones de A. pewenchae y A. araucaniensis y fue significativamente asociado con las 

distribuciones geográficas, mostrando un restringido flujo génico pero es incapaz de discriminar entre 

dos principales procesos evolutivos: una dispersión de larga distancia sobre áreas no ocupadas por las 

especies, o la existencia de un pasado flujo génico seguido de la extinción de las poblaciones 

intermedias. El clado 6-2 contiene exclusivamente a las poblaciones de A. l. talcahuano  y resuelve dos 

procesos que no son necesariamente mutuamente excluyentes, colonización a gran distancia y/o 

episodios de fragmentación pasada. Finalmente, el cladograma entero resuelve un proceso evolutivo 

histórico de fragmentación alopátrica (Tabla 3). 
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Figura 3. Red de haplotipos del complejo Aegla sp. con el diseño de clados anidados para datos de 

secuencias COI-ADNmt. El tamaño del haplotipo es proporcional a su frecuencia. Los círculos sólidos 

negros en la red representan haplotipos extintos o no muestreados. Código de color correspondiente a la 

Figura 1, con  la excepción  de aquellos haplotipos de igual frecuencia cuya diferenciación requiere la 

incorporación de un nuevo color.  
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Tabla 3. Resultados del análisis de anidamiento de clados (NCA) en el complejo Aegla sp., basados en 

pruebas de permutaciones. Solo los clados que son significativos aparecen mostrados (P<0.05). 

  

Clado X
2
 Probabilidad Cadena de 

inferencia  

Patrón inferido 

4-2 22.0 0.0004 1-19 NO Fragmentación Alopátrica 

 

5-2 17.7927 0.0002 1-2-11-12 NO Contiguo rango de expansión 

 
     

6-1 28.1548 0.0003 1-2-3-5-6*-7-8 YES Restringido Flujo génico/dispersión, con alguna 

dispersion de larga distancia sobre áreas 

intermedias no ocupadas por las especies; o bien 

flujo génico histórico seguido de extinción de las 

poblaciones intermedias. 

6-2 15.5288 0.0005 1-2-11-12 NO Colonización de grandes distancias y/o 

fragmentación pasada (no necesariamente 
mutuamente exclusiva) 

 

7.1 74.000 0.0000 1-19 NO Fragmentación Alopátrica 

 

 

El cladograma para el insecto A. chilensis dió dos clados de 5 pasos,  tres clados de 4 pasos, diez clados 

de 3 pasos, veintidos clados de 2 pasos y cincuenta y cinco clados de 1 paso (Fig. 5). En el clado 1-2 no 

fue posible identificar la causa de una significativa estructuración señalando que debido a un muestreo 

geográfico inadecuado no es posible discriminar entre fragmentación y aislamiento por distancia. Para 

el clado 4-1 se resuelven dos procesos que no son necesariamente mutuamente exclusivos, referidos a 

la colonización a grandes distancias y/o episodios de fragmentación pasada. Por lo tanto, no es posible 

distinguir cuál de estos dos eventos históricos es el responsable de la distribución actual de haplotipos 

siendo también posible que ambos puedan haber ejercido un rol. Para el clado 4-4 la respuesta no es 

concluyente y sólo para el clado 5-1 se puede identificar restricción al flujo génico con aislamiento por 

distancia. Para el clado 5-2 y el cladograma total la hipótesis nula no puede ser rechazada posiblemente 

por la mayor capacidad de dispersión del insecto (Fig. 5; Tabla 4). 
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Figura 4. Árbol no-enraizado basado en Máxima Verosimilitud que muestra las relaciones filogenéticas 

entre haplotipos de ADNmt del complejo Aegla sp. que habitan la cuenca del Itata.  Asumiendo el 

modelo de evolución de tiempo reversible (GTR) y la tasa entre sitios de distribución Gamma con sitios 

invariantes (G+I), (LogL:-2167.65). El largo de las ramas es proporcional a la cantidad de cambios.Los 

valores de Bootstrap son mostrados como porcentajes sobre la base de 1000 replicas. La clave de los 

nombres corresponden a los diferentes sitios mencionados en la Figura 1, distribuidos en la cuenca del 

Itata. 

A.  araucaniensis 

A.  pewenchae 

A.  laevis  talcahuano 
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Figura 5. Red de haplotipos de Aquarius chilensis con el diseño de clados anidados para datos de 

secuencias COI-ADNmt. El tamaño del haplotipo es proporcional a su frecuencia. Los círculos sólidos 

negros en la red representan haplotipos extintos o no muestreados. Código de color correspondiente a la 

Figura 1. 
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Tabla 4. Resultados del análisis de anidamiento de clados (NCA) en A. chilensis  basados en pruebas de 

permutaciones. Solo los clados que son significativos aparecen mostrados (P<0.05). 

 

Clado X
2
 Probabilidad Cadena de 

inferencia  

Patrón inferido 

1-21 46.6700 0.0076 1-2-3-4-9-10 NO Muestreo geográfico inadecuado para 

discriminar entre fragmentación y aislamiento 

por distancia. 
 

4-1 29.6000 0.0000 1-2-11-12-13-14 

NO 

Colonización a larga distancia y/o 

fragmentación pasada (no necesariamente 

mutuamente exclusiva). 

4-4 36.2224 0.0000 1-2 IO Inconclusivo 

5-1 57.9765 0.0000 1-2-3-4 NO Flujo génico restringido con aislamiento por 

distancia  

 

5-2 20.2894 0.0143 Hipótesis nula no 

puede ser rechazada 

Moviendo al próximo clado 

 

6-1 51.4360 0.0000 Hipótesis nula no 
puede ser rechazada  

Moviendo al próximo clado 

 

 

8.3 Estructuración genética poblacional y análisis demográficos 

Para todas las especies de agua dulce los resultados de la diversidad genética indicados por la 

diversidad haplotípica (Hd) fueron generalmente altos pero la diversidad nucleotídica contemporánea 

(θπ) fue relativamente baja como se aprecia en la Tabla1. Este patron de Hd alto y θπ bajo puede sugerir 

un crecimiento poblacional repentino a partir de pequeñas poblaciones ancestrales (bajo Ne). Sin 

embargo, estos valores de θ π son generalmente más altos que los reportados para la aegla Patagonica,  

A. neuquensis (Barber et al., 2012). La historia demográfica medida por pruebas independientes 

muestra señales significativas y consistentes de expansión poblacional en el total de las poblaciones  de 

C. dombeyana (Tajima's D=-1.466, P< 0.05; Fu´s test= -23.885; P<0.01) y en A. araucaniensis 

(Tajima's D=-1.646, P< 0.05; Fu´s test= -14.301; P<0.01), soportado por los resultados de los 

estadísticos mismatch sustentando el modelo nulo de expansión demográfica para las poblaciones de C. 

dombeyana (R index= 0.0026; SSD= 0.0033) y A. araucaniensis  (R index= 0.0036; SSD= 0.0046), 

(Tabla 1). Por el contrario, en A. pewenchae, los resultados de la prueba de Tajima y Fu´s Fs no son 

sigificativos  (Tajima's D=-1.260, P >0.05; Fu´s test= -3.025; P>0.05) y los estadísticos mismatch no 

soportan la hipótesis de un evento de expansión poblacional (R index= 0.0358, P < 0.05;  SSD= 

0.0502, P < 0.05;). En el caso de A. l. talcahuano los resultados no son consistentes entre los resultados 

de Tajima D y Fu´s Fs. Para la especie de insecto A. chilensis, principalmente el valor significativo de 

SSD rechaza la hipótesis nula de expansión demográfica (Tabla1). Al comparar las diversidades 
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genéticas históricas y contemporáneas, éstos indicaron un elevado decline de la varibilidad genética en 

las poblaciones de A. araucaniensis and C. dombeyana, señalando en ambas la ocurrencia de recientes 

eventos de cuello de botella, los que suelen ser seguidos de expansiones poblacionales (Tabla 1).  

 

Los análisis de AMOVA mostraron que las poblaciones de A. araucaniensis revelan una significativa y 

elevada subdivision entre sus poblaciones (ΦST= 0.452; P < 0.0001), entre las poblaciones de A. 

l.talcahuano (ΦST= 0.183; P < 0.05) y las poblaciones de A pewenchae (ΦST= 0.168, P= < 0.05) y una 

fuerte divergencia entre las tres especies de aeglas (ΦCT = 0.543; P < 0.0001). La diferenciación 

genética para C. dombeyana mostró que el 66% de la variación total podría ser explicada al nivel de la 

variación entre poblaciones (Φst= 0.330; P < 0.0001) y el 72% para A. chilensis (Φst= 0.273; P < 

0.0001);  revelando una significativa y fuerte divergencia genética en general en todas las especies de 

macroinvertebrados de agua dulce analizados (Tabla 5). Sin embargo, los valores de ΦST pareados para 

las poblaciones de A. chilensis fueron generalmente más bajos (Φst= 0-0.66, promedio 0.233 y 56.41% 

con valores: 0.10-0.66) que la más amplia variación registrada por las especies de aeglas (Φst= 0-0.90, 

promedio 0.518 y 87.61% con valores: 0.1-0.90) y C. dombeyana (Φst= 0-0.86, promedio 0.292 y 

82.41% con valores: 0.1-0.86). En Aquarius, los valores de Φst más bajos que el promedio fueron 

observados entre muestras ubicadas al interior del Río Chillán. Así como, la diferenciación entre 

muestras localizadas en los principales cursos de agua del Río Chillán y algunos tributaries (T6-T8-T9) 

fueron a su vez los más pronunciados, con una mayoría de valores de Φst pareados que excedieron el 

valor de 0.45. Las matrices de datos de estructuración poblacional (Φst pareados) por especie se 

muestran en la sección de Anexos (Anexos A, Tablas II, III, IV). 
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Tabla 5.  Resultados de los análisis jerárquicos de AMOVA para las poblaciones del complejo 

Aegla sp., C. dombeyana y  A. chilensis codistribuidas en la cuenca del Itata. 

Fuente de variaciónⱡ Componente 
Varianza 

Variación (%) Festadístico 

A.pewenchae    

Dentro de Poblaciones  5.030 83.24 FST=0.168* 

Entre poblaciones 
 Dentro de grupos 

0.2765 4.58 Fsc= 0.052ns 
 

Entre grupos  0.7360 12.18 FCT=0.122ns 

A. araucaniensis    

Dentro de Poblaciones  5.7833 54.82 FST=0.452*** 

Entre poblaciones 
 Dentro de grupos 

0.7658 7.26 Fsc=0.117*** 

Entre grupos 4.0000 37.92 FCT=0.379ns 

A. laevis talcahuano 

Dentro de Poblaciones 

 

10.539 

 

81.70 

 

FST=0.183* 

Entre poblaciones 
 Dentro de grupos 

1.033 8.01 Fsc= 0.089ns 
 

Entre grupos 1.3271 10.29 FCT=0.103ns 

Entre localidades ocupadas 
Por las tres especies de Aeglas 

10.34215 54.32 FCT=0.543*** 

C. dombeyana 

Dentro de Poblaciones 

 

9.1512 

 

66.96 

 

FST=0.330*** 

Entre poblaciones 
 Dentro de grupos 

3.0038 21.98 Fsc= 0.2471*** 

Entre grupos 1.5108 11.06 FCT=0.111*** 

A.chilensis 

Dentro de Poblaciones 

 

7.4075 

 

72.67 

 

FST=0.273*** 

Entre poblaciones 
 Dentro de grupos 

0.9714 9.53 Fsc= 0.115*** 

Entre grupos 1.8138 17.80 FCT=0.178* 

 

 

Los resultados del test de Mantel para evaluar la correlación entre matrices indicó una significativa y 

positiva correlación entre las distancias geográficas (distancias hidrográficas) y genéticas 

exclusivamente en C. dombeyana (r = 0.4857, P = 0.002) y A. araucaniensis (r=0.8291, P= 0.009); 

ns= P>0.05, *=P≤0.05, ***=P≤0.001; ⱡ grupos corresponden a diferentes ramas hidrográficas (ver Capítulo II. Tabla 6). 
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revelando un patrón de aislamiento por distancia (IBD; Fig. 6 A, B). Sin embargo, no existen 

correlaciones significativas en A. pewenchae (Z =-0.129724, P = 0.784), A. l. talcahuano (Z=0.6224, 

P=0.2330) y A. chilensis (Z=-0.2723, P= 0.945). Los resultados significativos de los análisis de 

autocorrelación espacial  a través del área de estudio son mostrados en la Figura 7. En C. dombeyana, 

el estadístico de mantel (rM) fue obtenido para ocho clases de distancia de 17.22 km y el correlograma 

reveló un positivo and significativo valor de r (rM= 0.298132; P<0.01) a distancias comprendidas en un 

rango de: 2.66-19.88 km y no existen valores de autocorrelación significativos para las clases de 

distancias superiores (Fig. 7A). Para A. auraucaniensis el estadístico de mantel (rM) fue obtenido para 

cinco clases de distancia de 15.29 km y los resultados señalan una positiva y significativa 

autocorrelación  (rM= 0.6740; P< 0.05)  en un rango de distancias de: 5.29-20.58 km, sin resultados de 

autocorrelación significativos para distancias superiores (Fig. 7B). Las restantes especies de aeglas (A. 

pewenchae y A. l. talcahuano) y el insecto A. chilensis, no presentan evidencias significativas de 

autocorrelación positiva o negativa a través del rango geográfico analizado. Estos resultados sugieren 

que en al menos dos especies de macroinvertebrados acuáticos, el caracol C. dombeyana y en una 

especie de aegla, A. araucaniensis, existe evidencia significativa de que las poblaciones se encuentran 

diferenciadas bajo un patrón de aislamiento por distancia. Sin embargo, los resultados de los análisis de 

autocorrelación de Mantel indican que este tipo de relación no es la misma a través de todo el rango de 

las distancias hidrográficas. Básicamente es posible sustentar que a distancias menores de 20 km, estas 

especies muestran evidencia de ser genéticamente más similares entre sí que respecto de las restantes 

poblaciones. En el caso de la especie de insecto, A. chilensis, si bien no existe evidencia significativa 

que muestre una señal de autocorrelación positiva o negativa para aquellas clases de distancia 

comprendidas entre el rango de 1.42 a 8.69km,  las poblaciones exhiben una autocorrelación negativa 

al límite de la significancia (rM= -0.214584; P= 0.071), lo que puede sugerir una mayor diferenciación 

genética entre poblaciones que se encuentran a distancias menores de 10 km (Anexo A, Fig. I, II).  
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Figura 6. Test de Mantel de las correlaciones entre la distancia geográfica (Hidrográfica) y divergencia 

genética (FST /(1-FST) para haplotipos de: A) C. dombeyana,  B) A. araucaniensis. 

 

 

 

Figura 7. Análisis de autocorrelación espacial (Mantel correlograma) en A) C. dombeyana, B) A. 

araucaniensis. Los correlogramas muestran las relaciones entre clases de distancia hidrgráfica (x-axis) 

y el valor de correlación de Mantel (y-axis). Estadísticos Mantel positive (rM ) representan una positive 

autocorrelación señalando una baja distancia entre pares. Los simbolos en color negro corresponden a 

valores estadísticamente significativos (P<0.005) y los símbolos sin color corresponden a datos sin 

significancia.
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9.0 DISCUSIÓN 

El ADN mitochondrial (ADNmt) es un marcador genético apropiado para evaluar patrones 

filogeográficos y la reciente historia evolutiva de las especies (Avise, 2000) y es frecuentemente 

utilizado en estudios filogeográficos (Beheregaray, 2008). Una aproximación estadística objetiva que 

permite llevar a cabo inferencias filogeográficas históricas en las especies es el análisis de clados 

anidados (NCPA), una técnica controversial que ha sido criticada por algunos investigadores (Petit 

2008; Knowles & Maddison 2002; Panchal & Beaumont 2007; Nielsen & Beaumont  2009) y 

defendida por otros (Knowles 2008; Templeton 2009, 2010). Éstos últimos argumentan que NCPA 

puede acusiosamente inferir procesos basados en un método de coalescencia y evaluar hipótesis 

filogeográficas mediante permutaciones aleatorias que permiten discriminar la significancia estadística 

de los clados entre las muestras, y por lo tanto discernir eficazmente un patrón de estructuración 

filogeográfica utilizando información espacial. Este análisis también ha contribuido para detectar y 

comprender patrones de reciente expansiones de rango, invasiones biológicas y ha demostrado ser útil 

en probar hipótesis taxonómicas que resuelven la existencia de diferentes especies (Crandall et al., 

2009).  

Los resultados del presente estudio demuestran que un análisis de clados anidados resulta ser una buena 

herramienta para dilucidar procesos históricos significativos que moldean la evolución de las 

poblaciones dulceacuícolas de las especies codistribuidas de macroinvertebrados que fueron 

analizados. El análisis confirmó que el Río Chillán se encuentra habitado por tres especies de aeglas: A. 

araucaniensis, A. l. talcahuano y A. pewenchae. La taxonomía de aeglas se encuentra bajo continua 

revisión y el estatus de algunas especies ha sido cuestionado (Pérez-Losada et al., 2002b; Jara et al. 

2003). Nuevas especies han sido reconocidas recientemente (Crandall et al., 2010; Santos et al., 2012), 

o han sido subsecuentemente descritas a partir de los estudios filogenéticos previamente descritos por 

Pérez-Losada et al. (2004) (Bartolomei-Santos et al., 2011; Bond-Buckup et al., 2010a; Bond-Buckup 

et al., 2010b). Otras investigaciones han sugerido la posibilidad de una nueva especie, como ocurrió 

con el grupo poblacional de Yaldad en la isla de Chiloé (see Xu et al., 2009) y potencialmente nuevas 

especies en Argentina se encontrarían bajo estudio (McLaughlin et al., 2010).  Las aeglas corresponden 

a un grupo particular de organismos. Ellas pertenecen a un único género, Aegla Leach, 1820, son 

organismos restringidos exclusivamente a ambientes acuáticos de agua dulce, son endémicos de 

Sudamérica y comprenden 69 especies  que han sido reconocidas (McLaughlin et al., 2010). Debido a 

sus especializados requerimientos de hábitat  por ser organismos acuáticos obligados sus poblaciones 

podrían potencialmente sufrir procesos de subdivisión. En este estudio existe evidencia de un alto 
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grado de estructuración genética en las poblaciones de aeglas que viven en la cuenca del Itata, con un 

elevado número de haplotipos únicos, similar a lo reportado para A. neuquensis cuyas poblaciones 

contienen sólo nueve haplotipos compartidos y 75% de haplotipos únicos (Barber et al., 2012). De 

acuerdo a los resultados de NCA las poblaciones del complejo de especies de aeglas que habitan en la 

cuenca del Itata muestran evidencia de un evento histórico de fragmentación alopátrica. En particular, 

las poblaciones de A. araucaniensis y A. pewenchae muestran evidencia de un flujo génico restringido 

con áreas intermedias no ocupadas por las especies o bien señala la posibilidad de un flujo génico 

ancestral seguido por la extinción de las poblaciones intermedias. Algunas poblaciones de A. 

araucaniensis muestran evidencia de fragmentación en las localidades tributarias comprendidas en el 

clado 4-2 (T2 y T6) y un escenario de un rango de expansión contiguo para los tributarios 

comprendidos en un nivel de anidamiento superior (T1-T2-T6-T8-T11-T12). Este escenario evolutivo 

también evidencia que las poblaciones de A. l. talcahuano pueden haber sufrido un evento de 

fragmentación pasada y/o una colonización a grandes distancias, eventos que no necesariamente son 

mutuamente excluyentes. Estos resultados muestran concordancia con los patrones actuales de 

distribución y el rango alcanzado por cada una de las especies que habitan la cuenca. A. l. talcahuano 

es un habitante exclusivo de las localidades de E5, E6, T7 y T9, en tanto que A. araucaniensis habita 

las restantes localidades tributarias T1, T2, T6, T8, T11 y T12, y A. pewenchae ocupa los territorios de 

los cursos de agua principal de Chillán y Cholguán E1, E2, E3, Chol1y Chol5. En función de las 

características geográficas del área de estudio y de las limitadas capacidades de dispersión de las 

especies acuáticas, aquellas condiciones más favorables del agua en la región andina de la cuenca 

(Debels et al., 2005) permiten hipotetizar una conexión ancestral pleistocénica en la cabecera de la 

cuenca que pudo servir como áreas de refugios pleistocénicos. Cómo ha sido planteado para las 

localidades andinas de la región del Ñuble (36°30`S) y el valle Malalcahuello, las que contaban con 

zonas libres de hielos que pudieron actuar como refugios andinos a partir de los cuales posteriormente 

se expanden las poblaciones en períodos interglaciares (Heusser, 2003; Holling & Schilling, 1981; 

Vera-Escalona et al., 2012). Estos hábitat apropiados de las regiones andinas y que actúan como 

posteriores núcleos de expansión, podrían ser responsables de la actual distribución y mantención de 

diferentes especies de aeglas y de la distribución haplotípica de C. dombeyana y A. chilensis. Para las 

especies consideradas en el estudio, las principales ramas hidrográficas de Chillán y Cholguán 

presentan haplotipos que son comúnes a ambos sistemas y que pueden ser explicados por modelos que 

implican etapas de conexión y  aislamientos de ríos, como el evento de “secuestro de río” planteado por 

Hughes et al., (2009), en él un río que históricamente se encuentra aislado de otras ramas hidrológicas 

por barreras geomorfológicas y conectado con un flujo continuo con otras ramas hídricas, puede en el 



39 
 

tiempo sufrir procesos que alteran esta situación anulando barreras históricas que han existido por años 

y creando nuevas barreras en áreas donde jamás han existido. Un ejemplo de la literatura muestra 

evidencia en Cherax destructor (Decápoda: Parastácidae) mediante un análisis de clados anidados, de 

procesos de aislamientos ancestrales entre cuencas diferentes pero que son capaces de sufrir eventos de 

recolonización por uniones temporales que han sufrido estas cuencas en episodios de  grandes 

inundaciones que abarcan toda la extensión geográfica de ambas cuencas, las que posteriormente son 

aisladas cuando dichas condiciones se revierten (Hughes & Hillyer, 2003). 

 

Entre los más importantes procesos históricos naturales que han influenciado los patrones de diversidad 

actuales en las especies se encuentran los ciclos glaciales; documentados principalmente en el 

hemisferio norte y con trabajos que han incrementado en interés desarrollados principalmente en la 

zona Patagónica del hemisferio sur  (Ruzzante et al., 2011). De acuerdo a este autor los glaciales 

habrían cubierto el sur de Chile hasta aproximadamente los 39°S, causando graves alteraciones en la 

distribución de las especies y extinciones locales en especies acuáticas debido a sus escazas 

capacidades dispersivas (Unmack et al., 2009). En un rango algo más amplio (~36°S -56°S), otros 

autores han señalado que durante la glaciación del Pleistoceno las masas de hielo cubrieron extensas 

áreas de Sudamérica (McCulloch et al. 2000; Hulton et al. 2002). Aquello significa que las masas de 

hielo pudieron afectar directamente a la región o imponer un rango limítrofe Sur de drásticas 

alteraciones climáticas de gran escala que puede suponerse ejercieron una significativa influencia de la 

glaciación y/o haber intensificado las oscilaciones climáticas sufridas por la región durante el período 

pleistocénico. Esta zona que ha sido también afectada por eventos volcánicos que imponen cambios en 

la geografía y en el terreno (paisaje) con una actividad que se remontaría hacia los 640.000 años 

(Pfanzel, 2008). Estas condiciones que permiten suponer que muchas de las poblaciones dulceacuícolas 

y entre ellas las aeglas hayan sido afectadas en su distribución y existan zonas cuyas condiciones les 

permitieron funcionar como áreas refugio en la cuenca. Poco es conocido, en general respecto de la 

evolución de las especies de aeglidos (Bartolomei-Santos, 2011), y los estudios previos han demostrado 

que los ciclos glaciales acaecidos durante el Pleistoceno han sido la fuerza primaria en generar fuertes 

patrones de estructuración y divergencia entre poblaciones glaciadas y no glaciadas, como ha sido el 

caso en Aegla alacalufi  (Xu et al., 2009). 

 

En el caracol C. dombeyana, los análisis de NCA mostraron evidencia de un único proceso histórico 

que pudo haber actuado sobre sus poblaciones y corresponde a un rango de expansión contigua. Un 

79% de haplotipos únicos caracterizaron las poblaciones de C. dombeyana, una situación similar a la 
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registrada en aeglas.  Bajo un régimen drástico de oscilaciones climatológicas ancestrales y los rasgos 

de historia de vida de estas especies con limitadas capacidades de dispersión, un patrón de dispersión 

contiguo resulta un evento histórico plausible de haber actuado sobre las poblaciones del caracol que 

pueden explicar la actual distribución de haplotipos de esta especie. En el caso de las poblaciones del 

insecto, es probable que debido a una mayor capacidad de dispersión (flujo génico) de los organismos 

de esta especie a nivel del cladograma entero no se detecten asociaciones significativas entre la 

diversidad genética y la geografía en esta especie. Sin embargo, las localidades tributarias T6, T8 y T9; 

si detectan una significativa asociación que implica un proceso de colonización a grandes distancias y/o 

una fragmentación pasada sin necesidad de ser procesos excluyentes entre si. En general, los insectos 

tienen una inmensa capacidad de adaptación y pueden ser favorecidos por los cambios ambientales 

(Mock et al., 2007), pudiendo habitar en un amplio rango de ecosistemas demostrando el enorme éxito 

biológico que estos organismos tienen al ser capaces de existir donde otros animales simplemente no 

pueden sobrevivir (Behura, 2006). Sin embargo, también existe evidencia de estructuración en una 

especie de insecto heteróptero Aquarius remigis, cuyas poblaciones muestran evidencia de una 

significativa variación espacial de las frecuencias alélicas, con un nivel de heterocigocidad que refleja 

sólo un cuarto del nivel de variabilidad de otras especies de gerridos con alto flujo génico, gran 

desarrollo alar o como podría esperarse comparado con otros insectos (Zera, 1981). Considerando 

además que los factores abióticos tales como el clima (Firko, 1986) o la contaminación (Bendell, 1988) 

pueden ser importantes agentes de mortalidad en gerridos. 

 

Comparado con las otras especies de macroinvertebrados de este estudio, completamente restringidas al 

medio acuático, el insecto A. chilensis presenta un nivel de estructuración moderadamente menor y 

aquello muy probablemente ha sido una respuesta a una mayor habilidad de dispersión. 

Los organismos de agua dulce son ideales para estudiar procesos evolutivos y patrones filogeográficos 

debido precisamente a que corresponden a especies con limitada capacidad de dispersión y una 

fragmentación del hábitat que produce discontinuidad en las distribuciones a menudo se encuentra 

asociada con la estructura genética de sus poblaciones (Verovnik & Trontelj, 2004). Usualmente el 

rango de la mayoría de ellas se encuentra completamente restringido debido no solo a las escazas 

habilidades de dispersión sino también a sus particulares requerimientos de hábitat. Estas 

características impiden a los organismos adoptar estrategias de escape cuando las condiciones 

ecológicas se tornan adversas, y es factible pensar que aquello conduzca a extinciones locales seguidas 

de posteriores procesos de colonización cuando esas condiciones mejoran. Bajo estas circunstancias las 

poblaciones pueden sufrir episodios de inestabilidades demográficas. En este estudio, si bien en las 
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poblaciones de A. laevis talcahuano, las pruebas demográficas no son concluyentes, para las 

poblaciones de A. araucaniensis y C. dombeyana, existe un claro patrón que muestra evidencia de una 

significativa expansión demográfica. Pruebas independientes de expansión demografica (SSD) e índice 

raggedness (R index) son concordantes en ambas especies y soportan las señales de expansión 

demográfica en las poblaciones. Sin embargo, las poblaciones en ambas especies también son capaces 

de sufrir episodios de reducción en el tamaño de sus poblaciones, como lo demostraron los resultados 

de los análisis comparativos de la diversidad genética histórica y contemporánea, detectando eventos 

recientes de cuello de botella (θπ < θw), lo cual es luego seguido muy probablemente de expansiones 

locales bajo condiciones que tornen más favorables a las poblaciones. 

 

La cuenca del río Chillán que estas poblaciones habitan drena muchos de los desechos agrícolas de la 

zona, con una considerable cantidad de agua que es extraída para su uso en irrigación agrícola y para la 

producción de agua potable para la ciudad de Chillán (Debels et al., 2005). Aquello, da cuenta que las 

poblaciones dulceacuícolas de estas especies pueden sufrir episodios de inestabilidad demográfica, al 

estar expuestas no solo a la fragmentación de la estructura dendrítica por si misma sino también a todos 

los tipos de actividades antropogénicas disruptivas que afectan estos ambientes impactando la calidad 

del hábitat y del agua. De hecho, la calidad del agua de la cuenca ha sido clasificada como aguas de 

muy buena calidad en la porción superior de la cuenca, regular en la porción intermedia y de una mala 

o muy pobre calidad en las porciones más bajas de la cuenca (Debels et al., 2005; Figueroa et al., 

2007), una situación ambiental que puede exponer a pequeñas poblaciones aisladas a procesos de 

extinciones locales en los sectores más afectados de la cuenca.  

 

Una situación demográfica diferente es la resuelta para las poblaciones de A. pewenchae. En ellas no se 

obtienen evidencias sigificativas en los indicadores demográficos y los estadísticos bajo un modelo de 

expansión reciente (SSD e índice rageness) rechazan la hipótesis nula de un crecimiento poblacional. 

Por ello, un proceso demográfico de expansión poblacional no es aceptado y aquello, aporta evidencia 

de que las poblaciones de A. pewenchae no se ajustan a un modelo demográfico de expansión espacial, 

sino más bien sugiere una situación estacionaria o bien que sus poblaciones han sufrido eventos 

recurrentes de cuello de botella. Sin embargo, al comparar las diversidades históricas y 

contemporáneas, se aprecia que no existen grandes diferencias entre los valores por lo que un episódio 

reciente de cuello de botella parece no haber afectado a estas poblaciones. Considerando que A. 

pewenchae cubre un amplio rango latitudinal (Jara et al., 2006) y que existen poblaciones de esta 

especie que habitan los principales cursos de agua del río Chillán y que también están presente en al 



42 
 

menos dos sitios del río Cholguán sugiere que las poblaciones de A. pewenchae representan las de más 

amplia distribución y cuyos haplotipos muy probablemente fueron ampliamente representados en los 

sectores de cabecera andina de la cuenca, en aquellas instancias que pudieron ver favorecidos episodios 

de conexión y continuidad hidrográfica. En el caso de las poblaciones del insecto las diferentes pruebas 

demográficas muestran evidencias discondartes, si bien algunos indicadores de expansion demográfica, 

resuelven señales significativas. Principalmente, el estadístico mismatch que corresponde al valor más 

alto y significativo encontrado en todas las poblaciones no permite sustentar una demografía en 

expansión. Aunque, estas poblaciones a diferencia de lo registrado en A. araucaniensis y en C. 

dombeyana, no han sufrido de eventos de cuello de botella recientes, siendo probablemente más 

estables demográficamente que aquellas poblaciones. 

  

La estructuración genética y divergencia entre las poblaciones son comunes en especies de agua dulce. 

Sin embargo, la diferenciación entre las poblaciones también puede estar relacionada con la distancia 

que las separa siguiendo un patrón de aislamiento por distancia (IBD). Tanto las poblaciones de  A. 

araucaniensis como las de C. dombeyana  mostraron un significativo patrón de IBD y los resultados 

del correlograma de Mantel indican una positiva autocorrelación para las clases de distancias más 

pequeñas. Normalmente las autocorrelaciones declinan con el incremento del rango de distancias, lo 

que puede ser atribuido a un gradiente genético o a un sistema de estructuración con saltos (Osborne & 

Wiley, 1992; Legendre & Legendre, 1998). Posiblemente la poca distancia de dispersión alcanzada por 

las especies explica una elevada significancia y positiva autocorrelación que señala una menor 

distancia genética a cortas distancias. Recientemente, Bertin et al. (2012) demostraron para rasgos 

morfológicos que una importante porción de la variación del tamaño de la concha en C. dombeyana se 

encontraba espacialmente estructurada con una mayor similaridad explicada entre aquellas poblaciones 

dispuestas a menos de 12 km de distancia hidrográfica. 

 

Existen características en las historias de vida de las especies que también pueden favorecer procesos 

de esta naturaleza. Las aeglas, por ejemplo, tienen un desarrollo directo y las hembras llevan sus 

huevos debajo del pleon (Bücker et al., 2008), los juveniles permanecen con la madre por algún tiempo 

(López et. al., 2004); esta falta de fase larval puede restringir su dispersión y ha sido señalada como 

una causa potencial de un alto nivel de estructuración y bajo flujo génico en las poblaciones de Aegla 

longirostri (Fst= 0.147-0.663, P < 0.001; Bartolomei-Santos et al., 2011). Ejemplos de especies con un 

elevado grado de estructuración genética de sus poblaciones incluyen,  Aegla alacalufi (Xu et al., 

2009), Aegla neuquensis (Xu et al, 2009; Barber et al., 2012), Aegla longirostri (Bartolomei-Santos et 
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al., 2011), asi como en otras especies de agua dulce como el camarón de río, Austrapotamobius 

pallipes (Gouin et al. 2011), cangrejos de agua dulce (Daniels et al. 2006) y peces (Ruzzante et al. 

2006). 

 En el insecto A. chilensis (Heteroptera: Gerridae), las poblaciones tributarias T6-T8-T9 muestran 

elevados valores de Fst pareados que contrastan con el resto de las estimaciones de estructuración 

poblacionales.  Estas poblaciones habitan en zonas tributarias del río Chillán y pueden verse afectadas  

por los efectos de una fragmentación de hábitat por causas antropogénicas asi como por un progresivo 

deterioro de la calidad de su ambiente, afectando la conectividad entre sus poblaciones. Eso es un 

aspecto importante dado que esta especie de insecto presenta características ecológicas únicas, 

mayoritariamente presentan una forma áptera (Fairbairn, 1984) y su dispersión entre arroyos es escaza 

(Calabrese, 1979; Fairbairn, 1986; Fairbairn and Desranleau, 1987), características que han sido 

expuestas como causas probables de estructuración genética que pueden afectar las capacidades de 

dispersión de estos insectos en busca de mejores habitat (Zera, 1981). Sin embargo, al considerar la 

totalidad de las poblaciones la distancia no representa una significativa barrera al flujo génico y la 

distribución observada de haplotipos refleja diferencias en los niveles de migración de los individuos 

entre sitios de muestreo. Aquello, también puede ser reflejo de la acción homogenizadora realizada por 

algunos individuos macrópteros presentes en las poblaciones, en conformodidad a la proposición de     

“rescate genético” propuesto por Sewall Wright, y que plantea que basta un único individuo migrante 

para mantener los mismos alelos segregantes en todas las poblaciones (Wright, 1931, 1940; Tallmon et 

al., 2004), estos individuos pueden potencialmente ser responsables de la mantención de un flujo 

génico que establece conexión entre sistemas los sistemas hidrográficos de Chillán y Cholguán. 

  

Dependiendo de las capacidades de dispersión o de las características de la historia de vida de las 

especies, la importancia de las condiciones ambientales locales varian y afectan los patrones de 

distribución espacial de las especies (Grenouillet et al., 2008). Sin embargo, debido a causas 

antropogénicas muchas de las condiciones del terreno (paisaje) han sido drásticamente alteradas y 

pueden ejercer un severo impacto en los organismos dulceacuícolas, quienes ven afectado en primera 

instancia el grado de conectividad existente entre las poblaciones, muchas de ellas fraccionadas en 

subunidades aisladas y expuestas a drásticos cambios demográficos de sus tamaños poblacionales. Tal 

es el caso de las poblaciones del molusco y varias especies de aeglas, limitadas en su capacidad de 

dispersión, y por lo tanto restringidas en su rango de distibución. Sus poblaciones pueden mantener 

demos aislados con bajo flujo de migrantes y que refleja la escaza cantidad de haplotipos compartidos 

que fueron encontrados. En el caso de aeglas, en la cuenca además se confirmó la presencia de tres 
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especies, cuyas poblaciones se mantienen en rangos de distribución aislados y restringidos, lo que 

puede incrementar el grado de vulnerabilidad de algunos grupos poblacionales, los que deben 

obligadamente responder a los cambios de su entorno (fragmentación de hábitat) o sufrir procesos de 

extinciones locales. Existen evidencias de varias especies de aeglas consideradas de distribuciones 

altamente restringidas y muchas de ellas son especies consideradas vulnerables o en peligro de 

extinción (Bond-Buckup et al., 2008; Pérez-Losada et al., 2002a, 2004, 2009). En los últimos 25 años, 

los aeglidos han experimentado progresivas reducciones de sus poblaciones debido al severo deterioro 

que han sufrido muchos de los ecosistemas dulceacuícolas de Chile (Jara, 2005; Bahamonde et al., 

1998) y al echo de que estas especies habitan exclusivamente aguas continentales (Santos, 2009). Es el 

caso de A. l. talcahuano, que de acuerdo al criterio IUCN es considerada una especie vulnerable en 

todo su rango de extensión (San Fernando-Chillán, Bahamonde et al., 1998; Pérez-Losada et. al., 2002) 

y cuyas poblaciones se han reducido al menos en un 30% (Pérez-Losada et. al., 2002). 

 

Las especies dulceacuícolas analizadas en este estudio revelan un alto grado de diferenciación 

poblacional. Aunque el insecto A. chilensis muestra menores niveles de estructuración y mayor flujo 

génico que las otras especies estudiadas, probablemente explicado por las diferencias en las 

capacidades y estrategias de dispersión, algunas de sus poblaciones tributarias evidencian un alto grado 

de estructuración genética. Hasta ahora, los estudios realizados en aquarius han diagnósticado sólo las 

relaciones filogenéticas entre especies de heterópteros (Damgaard et al., 2005; Damgaard et al., 2012), 

estudios filogeográficos y demográficos aplicados a esta especie no han sido desarrollados. En lo 

concerniente a C. dombeyana, la familia completa ha sido considerada vulnerable debido a la continua 

pérdida de hábitat disponibles (Valdovinos et al. 2006), los resultados de este estudio muestran 

evidencia de un elevado nivel de estructuración genética de sus poblaciones con inestables procesos 

demográficos. Teniendo presente además que esta especie ha sido identificada como poco tolerante a la 

contaminación del agua (Figueroa et al., 2007), sus poblaciones pueden resultar muy afectadas en su 

demografía bajo condiciones que alteren la calidad ambiental de su entorno. 
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Capitulo II 

 

FACTORES ESPACIALES Y CALIDAD DEL AMBIENTE SOBRE LA DIFERENCIACIÓN 

POBLACIONAL DE DOS ESPECIES DE MACROINVERTEBRADOS DE LA CUENCA DEL 

ITATA
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10. RESUMEN 

Los sistemas de redes fluviales corresponden a hábitat naturalmente fragmentados y expuestos a 

perturbaciones antropogénicas que pueden actuar como barreras al flujo génico alterando la 

conectividad entre poblaciones, incrementando la fragmentación y diferenciación de las poblaciones. 

Bajo el marco de la Genética del Paisaje se abordó un estudio poblacional interespecífico, cuyo 

objetivo es comparar los patrones de variabilidad y estructuración genética en dos especies de 

macroinvertebrados dulceacuícolas con diferentes niveles de tolerancia a la contaminación del agua, un 

molusco gastrópodo C. dombeyana y un insecto acuático, A. chilensis, que habitan en la cuenca del 

Itata y cuyos rasgos de historia de vida y capacidades dispersivas difieren entre si. Mediante la 

utilización de once marcadores microsatélites polimórficos en C. dombeyana y seis en A. chilensis, 

fueron evaluados aspectos demográficos y el rol de los factores espaciales, variables ambientales 

físico-químicas y de hábitat, mediante técnicas clásicas de genética de poblaciones y de ecología 

espacial. Los resultados muestran diferencias entre las poblaciones de ambas especies. En C. 

dombeyana se observa un nivel de variabilidad genética levemente inferior que en A. chilensis. A 

diferencia de las poblaciones del insecto,  las poblaciones de C. dombeyana se adecúan a un patrón de 

aislamiento por distancia (r=0. 869, P=0.001) y muestran evidencia de autocorrelación positiva a 

distancias menores a 28 km, existiendo una disminución de la variabilidad genética  en C. dombeyana a 

mayores distancias desde la zona de confluencia en la desembocadura del Río Chillán. No se 

encontraron evidencias significativas de que aquello ocurra en las poblaciones del insecto. Una mayor 

influencia de la hidrografía en C. dombeyana y las diferencias en las habilidades dispersivas entre 

especies potencian esta disminución de la diversidad genética. Las poblaciones de ambas especies 

presentan un elevado nivel de estructuración, A. chilensis (FST = 0.213, P < 0.001) y C. dombeyana 

(FST = 0,318 P < 0.001). Sin embargo, existen diferencias en los niveles y distribución de la 

estructuración entres pares poblacionales, y que en el caso de A. chilensis aquello ocurre 

principalmente respecto de una localidad tributaria denominada T6. Los análisis de agrupamiento de 

Structure, la distancia DAS de alelos compartidos, de conectividad mediante graph poblacional y de 

varianza (AFC) resultan concordantes e informativos al interior de cada especie. Para C. dombeyana se 

encuentra evidencia de tres grupos que separan los grupos poblacionales de los principales cursos de 

agua del Río Chillán y un pequeño tributario (T7), de aquellos de los sectores tributarios del mismo río 

y de dos localidades pertenecientes al Río Cholguán. A diferencia de las poblaciones de C dombeyana, 

en A. chilensis se evidencia un grupo principal que reune a las localidades del curso principal, algunos 

tributarios del Río Chillán y a ambas localidades del Río Cholguán y separa este grupo de tres 
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localidades de tributarios y de la localidad T6 que se presenta altamente diferenciada. Los análisis 

demográficos aplicados a sus poblaciones revelan un patrón contemporáneo de bajos tamaños efectivos 

en ambas especies (C. dombeyana: 8<Ne<2289; A. chilensis: 3<Ne<146), siendo precisamente la 

exepción la población Chol1 (Ne=2289) en C. dombeyana que registra un mayor tamaño poblacional y 

que permite asegurar un adecuado nivel de variabilidad. Al comparar los datos históricos y 

contemporáneos se aprecia una disminución en el tiempo de los tamaños efectivos, que resulta más 

pronunciado en las poblaciones de C. dombeyana que en las del insecto A. chilensis. Sin embargo, 

existe un patrón concordante para ambas especies respecto de las localidades E2, E4 y E6, que han sido 

afectadas con grandes disminuciones en los tamaños efectivos y presentan evidencia de haber sufrido 

episodios de cuello de botella que pone en manifiesto señales de inestabilidades demográficas que han 

afectado a las poblaciones de estas especies.  

 

Con la finalidad de explicar los procesos de diferenciación poblacional fueron evaluados los efectos de 

los componentes espaciales obtenidos a partir de una matriz hidrográfica en función de la distancia 

lineal e hidrográfica entre localidades, los procesos no direccionales (AEM) y direccionales en función 

del flujo del agua (AEM), además de aproximadamente 20 distintos parámetros que permitieron 

evaluar las condiciones físico-químicas y de calidad de hábitat. Los análisis de partición de varianza 

logran explicar un 77% de la varianza en el caso de las poblaciones de C. dombeyana y un 25% en las 

poblaciones de A. chilensis. Principalmente las condiciones de hábitat respecto del tamaño de bolones 

arrojan la mayor fracción de la varianza explicada en C. dombeyana, probablemente debido a la 

importancia que este medio tiene como fuente de alimento, protección de depredadores y sujeción de 

las corrientes de agua. Por el contrario, en A. chilensis las variables físico-químicas de nitrato y la 

demanda química de oxígeno (DQO) explican el mayor porcentaje de la varianza (13%). Ambas 

especies muestran evidencia de ser afectadas en algún grado por procesos de contaminación de origen 

urbano y agrícola  que contribuyen a los procesos de diferenciación de sus poblaciones.  
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11.0 INTRODUCCION 

La pérdida de hábitat y la fragmentación se encuentran entre los mayores peligros de pérdida de la 

biodiversidad del mundo (Ganzhorn et al., 2003). En la mayoría de las cuencas que han sido alteradas 

como consecuencia de las actividades humanas, las transformaciones del paisaje reducen el área, la 

calidad y la conectividad del hábitat, afectando la viabilidad de las poblaciones en muchas especies 

(Fahring, 2003, Walker et al., 2008), y resultan ser un factor determinante del decline de las 

poblaciones (Ayllón et al., 2012). De hecho, las características del hábitat local y de los gradientes 

ambientales (ej. temperatura del agua, calidad del agua, etc.) pueden tener un rol importante en los 

patrones de dispersión y subsecuente flujo génico y en adaptación local (Bohonak & Jenkins, 2003). Es 

sabido que la fragmentación de hábitat tiene consecuencias sobre la distribución de la diversidad 

genética dentro y entre poblaciones reduciendo la habilidad de las poblaciones de adaptarse a los 

cambios ambientales (Goodman et al., 2001; Spielman et al., 2004). Caughley & Gunn (1996) 

señalaron que el aislamiento de las poblaciones conlleva un decrecimiento del tamaño de las 

poblaciones locales y por ende a un decrecimiento del tamaño efectivo de las poblaciones (Ne), cuya 

relación puede dar cuenta de la pérdida de variación genética de las poblaciones. 

 

El tamaño efectivo de una población (Ne) representa el tamaño ideal de una población con cruzamiento 

al azar, demográficamente estable y que en teoría debiese poseer la misma cantidad de diversidad 

genética de una población real (Chickhi & Bruford, 2005). Las poblaciones que tienen tamaños 

efectivos reducidos son afectadas en su capacidad de respuesta frente a procesos de selección o de 

deriva genética (Bengsson & Cronberg, 1999; Frankham & Kingslover, 2004), acentuando las 

diferencias en sus frecuencias alélicas e incrementando los efectos perjudiciales de la endogamia lo que 

puede aumentar el riesgo de extinción (Bickham et al., 2000). Una situación particularmente 

preocupante corresponde a las especies de agua dulce cuyos números y tamaños poblacionales se 

reducen drásticamente. En este sentido, la genética del paisaje es una disciplina que proporciona el 

marco teórico para evaluar la influencia de las características ambientales y rasgos del paisaje sobre el 

flujo génico y la estructuración espacial de la variación genética (Manel et al. 2003, 2009; Guillot et al. 

2005, Storfer et al. 2007). Esta disciplina integra métodos analíticos provenientes de las áreas de la 

ecología del paisaje, geografía, estadística espacial y genética de poblaciones para comprender los 

rasgos espaciales de las discontinuidades de la variación genética (Manel et al. 2003, 2010; 

Holderegger & Wagner 2006, Storfer et al. 2007). La genética del paisaje ha hecho importantes 

contribuciones en la evaluación del rol que ejercen las características del paisaje, barreras físicas y 
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cambios del paisaje por efectos antropogénicos sobre la conectividad y grado de aislamiento de las 

poblaciones (Sork & Waits, 2010).  

 

Comprender el flujo génico en función de las características del entorno puede proveer información 

acerca de los factores que influyen en el movimiento efectivo de individuos a través del espacio, debido 

a que las características del paisaje son a menudo un determinante principal de la estructuración 

poblacional y de la tasa de dispersión existente entre las poblaciones (Wilmer et al., 2008). 

Precisamente, son los atributos o condiciones del entorno que resultan menos favorables a las especies, 

los que limitan o restringen el movimiento efectivo de los individuos y generan fragmentación en las 

poblaciones, una situación de aislamiento que reduce el flujo génico y que puede afectar tanto a la 

diversidad genética mediante procesos de deriva e inbreeding (Allendorf & Luikart 2007) como a la 

evolución de las especies, incrementando procesos de adaptación local e impidiendo el intercambio de 

alelos que resultan benéficos a las poblaciones (Slatkin 1987, Wang et al. 2009). La conectividad en 

hábitat fragmentados resulta fundamental para la estabilidad de las poblaciones (Minor & Urban, 

2008). Sin embargo, los efectos de la fragmentación del hábitat varían de acuerdo a las necesidades 

específicas que tienen las especies respecto del hábitat y de los efectos antropogénicos que a modo de 

barreras pueden actuar como impedimento en el movimiento entre parches de hábitat (Decout et al., 

2012) y promover la fragmentación y diferenciación de las poblaciones. Precisamente, las alteraciones 

del hábitat por causas antropogénicas pueden reducir las tasas de dispersión entre las poblaciones, 

aumentando las posibilidades de extinción de poblaciones locales (Hanski, 1999, Howes et al., 2008), 

especialmente en pequeñas poblaciones fragmentadas resultando en un proceso relativamente común 

(Fahrig & Merriam, 1994; Kindlmann & Burel, 2008). 

 

En un sistema de redes fluviales, los organismos quedan expuestos naturalmente a un sistema 

jerárquico de redes hídricas en el cual los individuos se distribuyen de acuerdo a un modelo lineal de 

intercambio conocido como “stepping-stone” y que involucra exclusivamente a las poblaciones 

adyacentes. Aunque este sistema de redes interconectadas que es típico de las cuencas hidrográficas 

tiene la ventaja de simplificar el modo de conectividad entre poblaciones a un sistema vectorial en una 

dimensión, este grado de conectividad entre sitios a lo largo de un río puede generar problemas 

estadistícos debido a la posible dependencia espacial entre observaciones. Por ejemplo, para 

aproximarse a adecuados modelos predictivos de la estructura genética de las poblaciones se necesita la 

cuantificación de los efectos relativos que ejercen los diversos parámetros del paisaje sobre la variación 

genética (Cushman et al., 2006a; Foll & Gaggiotti, 2006; Faubet & Gaggiotti, 2008). Sin embargo, las 
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medidas de diferenciación genética y las distancias de separación efectiva son principalmente pareadas 

y a menudo muestran autocorrelación espacial. Entonces es necesario evaluar las aproximaciones 

estadísticas a utilizar para lograr distinguir los verdaderos efectos del paisaje que influencian la 

variación genética y su estructura y así realizar adecuadas inferencias ecológicas (Wagner & Fortin, 

2005). Un problema que han debido enfrentar los estudios ecológicos es esta falta de independencia de 

las observaciones o datos utilizados en la mayoría de las pruebas estadísticas (Cliff & Ord, 1981). En 

particular, las observaciones se encuentran en un contexto espacial dando origen a un tipo de relación 

entre ellas, entendida como dependencia espacial y que puede ser debida a una autocorrelación entre la 

variable biológica de interés y los factores que afectan esa variable (Dale & Fortin, 2009). Resulta 

factible que frente a dependencias espaciales positivas o negativas, se enmascare la verdadera relación, 

debido principalmente a las diferencias en los tamaños efectivos de las muestras, por ejemplo, dando 

surgimiento a más resultados aparentemente significativos de los que la data puede justificar (Legendre 

& Legendre, 1998). Considerando que el efecto total de la dependencia espacial sobre el tamaño de la 

muestra efectiva es dependiente del balance entre correlaciones positivas y negativas sobre todos los 

posibles pares de observaciones del estudio (Cressie, 1991; Dale & Fortin, 2002) y que esta sería una 

situación explicada normalmente bajo un fenómeno de parches en ecología, es habitual que se generen 

autocorrelaciones que fluctúan con la distancia entre valores altos y bajos (Dale & Fortin, 2009). Si la 

correlación declina exponencialmente con la distancia y los factores que causan patrones espaciales 

pueden ser considerados unidireccionales, como cuando el factor dominante es orientado a través de 

una dirección (ej. curso de agua) (Dale, 1999), es posible evaluar el grado de correlación de las 

variables y su dependencia de la distancia con modelos de autocorrelación en una dimensión o en su 

equivalencia a procesos que se ajustan a procesos espaciales bidireccionales (Ripley, 1981). 

 

En los ríos la presencia de una arquitectura jerárquica de redes hidrográficas puede limitar los procesos 

evolutivos, demográficos y ecológicos de organismos acuáticos, afectando la distribución y abundancia 

de las especies que ocupan estos sistemas (Grant et al., 2009). Los estudios que permiten evaluar la 

influencia de las condiciones del ambiente sobre dos o más especies resultan cruciales para comprender 

la forma en que las especies son afectadas por las características del paisaje, en función de su historia 

de vida, abundancia poblacional y características ecológicas. Por ello, los estudios comparativos son 

necesarios y permiten alcanzar una visión más integrativa del impacto del paisaje y su cambio a un 

nivel comunitario, y así tener una mejor comprensión del impacto antropogénico sobre la biodiversidad 

de los ecosistemas dulceacuícolas.   
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Los invertebrados corresponden a importantes componentes de las cadenas tróficas en ecosistemas de 

agua dulce y son particularmente vulnerables a los cambios ambientales. Entre las principales  

consecuencias se encuentran las alteraciones impredecibles del rango distribucional de las especies, de 

la estructura comunitaria y de la interacción entre las especies (McCarty  2001;  Walther et al., 2002). 

Para especies con individuos de limitadas capacidades de migración hacia zonas de mejor calidad de 

agua (río arriba), se espera que frente a presiones de selección causadas por cambios ambientales (ej. 

reducción de la calidad de agua) éstos no tengan posibilidad de escapar, debiendo adaptarse a dichos 

cambios y/o sufrir pérdida de adecuación biológica. Una comparación interespecífica permite inferir si 

las poblaciones de una especie se encuentran más afectadas que las poblaciones de la otra especie 

debido a las diferencias espaciales o de la calidad de agua.  Por ello, bajo el marco de la genética del 

paisaje se investigó las características demográficas y el impacto que los factores espaciales y la 

calidad del ambiente ejercen sobre la diferenciación poblacional de dos especies de macroinvertebrados 

acuáticos de agua dulce, Chilina dombeyana y Aquarius chilensis, ampliamente distribuidos a lo largo 

de la cuenca del Itata y que presentan diferentes niveles de tolerancia a la contaminación del agua 

(Figueroa et al., 2007). Para ello se utilizaron marcadores moleculares microsatélites y también 

diversos descriptores de su habitát local utilizando parámetros físico-químicos del agua, datos de 

biodiversidad de macroinvertebrados acuáticos, calidad de la vegetación de ribera y aspectos físicos del 

cauce fluvial, en varios sitios principalmente a lo largo de la cuenca hidrográfica del río Chillán en 

Chile central (VIII Región). Estos factores permiten evaluar el efecto que estos componentes del 

paisaje o la combinación de ellos pueden tener sobre los niveles de variabilidad y diferenciación 

genética de las poblaciones, información que es fundamental para la interpretación de los patrones 

espaciales de estructuración poblacional.  
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12.0 MATERIALES Y MÉTODOS 

12.1 Muestreo, Extracción de ADN y Condiciones de Amplificación de Marcadores Microsatélites 

Las muestras fueron obtenidas a partir de diferentes localidades distribuidas principalmente a lo largo 

del Río Chillán y en dos localidades del Río Cholguán, las que fueron muestreadas durante los meses 

de marzo-abril de 2009 (Fig. 1, Mapa en extenso ver Anexos, Fig. III). El ADN genómico fue extraído 

mediante un procedimiento de extracción de sales (Bruford et al., 1992), a partir de tejido del músculo 

del pie en el molusco, C. dombeyana y del abdomen y patas en el insecto, A. chilensis. Posteriormente 

el ADN de todas las especies fue almacenado a -20°C para su posterior análisis.  

 

El desarrollo del set de partidores microsatélites para C. dombeyana y A. chilensis se realizó en la 

empresa Genetic Marker Services  (Brighton,  UK). Los detalles del protocolo utizado se encuentran 

disponibles en el sitio web www.geneticmarkerservices.com. En C. dombeyana fueron desarrollados 

once marcadores microsatélites todos polimórficos y amplificables mediante procedimiento PCR. Ocho 

de estos partidores microsatélites (CM52, CM44, CM49, CM 53, CM48, CM42, CM50, CM41) fueron 

estandarizados en una muestra de 24 individuos pertenecientes a la localidad E2 del curso de agua 

principal del Río Chillán y publicados en Molecular Ecology Resources en el año 2011 (Anexo B). 

Posteriormente se estandarizaron y agregaron al análisis tres nuevos marcadores microsatélites 

polimórficos (CM27, CM30, CM25).  

 

En el insecto A. chilensis fueron utilizados los partidores microsatélites, Hem1, Hem 6, Hem8, Hem9, 

Hem10 y Hem 11, todos polimórficos y amplificables en las poblaciones de A. chilensis. A la fecha de 

esta investigación no fue posible incorporar nuevos partidores microsatélites al set de marcadores 

disponibles para esta especie, debido a algunas complicaciones que surgieron durante de desarrollo y 

estandarización de nuevos partidores SSR por parte de la empresa. Los resultados de los clonamientos 

realizados revelaron evidencias de masivos fragmentos de ADN ricos en secuencias GT que parecen 

dominar en el genoma de este insecto. La creación de una nueva librería enriquecida en secuencias AG,  

dió como resultado la obtención de estos 6 partidores microsatélites todos utilizables en la especie. En 

ambas especies, cada partidor forward o reverse fue marcado en el extremo utilizando marcadores 

fluorescentes 6FAM, HEX or NED conforme se señala en las tablas 7 y 8. Se utilizó un termociclador 

MAXYGENE (Axygen, USA) y reacciones de 10 µl que contienen 20 ng de ADN genómico,  1.5 mM 

MgCl2 , buffer PCR 1X,  200  µM  de cada  dNTP, 3 pmol de  cada partidor  y 0.25  U of GoTaq Hot  

Start  polimerasa (Promega). Las condiciones óptimas para PCR consisten en un paso de denaturación 

http://www.geneticmarkerservices.com/
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inicial a 95°C durante 120 seg,  seguido por  una amplificación de 30 ciclos de denaturación a 94°C por 

60 seg, annealing de temperaturas específicas por 60 seg (Tabla 6, 7) y extensión a 72°C por 60 seg. 

Finalmente, se realizó un paso de elongación final de 72°C por 10 minutes. Los productos PCR fueron 

separados utilizando un secuenciador automático con capilares mediante el analizador ABI  3130 

(Applied  Biosystems) y el tamaño alélico determinado mediante comparación con el standard de 

tamaño  ROX-labeled CEQ  400  utilizando el programa GeneMarker (SoftGenetics).   

 

12.2. Análisis de la diversidad genética   

Un total de 501 individuos de C. dombeyana y 525 individuos de A. chilensis fueron exitosamente 

genotipados en ambos sets de marcadores microsatélites polimórficos. La especie C. dombeyana fue 

analizada en 14 localidades distribuidas principalmente a lo largo del río Chillán y en dos sitios del Río 

Cholguán. Los resultados fueron obtenidos utilizando un total de 11 marcadores microsatélites sobre un 

rango de tamaño de muestreo comprendido entre 17 individuos pertenecientes a la localidad T2 y 49 de 

la localidad T9. El número promedio de alelos por locus fue de 12.27, con un rango alélico compendido 

entre 3 y 36 alelos (Tabla 7). Las poblaciones de A. chilensis fueron examinadas en 13 diferentes 

localidades distribuidas principalmente a lo largo del río Chillán y en dos sitios del Río Cholguán. 

Mediante seis marcadores microsatélites polimórficos y sobre un rango de tamaño de muestreo 

comprendido entre 18 individuos pertenecientes a la localidad T12 y 59 de la localidad T8. El número 

promedio de alelos por locus fue de 6.16, con un rango alélico compendido entre 5 y 21 alelos (Tabla 

8). 

Para ambas especies la presencia de alelos nulos fue revisada utilizando MICRO-CHECKER (van 

Oosterhout et al., 2004). La desviación al equilibrio Hardy-Weinberg (HWE) para cada combinación 

de locus-muestra y la determinación del desequilibrio gamético entre cada par de loci fueron probados 

por un test de probabilidad exacta disponible en GENEPOP (Rousset, 2008). La significancia de los 

valores fueron ajustados mediante corrección Bonferroni (Rice, 1989). Los niveles de diversidad 

genética poblacional fueron medidos por medio de la determinación del número de alelos (NA), el 

número promedio de alelos por locus (NMA) y la riqueza alélica ajustada por las diferencias en el 

tamaño de la muestra (RA), y que en conjunto con el coeficiente de endogamia (FIS) fueron calculados 

a través del programa FSTAT 2.9.3.2 (Goudet, 2001). Además, fueron calculados el contenido de loci 

polimórfico al 95% y 99% (P), la heterocigocidad observada (Ho) y esperada (He) por medio del 

programa GENETIX (Belkhir et al., 1996-2004). El número de alélos únicos o alelos privados, 

referidos al número de alelos que esta representado de manera exclusiva en una población fue 

calculado mediante un método de rarefacción cuya comparación se realizó con una muestra de 17 y 18 
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individuos de C. dombeyana y A.chilensis, respectivamente utilizando el programa HP-Rare 

(Kalinowski, 2005). 

 

Dada la poca habilidad que poseen las especies seleccionadas de desplazarce río arriba, es probable que 

pueda existir una pérdida gradual de la diversidad genética a lo largo de estos ejes. Es decir, si existe un 

sesgo en el flujo génico en dirección río abajo, debería esperarse que la diversidad genética disminuya 

río arriba. Para evaluar aquello fueron consideradas las distancias entre los puntos de la desembocadura 

tanto de los ríos Chillán como Cholguán y las diversas localidades muestreadas. En búsqueda de 

correlaciones significativas con las diversas medidas de diversidad genética (número promedio de 

alelos por locus (MNA), alelos privados, riqueza alélica (RA), heterocigocidad observada (Ho) y 

heterocigocidad esperada (He), obtenidas para el total de los loci. La organización de la diversidad 

genética fué analizada mediante regresiones lineales en el programa R R.2.13.0 (R Development Core 

Team 2011).  

 

12.3. Análisis de Estructuración Poblacional: Ordenación espacial y flujo génico 

La diferenciación genética como medida de estructuración poblacional fue cuantificada por medio del 

estadístico FST que incluye una estimación total y comparación por pares de valores de FST entre las 

muestras (Weir & Cockerham, 1984) usando el programa ARLEQUIN v.5 (Excoffier et al., 2005). El 

tipo de relación genética entre todos los individuos genotipados fue estimado mediante un análisis de 

correspondencia factorial (FCA; Leroy,  2008) utilizando el programa GENETIX. FCA corresponde a 

un factor de análisis el cual detecta la mejor combinación lineal de variables (frecuencias alélicas en 

diferentes loci) y describe la variación entre observaciones a nivel de individuos o poblaciones.  Se 

aplicaron varias aproximaciones para probar diferencias genéticas entre poblaciones. La distancia de 

alelos compartidos (ASD; Chakraborty & Jin, 1993) se utilizó para realizar análisis de agrupamiento 

determinando la proporción de alelos compartidos entre los individuos. Esta medida ha demostrado ser 

útil para detectar fina estructuración espacial aún con tamaños de muestras pequeños (Gao & Starmer, 

2007), y fue calculada con el programa POPULATIONS 1.2.03 (Langella, 2002). Los árboles fueron 

visualizados con MEGA version 5.0 (Tamura et al, 2011).  Un análisis jerárquico de la varianza 

molecular (AMOVA) fue aplicado usando el software ARLEQUIN v.5 (Excoffier et al., 2005). Este 

método fue utilizado también para probar el efecto de la hidrografía sobre la diferenciación poblacional 

de cada especie. La distribución de las agrupaciones hidrográficas y de Structure utilizadas para los 

análisis de AMOVA se presentan en la Tabla 6. 
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Para investigar la distribución y el número posible de grupos poblacionales a lo largo del sistema 

hidrográfico, fue utilizado en ambas especies el algoritmo bayesiano implementado en el programa 

STRUCTURE (Pritchard et al., 2000; Evanno et al. 2005). Este programa utiliza diversos modelos 

implícitos en su metodología para asignar individuos a las diversas agrupaciones en base a sus 

genotipos sin considerar la información geográfica, y permite detectar discontinuidades genéticas y 

potencial variación clinal. Para ello, se utilizó el modelo “admixture” con las frecuencias alélicas 

correlacionadas (lo cual asume que las frecuencias alélicas en las diferentes poblaciones son 

problamente similares debido a la migración o ancestría compartida). El período de Burn-in y MCMC 

(cadena Markov Monte Carlo) fue de 10.000 cada uno (Evanno et al. 2005). El programa fue corrido 

con 20 réplicas en orden a cuantificar la cantidad de variación de la probabilidad para cada K (número 

probable de poblaciones, con valores simulados de K entre 1 y 14). El valor promedio del log 

likelihood [L (K)] de la data fue calculado y el valor más probable de k fue identificado utilizando el 

valor máximo de L (K) arrojado por STRUCTURE y corroborado mediante el cálculo de Delta K 

(Delta K= [L´´(K)]/Stdev (Evanno et al., 2005).  

 

Para evaluar la estructura genética entre poblaciones también fue utilizado el método multivariado 

“Population Graphs” (Dyer & Nason, 2004). Este método no considera un modelo previo de 

ordenamiento poblacional para examinar la distribución de la estructura genética intraespecífica, sino 

que considera la forma de una  topología gráfica. En ella se describe la estructura de un complejo de 

poblaciones (nodos) basados en la distribución de la covarianza genética entre todas las poblaciones 

estudiadas a partir de datos de marcadores moleculares, lo que determina la topología del graph. A 

diferencia de otras aproximaciones no cuantifica en términos pareados o con aproximaciones 

coalescentes, sino que relaciona en base a la covarianza genética entre las conexiones establecidas entre 

todas las poblaciones de una forma simultánea y que pueden ser fácilmente visualizadas en una 

topología que resulta de interacciones históricas y contemporáneas entre las poblaciones (Dyer & 

Nason, 2004). Los individuos de cada población definen un centroide poblacional multidimensional y 

cada centroide define una única coordenada multidimensional que representa un valor individual 

promedio al interior de cada población. El tamaño de los nodos es proporcional a la diversidad genética 

dentro de las muestras y las conexiones entre nodos son correspondientes a la covarianza genética que 

representa la conectividad entre nodos (localidades). Un graph poblacional permite probar desde una 

hipótesis nula de no estructuración genética hasta análisis que determinan cómo la variación genética es 

distribuida entre las poblaciones a través del territorio (Dyer & Nason 2004; Dyer, 2007).  El graph fue 

construido utilizando Genetic Studio (Dyer, 2009) implementado en el programa R. Para cuantificar la 
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diferenciación entre las poblaciones muestreadas se utilizó la distancia genética condicional (cGD, 

Dyer et al., 2010) y la topología de red resultante fue utilizada para evaluar congruencia en las regiones 

identificadas por STRUCTURE y para inferir conexiones de flujo génico en las poblaciones, 

probablemente ancestral y que es posible de detectar en la actualidad. 

 

La aproximación bayesiana implementada en el programa BAYESASS 3 (Wilson & Rannala 2003) fue 

utilizada en ambas especies para obtener estimaciones contemporáneas de la tasa de migración (M), 

comprendida como el número de migrantes que son intercambiados entre las localidades mediante 

MCMC. El programa no asume que las poblaciones deban estar en equilibrio migración-deriva y/o 

equilibrio Hardy-Weinberg. Fueron utilizadas un total de 3x10
6
 iteraciones, 10

6
 iteraciones fueron 

descartadas y cada 1000 iterationes se registró la data. La estimación contemporánea del número de 

migrantes fue obtenida en base a una tasa de mutación esperable para microsatélites de μ=5x10
-4

    

(Amos et al., 1996; Goldstein & Schlotterer, 1999; Hardy et al., 2003; Wang et al., 2011) con la 

finalidad de hacer comparables los resultados con las estimaciones históricas de flujo génico obtenidas 

mediante análisis basados en un método de inferencia bayesiana implementado en el programa Lamarc 

2.1 (Kuhner, 2006), detalles de las condiciones del método se muestran en la sección 12.5 para las 

estimaciones de tamaño efectivo (Ne). Los resultados históricos fueron representados en un diagrama 

de red para la totalidad de las poblaciones analizadas y las estimaciones contemporáneas fueron 

representadas en un árbol de  neighbour-joining basado en la distancia de Nei Da (Nei et al., 1983), que 

muestra los tipos de relaciones genéticas entre las muestras a partir de las frecuencias alélicas de 

microsatélites y que ha demostrado ser útil para reconstruir filogenias (Takesaki & Nei, 1996), el cual 

fue calculado en el programa POPULATIONS 1.2.03 (Langella, 2002) y visualizados con MEGA 

version 5.0 (Tamura et al, 2011).  

 

12.4. Efecto de la hidrografía (topografía) y la distancia geográfica sobre la diferenciación 

poblacional 

Para evaluar si a nivel de poblaciones la diferenciación genética podría ser explicada por la distancia 

geográfica (aislamiento por distancia, IBD) se aplicó un test de Mantel en conformidad a las 

indicaciones señaladas en el capítulo I. Sin embargo, además de la medida de diferenciación genética 

de Slatkin  FST (FST = 1/ (1-FST) (Slatkin 1995) fue utilizada una matriz pareada de distancia genética 

condicional (cGD, Dyer, 2010). Las distancias geográficas utilizadas en los análisis corresponden a una 

distancia lineal en el caso del insecto, A. chilensis debido a que no existen diferencias significativas en 

los resultados al utilizar la matriz de distancia hidrográfica en los análisis. Para C. dombeyana fue 
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utilizada una matriz hidrográfica y la correlación y significancia de ambos tipos de matrices, así como 

la gráfica IBD fue calculada con el programa IBDWS v. 3.23 (Jensen et al., 2005). Además, un análisis 

de autocorrelación espacial fue utilizado en el programa R utilizando el paquete vegan (Oksanen et al., 

2011), para evaluar si el genotipo observado de un individuo en una localidad es dependiente del 

genotipo de un individuo en una localidad vecina. Los planteamientos del método pueden ser revisados 

en la sección materiales y métodos del capítulo I. 

 

Por medio de análisis de regresiones múltiples implementadas en el software STREAMTREE 

(Kalinowski et al., 2008) se analizaron las asociaciones entre los diversos segmentos de distancias entre 

ramas hidrográficas de la cuenca, los que han sido previamente definidos de acuerdo a una visión más 

contemporánea de ríos, y las diferencias genéticas que se establecen entre las poblaciones asignadas a 

tales segmentos. Las distancias son mapeadas y cuantificadas para cada segmento hidrográfico de la 

red que las conecta (Cook et al., 2010). El ajuste del modelo fue evaluado utilizando un coeficiente de 

determinación (R
2
). Se utilizó un método gráfico de interpolación para generar un modelo 

tridimensional del paisaje genético utilizando el programa Alleles in Space (AIS) (Miller, 2005). El 

diseño de este método permite visualizar patrones de diversidad genética a través de la superficie en un 

espacio tridimensional (los ejes  x e y representan latitud y longitud, en tanto que el eje z representa la 

distancia genética). Una red de conectividad entre todas las localizaciones geográficas es construida en 

base al método de triangulación de Delaunay. La estructuración genética a través del paisaje se infiere a 

partir de las medidas de distancias genéticas utilizando la interpolación del inverso de la distancia 

ponderada a través de una cuadrícula uniforme que abarca toda el área de muestreo. Luego, las 

distancias genéticas residuales entre observaciones o las alturas de la superficie son calculadas y 

ubicadas en el punto medio de cada conexión en la red. Se utilizó un tamaño de cuadrícula de 50x50 

con un parámetro de distancia ponderada (a) de 1. El procedimiento crea “peaks”en áreas donde la 

distancia genética entre individuos es alta y valles o depresiones cuando esta distancia es baja, 

proporcionando una perspectiva visual de la distribución espacial de la estructura genética sobre el 

paisaje (Miller et al. 2006). 

 

12.5 Cuello de botella y Tamaño efectivo poblacional 

Para evaluar la existencia de cuellos de botella recientes se utilizaron los algoritmos implementados en 

el programa BOTTLENECK 1.2.03 (Cornuet & Luikart, 1996; Piry et al., 1999). El programa 

BOTTLENECK permite evaluar si las poblaciones muestran un relativo exceso de heterocigocidad con 

respecto a lo esperado en equilibrio mutación-deriva. La teoría asume que aquellas poblaciones que han 
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sufrido recientemente un cuello de botella presentan un exceso de heterocigocidad en loci 

selectivamente neutrales en relación a la heterocigocidad esperada bajo equilibrio mutación-deriva, 

aquello en razón de la eliminación de alelos raros (Cornuet & Luikart, 1996). Los excesos en 

heterocigocidad se desarrollan durante unas pocas generaciones después que ha ocurrido un cuello de 

botella porque inicialmente la diversidad alélica declina más rápido que la heterocigocidad debido a la 

pérdida de estos alelos raros (Cornuet & Luikart, 1996). Debido a la complejidad de los patrones de 

mutación de los microsatélites estos análisis fueron realizados comparando los modelos de mutación 

paso a paso (SMM) y el modelo mixto (TPM). Las desviaciones entre las distribuciones de frecuencia 

de heterocigocidad observada y esperada, bajo un modelo de mutación-deriva, fueron probadas usando 

el test de Wilcoxon en base a 10.000 iteraciones.  

 

Las estimaciones de los tamaños efectivos poblacionales (Ne) fueron calculadas empleando una 

metodología de inferencia bayesiana basada en la teoría de coalescencia que se encuentra 

implementada en el programa Lamarc 2.1 (Kuhner, 2006) y en base a un método de desequilibrio de 

ligamiento (LD) utilizando el programa Ne estimator (LDNE) (Waples & Do, 2008). Este último 

realiza inferencias en base a un método de correlación de alelos entre loci utilizando un intervalo de 

confianza del 95% mediante el método jacknife utilizando la fórmula de corrección de sesgo de Waples 

(2006). El programa Lamarc trabaja en base a una integración espacial de las posibles genealogías 

mediante cadenas de Markov-Monte Carlo (MCMC), y permite estimar el parámetro theta (θ) de 

acuerdo a la siguiente ecuación, θ = 4Neμ, donde Ne es el tamaño efectivo de la población y μ es la 

tasa de mutación neutral por sitio y por generación. Las estimaciones de theta fueron calculadas 

considerando un modelo mixto (TPM; Di Rienzo et al., 1994) que incluye un 70 % de mutaciones 

SMM y 30% de IAM, que entrega estimaciones con un menor intervalo de confianza y específicas para 

cada población. El valor de la tasa de mutación utilizada fue de μ=5x10
-4

 lo cual es esperable para 

marcadores microsatélites (Amos et al., 1996; Goldstein & Schlotterer, 1999; Hardy et al., 2003; Wang 

et al., 2011). Lamarc asume que los individuos pertenecen a subpoblaciones panmícticas, que la 

estructura de las subpoblaciones ha sido constante a través del tiempo en el árbol de coalescencia y que 

la variación observada es neutral (Kuhner, 2006). 

 

Para evaluar si existen diferencias respecto de los tamaños efectivos (Ne) o eventos de cuello de botella 

que han afectado las poblaciones de C. dombeyana y A. chilensis, que habitan sitios con diferentes 

calidades de agua, se organizó la data en valores de presencia o ausencia de eventos de cuello de 

botella y se consideraron sitios de baja calidad (<5.5ChSignal) o de mayor calidad (>5.5 ChSignal) en 
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función de los valores de calidad de agua del indicador biótico Signal (Figueroa et al., 2007). Además, 

se calculó para cada sitio de muestreo en común a ambas especies la diferencia existente entre los 

tamaños efectivos (Ne) históricos y contemporáneos. Las comparaciones fueron realizadas mediante 

una prueba U de de Mann-Whitney de dos colas y mediante un método de proporciones donde fue 

calculado en primera instancia la proporción de Ne de la especie más sensible respecto de la especie 

más tolerante, y comparados en una prueba de chi cuadrado respecto del valor esperado de la 

proporción que sería igual a 1. 

 

12.6 Análisis de Partición de la varianza: contribución de las variables ambientales y espaciales 

sobre la diferenciación poblacional de C. dombeyana y A. chilensis 

 

12.6. i. Descriptores de la calidad del agua 

Todos los parámetros que permiten evaluar la calidad del agua fueron tomados en terreno y analizados 

según corresponda, en laboratorios especializados del centro EULA como parte de las actividades del 

proyecto Fondecyt N° 1090404. Los parámetros físicos y las muestras de agua para análisis químicos 

fueron tomados una vez durante el muestreo en terreno en el período de verano de 2009 y colectados de 

acuerdo a métodos estándares (APHA-AWWA-WPCF, 1995). La temperatura, pH, y conductividad del 

agua fueron medidos por medio de un termómetro con una precisión de 0,1ºC, un pH-metro portátil 

calibrado "Schoot Geräte", un medidor de conductividad digital "Cole Palmer", respectivamente. 

Basado en Debels et al. (2005) se midió la demanda biológica de oxígeno (BOD5), la demanda química 

de oxígeno (COD), amoniaco, nitritos, nitratos, ortofosfátos, turbidez, fósforo orgánico, nitrógeno 

orgánico, sólidos disueltos totales, sólidos disueltos inorgánicos, sólidos disueltos orgánicos, sólidos 

suspendidos totales, coliformes totales y coliformes fecales. 

 

En cada localidad fueron registradas las coordenadas geográficas (longitud, latitud) mediante el empleo 

de un sistema de posicionamiento global (GPS). La descripción de hábitat para cada uno de los sitios 

muestreados fue determinada por medio del índice de hábitat fluvial (IHF) y el índice de bosque de 

rivera (QBR), ambos desarrollados para describir características ecológicas y físicas de ríos 

mediterráneos (Pardo et al., 2002; Suárez et al., 2002) y como herramienta para la gestión de los 

recursos hídricos (Palma et al., 2009). Por medio del índice QBR son obtenidos distintos componentes 

y atributos de las riberas: cubierta vegetal, estructura de la vegetación, naturalidad/complejidad del 

bosque ribereño y grado de alteración del canal fluvial. De igual manera el índice IHF relaciona de 

manera independiente la presencia de distintos componentes en el cauce fluvial, entre ellos aspectos 
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físicos del cauce relacionados con la heterogeneidad de hábitats y que dependen de la hidrología y del 

sustrato existente. Este índice consta de siete bloques que permiten evaluar: el grado de inclusión en 

rápidos y sedimentación en pozas, la frecuencia de rápidos, la composición del substrato, los regímenes 

de velocidad y profundidad, el porcentaje de sombra en el cauce, elementos de heterogeneidad (como 

hojas, troncos, raíces expuestas) y la cobertura de vegetación acuática. También fueron tomados datos 

de velocidad de corriente (max., min., promedio), diámetro de bolones (máx., min., medio) y ancho del 

río.  

Sin embargo, también fueron utilizados índices bióticos para definir la calidad del agua. Los 

macroinvertebrados bentónicos son los grupos más utilizados como indicadores biológicos para evaluar 

la calidad ecológica de los sistemas fluviales (Bonada et al. 2006). En Chile, una adaptación al método 

original de familias (IBF) conocido como índice biótico SIGNAL (Stream Invertebrates Grade 

Number-Averange Level) ha sido exitosamente aplicado a la cuenca del río Chillán demostrando su 

eficacia para detectar cambios temporales y de la estructura comunitaria (Figueroa et al., 2007). Este 

método fue utilizado de forma complementaria a la caracterización física y química de los ríos, para 

determinar el grado de perturbación que presenta la cuenca. Como resultado se obtiene un puntaje final 

que luego es asociado a cinco clases o categorías de calidad ambiental.  

  

12.6. ii Particionamiento de la varianza 

El rol que ejercen los factores espaciales y/o las condiciones ambientales (calidad del agua) sobre los 

patrones de diferenciación poblacional en C. dombeyana y A. chilensis fue investigado mediante una 

técnica de particionamiento de la varianza, conocida como análisis de redundancia basado en distancias 

(dbRDA), que permite discriminar entre el set de variables aquellas que de forma aislada o en conjunto 

contribuyen significativamente a la divergencia genética de las poblaciones. Todos los análisis fueron 

desarrollado en el programa R.2.13.0 (R Development Core Team 2011).  

 

La matriz de distancia genética (cGD) fue transformada mediante un principio de análisis de 

coordenadas (PCoA) a una matriz de coordenadas de la cual se obtienen los eigenvalues posteriormente 

utilizados en un análisis de redundancia (RDA). Las matrices cGD para ambas espcies se encuentran 

disponibles en la sección anexos (Anexos A, Tabla VII, VIII). Para evaluar la contribución de las 

variables espaciales se utilizó tres aproximaciones diferentes: la primera conocida como  “Moran 

eigenvector’ s map” (MEM), que permite modelar procesos no direccionales; la segunda denominada 

“asymmetric eigenvector maps” (AEM; Dry et al., 2006) es una aproximación explícitamente diseñada 

para modelar procesos con una importante direccionalidad (ej. Flujo de ríos); la tercera consiste en una 
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transformación de las matrices hidrográficas (C. dombeyana, A. chilensis) y lineales (A. chilensis) en 

una matriz rectangular. Para MEM y AEM, fue utilizado un esquema de conexión que sigue la 

estructura dendrítica de la red hidrográfica y que permite obtener las variables a partir de una 

descomposición espectral de la relación espacial entre sitios. Para AEM, la dirección espacial se 

estableció de acuerdo al flujo del río, mediante la inclusión de conexiones a un sitio hipotético 

(Blanchet et al. 2008) y estableciendo pesos a la conexiones entre sitios de acuerdo a Bertin et al., 

(2012). Los componentes espaciales de AEM fueron construidos utilizando el paquete “AEM”  y para 

MEM se utilizó el paquete “spacemakeR” instalado en el programa R. Sólo aquella estrategia que 

explique la mayor porción de la variación (>adjR
2
) en la variabilidad genética entre las poblaciones es 

incluida en los análisis de partición de varianza.  

 

Posteriormente, para la totalidad de variables que incluyen las variables espaciales previamente 

descritas, más las variables físico-químicas, de hábitat y datos de presencia/ausencia de predadores, se 

realizó un procedimiento de selección forward, que se encuentra disponible en el paquete “packfor” 

instalado en el programa R. Así, fueron individualizadas al interior de cada set de parámetros sólo 

aquellas variables significativas, las que posteriormente fueron incorporadas a un análisis de partición 

de varianza. Este método utiliza un análisis RDA para particionar la cantidad de la variación total  que 

es explicada de manera individual y conjunta por cada uno de los subset de variables retenidos después 

de la selección forward, utilizando el paquete “vegan” instalado en el programa R. Los resultados son 

visualizados mediante un diagrama Venn que muestra la significancia de sus componentes, a excepción 

de las fracciones compartidas las que no pueden ser evaluadas. 

 

Tabla 6. Particiones utilizadas para realizar comparaciones en el análisis jerárquico de AMOVA. 

  Agrupación (Structure) 

Sistemas 

Hidrográficos C. dombeyana A. chilensis 

Río Chillán Grupo I Grupo I 

(E:1-2-3-4-5-6) (E: 2-3-4-6; T7) (E: 1-2-3-4-5-6; T7) 

  
(Chol:1-5) 

Pichilluanco Grupo II Grupo II 

(T:2-6-13) (T: 2-6-8-9-11-12-13) (T6) 

Lluanco Grupo III Grupo III 

(T:8-9-11-12) (Chol1-Chol5) (T: 8-9-12) 

El Gato 
  T7 

  Cholguán 
  (chol:1-5)     
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13.0 RESULTADOS 

13.1 Diversidad genética intrapoblacional  

13.1. i Variabilidad genética del gastrópodo Chilina dombeyana 

Las frecuencias genotípicas de cada locus se encuentran en equilibrio Hardy-Weinberg. A nivel 

poblacional sólo T9 muestra evidencia significativa de desviación al equilibrio Hardy-Weinberg y un 

bajo aunque significativo porcentaje de endogamia (FIS= 0.067; P<0.01) (Tabla 9). Sin embargo, al 

interior de esta población sólo el marcador cm48 mostró evidencia significativa de desequilibrio 

Hardy-Weinberg, después de las correciones Bonferroni. No existe evidencia de un patrón sistemático 

de desequilibrio gamético y sólo 13 de 770 comparaciones de pares de loci mostraron evidencias 

significativas después de las correcciones Bonferroni. De acuerdo a los análisis realizados con 

MicroChecker no existiría evidencia de errores de genotipación y tampoco problemas generalizados 

debido a la presencia de alelos nulos. Sólo cuatro casos puntuales para tres diferentes loci mostraron 

evidencia de algún grado de  frecuencia de alelos nulos en las localidades E3, E4 y T12. Sin embargo, 

aquello no significa un problema para el desarrollo del estudio debido a la baja frecuencia observada 

(<0.18). 

 

A nivel poblacional C. dombeyana presenta un relativamente elevado nivel de diversidad genética 

(Tabla 9). La proporción de loci polimórficos (P) al 95% y 99% es muy elevado (>0.81) a excepción de 

T2 donde el nivel de polimorfismo es intermedio (P(0.95) = 0.36; P(0.99) = 0.54). La mayor riqueza alélica se 

encuentra registrada en la localidad E4, en tanto que el menor valor corresponde a T2 (Tabla 9). Los 

niveles de heterocigocidad fueron relativamente altos, la heterocigocidad esperada varió entre 0.104 

para la localidad T2 y 0.640 en E4, con un promedio de 0.475±0.133. Para la heterocigocidad 

observada la variación fue entre 0.112 para T2 y 0.644 en E6, con una media de 0.485±0.132 (Tabla 9). 

Un 65% de las localidades muestreadas presentaron una baja frecuencia de alelos privados (0 - 0.14) y 

el 35% restante que corresponde a las localidades E4, T7, T9, Chol1 y Chol 5 registran valores 

moderadamente superiores (0.20-0.49). Los niveles de variabilidad genética detallados por locus y 

población se encuentran disponibles en la sección anexos (Anexo A, TablaVI). 
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Tabla 7. Características de los loci microsatellites aislados en el gastrópodo de agua dulce  Chilina 

dombeyana. 

Locus Secuencia Partidor (5´-3´) 
Rango de 

tamaño (bp) 
Motivo de Repetición Ta(°C) A 

cm52 
F: GACTTTAATGATTTCAGAACA 

 
  

  

R: 6Fam-TGACCCATCTGTGCCTATCA 146-156 [AG]11 55 5 

cm53 
F: Hex-CACTGTTGGCATATCAGTGGA  

 
  

  

R: TGCAGGGTAGAAAATTAGACT 184-228 [AG]14 55 36 

cm48 
F: Ned-AGATAAACGGGGCTGCAATA 

   
  

R: CAGGCAATACCTCCCACACT 192-195 [AC]6 57 3 

cm44 
F: 6Fam-CGTCAGTGTGTTCGTTGAGC 

   
  

R: GCGGCTGACTGTAACAAAGG 200-217 [AC]10 55 6 

cm49 
F: GATCCGCAATGATGATGTTG 

   
  

R: Hex-ACTGGTGTCGGTCGGGTAG 251-295 [GA]13 55 25 

cm50 
F: 6Fam-GACGAAGATAGACATCAGCAC 

   
  

R: 5´-CTCTTTACCTGCCTGCGTTT 115-130 [GA]9 55 4 

cm42 
F: GCGGTAATCAAAGACGCACT  

   
  

R: 6Fam-TTGTCATCACACCTCGATTCA 
199-233 [GA]11 55 17 

cm41 
F: Hex-GCGGACTTTCTCTCAGTCTCC  

   

  

R: GTACTGACTTCAAGCACG 210-234 [GA]12 55 10 

cm25* HEX 120-140 (GT)11(TGTA)8(GT)7 55 9 

cm30* FAM 166-179 (GT)6..(GT)4(GGGT)2(GT)2..(GT)9 55 9 

cm27* NED 125-149 (GT)7,,,(GT)9 57 11 
Ta = temperatura de annealing, A = número de alelos, * datos no publicados (información disponible a nicogouin@gmail.com) 

 

Tabla 8. Características de los loci microsatellites aislados en el insecto, Aquarius chilensis. 

Locus 
Marcador 

Fluorescente 

Rango de 

tamaño (bp) 

Motivo de 

Repetición 
Ta(°C) A 

Hem10* FAM 112-125 [AG]9 55 8 

  Hem1* NED 168-194 [GA]12 57 21 

  Hem9* FAM 143-171 [GA]19 55 18 

  Hem6* NED 198-227 [AG]16 57 19 

  Hem8* HEX 146-153 (GA)3TTT(GA)7 55 5 

 Hem11* NED 129-144 [GA]11 57 6 

   * datos no publicados (información disponible a nicogouin@gmail.com) 
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Tabla 9. Variabilidad genética de las poblaciones de C. dombeyana para las 14 localidades 

consideradas en el estudio. Tamaño de la muestra (N), Heterocigocidad esperada (He) y observada 

(Ho) por sitio en el total de loci, nivel de polimorfismo al 95% (P0.95) y 99% (P0.99), número promedio 

de alelos por locus (MNA), riqueza alélica, alelos privados y coeficiente de consanguineidad (Fis). ⱡP = 

prueba exacta de probabilidad (P) para la desviación al equilibrio Hardy–Weinberg. 

 

Site N He ±S.E. Ho ± S.E. P (0.95) P(0,99) M.N.A. Riqueza Alelos Fis Pⱡ 

              Alélica Privados   

E2 34 0,4848 ± 0,1981 0,5214 ± 0,2040 0,909 1 3,5455 3,13 0,06 -0.060 0,248 

E3 38 0,5398 ± 0,1934 0,5227 ± 0,2140 1 1 4,2727 3,73 0,12  0.045 0,146 

E4 42 0,6408 ±0,1687 0,6239 ± 0,1879 1 1 6,3636 5,45 0,26  0.039 0,050 

E6 37 0,6285 ± 0,1959 0,6441 ± 0,2042 1 1 5,000 4,61 0,02 -0.009 0,488 

T2 17 0,1040 ± 0,1452 0,1123 ± 0,1544 0,364 0,546 1,5455 1,55 0.00 -0.050 1,000 

T6 31 0,5265 ± 0,1828 0,5351 ± 0,1938 1 1 5,0909 4,62 0,14  0.002 0,646 

T7 38 0,5573 ± 0,2372 0,5957 ± 0,2589 1 1 5,4545 4,79 0,47 -0.054 0,809 

T8 36 0,5015 ± 0,2480 0,5121 ± 0,2588 0,909 1 4,7273 4,21 0,09 -0.004 0,880 

T9 49 0,5412 ± 0,2208 0,5106 ± 0,2454 1 1 5,4545 4,58 0,21  0.067* 0,007 

T11 40 0,4308 ± 0,1902 0,4651 ± 0,2132 0,909 1 3,7273 3,14 0,09 -0.067 0,701 

T12 32 0,3961 ± 0,1683 0,3728 ± 0,1428 1 1 3,2727 3,08 0,03  0.076 0,136 

T13 20 0,3551 ± 0,3076  0,3758 ± 0,3259 0,818 0,818 3,2727 3,18 0,14 -0.033 0,993 

Chol1 46 0,4658 ± 0,2491 0,4975 ± 0,2697 0,818 0,909 5,9091 4,42 0,49 -0.057 0,846 

Chol5  41 0,4735 ± 0,2493 0,5140 ± 0,2680 0,818 1 5,2727 4,38 0,27 -0.073 0,952 

Cifra en negrita representa valor significativo después de corrección Bonferroni. * =P<0.01 

 

13.1. ii Variabilidad genética del insecto A. chilensis 

Las poblaciones de A. chilensis presentan un elevado nivel de variabilidad genética para sus 

poblaciones (Tabla 10). Las frecuencias genotípicas de cada locus y para el total de localidades 

analizadas se encuentran en equilibrio Hardy-Weinberg (Tabla 10). No existe evidencia de un patrón 

sistemático de desequilibrio gamético, todas corresponden a diferentes pares de loci y poblaciones, y 

sólo 3 de 195 comparaciones de pares de loci mostraron evidencias significativas después de las 

correcciones Bonferroni. De acuerdo a los análisis realizados con MicroChecker no existiría evidencia 

de errores de genotipación y tampoco problemas generalizados debido a la presencia de alelos nulos. 

Existen cinco casos aislados sin un patrón definido con una baja frecuencia observada (≤0.13). La 

proporción de loci polimórficos (P) al 95% y 99% es muy elevada considerando tanto P(0.95) (>0.66) 

como P(0.99)  ( >0.83). La mayor riqueza alélica se encuentra registrada en la localidad E6, en tanto que el 

menor valor corresponde a T12 (Tabla 10). Los niveles de heterocigocidad fueron relativamente altos, 

la heterocigocidad esperada varió entre 0.661 para la localidad E4 y 0.404 en T12, con un promedio de 

0.596±0.084. Para la heterocigocidad observada la variación fue entre 0.388 para T6 y 0.703 en E2, con 

una media de 0.600±0.088 (Tabla 10). Un 69% de las localidades muestreadas presentan una baja 
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frecuencia de alelos privados (0 - 0.16) y el 31% restante que corresponde a las localidades E1, E5, T6 

y Chol5 registran valores moderadamente superiores (0.22-0.44). Los niveles de variabilidad genética 

detallados por locus y población se encuentran disponibles en la sección anexos (Anexo A, Tabla VI). 

 

 

Tabla 10. Variabilidad genética de las poblaciones de A. chilensis, para las 13 localidades consideradas 

en el estudio. Tamaño de la muestra (N), Heterocigocidad esperada (He) y observada (Ho) por sitio en 

el total de loci, nivel de polimorfismo al 95% (P0.95) y 99% (P0.99), número promedio de alelos por 

locus (MNA), riqueza alélica, alelos privados y coeficiente de consanguineidad (Fis). ). ⱡP = prueba 

exacta de probabilidad (P) para la desviación al equilibrio Hardy–Weinberg. 

 

 

Site N He ±S.E. Ho ± S.E. P (0.95) P(0,99) M.N.A. Riqueza Alelos Fis P 

              Alélica Privados     

E1 45 0,5539 ± 0,3455 0,5649 ± 0,3464 1 1 7,3333 5,6 0,26 -0.008 0,242 

E2 40 0,6579 ± 0,2039 0,7038 ± 0,1970 1 1 6,5000 5,43 0,15 -0.055 0,513 

E3 44 0,5784 ± 0,2795 0,5826 ± 0,2971 0,833 1 6,3333 5,01 0,16  0.005 0,698 

E4 32 0,6617 ± 0,2085 0,6536 ± 0,1824 1 1 6,0000 5,36 0,05  0.029 0,970 

E5 48 0,6492 ± 0,2328 0,6392 ± 0,2052 1 1 8,0000 6,06 0,28  0.027 0,282 

E6 37 0,6585 ± 0,2186 0,6545 ± 0,1849 1 1 7,1667 6,16 0,06  0.022 0,276 

T6 49 0,4386 ± 0,2552 0,3883 ± 0,2151 1 1 4,6667 3,64 0,22  0.125 0,596 

T7 32 0,6143 ± 0,2247 0,6553 ± 0,2470 1 1 5,5000 4,82 0,07 -0.050 0,786 

T8 59 0,6536 ± 0,1001 0,6138 ± 0,0844 1 1 6,1667 4,52 0,12  0.070 0,215 

T9 41 0,6105 ± 0,1363 0,6357 ± 0,1558 1 1 5,3333 4,51 0,06 -0.027 0,195 

T12 18 0,4046 ± 0,2987 0,4496 ± 0,3285 0,666 0,833 2,5000 2,48 0,00 -0.080 0,893 

Chol1 46 0,6196 ± 0,2061 0,6434 ± 0,2067 1 1 7,6667 5,54 0,14 -0.027 0,672 

Chol5  34 0,6480 ± 0,1872 0,6183 ± 0,1868 1 1 7,0000 5,8 0,44  0.061 0,380 

 

 

13.2 Estructuración Poblacional en C. dombeyana y A. chilensis 

 

Los análisis jerárquicos de la varianza molecular (AMOVA) realizados en Arlequin, muestran en 

ambas especies una significativa diferenciación genética en el total de la data poblacional. AMOVA se 

utilizó también para estimar diferenciaciones poblacionales entre agrupaciones hidrográficas. Sin 

embargo, el mayor porcentaje de la varianza es explicada al interior de las poblaciones con un 78.63%  

en el caso de A. chilensis (FST = 0.213, P < 0.001) y 68.15%  en el caso de C. dombeyana (FST = 0,318 

P < 0.001) (Tabla 11). Sólo el 10.83% en A. chilensis y el 26.22 % en C. dombeyana del total de la 

variación de las frecuencias alélicas fueron explicadas entre particiones hidrográficas, y el 10.55% en 

A. chilensis y el 5.63% en C. dombeyana de la variación fue explicada entre las poblaciones al interior 
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de los grupos (particiones hidrográficas). Un nuevo análisis de AMOVA que incluye las agrupaciones 

identificadas por el programa STRUCTURE  y otros análisis de diferenciación poblacional, muestran 

que en C. dombeyana no existen diferencias significativas respecto de los resultados previamente 

descritos. Corroborando el fuerte componente hidrográfico que influencia los patrones de 

estructuración poblacional en esta especie (Tabla 11). Sin embargo, en A. chilensis se aprecian  

diferencias  respecto del porcentaje de varianza que es explicado entre grupos, el cual se incrementa 

levemente (FCT = 0.158, P < 0.01) y disminuye el porcentaje de variación explicado entre poblaciones 

al interior de los grupos (FST = 0.066, P < 0.001). En cuanto a las comparaciones pareadas de Fst por 

sitios los resultados muestran para C. dombeyana que la diferenciación genética entre localidades 

vecinas presentan generalmente los valores más bajos de Fst (0.002-0.098). Los valores de Fst más 

altos registrados corresponden a comparaciones entre sitios que presentan una lejanía geográfica o que 

corresponden a sitios del curso principal de agua versus las regiones tributarias o ambos sitios 

pertenecientes a la cuenca Cholguán (Fst: 0.103-0.651) (Tabla 12). En tanto que el patrón para A. 

chilensis señala que aproximadamente el 77% de las comparaciones entre sitios presentan evidencia de 

baja estructuración entre aquellos sitios pertenecientes al principal curso de agua y sitios tributarios 

(Fst: 0-0.083; Tabla 13) y respecto de los sitios más lejanos de la cuenca del río Cholguán (Fst: 0.008-

0.103). Sin embargo, existen tres principales exepciones: primero el sitio E1 que presenta bajos valores 

de estructuración respecto de los sitios T12 y Cholguán  (Fst: 0.065-0.103) pero registra valores más 

altos de Fst para la totalidad de sitios restantes tanto del principal curso de agua como de regiones 

tributarias (Fst: 0.148-0.280); segundo  los sitios  T8 y T12 con un grado de estructuración intermedia 

(Fst: 0.130-0.341) y finalmente el sitio T6 con el más alto grado de estructuración registrado (Fst: 

0.362-0.533) (Tabla 13). 
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Tabla 11. Resultados de los análisis de AMOVA que muestra la cantidad de la varianza genética 

explicada por cada subdivisión en función de las agrupaciones hidrográficas y de Structure para las 

localidades muestreadas en  A. chilensis y C. dombeyana. 

 

 

C. dombeyana 

  
Sistemas Hidrográficos Agrupación Structure 

  Componente     Componente     

Fuente de variación ⱡ 
varianza Variación (%) Festadístico varianza Variación (%) Festadístico 

Dentro de Poblaciones 1,362 68.15 FST=0,318*** 1,362 65,38 FST=0,346*** 

Entre poblaciones             

dentro de grupos 0,112 5,63 Fsc=0.076*** 0,164 7,91 Fsc=0.107*** 

Entre grupos  0,524 26.22 FCT=0,262*** 0,556 26,7 FCT=0,267*** 

  A. chilensis 
Dentro de Poblaciones 0,698 78,63 FST=0,213*** 1,826 79,181 FST=0,208*** 

Entre poblaciones       
  

  

 dentro de grupos 0,093 10,55 Fsc=0,118*** 0,129 5,63 Fsc=0.066*** 

Entre grupos  0,096 10,83 FCT=0,108* 0,35 15,1882 FCT=0,158** 

 

 

Tabla 12. Matriz de valores pareados de Fst y sus probabilidades entre los 14 sitios de muestreo en C. 

dombeyana.  Los valores de Fst en negrita representan valores no significativos (P ≥ 0.05) después de 

la corrección Bonferroni. 

  1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 12 13 14 

1. E2 
 

0.261  <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 

2. E3 0.002   <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 

3. E4 0.131 0.098 
 

<0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 

4. E6 0.120 0.085  0.020 
 

<0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 

5. T2 0.481 0.424 0.378 0.386   
 

<0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 

6. T6 0.255  0.222 0.146 0.108   0.249   
 

<0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 

7. T7 0.276  0.224  0.068 0.140  0.396 0.211 
 

<0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 

8. T8 0.261 0.225 0.131 0.127 0.270  0.060  0.128   
 

<0.001 <0.010 <0.010 <0.001 <0.001 <0.001 

9. T9 0.218  0.191  0.128 0.103   0.230  0.028  0.157 0.021  

 

<0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 

10. T11 0.309 0.266 0.182 0.148 0.261 0.052 0.189 0.023 0.050  
 

<0.001 <0.001 <0.001 <0.001 

11. T12 0.295 0.260 0.165 0.129 0.405 0.081 0.224 0.109 0.105  0.062    
 

<0.001 <0.001 <0.001 

12. T13 0.429 0.383  0.312  0.326 0.198  0.142  0.313 0.132 0.140 0.161 0.315 
 

<0.001 <0.001 

13. Chol1 0.492 0.436 0.348 0.356 0.650 0.475  0.400 0.468 0.438 0.455 0.415 0.619 
 

 0.594 

14. Chol5 0.493  0.436 0.346 0.364  0.651  0.475 0.393  0.468  0.437  0.458  0.429 0.619 0.000 
 Abajo de la diagonal: valores de FST pareados entre sitios de muestreo. Arriba de la diagonal: valores de probabilidad (P) entre sitios.Los valores de Fst 

significativos señalados: P<0.001; P<0.01). 

 

*=P<0.05, **=P≤0.01, ***=P≤0,001; ⱡ ver tabla 6 que resume la totalidad de agrupaciones hidrográficas y de agrupación structure. 
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Tabla 13. Matriz de valores pareados de Fst y sus probabilidades entre los 13 sitios de muestreo en A. 

chilensis.  Los valores de Fst en negrita representan valores no significativos (P ≥ 0.05) después de la 

corrección Bonferroni. 

  1 2  3 4 5 6 7 8  9 10 11 12 13 

1. E1 
 

<0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 

2. E2 0.148 
 

<0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 0.153 <0.001 0.063 0.117 

3. E3 0.220 0.034 
 

<0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 

4. E4 0.247 0.033  0.043   <0.01 0.225 <0.001 <0.05 <0.001 0.288 <0.001 <0.01 <0.001 

5. E5 0.275 0.033 0.036  0.016 
 

0.648 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 

6. E6 0.280  0.034 0.033  0.005  0.000 
 

<0.001 <0.001 <0.001  0.387 <0.001 <0.001 <0.001 

7. T6 0.456  0.413 0.504  0.395 0.454  0.448  

 

<0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 

8. T7 0.256 0.039 0.050  0.013 0.044    0.043  0.470 
 

<0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 

9. T8 0.276 0.130   0.208   0.161   0.182      0.164  0.362  0.213    <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 

10. T9  0.203  0.004   0.040  0.005  0.013  0.000  0.386 0.050 0.108 
 

<0.001 <0.01 <0.001 

11. T12 0.065 0.223 0.266   0.303  0.331      0.341   0.533 0.334 0.308 0.262 
 

<0.001 <0.001 

12. Chol1 0.103   0.009 0.040    0.058  0.064 0.053  0.401 0.075 0.169 0.023 0.173  
 

 0.279 

13. Chol5 0.083 0.008   0.077  0.078 0.083  0.080    0.379 0.087  0.143   0.035  0.180   0.001  
 Abajo de la diagonal: valores de FST pareados entre sitios de muestreo. Arriba de la diagonal: valores de probabilidad (P) entre sitios.Los valores de Fst 

significativos señalados: P<0.001; P<0.01; P<0.05). 

 

 

En A. chilensis la variación genética no fue significativamente correlacionada con las distancias 

hidrográficas en las comparaciones pareadas de todas las muestras al realizar la prueba Mantel, al 

utilizar tanto la medida de distancia genética linearizada (F ST ⁄ (1- FST); (r= 0.192; P=0.851) como la 

medida basada en la distancia genética condicional cGD (r = 0.094, P= 0.662) (Fig. 8). Tampoco existe 

evidencia de autocorrelación para las poblaciones de esta especie en ninguna clase de distancia y en 

ambas medidas de distancia utilizadas (Fig. 9). Por el contrario, en el caso de C. dombeyana existe 

evidencia de un patrón significativo de aislamiento por distancia para la medida de Fst linearizado 

(r=0.809, P=0.001) y cGD (r=0.869, P=0.001) (Fig 8), además de significativa autocorrelación positiva 

para distancias comprendidas en un rango de 2.66-19.88 km al utilizar Fst (rM= 0.493, P<0.001) y 

cGD (rM= 0.398, P<0.001) como matriz de distancia genética. Los resultados empleando la  distancia 

genética condicional (cGD) muestran además una correlación positiva para distancias comprendidas en 

un rango de 19.88-37.10 km (rM= 0.2602, P<0.05) (Fig. 9).  

 

El  análisis  factorial  de  correspondencia  (AFC)  aplicado  a  las  poblaciones  de C. dombeyana  y A. 

chilensis en base a su similaridad genética muestra tres grupos altamente diferenciados en cada especie. 

En C. dombeyana, el análisis basado en las frecuencias alélicas de los individuos separó en el primer 

eje las poblaciones del curso principal del río Chillán de las poblaciones tributarias y respecto de las 
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poblaciones del río Cholguán (Fig. 10A). Las poblaciones de A. chilensis muestran una evidente 

separación del grupo T6 y diferencia las poblaciones tributarias T8 y T9 de todo el resto de las 

poblaciones muestreadas. Ninguno de los factores discrimina una separación del grupo de individuos 

de A. chilensis pertenecientes a las poblaciones del río Cholguán (Fig. 11A). Algo similar se observó en 

el árbol de distancia ASD entre individuos en ambas especies (Fig. 10B, 11B). 
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Figura 8. Análisis de aislamiento por distancia (IBD) mediante la prueba de Mantel para A. chilensis y 

C. dombeyana. Las gráficas muestran la relación entre los valores de FST linearizado (F ST/(1-FST ), 

distancia cGD entre sitios y la distancia hidrográfica entre sitios de muestreo en kilometros (Km). 

 
 
 

 
 

 
 

 
 

r=-0.0942, P=0.6620 
r=0. 8695, P=0.001 
PPPP<0.000P<0.0
00P<0.000 
, P<0.000 

r=0. 8098, P=0.001 
PPPP<0.000P<0.0
00P<0.000 
, P<0.000 

r=-0.1926, P=0.8510 

A. chilensis C. dombeyana 
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Figura 9. Mantel autocorrelograma (r=Estadístico Mantel Estandarizado) en base a las medidas de 

distancia genética (cGD) y Fst para las localidades estudiadas en A. chilensis (columna izquierda) y 

Chilina dombeyana (columna derecha). Código de color: Negro: P=0.001; azul: P= 0.017. 
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Figura10. A) Ploteo tridimensional del análisis factorial de correspondencia obtenido en GENETIX 

utilizando 11 loci microsatélites de C. dombeyana. Los tres grupos diferenciados se muestran 

delimitados por círculos. B) Árbol de distancia DAS (distancia entre alelos compartidos) entre 

individuos. 

 

 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Figura 11. A) Ploteo tridimensional del análisis factorial de correspondencia obtenido en GENETIX 

utilizando 6 loci microsatélites de A. chilensis. Los tres grupos diferenciados se muestran delimitados 

por círculos. B) Árbol de distancia DAS (distancia entre alelos compartidos) entre individuos. 
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En ambas especies, los resultados del análisis con el programa STRUCTURE señalan que el número 

más apropiado de grupos genéticos diferenciados (K) corresponde a tres (K= 3), al utilizar tanto el 

método de variación de la probabilidad para cada K como el cálculo de Delta K. Sin embargo, la 

composición poblacional de los tres grupos genéticos difiere para cada especie (Fig.12, 13). En C. 

dombeyana los grupos poblacionales identificados corresponden a: curso principal Río Chillán y 

estación T7, tributarios del Río Chillán y finalmente, las dos estaciones del Río Cholguán (Fig. 12). En 

general, las poblaciones no difieren significativamente en la heterogeneidad de su composición 

genética, con estaciones que contienen individuos cuyos genotipos son bastante uniformes y 

particionados en los tres grupos principales (Fig. 16). Para las poblaciones de  A. chilensis, fue 

identificado entre los tres grupos genéticos diferenciados, un grupo principal que comprende a las 

localidades del curso principal del Río Chillán, incluyendo T7 y dos sitios del Río Cholguán, un 

segundo grupo que incorpora los tributarios T8, T9, T12 y finalmente, sólo la población T6 

absolutamente diferenciada del resto de las agrupaciones fue identificada como un grupo exclusivo 

(Fig. 17). 
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Figura 12. Resultados de análisis de agrupamiento con Structure para las poblaciones de C. 

dombeyana, representados por tres diferentes colores. Cada barra muestra un único  individuo con cada 

color representando la contribución de un cluster a un genotipo individual. Ambas gráficas superiores 

corresponden a las metodologías propuestas para determinar el número más probable de grupos 

genéticos (K) y la barra lateral corresponde a la identificación de las localidades al interior de cada 

grupo identificado por Structure. 
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Figura 13. Resultados de análisis de agrupamiento con Structure para las poblaciones de A. chilensis, 

representados por tres diferentes colores. Cada barra muestra un único  individuo con cada color 

representando la contribución de un cluster a un genotipo individual. Ambas gráficas superiores 

corresponden a las metodologías propuestas para determinar el número más probable de grupos 

genéticos (K) y la barra lateral corresponde a la identificación de las localidades al interior de cada 

grupo identificado por Structure. 
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La topología de los graph para las poblaciones de C. dombeyana y A. chilensis es consistente con los 

resultados de structure (Fig. 14 A, B). Sin embargo, para C. dombeyana en las localidades de Cholguán 

se define un graph independiente de dos nodos que no está conectado al graph principal de 12 nodos 

que incluye la totalidad de las poblaciones de la cuenca del Río Chillán. Al interior de este graph, existe 

significativa estructuración entre un subgraph definido por las localidades del curso principal de agua 

en el río Chillán representadas por el color verde y que incluyen 5 nodos y 8 bordes, y un segundo 

subgraph definido por las poblaciones de la región de tributarios (color azul, 7 nodos, 12 bordes). Las 

poblaciones de C. dombeyana  pertenecientes a uno u otro subgraph muestran evidencia de una mayor 

conexión entre las localidades interiores respecto de aquellas de grupos diferentes. Sólo la localidad T7 

muestra evidencia de una escaza conexión entre subgraph al interior del Río Chillán  (Fig. 14A).  

 

En A. chilensis, las localidades de Cholguán distantes geográficamente de los sitios del Río Chillán se 

definen integradas al subgraph principal (color verde) en un gran sistema de interconeción (9 nodos, 15 

bordes). La localidad T6 muy diferenciada genéticamente de las otras en los análisis anteriores, 

presenta 4 bordes de conexión al cluster principal y 3 bordes de conexión con un tercer subgraph, 

definido por tres nodos correspondientes a las localidades tributarias T12, T8 y T9 (color rojo) 

pertenecientes al Río Chillán y que incluyen 3 bordes de interconexión y 2 bordes de conexión con el 

cluster 1 y 3 con la población T6 (Fig. 14B).  

 

En A. chilensis y a diferencia de C. dombeyana existe evidencia de un nivel generalizado de mayor 

conectividad entre las localidades (Fig. 14 A, B). Las diferencias entre ambas especies también son 

visualizadas en los análisis de interpolación. La comparación de ambas gráficas muestra para C. 

dombeyana una separación entre grupos del curso principal del Río chillán incluido T7 (zona de 

mayores peaks),  respecto de una zona de tributarios homogénea (sin peaks) y de las localidades de 

Cholguán (2 peak). El el caso del insecto A. chilensis no hay evidencia de diferenciación con las 

localidades de Cholguán (sin peaks) y en el sector de T6 se establece grandes diferencias respecto de 

las localidades del curso principal de agua y de las zonas que incluyen T8 y T9 en la zona de los 

tributarios (Fig. 15 A, B). Estos resultados son concordantes con las agrupaciones de Structure y con 

los análisis de graph poblacionales. 

 
 

 
 

 
 



77 
 

 
 

 
 

 
 

 
 

 
 

 
 

 
 

 
 

 
 

 

 
 

 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 14. Graph poblacional para las localidades de A) C. dombeyana  y B) A. chilensis. El tamaño de 

los nodos es proporcional a la diversidad genética dentro de las muestras y las conecciones entre nodos 

son correspondientes a la covarianza genética y representan el grado de conectividad entre localidades. 

Código de colores de subgraph en correspondencia a las agrupaciones identificadas por Structure. 
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Figura 15. Modelo de interpolación gráfica basado en la representación gráfica de la estructura genética 

de A) Chilina dombeyana B) Aquarius chilensis.  Los ejes X e Y representan coordenadas geográficas 

y la altura de la superficie a lo largo del eje Z señala las distancias genéticas de cada especie 

respectivamente. 
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Figura 16. Árbol de Neighbor-joining (NJ) del modelo Stream Tree de diferenciación genética en base 

a la distancia genética cGD entre A) 13 poblaciones de A. chilensis y B) 14 poblaciones de C. 

dombeyana. La proporción de la variación explicada por el modelo (topografía de la red hidrográfica) 

aparece señada por el indicador R
2
, en el extremo inferior izquierdo. Ambas gráficas situadas en el 

extremo inferior derecho señalan los resultados generados por el análisis StreamTree y corresponden a 

las distancias genéticas esperadas v/s distancias observadas, ajustadas a las redes hidrográficas para 

cada sección del río que fue incorporada al modelo entre las localidades muestreadas. 

 

 

Finalmente, los resultados de los análisis con StreamTree mostraron un bajo ajuste del modelo a la 

estructura genética de A. chilensis utilizando como medida la distancia cGD (R
2
 = 0.476; Fig 16A) y un 

ajuste superior en el caso de las poblaciones de C. dombeyana (R
2
 = 0.780 Fig. 16B). Debido a que 

StreamTree asume que la dispersión ocurre exclusivamente a lo largo de las ramas incluidas en el 

análisis (particionamiento entre secciones hidrográficas conectadas), aquello sugeriría que en C. 

dombeyana  la  diferenciación genética interpoblacional fue relativamente bien explicada por un patrón 

contemporáneo de conectividad hidrográfica. Si bien, en esta especie la dispersión ha tenido lugar en el 

sentido de la hidrografía , aquello no ocurriría en A. chilensis cuya especie tiene un patrón de migración 

que no es exclusivamente explicado por la estructuración hidrografíca. 
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13.3 Tamaño efectivo poblacional, redución poblacional y Migración 

 

Los tamaños efectivos (Ne) a largo plazo fueron estimados para las poblaciones de C. dombeyana y A. 

chilensis mediante el método implementado en Lamarc y se observan en la Tabla 14. Bajo el modelo 

de mutación mixto TPM se obtuvo un amplio rango de estimaciones de los tamaños efectivos 

poblacionales (C. dombeyana: 27<Ne<731; A. chilensis: 45<Ne<1583). Los mayores tamaños 

poblacionales se registran en las poblaciónes T8 en C. dombeyana (Ne=731) y E4 en A. chilensis, 

(Ne=1583) y las más bajas estimaciones corresponden a las poblaciones T2  en C. dombeyana (Ne=27) 

y T6 en A. chilensis (Ne=45). 

 

 Las estimaciones contemporáneas de tamaño efectivo en base a los resultados de Ne estimator 

muestran un patrón generalizado de bajos tamaños efectivos en A. chilensis (3<Ne<146) y C. 

dombeyana (8<Ne<2289), siendo la única excepción la población Chol1 en C. dombeyana que registra 

el mayor tamaño efectivo poblacional (Ne=2289). A partir de los resultados obtenidos por ambas 

metodologías se aprecia que las poblaciones de C. dombeyana han sufrido variaciones en el tamaño 

efectivo de sus poblaciones, a exepción de cuatro sitios de mayor estabilidad y que representan sólo el 

29% del total de poblaciones analizadas (E3, T2, T7, Chol 1). El resto de sus poblaciones muestra 

evidencia de un Ne decreciente (71%). Una situación levemente mejor se presenta en A. chilensis, en 

esta especie el 46 % de sus poblaciones analizadas muestra evidencia de una relativa estabilidad (E1, 

E3, E5, T6, T8, Chol 5). Se aprecian localidades en las cuales el comportamiento demográfico de las 

poblaciones en ambas especie difiere. Por ejemplo en Chol 5, T6 y T8 el tamaño efectivo de C. 

dombeyana muestra una disminución en el tiempo y en el caso de A. chilensis se presenta estable e 

incluso con un leve incremento en algunas localidades. Exclusivamente en la localidad T7, la situación 

se invierte y en este sitio es la especie de insecto la que se ve más afectada mostrando evidencia de una 

disminución temporal del Ne (Tabla 14).  Sin embargo, existe un patrón concordante en las localidades 

E2, E4, E6, T9 y T12 que han afectado drásticamente a ambas especies, en estos sitios se aprecian 

grandes disminuciones en los tamaños efectivos (Tabla 14). Para sitios de una menor calidad (<5.5 

ChSignal), tanto el método de proporciones (X
2
 = 0.819, P= 0.975) como la comparación de las 

diferencias de Ne históricas y contemporáneas (Z-score= 0.241, P=0.785) no muestran diferencias 

significativas entre las especies. También en sitios de mejor calidad (<5.5 ChSignal) se observa la 

misma situación tanto para el método de proporciones (X
2
 = 6.223, P= 0.183) como en la prueba U de 

Mann-Whitney (Z-score= 0.646, P= 0.492) para la difererencia de Ne histórico y contemporáneo entre 
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ambas especies. Por lo tanto, los resultados indican que no existen diferencias en los tamaños efectivos 

de las poblaciones de ambas especies en sitios con diferentes calidades de agua. 

 

Tabla 14. Estimación de los tamaños efectivos poblacionales (Ne) en las poblaciones de C. dombeyana 

y A. chilensis. 

  

C. dombeyana   
 

A. chilensis   

 
Lamarc‡ LDNe Lamarc‡ LDNe 

Población Ne IC Ne IC Ne IC Ne IC 

E1 NR NR NR NR 105 (80 - 168) 64 (40 -136) 

E2 355 (129 - 644) 102 (46 - Inf.) 336 (162 - 564) 44 (27 - 100) 

E3 101 (87 - 327) 108 (56 - 590) 126 (110 - 412) 83 (44-356) 

E4 143 (117 - 356) 56 (41 - 83) 1583 (686 - 3041) 89 (36 - Inf.) 

E5 NR NR NR NR 158 (146 -299) 122 (61 - 901) 

E6 288 (83 - 340) 20 (16 -26) 193 (124 - 678) 26 (18 - 41) 

T2 27 (14 - 49) 33 (8 - Inf.) NR NR NR NR 

T6 454 (157 -713) 47 (30 - 90) 45 (35 - 86) 57 (31 - 163) 

T7 68 (45 - 143) 70 (45 -143) 236 (138 - 506) 47 (25 - 168) 

T8 731 (311 -1337) 50 (31 - 109) 106 (59 - 157) 146 (67 - 10754) 

T9 219 (109 - 440) 83 (56 -147) 64 (55 - 141) 21 (14 - 33) 

T11 424 (141 - 489) 78 (44 -239) NR  NR NR NR 

T12 215 (184 -1144) 8 (6 -9) 99 (57 - 195) 3 (2 - 5) 

T13 309 (266 - 1064) 41 (20 - 218)  NR NR NR NR 

Chol1 233 (118 - 427) 2289 (187 - Inf.) 368 (297 - 602) 77 (45 - 194) 

Chol5 310 (103 - 536) 57 (40 - 92) 54 (47 - 168) 48 (30 - 104) 

log 
likelihood 

 
-20628,96 

 

  

 

-11705,9452     

‡ Tamaño efectivo con modelo mutacional TPM. IC= intervalo de confianza al 90%. Inf= infinito. NR= Sin registro. 
 
 
 
 

Mediante la prueba de Wilcoxon implementada en Bottleneck se encontró evidencia en ambas especies 

de un significativo exceso de heterocigotos comparado a lo esperado en equilibrio mutación/deriva 

(Tabla 15). En C. dombeyana, la población de E6 (Wilcoxon test: P≤0.027) bajo el modelo TPM reveló 

un significativo exceso de heterocigotos y que en el caso del modelo SMM se encontraría al límite de la 

significancia y ninguna de las restantes poblaciones muestran evidencias de recientes reducciones 

poblacionales bajo ningún modelo mutacional. En tanto que las poblaciones de A. chilensis, muestran 

evidencia significativa de reducción poblacional en las poblaciones E2 (Wilcoxon test: P≤0.0039) y E4 
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(Wilcoxon test: P=0.008) evidenciado exclusivamente bajo el modelo mutacional TPM (Tabla 15). Los 

resultados presentados muestran evidencia de que las poblaciones de ambas especies pueden sufrir 

eventos de inestabilidades demográficas. Sin embargo, no existe una significativa diferenciación entre 

las especies al comparar la ocurrencia de eventos de cuellos de botella entre sitios con diferentes 

calidades de agua (Z-score = -0,339 p = 0.727).  

 

 

Tabla 15. Valores de probabilidad asociados a un exceso de heterocigotos con respecto a lo esperado en 

equilibrio mutación-deriva para las poblaciones de C. dombeyana  y A. chilensis, mediante una prueba 

de Wilcoxon realizada con el programa Bottleneck. TPM= modelo de mutación en dos fases, SMM= 

modelo de mutación paso a paso. 

 

 

 C. dombeyana A. chilensis  

Población TPM SMM TPM SMM 

E1 NR NR 0,922 1 

E2 0,289 0,711 0,039 0,922 

E3 0,232 0,817 0,719 0,977 

E4 0,103 0,913 0,008 0,078 

E5 NR NR 0,344 0,961 

E6 0,027 0,062 0,344 0,781 

T2 0,945 0,961 NR NR 

T6 0,65 0,994 0,961 0,992 

T7 0,551 0,995 0,078 0,719 

T8 0,768 0,959 0,281 0,977 

T9 0,65 0,966 0,281 0,781 

T11 0,84 0,995 NR NR 

T12 0,618 0,949 0,313 0,313 

T13 0,633 0,85 NR NR 

Chol1 0,994 1 0,922 0,977 

Chol5  0,992 1 0,578 0.984 

 
 

 

Los patrones de migración contemporáneos (número de migrantes entre pares de poblaciones) 

muestran en las poblaciones de C. dombeyana la existencia de un mayor flujo génico entre poblaciones 

con mayor cercanía geográfica y un patrón generalizado de bajo flujo génico. Las estimaciones 

resuelven un rango de migración comprendido entre 36 y 604 individuos, y muestran resultados de un 

flujo génico localizado entre E2 y E3, en las localidades Chol 1 y Chol5 del Río Cholguán y entre 
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algunos pares poblacionales de las zonas tributarias (T9-T6, T9-T8, T11-T13, T11-T12 y T11-T6) (Fig. 

17A). En el caso de las localidades E4, E6, T2, T7 no se registran número de migrantes (Fig. 17A). 

 

 Sin embargo, en A. chilensis las estimaciones  muestran un mayor número de pares de localidades con 

una significativa proporción de migrantes y con una mayor distancia geográfica entre ellas, en 

comparación con los resultados obtenidos en C. dombeyana. Entre estas y para un rango comprendido 

entre 20 y 568, se encuentran E3-E6, Chol1-E5, Chol1-E1, T12-E1, T12-E2. Además, la 

direccionalidad del flujo entre estas localidades permite inferir que algunos individuos logran 

desplazarce más allá de la topología impuesta por un sistema de red hídrico como es el caso entre las 

localidades T12-E1, T12-E2, Chol1-E1. En el caso de T6, T8, T9 no se registran número de migrantes 

(Fig. 17 B). Las comparaciones pareadas realizadas mediante el programa de Lamarc, muestran 

evidencia de un mayor flujo histórico para las poblaciones de ambas especies. Sin embargo, en C. 

dombeyana el rango del número de migrantes se encuentra comprendido entre 1-25, con valores 

superiores para el número de migrantes que se desplazan en el sentido de la direccionalidad de la red 

hídrica (Fig. 18A). En el caso de A. chilensis el número de migrantes se encuentra comprendido entre 

1-50 individuos, el intercambio de migrantes es superior en la mayoria de las conecciones establecidas 

entre localidades en ambos sistemas hidrográficos de Chillán y Cholguán e independiente del sentido 

de la direccionalidad de la red (Fig. 18 B). 
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Figura 17. Arbol de Neighbour-joining en base a la distancia de Nei (Da) entre las poblaciones de A) 

C. dombeyana, y B) A. chilensis. Los valores corresponden al número de migrantes intercambiados. 

Las flechas y valores asociados indican la dirección del flujo génico y el número de migrantes estimado 

entre las localidades. 
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Figura 18.  Número de migrantes históricos entre las diversas localidades muestreadas para A) C. 

dombeyana y B) A. chilensis. Las flechas y valores asociados indican la dirección del flujo génico y el 

número de migrantes estimado entre las localidades. 
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13.4 Patrón de la variabilidad genética 
 

En función de la estructura propia de un sistema de redes hidrográficas, el flujo de agua hacia zonas de 

confluencia y desembocadura determina un sistema con un fuerte componente de direccionalidad de 

aguas río abajo. Dada esta situación, fue planteado que el flujo génico se encuentre sesgado en una 

dirección río abajo y que entonces la variabilidad genética se reduzca en dirección contraria (río 

arriba). Los resultados de estos análisis muestran señales significativas de que aquello ocurre en las 

poblaciones de C. dombeyana para varios parámetros de diversidad genética. Sin embargo, este patrón 

no es significativo para la especie de insecto A. chilensis para ninguna de las variables analizadas (Fig. 

19). 

 

En C. dombeyana se observa evidencia significativa de correlación entre la diversidad genética y la 

distancia desde la confluencia (desembocadura) del Río Chillán. Para la heterocigocidad esperada 

(AdjR
2
=0.597, P≤0.01), heterocigocidad observada (AdjR

2
=0.541, P≤0.01), riqueza alélica 

(AdjR
2
=0.744, P≤0.001), y el número promedio de alelos por locus (AdjR

2
=0.738, P≤0.001) (Fig. 19). 

Al considerar las distancias a la zona de confluencia que incluye al Río Cholguán, los resultados a 

exepción de la heterocigocidad esperada (AdjR
2
=0.299, P≤0.05) no son significativos para los demás 

parámetros de diversidad genética.  
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C. dombeyana A. chilensis 

AdjR
2
=0.597, P<0.01 

AdjR2=0.014, P=0.311 

AdjR2=0.541, P<0.01 
AdjR2= -0.073, P=0.589 

AdjR2=-0.105, P=0.832 AdjR2=0.744, P<0.001 
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Figura 19. Medidas de variabilidad genética en C. dombeyana y A. chilensis versus las distancias entre 

las localidades y el punto de confluencia en la desembocadura del Río Chillán sin considerar las 

localidades de Cholguán. La línea fue ajustada cuando las regresiones fueron significativas.  

 

 

 

 

13.5 Análisis de la partición de la varianza para evaluar el efecto de las variables ambientales y 

espaciales que contribuyen a la diferenciación poblacional en C. dombeyana y A. chilensis 

 

Los resultados del análisis de partición de varianza muestran que las variables ambientales físico-

químicas (conductividad y fósforo orgánico) y de hábitat (Diámetro de bolones máximo y el Diámetro 

de bolones medio) juntas explican el 44 % de la variación de los datos en C. dombeyana, lo que 

sumado al efecto de la variable espacial, obtenida a partir de un análisis de componentes principales 

aplicado sobre una matriz hidrográfica (V3) explicaría en conjunto un 77% de la variación genética 

interpoblacional (Tabla 16). Gran parte de la variación es explicada individualmente por las 

características del hábitat, entre estas las variables el diámetro de bolones máximo y medio por si solas 

son capaces de explicar un 23% de la variación (Fig. 20A).  En A. chilensis, al contrario un menor 

porcentaje de la varianza es explicada. Los resultados del análisis de partición de varianza muestran 

que las variables ambientales físico-químicas (demanda química de oxígeno y Nitrato), de hábitat 

(variabilidad de regímenes de velocidad y profundidad) y componente espacial (V1) en conjunto sólo 

alcanzan a explicar un 25 % de la variación de la data (Tabla16, Fig. 20B).  En esta especie el mayor 

AdjR2=0.738, P<0.001 
AdjR2= -0.110, P=0.956 
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porcentaje de la varianza es explicado individualmente por las variables físico-químicas: demanda 

química de oxígeno y nitrato (13%). Luego un 4% de la varianza tiene un componente espacial (V1) y 

un 3% es explicado individualmente por la variabilidad de los regímenes de velocidad y profundidad 

del hábitat y que en conjunto estarían informando del restante 11% de la variación explicada en las 

poblaciones de A. chilensis.   

 

En general, la divergencia genética de las poblaciones del caracol C. dombeyana se encuentran 

importantemente explicadas por las características del hábitat a diferencia de A. chilensis, donde la 

mayor contribución la realizan las características físico-químicas del agua. Para la especie de caracol el 

efecto conjunto de las características físico-químicas, hábitat y espaciales, logran explicar gran parte de 

la variación y diferenciación de sus poblaciones. En el caso de A. chilensis las contribuciones conjuntas 

de las condiciones físico-químicas, espaciales y de hábitat no muestran una fuerte relación y no logran 

incrementar el porcentaje de la variación ya explicado en las fracciones que consideran las variables del 

espacio y del hábitat (11%) o sólo las características físico-químicas seleccionadas (13%). Por lo tanto, 

existe un 75% de la variación que no logra ser explicado por este set de variables. Si bien en C. 

dombeyana, el efecto conjunto de estos tipos de variables consigue explicar gran parte de la variación 

(77%), también se desprende de aquello que las variables puedan estar correlacionadas entre ellas. Sin 

embargo, las características particulares de este set de variables influencian significativamente la 

divergencia genética de las poblaciones de C. dombeyana (Tabla 16, Fig. 20). 
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Figura 20. Diagrama de Venn de la partición de la varianza en la distancia genética condicional (cGD) 

entre poblaciones de A) C. dombeyana y B) A. chilensis. Los valores representan la proporción de la 

varianza explicada por cada tipo de datos señalados en el diagrama, de forma indiviual o conjunta (R
2)

. 

La significancia estadística de las fracciones individuales son representadas por asteriscos (*P≤0.05, 

**P≤0.01, *** P≤0.001). La significancia de la fracción compartida no puede ser evaluada. Si la 

contribución conjunta de dos o más set no es distinta de cero, el valor de R
2
 no se muestra en la gráfica. 

 

 

 

Tabla 16. Resultados de los modelos lineales y de la fracción de las variables individuales significativas 

incorporadas a la partición de varianza. V1, V3 corresponden a variables espaciales obtenidas a partir 

de un análisis de coordinadas principales, coeficiente de determinación ajustado a los grados de libertad 

para la contribución relativa de cada variable individual y modelo general (R
2
adj),  Estadístico de 

Fisher (F) y probabilidad asociada (P). 

 

    Individual   Modelo  

Especie Tipo de datos Variable Global 

R
2

adj 
F P R

2
adj  

(Global) 

F P 

 Espacial V3 0.37 7.303 0.006 0.29 5.810 0.006 

 Hábitat Dbmax 0.41 8.347 0.005 0.62 11.769 0.003 

C. dombeyana  Dbmedio 0.27 9.368 0.002    

 Físico-químico CdtM 0.34 6.461 0.005 0.48 7.20 0.001 

  FOM 0.21 0.488 0.009    

 Espacial V1 0.14 1.855 0.008 0.08 1.875 0.005 

 Hábitat RVP 0.13 1.787 0.021 0.06 1.787 0.02 

A. chilensis         

 Físico-químico DQO 0.12 1.53 0.046 0.12 1.780 0.002 

  Na 0.14 1.90 0.015    

** *** Físico-Químico 
Hábitat 

Espacio 

*** * 

* 

Físico-Químico 
Hábitat 

Espacio 

A B 
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14.0 DISCUSION  

En ecosistemas de agua dulce, la conectividad entre poblaciones de una especie es determinada por la 

estructura dendrítica de red hidrográfica, la posición espacial de las poblaciones dentro de la jerarquía 

de la red, las historias de vida específica de las especies y las características de dispersión (Lowe et al. 

2006; Campbell-Grant et al., 2007; Hughes, Schmidt & Finn, 2009; Morrissey & De Kerckhove, 

2009). Las diferencias ecológicas y de rasgos de historia de vida de las especies pueden afectar su 

respuesta a los principales factores ambientales (Petit et al.,  2003; Ruzzante et al., 2008). Por ejemplo, 

los primeros estudios realizados en genética del paisaje, los que fueron básicamente aplicados en peces 

salmónidos (Rieman & Dunham, 2000; Verspoor  et al.  2005; Neville et al., 2006; Dillane  et al.,  

2007) fueron exitosos en detectar evidencias significativas de estructuración en función de las 

características migratorias de las especies y de la conectividad de arroyos. También ha sido 

principalmente en peces donde se ha investigado las consecuencias  de alteraciones antropogénicas que 

afectan el patrón de conectividad de redes hidrográficas (Reid et al., 2008; Raeymaekers et al., 2009; 

Storfer et al., 2010). Sin embargo, son pocos los estudios en genética del paisaje aplicados a más de 

una especie de invertebrados acuáticos de agua dulce con diferencias en rasgos de historia de vida. Este 

estudio permitió comparar a una fina escala espacial los niveles de variabilidad y diferenciación 

genética presentes en las poblaciones de C. dombeyana, un gastrópodo acuático de agua dulce y una 

especie de insecto heteróptero, A. chilensis de una forma principalmente áptero y habitante de la 

película superficial del agua. 

 

14.1 Diversidad genética intrapoblacional a través de la cuenca del Itata 

Mediante el uso de marcadores microsatélites fueron caracterizadas las poblaciones de C. dombeyana y 

A. chilensis y a partir de los resultados es factible evidenciar que en ambas especies las poblaciones 

presentan niveles relativamente elevados de variabilidad genética. Sin embargo,  las poblaciones de A. 

chilensis resuelven un nivel de heterocigocidad relativamente superior y un mayor número alélico 

promedio para sus poblaciones que C. dombeyana considerando además que estas poblaciones han 

podido ser evaluadas solo con 6 loci respecto de los 11 marcadores utilizados en la especie de caracol. 

Esta variabilidad genética, en el caso de las poblaciones de C. dombeyana, se encuentra influenciada 

por la hidrografía propia de los sistemas de redes fluviales que caracterizan los sistemas lóticos, 

mostrando evidencia de un incremento en la diversidad genética desde la zona superior (río arriba) 

hacia los sitios de la desembocadura (río abajo). Si bien las poblaciones de especies cuyo ciclo de vida 

se encuentra totalmente restringido al medio acuático pueden dispersar de forma activa o pasiva, como 
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resultado del flujo de agua unidireccional la dispersión entre las poblaciones suele ser sesgada en 

dirección río abajo, lo que resulta en un intercambio asimétrico de sus individuos (Morrissey & De 

Kerckhove, 2009). Para algunos invertebrados acuáticos, particularmente insectos pueden también 

dispersar fuera de la columna de agua, reduciendo el flujo aguas abajo siendo capaces de un 

movimiento terrestre desde un drenaje a otro (Schmidt et al., 1995). 

 

Las poblaciones de C. dombeyana, resuelven un patrón que es consistente con la asimetría del flujo 

génico y que no ocurre en las poblaciones de A. chilensis, sugiriendo diferencias en la dispersión entre 

especies y que en el caso de C. dombeyana estaría fuertemente influenciada por el sentido del flujo 

aguas abajo en las redes dendríticas. El patrón de aislamiento por distancia y los análisis de 

autocorrelación espacial muestran que en C. dombeyana a diferencia de A. chilensis, el flujo génico 

ocurre en el sentido de la red hídrica y localmente entre las poblaciones vecinas, mostrando evidencia 

de un mayor grado de diferenciación genética en C. dombeyana que en A. chilensis. Estudios realizados 

en otras especies de invertebrados muestran evidencias de un patrón similar. Zickovich & Bohonak 

(2007) investigaron la estructura genética de dos especies de invertebrados basados en secuencias de la 

citocromo oxidasa subunidad I (COI). Una especie de efemeróptera (F. quilleri) y de un anfípodo (H. 

azteca) que habitan en un sistema de ríos de California perennes e intermitentes y encontraron una 

mayor diversidad genética en el efemeróptera F. quilleri que en el anfípodo  H. azteca, así como una 

fuerte diferenciación genética entre las poblaciones del anfípodo explicado básicamente por las 

diferencias en las capacidades de dispersión de ambas especies. Posteriormente, Alp et al. (2012), 

compararon también una especie de efemeróptera (Baetis rhodani) y un anfípodo (Gammarus 

fossarum), investigando a fina escala los patrones de diferenciación genética entre sus poblaciones en 

un sistema prealpino. Una baja diferenciación genética fue observada en B. rhodani, aún a distancias 

superiores a 100 km, lo cual parece reflejar altas tasas de flujo génico. En G. fossarum, se detectó  una 

alta diferenciación genética de sus poblaciones en el sentido del flujo de la red probablemente debido a 

la limitada capacidad de dispersión que presenta esta especie y al grado de aislamiento que sufren 

algunas poblaciones respecto de otras redes fluviales vecinas, resultados que son concordantes con los 

encontrados por Zickovich & Bohonak (2007). 

 

14.2 Estructuración poblacional en C. dombeyana y A. chilensis 

A partir de los resultados de los análisis de varianza AMOVA, se observa que las poblaciones de C. 

dombeyana muestran evidencia de una fuerte diferenciación genética interpoblacional (Fst=0.32) y 

levemente inferior en A. chilensis (Fst=0.21). Sin embargo, existen diferencias en la forma en que estos 
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niveles de estructuración se presentan a largo del área de estudio. En general las poblaciones de C. 

dombeyana presentan valores relativamente homogéneos de estructuración a lo largo de la cuenca, 

marcado básicamente por la distancia existente entre las localidades, mayor estructuración entre 

localidades lejanas y escaza estructuración entre localidades vecinas. Con una fuerte influencia de la 

hidrográfia. A diferencia de lo que ocurre en las poblaciones de A. chilensis, aquí independientemente 

de la lejanía existente entre las localidades, existen casos localizados de pares poblacionales con un alto 

grado de estructuración, como es el caso de la localidad T6, altamente diferenciada. Los análisis de 

agrupamiento con structure y la distancia ASD entre alelos compartidos, muestran resultados 

concordantes para cada especie. En ellos se confirma la separación de tres grupos genéticos altamente 

diferenciados, pero de diferente composición en ambas especies. Principalmente en el caso de C. 

dombeyana las localidades de Chillán se diferencian de la zona tributaria del Río Chillán y de las 

localidades de Cholguán. Una situación diferente ocurre en las poblaciones de A. chilensis. En esta 

especie las poblaciones del curso de agua principal del río Chillán, incluidas varias localidades del área 

de tributarios, y las localidades del Río Cholguán forman un grupo homogéneo interconectado, que se 

separa exclusivamente de un grupo localizado de tres sitios tributarios y del grupo T6, respecto de los 

cuales presenta un alto grado de divergencia genética. 

Una metodología que permite identificar  grupos de poblaciones que mantienen intercambio de 

migrantes corresponde a la topología de graph poblacional (Dyer, 2007). A partir de la identificación 

de las poblaciones que exhiben una significativa covarianza condicional, se construye una red que 

establece todas las posibles conexiones entre localidades. La distancia de un graph poblacional (cGD) 

se considera más sensibles y de mayor poder estadístico debido a que esta medida considera la 

covarianza genética de la totalidad de las poblaciones lo que permitiría una mayor acusiocidad para 

comprender cómo el flujo génico interactúa con las variables espaciales y ecológicas del ambiente 

(Dyer et al., 2010). En este estudio las topologías de los graph poblacionales soportan la diferenciación 

de los grupos ya inferidos por los análisis de agrupamiento, como por ejemplo, los grupos que han sido 

identificados por Structure. Principalmente, resulta destacable en la especie de caracol la aparición de 

un graph independiente para ambas localidades de Cholguán que significa una desconexión entre las 

localidades de ambos sistemas hidrográficos. Así como, al hecho que la localidad T7 corresponde al 

único nexo de interconexión entre grupos del curso principal de agua de Chillán y la mayoría de los 

cursos tributarios del Río Chillán. La mayor conexión en el graph de C. dombeyana se encuentra 

restringida al interior de cada subgraph, en concordancia con los resultados de los demás análisis y con 

las determinaciones contemporáneas de flujo génico. En el caso de las poblaciones de A. chilensis, 

existe un enorme grado de interconexión entre sus poblaciones aún entre aquellas pertenecientes a 
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diferentes sistemas hidrográficos de los Ríos Chillán y Cholguán. Este gran sistema de conexión 

reconoce la distinción del grupo tributario reconocido por Structure, pero aparece estableciendo 

conexiones al grupo principal y por lo tanto no aparecen identificados como graph independientes o de 

baja conectividad, a diferencia de lo que ocurre con las poblaciones de C. dombeyana. Si bien, A. 

chilensis pertenece a un grupo de insectos cuyas características ecológicas y de rasgos de vida han sido 

presentadas como una condición que permite preveer que estos insectos debieran encontrarse 

principalmente sometidos a la fuerza  de la deriva de las corrientes del flujo hídrico (Gray, 2003). Los 

resultados que aquí han sido presentados demuestran que si bien ellos son individuos capaces de sufrir 

dispersión pasiva, la topología de la red en sí tiene un menor efecto sobre el grado de estructuración 

que presentan sus poblaciones, siendo capaces de realizar una dispersión activa contracorriente y entre 

diferentes sistemas hidrográficos. Eso sugiere fuertemente una mayor capacidad de dispersión, en 

comparación a C. dombeyana, cuyo patrón de fuerte estructuración da señales significativas de que sus 

poblaciones no están experimentando altas tasas de flujo génico y que, en base a los  análisis de 

autocorrelación espacial, las conexiones de migración entre sus poblaciones ocurriría principalmente 

entre poblaciones vecinas (distancias (cGD) <28 km).  

 

14.3 Efecto de la hidrografía (topografía) y la distancia geográfica sobre la diferenciación 

poblacional 

Como disciplina, la genética del paisaje ha avanzado considerablemente en el desarrollo de métodos 

estadísticos que relacionen datos genéticos con las características del ambiente (Murphy et al. 2008; 

Balkenhol et al. 2009; Cushman & Landguth 2010), que pueden limitar o facilitar la conectividad entre 

poblaciones (Storfer et al., 2010). Uno de sus principales objetivos es comprender como la geografía da 

forma a la composición genética de las poblaciones (Storfer et al., 2007) y entre las distintas 

aplicaciones metodológicas, el algoritmo de StreamTree permite mapear diferencias genéticas entre 

poblaciones asignando las distancias genéticas a las diferentes secciones de la red hidrográfica, aquello 

permite describir la distribución espacial de la diversidad genética (Kalinowski et al., 2008). 

 

Los procesos de dispersión que tienen lugar en C. dombeyana ocurren en el sentido de la red y por lo 

tanto la topología sería un factor que influencia su estructura poblacional. En esta especie, las 

distancias genéticas entre localidades muestreadas fueron relacionadas a los segmentos hidrográficos 

de la red (STREAMTREE, Fig. 16; R
2 

= 0.780). Eso es un aspecto clave considerando que la habilidad 

que tienen los organismos para desplazarse a través del terreno es crítico para la mantención de las 

poblaciones (Fahrig, 2003; Cushman, 2006b; Lindenmayer & Fischer, 2007) y dado que la estructura 
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poblacional de esta especie se encuentra bajo la influencia de la jerarquía de la red hidrográfica, aquello 

estaría de acuerdo al modelo de aislamiento por distancia que presenta C. dombeyana. Por el contrario, 

los análisis con StreamTree muestran un menor ajuste del modelo a la estructura genética de A. 

chilensis (R
2 

= 0.476; Fig. 22A), cuyas poblaciones muestran evidencia de una menor influencia de la 

topografía de la red sobre la estructuración de sus poblaciones, así como de la distancia geográfica que 

no resuelve una correlación significativa entre la distancia genética y geográfica. 

 

14.4 Aspectos demográficos de las poblaciones C. dombeyana y A. chilensis 

El tamaño efectivo (Ne) es una medida útil para conocer el potencial de pérdida de la diversidad 

genética, así como el potencial evolutivo que las especies tienen (Tallmon et al., 2010). Además, los 

estudios comparativos que permiten obtener estimaciones de Ne a partir de múltiples poblaciones y en 

más de una especie pueden ayudar a generar hipótesis acerca de los factores biológicos que influencian 

los Ne en las especies (Phillipsen et al., 2010). Las poblaciones de C. dombeyana y A. chilensis 

muestran evidencia de un patrón generalizado de bajos tamaños efectivos (Ne). Un flujo génico 

restringido como el que se aprecia en las poblaciones de C. dombeyana, limitado dentro de un sistema 

dendrítico por la distancia y confinada a establecer conexiones con las localidades vecinas, resuelve no 

sólo un elevado nivel de estructuración poblacional sino que también refleja episodios de 

inestabilidades demográficas (localidad E6).  

Las comparaciones de estimaciones temporales y contemporáneas dan evidencia de un descenso 

progresivo de los tamaños efectivos de gran parte de las poblaciones en ambas especies (E2-E4-E6-T9 

y T12). Una reducción de los tamaños efectivos poblacionales también ha afectado aunque en menor 

medida a las poblaciones del insecto y existe evidencia para dos localidades (E2 y E4) que las 

poblaciones de A. chilensis son capaces de sufrir episodios de cuello de botella. Resulta esperable que 

dependiendo de las capacidades de dispersión, rasgos de historia de vida y las condiciones del entorno, 

la capacidad de respuesta que las poblaciones de estas especies tienen para enfrentar una fase de 

recuperación posterior a un evento de cuello de botella sea diferente. Las poblaciones de C. 

dombeyana, de igual modo que cualquier especie confinada a un medio acuático y con una baja 

habilidad dispersiva, frente a condiciones que resulten menos favorables no tienen la posibilidad de 

colonizar otros hábitat. Por ello, para las poblaciones de tamaño reducido y aisladas, los efectos de la 

deriva genética pueden ser muy drásticos. Sin embargo, frente a episodios comunes que afectan a las 

poblaciones de ambas especies, reduciendo sus tamaños poblacionales y sufriendo inestabilidades 

demográficas, más allá de particulares factores biológicos, la consistencia de estos episodios permiten 

suponer que otras características tienen la potencialidad de actuar sobre sus poblaciones, como las 
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condiciones del hábitat o las características del ambiente que  tornan las condiciones adversas para la 

estabilidad demográfica de las poblaciones. 

Algunos autores han intentando establecer el menor tamaño de la población en el cual el impacto de los 

factores genéticos sea mínimo, sugiriendo valores de Ne =50, para minimizar la depresión por 

endocruzamiento a corto plazo, y de Ne=500, para mantener suficiente potencial evolutivo a largo 

plazo (Franklin, 1980; Lande, 1988; Franklin & Frankham, 1998; Lynch & Lande, 1998; Palstra & 

Ruzante, 2008). Por ello, las estimaciones de Ne pueden ser una importante herramienta en la 

evaluación de la vulnerabilidad de las poblaciones en peligro de extinción (Mace & Lande, 1991). En 

este estudio aproximadamente la mitad de las poblaciones de ambas especies presenta un valor 

levemente superior a Ne =50 y sólo la población Chol 1se encuentra dentro de este rango asegurando la 

mantención de la variabilidad genética de siguientes generaciones poblacionales. Las restantes 

poblaciones analizadas presentan un Ne inferior a 50, existiendo el riesgo de que la gran mayoría de las 

poblaciones en ambas especies no se encuentren en condiciones de asegurar la variabilidad genética de 

las poblaciones futuras.  

 

14.5 Efecto de las variables ambientales y espaciales que contribuyen a la diferenciación 

poblacional en C. dombeyana y A. chilensis 

Si bien los rasgos de historia de vida o las capacidades de dispersión son factores preponderantes en 

determinar el grado de estructuración y diferenciación de las poblaciones. Sumado a esta condición se 

encuentran también las condiciones de su entorno, sean éstas espaciales considerando la topografía de 

red que estos organismos ocupan, características ambientales y/o de calidad de hábitat que de manera 

aislada o conjunta pueden contribuir a la diferenciación poblacional. Una situación que no es ajena a 

las alteraciones antropogénicas que han sufrido los ecosistemas acuáticos en las últimas décadas. 

Cambios en los regímenes de agua y una degradación general de los hábitat acuáticos han cambiado 

dramáticamente estos ecosistemas (Allan & Castillo, 2007). Los cambios en la configuración del 

paisaje pueden afectar directamente la diferenciación genética de las poblaciones debido a que son 

afectados los patrones espaciales de cruzamiento y dispersión de los organismos (Cushman et al., 

2012). En este estudio los análisis de partición de varianza muestran diferencias entre ambas especies 

en la forma en que estas son afectadas en sus patrones de diferenciación poblacional debido a diferentes 

condiciones físico-químicas, de hábitat y/o espaciales.  

 

Así, en las poblaciones de C. dombeyana un 77% de la variación es explicada versus un 25% en las 

poblaciones del insecto. El mayor porcentaje en C. dombeyana es explicado por la condiciones de 
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hábitat en particular por el diámetro de bolones máximo y medio. Los caracoles se alimentan de hierbas 

acuáticas y de algas (Valdovinos & Parra, 2006). La superficie de los bolones cubiertos de algas 

corresponden a fuentes de alimento y soporte favoreciendo la adhesión al sustrato, como sitios de 

oviposición, pueden servir además como protección a depredadores y a las corrientes de agua en 

ambientes de aguas más rápidas oponiendo resistencia a ser arrastrados por la corriente. Un estudio 

realizado en Chilina flumigea señala que la principal razón de la disminución de la densidad de sus 

poblaciones fue la modificación ambiental que sufrió su hábitat debido a la remoción de sustratos duros 

como bolones y troncos desde el fondo del canal debido a que estos sustratos les sirven no sólo como 

sitios de sujeción para los adultos sino también para la oviposición, lo que finalmente tiene una 

significativa influencia sobre la estabilidad de sus poblaciones (Gutierrez et al., 2012). 

 

Entre los parámetros físico-químicos, la conductividad y el fósforo orgánico, sugieren una cierta 

vulnerabilidad de la especie a procesos de contaminación. La cuenca del Itata ha sido sometida a 

intervenciones antropogénicas que alteran la calidad de su entorno, por ejemplo extracciones de áridos 

directamente del lecho del río (Valdovinos, 2006), y su uso destinado principalmente a las actividades 

agrícolas y como fuente de agua potable para la ciudad de Chillán. La intensidad de la agricultura en el 

mundo ha aumentado significativamente durante los últimos 30 años, y debido a las modificaciones en 

el uso del suelo se han potenciado los efectos negativos en la química del agua (Melian et al., 1999; 

Rodvang  & Simpkins, 2001, González et al., 2003) . Incrementando la contaminación de las aguas por 

la presencia de nutrientes, principalmente fosfatos de origen urbano y nitratos de procedencia agrícola, 

especialmente de los fertilizantes aplicados y por ende asociados con la agricultura como 

contaminantes del agua (McLaughlin et al., 1985, Gonzalez et al., 2003). En C. dombeyana la 

conductividad y el fósforo orgánico son variables que influyen y explican individualmente un 6% de la 

varianza respecto del grado de diferenciación genética de las poblaciones. Sin embargo, en las 

poblaciones del insecto A. chilensis la concentración de nitratos con valores elevados en las 

poblaciones T6, T9, T12 (0.43- 0.73) y la demanda química de oxígeno, corresponden a los parámetros 

que explican de manera individual un 13% lo que es equivalente a la mitad de la fracción de la varianza 

total explicada para esta especie. Aquello hace inferir que estos organismos son importantemente 

afectados por procesos de contaminación (calidad del agua), lo que sumado a una pequeña fracción que 

aportan las condiciones espaciales (hidrografía) y en menor proporción la variabilidad en los regímenes 

de velocidad (3%) logran explicar un cuarto de la divergencia genética de sus poblaciones. A pesar de 

la menor habilidad dispersiva de C. dombeyana, mayor vulnerabilidad  y menor tolerancia a las 

perturbaciones respecto de una mala calidad de agua que A. chilensis (Figueroa, et al., 2007),  las 

http://www.scielo.cl/scielo.php?script=sci_arttext&pid=S0716-02082003000100001&lng=es&nrm=iso&tlng=es&ORIGINALLANG=es#20
http://www.scielo.cl/scielo.php?script=sci_arttext&pid=S0716-02082003000100001&lng=es&nrm=iso&tlng=es&ORIGINALLANG=es#26
http://www.scielo.cl/scielo.php?script=sci_arttext&pid=S0716-02082003000100001&lng=es&nrm=iso&tlng=es&ORIGINALLANG=es#19
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características físico-químicas afectan en mayor medida a las poblaciones del insecto. Si bien, en las 

poblaciones de C. dombeyana, las características físico-químicas, espaciales y de hábitat en conjunto 

tienen un mayor efecto y explican una mayor proporción de la diferenciación de sus poblaciones que en 

A. chilensis, y a pesar de que pueda existir una correlación entre las variables, que incremente el 

porcentaje de la fracción explicada en C. dombeyana, indudablemente existe un efecto más drástico de 

estos componentes que contribuyen en mayor medida a la diferenciación poblacional de esta especie.
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15.0 CONCLUSIONES GENERALES 

 

Respecto de H1: se observa una mayor concordancia en las historias evolutivas y demográficas entre 

poblaciones de especies con similares características de historia de vida y habilidades dispersivas. 

 

I. En base a los marcadores mitocondriales, los análisis de anidamiento de clados revelan la 

influencia de factores históricos principalmente de eventos de fragmentación pasada y 

expansión de rango contiguo sobre los patrones de diferenciación y estructuración poblacional 

de las especies acuáticas obligadas. Un patrón filogeográfico congruente ocurre entre las 

poblaciones de  A. araucaniensis y C. dombeyana y pone en evidencia que sus poblaciones 

pueden ser afectadas de un modo similar, presentando evidencia de inestabilidades 

demográficas con resultados que señalan que sus poblaciones pueden haber sufrido eventos de 

cuello de botella. Las  poblaciones del insecto muestran menores señales históricas de 

fragmentación y diferenciación poblacional, aquello debido probablemente a las diferentes 

habilidades dispersivas respecto de las demás especies y de un mayor nivel de tolerancia que 

éstas tienen para sobreponerse a las condiciones de un entorno menos favorable. Apoyado 

además en la potencialidad de establecer un flujo génico entre los sistemas hidrográficos de 

Chillán y Cholguán mediado por algunos individuos macrópteros. Sin embargo, y aunque no 

mutuamente excluyente se postula que en base a la distribución haplotípica de las especies de 

macroinvertebrados analizadas que pudo existir una conexión ancestral andina que pudo 

conectar los sistemas hidrográficos de Chillán y Cholguán y que posteriormente quedaron 

aislados.  

II. Los análisis contemporáneos en base a marcadores microsatélites fueron aplicados a las 

poblaciones de C. dombeyana y A. chilensis, en función de su representatividad a lo largo del 

área de estudio. Los resultados obtenidos bajo el marco de un estudio de genética del paisaje, 

permiten concluir que existen diferencias en el patrón de diferenciación y nivel de 

estructuración que presentan estas especies. En particular y en conformidad a lo planteado por 

las hipótesis se observa: 

 

Respecto de H2: las poblaciones de C. dombeyana presentan una mayor influencia de la hidrografía, 

niveles superiores de diferenciación genética y estructuración poblacional que las poblaciones de A. 

chilensis.  
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a) Las poblaciones de C. dombeyana presentan un nivel de variabilidad genética levemente inferior que 

las poblaciones del insecto y que esta variabilidad en la especie de caracol disminuye hacia las 

localidades ubicadas río arriba de las zonas de confluencia de la desembocadura del Río Chillán, no 

existiendo señales significativas de que aquello ocurra en A. chilensis. Aquello explicado en función de 

las diferencias en las habilidades y la forma en la que ocurren los procesos de dispersión.  

 

b) Existe evidencia de altos niveles de estructuración genética en las poblaciones de ambas especies. 

Sin embargo, para las poblaciones de A. chilensis este nivel es levemente inferior y explicado 

principalmente por la enorme diferenciación impuesta respecto de algunas localidades, principalmente 

el sitio T6. No obstante, en A. chilensis se resuelve un grupo principal de gran interconexión y que 

comprende localidades distantes. 

 

c) Los análisis de agrupamiento establecen diferencias respecto de la asociación entre localidades que 

conforman los grupos diferenciados. Para C. dombeyana los cursos de agua principal del Río Chillán 

incluido T7 se diferencian de los sitios de los sectores tributarios y de ambas localidades del Río 

Cholguán. Para las poblaciones de A. chilensis, la situación es diferente. Aquí las poblaciones del 

principal curso de agua del Río Chillán, incluido T7, más algunas localidades del área de tributarios del 

mismo río y ambas localidades ubicadas en Cholguán forman parte de un mismo grupo y que se 

diferencian exclusivamente de las localidades T8-T9-T12 que integran un segundo grupo y de la 

localidad  T6 que se manifiesta altamente diferenciada y que conforma un tercer grupo independiente. 

 

d) Los resultados muestran evidencia que las poblaciones de C. dombeyana a diferencia de las 

poblaciones del insecto, se adecúan a un patrón de aislamiento por distancia, que sus poblaciones son 

más influenciadas por la hidrografía del sistema de redes fluviales y que muestra evidencia de 

autocorrelación espacial que permite identificar en base a una matriz de distancia genética condicional 

una mayor similitud genética entre las localidades vecinas menores a una distancia de 28 km. Existe 

también diferencias en las tasas de migración contemporáneas entre ambas especies que apoyan los 

resultados de un flujo génico de mayores distancias en A. chilensis y restringido a localidades vecinas 

en C. dombeyana.  

 

Respecto de H3, En un gradiente lineal y río abajo, se encuentran las zonas más perturbadas de la 

cuenca y en donde se aprecian reduciones de los tamaños efectivos (Ne). Sin embargo, los resultados 

muestran evidencia para ambas especies de un patrón general de bajos tamaños efectivos con evidencia 
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de una redución  histórica de Ne, con un efecto levemente superior en las poblaciones de C. 

dombeyana.  

e) Existe evidencia de un patrón generalizado de bajos tamaños efectivos poblacionales (Ne) en general 

para ambas especies y un decrecimiento histórico establecido en base a comparaciones entre 

estimaciones de largo plazo y contemporáneas. Algunas localidades muestran señales de inestabilidad 

demográfica debido a episodios de cuello de botella. Aunque no es factible discernir diferencias 

significativas entre las especies en función de la calidad del agua. 

 

Respecto de H4: C. dombeyana resulta significativamente afectada por las condiciones de Hábitat. Sin 

embargo, y a pesar de que sus poblaciones son afectadas por la calidad del agua. Contrario a lo que se 

esperaba las poblaciones del insecto A. chilensis resultan más afectadas por las características físico-

químicas que dan cuenta de la calidad del agua. 

 

f) La diferenciación poblacional en C. dombeyana es explicada principalmente por las características 

del hábitat respecto del tamaño de bolones, que pueden servir de protección a modo de sujeción, como 

sitios de oviposición y evitar el efecto de las corrientes del agua. En el caso de las poblaciones de A. 

chilensis el mayor porcentaje de la varianza explicado en esta especie corresponde a las características 

físico-químicas que dan cuenta de la calidad del agua. Principalmente por contaminantes de origen 

agrícola. Un 77% de la varianza logra ser explicado en C. dombeyana y un 25% en A. chilensis.    

 

Finalmente, las poblaciones de estas dos especies de macroinvertebrados consideradas en la literatura 

con diferentes grados de tolerancia a la contaminación ambiental, muestran evidencia significativa de 

diferenciación y estructuración poblacional a una fina escala espacial. Los resultados señalan la 

situación de vulnerabilidad a la que quedarían expuestas varias de sus poblaciones si las condiciones 

del entorno aumentan el nivel de deterioro de sus aguas principalmente en la zona baja de la cuenca. 

Las poblaciones de C. dombeyana necesitan de un  entorno de una buena calidad de hábitat, 

especialmente en función del sustrato que ellas utilizan. De aquí los efectos perjudiciales que tendrían 

las alteraciones realizadas directamente sobre su hábitat. Además, de los perjudiciales efectos que tiene 

una mala calidad de agua, producto de los contaminantes  urbanos y agrícolas especialmente en el 

insecto para aquellas localidades que presentan elevados niveles de nitrato en sus aguas, pero que 

igualmente afecta a las poblaciones de ambas especies. Naturalmente frente a condiciones de un 

entorno deteriorado, es potencialmente esperable que si esta situación no mejora muchas de estas 

poblaciones puedan sufrir procesos de extinciones locales en el tiempo y por ello, resulta necesario 
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realizar estudios temporales que permitan monitorear la situación de vulnerabilidad en la que se 

encuentran estas poblaciones y asi poder identificar poblaciones con capacidad de mantener 

variabilidad genética y con prioridad de conservación o establecer planes de restauración de hábitat o 

de protección en aquellos hábitat que presentan poblaciones más estables demográficamente.  
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17.0 ANEXOS 

i. Sección A.  

 

Tabla I. Características biológicas de historia de vida, requerimientos ecológicos y de hábitat de C. 

dombeyana, A. chilensis, y el complejo de especies de aeglas (Aegla sp.). 

Especie* Desarrollo Puestas/Huevos(
N°) 

Alimentación Requerimientos Movilidad Tolerancia Hábitat Observaciones 

Chilina 
dombeyana 

Directo 4-8 puestas 

20-30 huevos 

(Dic-Marzo) 

Microherbívoros Agua frias, 
oxigenadas y 
limpias 

baja baja Acuático Adheridos a 
piedras o 
plantas 
acuáticas 

Aquarius 
chilensis 

Indirecto  
(5 estados 
larvales) 

2 o más puestas 

20-40 Huevos 

(Dic-Marzo) 

Depredadores  

(Presas vivas) 

NA superior alta Película 
superficial 
del agua 

Apteros (0.4% 
macróptero) 

Estructura 
gregaria 

Aegla sp. Directo 1 puesta anual 

(Dic-Marzo)  

64-255 huevos 

Incubación: 4-8 
meses 

Omnívoro 

(invertebrados 
acuáticos, 
macrófitas, 
detritus vegetal) 

Aguas bien 
oxigenadas 

intermedia intermedia Acuático Quinto par de 
pereiopodo 
atrofiado 
(impide 
caminar 
activo) 

Cuidado 
paternal 

*Para referencias bibliográficas ver texto 
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Tabla II. Matriz de valores pareados de Fst en base al marcador mitocondial (COIADNmt) y 

probabilidades entre las poblaciones de C. dombeyana.  Los valores de Fst en negrita representan 

valores no significativos (P ≥ 0.05) después de la corrección Bonferroni. 

 

  1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 12 13 14 

1. E2 
 

0,054 <0.050 <0.050 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.050 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 

2. E3 0,061 
 

<0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 

3. E4 0,098 0,173 
 

0,162 <0.010 <0.001 0,117 <0.001 <0.001 <0.050 <0.010 <0.001 <0.001 <0.001 

4. E6 0,099 0,226 0,027 
 

<0.001 <0.001 0,324 <0.001 <0.001 <0.050 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 

5. T2 0,294 0,320 0,186 0,320 
 

<0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.050 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 

6. T6 0,342 0,426 0,236 0,185 0,483 
 

0,072 <0.001 <0.001 <0.001 0,153 0,054 <0.001 <0.001 

7. T7 0,208 0,306 0,060 0,009 0,320 0,067 
 

<0.001 <0.001 <0.050 0,423 <0.050 <0.001 <0.001 

8. T8 0,303 0,398 0,292 0,361 0,401 0,550 0,393 
 

0,522 <0.001 <0.001 <0.001 0,063 0,099 

9. T9 0,249 0,305 0,159 0,193 0,279 0,309 0,203 0.000 
 

<0.001 <0.001 <0.001 <0.050 <0.050 

10. T11 0,181 0,299 0,091 0,116 0,140 0,215 0,085 0,292 0,177 
 

<0.050 <0.050 <0.001 <0.001 

11. T12 0,282 0,344 0,137 0,126 0,364 0,031 0,000 0,442 0,249 0,109 
 

0,702 <0.001 <0.001 

12. T13 0,323 0,393 0,226 0,188 0,478 0,108 0,102 0,517 0,307 0,203 0.000 
 

<0.001 <0.001 

13. Chol1 0,433 0,487 0,374 0,521 0,501 0,864 0,564 0,037 0,054 0,432 0,619 0,756 
 

0,567 

14. Chol5 0,430 0,487 0,371 0,514 0,493 0,849 0,557 0,034 0,050 0,426 0,617 0,751 0.000   

 

 

Tabla III. Matriz de valores pareados de Fst en base al marcador mitocondial (COIADNmt) y 

probabilidades entre las poblaciones del complejo Aegla sp.  Los valores de Fst en negrita representan 

valores no significativos (P ≥ 0.05) después de la corrección Bonferroni. 

 

1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 12 13 14 15 

1. E1 

 

<0.01 0,991 0,090 <0.010 <0.001 0,180 <0.001 0,072 <0.01 <0.05 <0.01 <0.01 0,432 0,099 

2. E2 0,556 

 

<0.05 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 0,0180 <0.001 

3. E3 0.000 0,254 

 

0,0180 <0.01 <0.001 <0.001 <0.001 0,027 <0.05 <0.05 0,036 <0.05 0,432 0,450 

4. E5 0,516 0,577 0,390 

 

0,063 <0.001 <0.01 <0.05 0,918 0,054 <0.001 <0.001 <0.001 <0.05 <0.01 

5. E6 0,858 0,867 0,731 0,069 

 

<0.001 <0.001 <0.001 0,414 <0.01 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.01 

6. T1 0,869 0,870 0,620 0,537 0,801 

 

<0.01 <0.01 <0.001 0,054 <0.01 0,144 <0.05 <0.05 <0.01 

7. T2 0,907 0,896 0,658 0,539 0,814 0,652 

 

<0.01 <0.001 <0.001 <0.01 <0.001 <0.001 <0.01 <0.001 

8. T6 0,902 0,894 0,666 0,548 0,815 0,651 0,392 

 

<0.001 <0.01 <0.05 <0.01 <0.01 <0.01 <0.001 

9. T7 0,616 0,673 0,473 0.000 0,001 0,622 0,624 0,631 

 

0,0180 <0.01 <0.01 <0.001 <0.05 <0.01 

10. T8 0,569 0,635 0,331 0,287 0,553 0,091 0,325 0,345 0,347 

 
0,063 0,459 0,594 <0.01 <0.01 

11. T9 0,850 0,858 0,688 0,224 0,534 0,790 0,810 0,809 0,292 0,472 

 

<0.001 <0.01 <0.01 <0.001 

12. T11 0,845 0,850 0,575 0,505 0,780 0,077 0,586 0,597 0,589 0.000 0,767 

 
0,216 <0.01 <0.01 

13. T12 0,745 0,765 0,471 0,443 0,723 0,146 0,471 0,493 0,524 0.000 0,699 0,024 

 

<0.001 <0.001 

14. Chol1 0,153 0,264 0,028 0,355 0,690 0,637 0,629 0,641 0,443 0,383 0,642 0,595 0,501 
 

0,486 

15. Chol5 0,085 0,284 0,000 0,370 0,680 0,612 0,599 0,613 0,440 0,352 0,633 0,564 0,473 0.000 
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Tabla IV. Matriz de valores pareados de Fst en base al marcador mitocondial (COIADNmt) y 

probabilidades entre las poblaciones de A. chilensis.  Los valores de Fst en negrita representan valores 

no significativos (P ≥ 0.05) después de la corrección Bonferroni. 

  1  2   3  4 5 6  7 8  9 10 11 12 13 

1. E1 

 
0,360 <0.001 0,108 0,333 0,322 <0.001 0,022 <0.001 <0.001 <0.001 <0.01 0,372 

2. E2 0,002 
 

<0.001 0,088 0,183 0,1826 <0.001 0,0049 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.05 

3. E3 0,101 0,143 
 

0,780 0,181 0,0254 <0.001 0,5293 <0.001 <0.001 <0.01 0,218 0,445 

4. E4 0,025 0,033 0.000 
 

0,688 0,2402 <0.001 0,6416 <0.001 <0.001 <0.05 0,250 0,888 

5. E5 0,007 0,029 0,024 0.000 

 

0,5742 <0.001 0,2783 <0.001 <0.001 <0.05 <0.05 0,459 

6. E6 0,011 0,033 0,063 0,010 0.000 
 

<0.001 0,0303 <0.001 <0.001 <0.001 <0.01 0,098 

7. T6 0,575 0,587 0,467 0,406 0,534 0,475 
 

<0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 

8. T7 0,072 0,098 0,000 0.000 0,010 0,053 0,461 
 

<0.001 <0.001 <0.01 0,170 0,324 

9. T8 0,602 0,622 0,474 0,411 0,556 0,507 0,340 0,476 

 

0,4863 <0.001 <0.001 <0.001 

10. T9 0,659 0,665 0,528 0,455 0,608 0,563 0,373 0,522 0.000 
 

<0.001 <0.001 <0.001 

11. T12 0,256 0,317 0,118 0,085 0,127 0,218 0,584 0,118 0,604 0,659 
 

<0.01 <0.01 

12. Chol1 0,102 0,120 0,021 0,008 0,088 0,100 0,245 0,046 0,230 0,261 0,105 
 

0,460 

13. Chol5 0,002 0,039 0,000 0.000 0.000 0,025 0,383 0,006 0,380 0,433 0,087 0,001 

  

 

 

 

 

 

 

 

 

Tabla V. Variabilidad genética de las poblaciones de C. dombeyana, para un total de 11 loci 

marcadores microsatélites y 14 localidades de la cuenca del Itata. Heterocigocidad esperada (He) y 

observada (Ho), número alélico (A), riqueza alélica (AR) y probabilidad asociada al equilibrio Hardy-

Weinberg (P). Valores significativos después de la corrección Bonferroni son  mostrados en negrita. 
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Chillán Pichilluanco El Gato Lluanco

Locus E2 E3  E4 E6 T2 T6 T7  T8  T9 T11  T12 T13 Chol1 Chol5

CM52 N 32 37 42 37 17 28 37 28 49 39 32 20 43 40

He 0,6577 0,7173 0,6630 0,5928 0,1609 0,4764 0,5292 0,5931 0,7022 0,5615 0,1978 0,6587 0,6871 0,6541

Ho 0,6563 0,7568 0,8095 0,6216 0,1765 0,4286 0,5135 0,5000 0,7143 0,6154 0,2188 0,6500 0,8140 0,7250

A 4 4 5 4 2 4 4 4 5 4 3 3 4 4

AR 3,903 3,999 4,576 3,92 2 3,848 3,847 3,6 4,344 3,436 2,523 3 3,784 3,672

P 0,3645 0,5977 0,7319 0,7553 1,0000 0,0750 0,5590 0,2871 0,3657 0,8818 1,0000 0,1303 0,2698 0,5052

Total Por X2 23,5253

Locus P 0,7063

CM44 N 34 38 42 37 17 31 37 36 48 40 32 20 44 40

He 0,0843 0,1229 0,2747 0,1508 0,1609 0,2575 0,3331 0,1065 0,1191 0,1412 0,2715 0,0962 0,4925 0,4097

Ho 0,0882 0,1316 0,3095 0,1622 0,1765 0,2258 0,3514 0,1111 0,1250 0,1500 0,3125 0,1000 0,6136 0,5250

A 2 2 4 3 2 3 4 3 3 3 3 3 4 2

AR 1,881 1,954 3,431 2,419 2 2,907 2,919 2,45 2,471 2,569 2,783 2,7 3,16 2

P 1,0000 1,0000 1,0000 1,0000 1,0000 0,0846 1,0000 1,0000 1,0000 1,0000 1,0000 1,0000 0,1540 0,1256

Total Por X2 12,8297

Locus P 0,9936

CM49 N 32 38 40 34 17 21 30 19 46 39 31 20 41 37

He 0,5850 0,7407 0,8316 0,7803 0,0000 0,6950 0,8750 0,8172 0,7890 0,6466 0,5801 0,6250 0,7820 0,8050

Ho 0,5938 0,8158 0,8500 0,8529 0,0000 0,6190 0,9333 0,7368 0,6957 0,6154 0,3871 0,7000 0,7805 0,7838

A 6 7 12 7 1 8 13 9 9 3 4 3 8 10

AR 4,631 6,089 9,558 6,226 1 7,205 11,073 8,772 7,884 3 3,547 3 6,46 7,929

P 0,1607 0,0494 0,5818 0,1425 _ 0,6434 0,7657 0,5636 0,0386 0,7787 0,0028 0,6535 0,5423 0,3331

Total Por X2 40,2885

Locus P 0,0365

CM53 N 33 38 40 36 17 26 35 31 46 39 32 20 45 35

He 0,6602 0,713 0,8800 0,8422 0,2509 0,7507 0,7461 0,7242 0,8471 0,3399 0,4399 0,7850 0,5847 0,5616

Ho 0,6667 0,6842 0,7750 0,9167 0,2941 0,8077 0,8000 0,7742 0,7609 0,359 0,4063 0,9000 0,6444 0,6571

A 8 9 16 10 2 6 9 10 15 7 6 8 12 9

AR 6,083 7,434 12,623 8,693 2 5,538 8,073 7,953 10,789 5,265 5,254 7,679 7,191 6,921

P 0,0696 0,4958 0,3200 0,4199 1,0000 0,2993 0,8261 0,8090 0,1312 0,7768 0,3512 0,7693 0,8366 0,9747

Total Por X2 21,5595

Locus P 0,8013

CM27 N 34 38 41 29 17 31 38 33 48 40 27 20 45 37

He 0,1847 0,3168 0,6749 0,695 0,4567 0,6717 0,6375 0,6152 0,6311 0,5928 0,5898 0,2275 0,2963 0,3028

Ho 0,2059 0,2368 0,6585 0,6552 0,4706 0,7097 0,6842 0,6667 0,7083 0,625 0,5185 0,25 0,3333 0,2973

A 2 2 5 4 2 5 5 6 7 4 3 4 5 3

AR 1,994 2 4,303 3,934 2 4,981 4,535 5,261 5,918 3,425 3 3,698 3,967 2,918

P 1,0000 0,1252 0,7474 0,3094 1,0000 0,7327 0,0628 0,6505 0,9710 0,1734 0,1040 1,0000 1,0000 0,7178

Total Por X2 22,8559

Locus P 0,7402

CM48 N 32 37 42 33 17 28 38 36 48 40 32 20 44 41

He 0,4409 0,4558 0,5714 0,4959 0 0,3565 0,1229 0,0274 0,2637 0,0487 0,1172 0 0 0,0479

Ho 0,5313 0,3784 0,5 0,5152 0 0,4643 0,1316 0,0278 0,1042 0,05 0,125 0 0 0,0488

A 2 2 3 3 1 2 2 2 2 2 2 1 1 3

AR 2 2 2,999 2,998 1 2 1,954 1,472 1,999 1,672 1,957 1 1 1,829

P 0,4255 0,2979 0,2119 0,6700 _ 0,2844 1,0000 _ 0,0005 1,0000 1,0000 _ _ 1,0000

Total Por X2 25,8165

Locus P 0,1720

CM30 N 34 37 39 30 17 29 37 34 48 39 27 20 45 40

He 0,4567 0,5752 0,6223 0,6150 0,0571 0,4322 0,6658 0,5774 0,6313 0,4763 0,6200 0,1800 0,5333 0,5453

Ho 0,5294 0,5135 0,4615 0,5333 0,0588 0,4138 0,7838 0,7059 0,6667 0,5897 0,6296 0,2000 0,5111 0,6000

A 2 4 5 4 2 3 4 3 3 3 4 2 6 4

AR 2 3,449 4,729 3,912 2 2,991 3,99 3 3 2,826 3,969 2 4,467 3,663

P 0,4704 0,4520 0,0103 0,0384 _ 0,6181 0,5461 0,2401 0,5325 0,1165 0,3333 1,0000 0,7785 0,5422

Total Por X2 33,2749

Locus P 0,1543

CM42 N 33 38 34 30 17 26 31 28 46 38 22 19 43 41

He 0,6612 0,6735 0,7850 0,8250 0,0000 0,8129 0,7544 0,6671 0,4941 0,5512 0,2448 0,7271 0,6033 0,6773

Ho 0,6061 0,6316 0,8529 0,8000 0,0000 0,8077 0,7742 0,7500 0,5217 0,6316 0,2727 0,6842 0,5116 0,7561

A 5 7 9 8 1 10 8 6 8 5 3 6 11 9

AR 4,03 5,295 7,879 7,623 1 8,566 6,593 5,306 5,972 4,238 2,982 5,886 7,486 7,516

P 0,407 0,5887 0,4041 0,3847 _ 0,904 0,5672 0,7878 0,3866 0,4197 1 0,591 0,2221 0,9842

Total Por X2 16,1244

Locus P 0,9332

CM50 N 34 38 41 37 17 31 38 36 48 38 32 20 46 41

He 0,4152 0,4913 0,4997 0,5110 0,0000 0,3314 0,6285 0,4533 0,3750 0,4913 0,4512 0,0950 0,0636 0,0476

Ho 0,4706 0,6579 0,5854 0,5946 0,0000 0,2903 0,5789 0,4167 0,2917 0,3947 0,5000 0,1000 0,0652 0,0488

A 2 2 2 3 1 2 3 2 2 2 2 2 3 2

AR 2 2 2 2,459 1 2 3 2 2 2 2 1,981 1,975 1,66

P 0,6840 0,0544 0,3594 0,3969 _ 0,5821 0,4632 0,7142 0,1318 0,3203 0,7056 1,0000 1,0000 1,0000

Total Por X2 20,7985

Locus P 0,7523

CM25 N 32 37 42 28 17 30 38 36 49 40 32 20 46 41

He 0,6606 0,6622 0,5573 0,6983 0,0571 0,4839 0,2116 0,3542 0,6012 0,3634 0,4243 0 0,4546 0,5208

Ho 0,7813 0,4865 0,4048 0,7143 0,0588 0,5333 0,2368 0,3611 0,6531 0,4 0,375 0 0,4783 0,5122

A 3 3 5 4 2 6 3 4 4 4 3 1 6 6

AR 3 3 3,808 4 2 5,276 2,441 3,455 3,988 3,097 2,997 1 4,726 4,845

P 0,1966 0,0967 0,0087 0,5684 _ 0,9687 1,0000 0,6692 0,4542 1,0000 0,0514 _ 0,5669 0,3220

Total Por X2 30,3197

Locus P 0,1744

CM41 N 33 35 32 32 17 29 34 36 48 35 31 20 43 40

He 0,5257 0,4686 0,6890 0,7070 0,0000 0,5232 0,6259 0,5806 0,4991 0,5261 0,4199 0,5113 0,6263 0,6362

Ho 0,6061 0,4571 0,6563 0,7188 0,0000 0,5862 0,7647 0,5833 0,3750 0,6857 0,3548 0,5500 0,7209 0,7000

A 3 5 4 5 1 7 5 3 2 4 3 3 5 6

AR 2,95 3,841 3,998 4,531 1 5,526 4,253 2,991 2 2,971 2,913 3 4,356 5,208

P 0,0489 0,6776 0,1533 0,6778 _ 1,0000 0,0984 0,2031 0,0880 0,0822 0,3573 1,0000 0,5824 0,8687

Total Por X2 32,4495

Locus P 0,1787

Total Por X2 26,0702 28,9482 33,9131 21,5271 0,0000 18,9886 16,1360 12,9211 41,5616 18,0727 29,2996 6,5029 13,6686 12,2329

Población P 0,2487 0,1463 0,0501 0,4884 1,0000 0,6460 0,8091 0,8807 0,0071 0,7017 0,1365 0,9937 0,8469 0,9524

Cholguán 
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Chillán Pichilluanco El Gato Lluanco

Locus E1 E2  E3 E4 E5 E6 T6 T7  T8  T9  T12 Chol1 Chol5

Hem6 N 39 44 32 45 29 48 32 59 40 18 46 34

He 0,7945 0,6839 0,7939 0,8296 0,772 0,6198 0,7188 0,7101 0,7784 0,4861 0,7221 0,7872

Ho 0,8718 0,7045 0,7813 0,8222 0,7813 0,4583 0,75 0,6949 0,775 0,6111 0,7609 0,7941

A 11 9 9 9 13 11 7 7 11 10 2 9 8

AR 7,369 6,984 7,694 9,286 8,965 5,262 6,179 6,475 8,047 2,000 6,402 6,772

P 0,6944 0,3592 0,5634 0,4475 0,3504 0,1292 0,7773 0,1060 0,2574 0,6252 0,1232 0,2313

Total Por X2

Locus P

Hem11 N 44 34 38 26 44 23 47 24 56 31 17 34 34

He 0,618 0,6721 0,6292 0,6487 0,665 0,638 0,1206 0,6606 0,5886 0,5354 0,6384 0,6146 0,6306

Ho 0,7273 0,7647 0,7105 0,6923 0,7273 0,7391 0,1277 0,75 0,5179 0,5806 0,6471 0,6765 0,6471

A 4 4 4 3 3 3 3 3 3 3 3 4 4

AR 3,338 3,441 3,393 3,000 3,000 3,000 2,180 3,000 2,991 3,000 3,000 3,438 3,828

P 0,4971 0,4979 0,3933 0,9167 0,9102 0,1666 1 0,8785 0,2964 0,8811 1 0,9762 0,4876

Total Por X2 13,0351

Locus P 0,9837

Hem 1 N 45 31 43 30 39 31 48 32 53 31 15 42 33

He 0,8622 0,8143 0,805 0,8722 0,8103 0,8621 0,6921 0,811 0,7885 0,7534 0,6733 0,8248 0,8283

Ho 0,9111 0,8065 0,8372 0,8333 0,7949 0,8065 0,6667 0,9688 0,7358 0,871 0,7333 0,8571 0,7879

A 12 11 11 11 11 12 7 10 10 8 4 15 13

AR 9,444 8,724 8,409 9,792 7,991 9,884 5,103 7,893 6,854 6,626 4,000 10,286 9,932

P 0,3338 0,5294 0,9995 0,4194 0,5196 0,1010 0,5700 0,0719 0,5231 0,1192 0,6314 0,0997 0,3592

Total Por X2 30,6191

Locus P 0,2428

Hem10 N 43 36 42 31 47 35 49 32 58 40 18 45 31

He 0,1322 0,3306 0,0689 0,3829 0,318 0,3343 0,2732 0,2485 0,6801 0,4834 0 0,258 0,3377

Ho 0,1395 0,3333 0,0714 0,3871 0,3617 0,3429 0,2857 0,2813 0,5517 0,45 0 0,2889 0,3226

A 3 3 2 2 5 4 2 3 5 4 1 4 5

AR 2,458 2,934 1,740 2,000 3,863 3,105 1,998 2,713 4,143 3,601 1,000 3,109 4,126

P 1 0,5861 1 1 1 1 1 1 0,1597 0,04 ___ 1 0,6086

Total Por X2 12,1668

Locus P 0,978

Hem8 N 43 39 42 32 48 35 48 29 58 34 17 46 34

He 0,1106 0,4987 0,4717 0,4409 0,4099 0,4739 0,2407 0,4405 0,4994 0,465 0,0571 0,5321 0,5368

Ho 0,1163 0,641 0,381 0,4688 0,3958 0,5143 0,2083 0,4483 0,5862 0,5588 0,0588 0,5217 0,4706

A 3 2 2 2 3 3 3 2 2 2 2 3 4

AR 2,176 2,000 2,000 2,000 2,680 2,984 2,661 2,000 2,000 2,000 1,882 2,800 3,523

P 1,0000 0,1146 0,2001 1,0000 0,0143 1,0000 0,1911 1,0000 0,2861 0,4577 ___ 0,2553 0,7851

Total Por X2 26,6291

Locus P 0,3220

Hem9 N 40 36 43 29 45 35 48 30 57 38 17 45 32

He 0,8328 0,8372 0,8121 0,8317 0,8622 0,8706 0,6853 0,8061 0,655 0,6475 0,5727 0,7659 0,7676

Ho 0,7 0,8056 0,7907 0,7586 0,7333 0,7429 0,5833 0,7333 0,5965 0,5789 0,6471 0,7556 0,6875

A 11 10 10 9 13 10 6 8 6 5 3 11 8

AR 8,581 8,083 7,530 7,690 9,567 9,042 4,605 7,112 4,670 3,789 2,999 7,184 6,648

P 0,0140 0,3033 0,3837 0,4697 0,2593 0,1269 0,4284 0,3763 0,5741 0,7107 0,4251 0,5306 0,4817

Total Por X2 31,0674

Locus P 0,2258

Total Por X2 14,9812 11,1828 9,0486 4,5706 14,2949 14,3964 10,2217 7,9825 15,4989 15,9041 3,5697 12,8466 9,3507

Población P 0,2425 0,5133 0,6988 0,9708 0,2823 0,2761 0,5965 0,7865 0,2153 0,1957 0,8937 0,3803 0,6727

30,3312

0,2541

Cholguán 

44

0,7676

0,7955

7,587

0,2412

 

Tabla VI. Variabilidad genética de las poblaciones de A. chilensis, para un total de 6 loci marcadores 

microsatélites y 13 localidades de la cuenca del Itata. Heterocigocidad esperada (He) y observada (Ho), 

número alélico (A), riqueza alélica (AR) y probabilidad asociada al equilibrio Hardy-Weinberg (P). 

Valores significativos después de la corrección Bonferroni son  mostrados en negrita. 
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Tabla VII. Matriz de los valores pareados de distancia genética condicional (cGD) para C. dombeyana. 

1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 12 13 14

1. E2

2. E3 2.946

3. E4 11.293 8.347

4. E6 12.393 9.447 5.785

5. T2 37.761 34.815 26.467 26.928

6. T6 31.948 29.001 20.654 21.114 13.919

7. T7 18.516 15.57 7.222 7.683 19.244 13.431

8. T8 26.416 23.47 15.122 15.582 11.392 5.531 7.899

9. T9 31.114 28.168 19.82 20.281 12.194 5.988 12.597 4.698

10. T11 31.071 28.124 19.777 20.237 6.737 10.186 12.554 4.654 5.457

11. T12 35.013 32.067 23.719 24.18 7.447 6.472 16.496 8.597 9.399 3.942

12. T13 28.831 25.885 17.537 17.998 8.929 11.987 10.315 6.455 11.153 6.472 10.414

13. Chol1 50.515 53.623 62.079 67.687 87.744 82.287 69.119 76.736 81.325 81.205 85.17 83.08

14. Chol5 33.505 36.614 45.069 50.678 70.734 65.277 52.11 59.727 64.315 64.196 68.17 66.07 3.784 0.000  

TablaVIII. Matriz de los valores pareados de distancia genética condicional (cGD) para A. chilensis. 

1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 12 13

1. E1

2. E2 3.215

3. E3 5.779 2.563

4. E4 8.152 4.936 2.749

5. E5 5.666 2.451 2.470 2.485

6. E6 7.902 4.686 4.705 2.848 2.235

7. T6 15.98 15.40 14.29 11.54 12.95 10.71

8. T7 9.040 6.320 3.756 3.850 6.226 6.698 11.83

9. T8 9.914 12.392 13.484 13.57 12.69 14.93 12.47 9.727

10. T9 8.711 11.616 9.052 9.145 11.52 11.99 11.92 5.295 4.432

11. T12 3.879 7.095 9.659 12.03 9.546 11.78 12.10 10.12 6.034 4.831

12. chol1 3.448 2.638 5.202 5.426 2.941 5.176 7.328 15.41 7.976 9.753 12.15

13. chol5 4.097 5.672 8.236 8.460 5.974 8.210 7.977 12.38 4.942 6.720 10.23 3.033 0.000  
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Figura I. Test de Mantel de las correlaciones entre la distancia geográfica (Hidrográfica) y divergencia 

genética (F ST / (1-F ST ) para haplotipos de cada par de poblaciones de A. chilensis, en base a los 

resultados utilizando el marcador COI-ADNmt. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura II. Análisis de autocorrelación espacial (Mantel correlograma) en A. chilensis mediante 

marcador mitocondrial (COI-ADNmt). Los correlogramas muestran las relaciones entre clases de 

distancia hidrgráfica (x-axis) y el valor de correlación de Mantel (y-axis). Estadísticos Mantel positivo 

(rM ) representan una autocorrelación positiva señalando una baja distancia entre pares. Los simbolos 

en color negro corresponden a valores estadísticamente significativos (P<0.005) y los símbolos sin 

color corresponden a datos sin significancia. 
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Figura III. Ubicación de las poblaciones de macroinvertebrados de agua dulce muestreadas en el area de estudio (mapas y 
códigos modificados de Debels et al., 2005). E = sitios de muestreo en el Río Chillán, T = sitios de muestreo en los 

tributaries del Río Chillán, Chol = sitios de muestreo en el Río Cholguán. 
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ii.Sección B. Publicaciones. 
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