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Introduccion general

Mediante el término “macroinvertebrado bentdnico” se identifica a cualquier
animal no vertebrado que cuenta con un tamano superior a 500 um y que, ademas,
mantiene una relacidén directa con el lecho acuatico al menos durante alguna etapa
de su ciclo vital (Hauer y Resh, 2006). Los macroinvertebrados bentonicos
aparecen en la practica totalidad de los ecosistemas acuaticos continentales.
Aunque algunos de ellos son mas caracteristicos de los ecosistemas lacustres, como
es el caso del género de cladoceros Leptodora, la gran mayoria de
macroinvertebrados se desarrollan de forma mayoritaria en los cursos superficiales
de agua corriente (Hynes, 1970). Debido a que las comunidades de
macroinvertebrados estan compuestas por una gran cantidad de grupos que
presentan requerimientos tréficos muy heterogéneos, su actividad influye de
manera determinante en el funcionamiento de los ecosistemas fluviales. Asi, las
comunidades de macroinvertebrados estan compuestas por descomponedores,
herbivoros y predadores, por lo que constituyen un vinculo fundamental entre las
diversas fuentes de energia que aparecen en los ecosistemas fluviales y los
predadores superiores (Allan, 1995). Determinados macroinvertebrados, junto con
otros organismos microbianos (i.e. hongos y bacterias) favorecen Ila
descomposicién de la materia vegetal muerta que llega al medio fluvial desde el
medio terrestre adyacente (e.g. madera u hojarasca) o que se origina en el propio
cauce del rio (e.g. algas o macrofitos), facilitando su particulado y posterior
mineralizacion. Igualmente, los macroinvertebrados también son capaces de
consumir organismos autoétrofos, principalmente mediante el raspado de perifiton y
la perforaciéon de macrofitos. Por lo tanto, los macroinvertebrados son capaces de
transformar diversas fuentes de energia disponibles en el medio fluvial en tejido
animal, el cual queda a disposicién de los niveles tréficos superiores (e.g. otros
macroinvertebrados o peces; Giller y Malmqvist, 1997).
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Ademas de por su importancia en el funcionamiento de los ecosistemas
fluviales, las comunidades de macroinvertebrados han sido muy estudiadas debido
a que presentan una gran diversidad bioldgica y permiten elaborar, desarrollar y
testar diferentes modelos ecoldgicos sobre las interacciones entre las comunidades
bioldgicas y las caracteristicas ambientales que dominan el medio (Allan, 1984;
Allan, 1995; Hynes, 1970). En las ultimas décadas, el estudio de las comunidades
de macroinvertebrados se ha incrementado como consecuencia de su aplicacién
como organismos bioindicadores dentro del proceso de evaluacién de la calidad del
medio fluvial, ya que mediante el analisis de la composicion taxondémica y la
estructura de las comunidades de macroinvertebrados se puede llegar a determinar
el grado de afeccidon producido por diversas perturbaciones antrépicas (Loeb y
Spacie, 1994).

1. Las comunidades de macroinvertebrados bentonicos

como bioindicadoras de la calidad del medio fluvial

Debido al gran incremento que la poblacidn humana ha experimentado a
nivel mundial, junto a los fuertes cambios socioculturales asociados, el consumo de
agua dulce ha aumentado de manera considerable en las Ultimas décadas. Como
ejemplo, se puede citar el estudio realizado por Newson (1994), quien concluye que
el consumo de agua ha pasado de los 50 litros consumidos por persona y dia en el
medio rural, a los 400 litros por persona y dia que se consumen actualmente en las
grandes ciudades. Si a esta cifra se le afiade la demanda industrial y agricola, se
puede considerar que, actualmente, el consumo de agua por persona y dia en una
ciudad de un pais occidental se dispara hasta alcanzar los 1800 litros, lo que podria
equivaler al 20% del agua dulce corriente disponible en el planeta (Pimentel et al.,
1997). El problema de la creciente demanda de agua potable se agrava, ademas, a
causa de los severos impactos que las actividades humanas generan sobre las
cuencas fluviales y los propios rios, lo que conlleva a procesos de salinizacion,
sedimentacion, eutrofizacién y polucién del agua, como consecuencia de la entrada,
puntual o difusa, de diversos elementos contaminantes en el cauce. Mas
recientemente, también se ha puesto de manifiesto la alteracion que sufren los
ecosistemas fluviales como consecuencia de las diversas presiones fisicas que
conllevan la pérdida y fragmentacién del habitat fluvial (encauzamientos,
regulaciones de caudal, eliminacion del bosque de ribera etc.), asi como los dafios
ecolégicos generados por la introduccion y expansion masiva de organismos
exoticos.
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Como consecuencia, la concienciacién de la sociedad se ha incrementado con
respecto a los problemas que conllevan la degradacién de los ecosistemas fluviales,
reflejandose, ademas, en un cambio en la politica ambiental que se traduce en que
ya no se legisla exclusivamente para evitar la degradacién de la calidad del agua,
sino que ademas, se hace especial hincapié en mantener y mejorar el estado global
de los ecosistemas acuaticos. De este nuevo enfoque nace el término “estado
ecolégico”, mediante el cual se engloban los diversos componentes de los
ecosistemas acuaticos, a través de una perspectiva en la que se tienen en
consideracion diferentes aspectos ecoldgicos a distintas escalas espaciales vy
temporales. Asi, la valoracion del estado ecoldgico de los ecosistemas acuaticos se
ha convertido en la piedra angular de la legislacion relacionada con el agua en todo
el mundo (e.g. the U.S. Clean Water Act, the Canadian Protection Act o la Directiva
Marco del Agua en Europa).

Como pone de manifiesto la Directiva Marco del Agua (en adelante DMA;
2000/60/EC) la valoracion del estado ecoldgico de los cursos de agua continentales
en Europa conlleva la evaluaciéon de la integridad de todos los componentes propios
del ecosistema fluvial, como son: las comunidades bioldgicas, las caracteristicas
fisico-quimicas del agua y los elementos hidromorfoldgicos del ecosistema. Las
comunidades de macroinvertebrados bentdénicos han sido seleccionados por la DMA
como uno de los grupos de organismos mas relevantes a la hora de valorar la
integridad del estado ecolégico de las masas de agua fluviales, ya que han
demostrado ser buenos bioindicadores de la calidad del medio al cumplir con los
requisitos deseados (Bonada et al., 2006a; EEA, 2003):

» Sensibilidad: Las comunidades de macroinvertebrados proporcionan una
respuesta cuantificable frente a diferentes perturbaciones especificas del
medio, como la contaminacién de agua y las alteraciones hidroldgicas vy
geomorfoldgicas.

» Selectividad: En funcién del empleo de diferentes indices, el analisis de las
comunidades de macroinvertebrados aporta resultados especificos frente a
diversos tipos de perturbacion.

» Validez cientifica: Las respuestas que muestran las comunidades de
macroinvertebrados frente a las diversas perturbaciones antrépicas han sido
ampliamente descritas desde el punto de vista cientifico. Igualmente, dichas
respuestas también han sido validadas en términos estadisticos.

> Fiabilidad: ElI andlisis de las comunidades de macroinvertebrados
proporciona unos niveles de incertidumbre conocidos y aceptables.

» Rentabilidad: El uso de las comunidades de macroinvertebrados como
bioindicadores aporta una gran cantidad de informacién en relacion al
esfuerzo empleado (econdmico, temporal, personal, etc.).

» Simplicidad: Las metodologias disefiadas para trabajar con las comunidades
de macroinvertebrados generan resultados facilmente aplicables e
interpretables, permitiendo un uso generalizado y estandarizado.
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» Comparabilidad: Igualmente, dichos resultados se pueden comparar en
ambitos geograficos muy amplios, permitiendo comparaciones inter-
territoriales.

» Capacidad de prediccion: El uso de los macroinvertebrados como
bioindicadores permite establecer modelos capaces de predecir el efecto de
diferentes presiones antropicas.

Estas son las principales razones por las cuales, en las Ultimas décadas, un
gran numero de metodologias y métricas se han desarrollado en todo el mundo, y
mas concretamente en Europa, para la monitorizacion bioldgica de los ecosistemas
fluviales mediante el uso de las comunidades de macroinvertebrados (e.g. AQEM,
2002; Buffagni et al., 2006).

Sin embargo, aunque el uso de las comunidades de macroinvertebrados
como bioindicadoras para valorar el estado ecoldgico de las masas de agua fluviales
presenta multiples ventajas, también plantea diversos inconvenientes.
Principalmente se pueden destacar dos problemas esenciales:

1. La estructura y composicion de las comunidades de macroinvertebrados no
sblo varian a causa de la afecciéon ejercida por los impactos de origen
antropico, sino que, ademas, también muestran amplias variaciones
espaciales y temporales como consecuencia de la variabilidad natural que
presentan las condiciones ambientales en los ecosistemas fluviales. En
ocasiones, la gran variabilidad natural que presentan las comunidades de
macroinvertebrados no permite utilizar el mismo criterio para evaluar las
comunidades presentes en dos tramos fluviales diferentes, asi como en dos
épocas distintas, generando un cierto grado de incertidumbre en los
procesos de evaluacion de la calidad del medio fluvial (Loeb y Spacie, 1994).

2. Una de las condiciones mas importantes a la hora de seleccionar un grupo
de organismos bioindicadores es considerar la capacidad que muestran para
discriminar entre los distintos tipos de impactos antrdpicos que aparecen en
el medio. Actualmente, las presiones antrdpicas que afectan al medio fluvial
se pueden agrupar en dos grandes bloques, las que afectan a la calidad del
agua y las que generan alteraciones en los elementos hidromorfoldgicos
fluviales. Por lo tanto, los métodos que se utilicen para valorar el estado
ecolégico de las masas de agua fluviales deben ser sensibles a las distintas
alteraciones que aparecen sobre las masas de agua. Con este objetivo, se
han propuesto diferentes métricas para valorar la calidad del agua (e.g. Cao
et al., 1996; Graca y Coimbra, 1998) y las condiciones hidromorfoldgicas del
medio (e.g. Lorenz et al., 2004b) mediante el andlisis de las comunidades
de macroinvertebrados. Previamente a su utilizacién, todos estos métodos
deben ser testados en el area de aplicacion para poder examinar la
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respuesta que ofrecen las comunidades de macroinvertebrados locales
frente a las diversas perturbaciones antrdpicas que se desean evaluar.

En ocasiones, como consecuencia de la amplia variabilidad que muestran las
comunidades de macroinvertebrados, asi como por la aplicacién de metodologias
inadecuadas para valorar el estado ecoldgico, se pueden generar dos tipos de
errores no deseados (Downes et al., 2002):

» Error tipo I: Se genera cuando la variabilidad natural de las comunidades de
macroinvertebrados y/o la aplicacion de métodos inadecuados para la
valoracién de las masas de agua fluviales enmascara los efectos de una
perturbacion de origen antrdpico, por lo que dicha perturbacién no se
detecta pese a estar presente.

» Error tipo II: Se produce cuando la variabilidad natural de las comunidades
de macroinvertebrados y/o la aplicacion de métodos inadecuados para la
valoracién de las masas de agua fluviales conlleva a un diagnéstico erréneo,
mediante el cual se detecta una perturbacién de origen antrépico sin que
ésta exista.

Diversos estudios se han centrado en realizar diferentes propuestas
metodoldgicas para evitar que se den estas situaciones y no se generen
conclusiones errdneas en el proceso de valoracion del estado ecoldgico, asi como en
otros sistemas de evaluacion de impacto ambiental mediante el uso de
comunidades bioldgicas. A continuacion se trataran los inconvenientes citados de
manera mas detallada.

1.1. Interferencia de la variabilidad espacial de las comunidades de
macroinvertebrados en el proceso de valoracion de las masas de agua
fluviales

Para solventar el problema que genera la variabilidad espacial de las
comunidades de macroinvertebrados es esencial realizar una clasificacion adecuada
de los ecosistemas fluviales. Mediante esta clasificacion se obtienen agrupaciones,
denominadas clases o tipologias, dentro de las cuales se puede asumir que las
comunidades de macroinvertebrados muestran una estructura y composicion
similar, para, posteriormente, poder comparar las comunidades de una
determinada masa de agua objeto de valoracién con las comunidades de referencia
caracteristicas de su misma clase o tipo. En este sentido, se han propuesto dos
marcos metodoldgicos para la clasificacion de los ecosistemas fluviales:
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1. El enfoque top-down, mediante el cual los ecosistemas fluviales se dividen
en diferentes grupos en funcion de las variables ambientales que los
caracterizan (Sanchez-Montoya et al., 2007; Verdonschot y Nijboer, 2004).

2. El enfoque bottom-up, mediante el cual se realiza una clasificacién de los
ecosistemas fluviales en funcion de la distribucién de las comunidades
bioldgicas (e.g. macroinvertebrados, peces) para, posteriormente, generar
modelos utilizando las variables ambientales que caracterizan los diferentes
tramos de rio que se pretenden clasificar. Por lo tanto, esta metodologia
utiliza tanto variables ambientales como informacion taxondémica (Heino et
al., 2003; Lorenz et al., 2004a).

La DMA propone dos sistemas para abordar el proceso de clasificacion o
tipificacién de los ecosistemas fluviales: el Sistema A y el Sistema B. El Sistema A
parte de la divisidon de Europa en ecorregiones (sensu Illies y Botosaneanu, 1963).
Posteriormente, este sistema permite clasificar los rios de cada ecorregion
atendiendo exclusivamente a 3 variables ambientales (altitud, tamafio y geologia).
Mediante el Sistema B la clasificacion fluvial se realiza atendiendo a 5 variables
ambientales (latitud, longitud, altitud, tamafio y geologia) las cuales se pueden
completar con otras variables ambientales opcionales (anchura, profundidad, forma
del valle, distancia al nacimiento, u otras; Comisién Europea, 2000). La mayoria de
estudios realizados para la definicion de clases fluviales en Espana han concluido
que las clases obtenidas mediante el Sistema B reflejan de manera mas fidedigna
las diferencias entre las distintas clases de rios, pues el uso de diversas variables
hidrolégicas y climaticas, excluidas en el Sistema A, aporta mayor robustez a los
resultados (Munné y Prat, 2004). Sin embargo, numerosos estudios realizados en
Espafia y otros paises han concluido que el enfoque top-down aporta, de manera
general, tipologias que se corresponden muy débilmente con las comunidades de
macroinvertebrados presentes en las distintas clases resultantes (Frissell et al.,
1986; Sanchez-Montoya et al., 2007; Snelder et al., 2007).

Los modelos bottom-up pretenden resolver este problema mediante la
combinacion de informacidon bioldgica y ambiental. Estos modelos se construyen
mediante el analisis de las comunidades bioldgicas (e.g. macroinvertebrados) y de
las variables ambientales presentes en los puntos de referencia, o escasamente
impactados, con el objetivo de maximizar la discriminacién entre las clases fluviales
y las comunidades bioldgicas (Clarke et al., 2003; Snelder et al., 2007). El objetivo
final de estos modelos es poder predecir qué comunidad de macroinvertebrados
aparecera en un determinado punto en funcidon de las caracteristicas ambientales
del mismo. Finalmente, la valoracion de un determinado punto se podra realizar
analizando la similitud entre la comunidad de macroinvertebrados observada vy la
esperada (ratio O/E). Dentro del marco metodoldgico bottom-up se han propuesto
diferentes procedimientos. El River Invertebrate Prediction and Classification
System (RIVPACS) puede considerarse como la primera propuesta bottom-up
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realizada en Europa (Moss et al., 1987). Derivados del pionero RIVPACS, se han
propuesto otros métodos aplicados a distintas regiones de Europa (MEDPACS;
Poquet et al., 2009) asi como en otras partes del mundo (Australia; AUSRIVAS;
Simpson y Norris, 2000).

1.2. Interferencia de la variabilidad temporal de las comunidades de
macroinvertebrados en el proceso de valoracion de las masas de agua
fluviales

Las comunidades de macroinvertebrados muestran amplias variaciones
temporales en relacion a los diversos factores ambientales que caracterizan una
determinada cuenca o masa de agua. Dentro de estos cambios se pueden
diferenciar dindmicas intra-anuales (estacionales) e inter-anuales. Las primeras
suelen seguir patrones ciclicos y direccionales, los cuales son relativamente
predecibles, ya que estan principalmente determinados por la variacion estacional
que sigue el clima. Sin embargo, las segundas son menos predecibles debido a que
suelen derivar de fendmenos generados a una escala mayor, los cuales no siguen
un patrén ciclico tan definido (Reynoldson y Wright, 2000 ).

La variacion temporal de las comunidades de macroinvertebrados puede
interferir en el proceso de evaluacion del estado ecoldgico de las masas de agua.
Asi, la variabilidad temporal de las comunidades de macroinvertebrados puede
generar desviaciones en los resultados de las métricas seleccionadas para evaluar
la integridad bidtica de las mismas, ademas de ocasionar errores en los modelos
predictivos mencionados anteriormente. La mayoria de autores que han abordado
este problema proponen la adopcién de 4 medidas concretas para minimizar los
efectos que la variabilidad temporal de las comunidades de macroinvertebrados
genera en el proceso de valoracidon de las masas de agua continentales.

1. Caracterizar las comunidades de macroinvertebrados en mas de una ocasién
al afio. Diversos autores han puesto de manifiesto la ventaja de caracterizar
la comunidad de macroinvertebrados en dos épocas con diferentes
condiciones ambientales dentro de un mismo afo, por ejemplo durante la
época de caudal basal y en la época de crecidas, lo que permite conocer
como responde la comunidad frente a un amplio rango de condiciones
ambientales. Asi, Furse et al. (1984) observan que las bases de datos que
cuentan con informacion de diferentes épocas generan resultados mas
robustos de categorizacion y predictibilidad de las comunidades que aquéllas
que tan solo cuentan con datos de una Unica época por afio. Otros autores
como Ormerod (1987) u Sporka (2006) también manifiestan las ventajas de
trabajar con bases de datos que contengan informacién de varias épocas
dentro de un mismo afio.
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2. Caracterizar siempre la comunidad de macroinvertebrados en la misma
época del ano. En ocasiones, los elevados costes que generan los planes de
monitorizaciéon no permiten tomar datos de campo mas que en una ocasion
al ano. En estos casos, la toma de datos de campo se debe realizar siempre
en la misma época del afio, para que la comparacion entre muestras sea
suficientemente efectiva. Para ello, es necesario identificar cual es la época
del afio en la que los cambios generados por las presiones antrdpicas en las
comunidades de macroinvertebrados son mas notables y por lo tanto mas
faciles de identificar.

3. Seleccionar métricas o indices con escasa variabilidad temporal mediante las
cuales se obtengan diagnosticos robustos independientemente de la época
del afio en la que hayan obtenido los datos de campo. En los Ultimos afios se
han realizado numerosos trabajos que examinan la variabilidad estacional de
diversas métricas (Leunda et al., 2009; Sporka et al., 2006; e.g. Zamora-
Mufioz et al., 1995), sin embargo, estos estudios muestran resultados
contradictorios para determinadas métricas en diferentes areas de estudio
(e.g. cuencas Templadas frente a cuencas Mediterraneas).

4, Desarrollar bases de datos que contengan informacién de diferentes anos
para determinar el grado de variabilidad inter-anual de las comunidades de
macroinvertebrados en una determinada clase tipoldgica. Actualmente, hay
muchos organismos gestores que no cuentan con bases de datos tan
completas, por lo que esta posibilidad queda restringida a administraciones
que cuenten con datos correspondientes a series que contemplen al menos,
10 afios de informacion.

1.3. Seleccion de métricas adecuadas para la evaluacion de la
integridad de las comunidades de macroinvertebrados

Otra de las cuestiones que se debe abordar a la hora de incorporar las
comunidades de macroinvertebrados a los programas de monitorizacion bioldgica
es la seleccion de las métricas adecuadas para evaluar la integridad de las
comunidades analizadas.

Tradicionalmente, la mayoria de métricas o indices calculados mediante el
analisis de la comunidad de macroinvertebrados han sido disefiados para poder
valorar los efectos que la polucion organica genera sobre los cursos de agua
continentales. Como ejemplo, se pueden citar el Biological Monitoring Worky Party
(BMWP; Hellawell, 1978 ), el Average Score per Taxon (ASPT; Furse et al., 1981) o
el Iberian Biological Monitoring Worky Party, propuesto para Espafia y Portugal a
partir del BMWP (IBMWP; Alba-Tercedor y Sanchez-Ortega, 1988). Sin embargo,
desde la implantacion de la DMA en Europa, las métricas seleccionadas deben
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cumplir el requisito esencial de ser sensibles a los efectos generados por cualquier
tipo de impacto antrépico sobre el medio fluvial.

Este nuevo marco legislativo ha promovido la elaboracion de un gran
numero de indices y métricas disefiados para evaluar los efectos que producen
diversos impactos, como son: la acidificacién del agua (Acid Classification Index;
Baukmann, 2000), la regulacion del caudal (LIFE; Extence et al., 1999), la
degradacion de los elementos hidromorfoldgicos fluviales (GFI; Lorenz et al.,
2004b) o la alteracion producida por los usos intensivos de cuenca (GASCI;
Maloney y Feminella, 2006). Muchas de estas métricas se han disefnado con el
objetivo de ser aplicables a determinadas areas geograficas o paises, como es el
caso del anteriormente mencionado IBMWP, el Danish Stream Fauna Index
propuesto para Dinamarca (DSFI; Skriver et al., 2000) o el Belgium Biotic Index
(BBI; de Pauw y Vanhooren, 1983) para Bélgica. En cambio, otras métricas se han
propuesto para rios de una determinada tipologia o entidad, como el Mayflay
Average Score (MAS; Buffagni, 1997) propuesto para grandes rios no vadeables, o
el Small Stream Risk Score (SSRS; EPA, 2005) principalmente disefiado para
valorar rios de cabecera. De igual modo, también se han desarrollado indices
multimétricos con el objetivo de poder ser aplicados en un amplio rango geografico
y que, ademads, puedan ser capaces de detectar y valorar, de forma correcta,
cualquier tipo de alteracidn presente en el medio, ya sean alteraciones que afecten
a la calidad del agua o a los elementos fisicos que conforman el ecosistema. De
entre éstos cabe destacar el Intercalibration Common Metric invertebrate (ICMi;
Buffagni et al., 2006) propuesto como indice multimétrico de intercalibracién en
Europa.

Por lo tanto, hoy en dia se cuenta con un elevado nimero de indices
(sencillos y multimétricos) lo cual, en ocasiones, puede generar cierta confusion a
la hora de decantarse por la eleccion de uno u otro. La seleccion final se debe
realizar sobre aquellas métricas que muestren una mejor relacidon con las presiones
que se desean valorar en las masas de agua sobre las que se van a ejercer los
programas de evaluaciéon de calidad. Cuando no se dispone de una informacion
previa es necesario realizar estudios rigurosos que permitan seleccionar las
métricas que aportaran los resultados mas robustos a los procesos de evaluacion de
las masas de agua fluviales. Mediante estos estudios previos también se valoraran
otras cuestiones de interés, como la variabilidad temporal de las métricas
candidatas o la eficiencia que las mismas muestran con respecto al coste de los
programas, poniendo especial interés en la resoluciéon taxonémica necesaria para su
calculo.

Para solventar los problemas que se originan al analizar las comunidades de
macroinvertebrados como indicadoras de la integridad bidtica en los procesos de
evaluacion de la calidad del medio fluvial, se debe invertir un esfuerzo considerable
en el estudio de su ecologia. De esta manera se puede determinar cémo los
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macroinvertebrados bentdnicos responden a los gradientes de variabilidad natural.
Mediante estos estudios se puede discernir la variabilidad de la comunidad que es
debida a los cambios naturales y la que se genera como consecuencia de los
efectos ocasionados por un determinado impacto antrépico.

2. Variabilidad espacio-temporal en las comunidades de

macroinvertebrados bentdonicos fluviales

Una de las principales cuestiones que se debe analizar a la hora de abordar
el estudio ecoldégico de una determinada comunidad biolégica es el grado de
variabilidad que ésta muestra tanto a nivel espacial como temporal (Huston, 1994).
Igualmente, es necesario conocer las dinamicas que siguen los factores que
determinan la composicién taxondmica y la estructura de una comunidad bioldgica
e identificar las escalas espaciales y temporales a las que actian (Ricklefs y Miller,
1999).

En este contexto, el estudio de la variabilidad de las comunidades bioldgicas
se ha abordado desde diferentes perspectivas. En la primera mitad del siglo XX,
partiendo de los modelos propuestos por Lotka (1925) y Volterra (1926), el estudio
de la variabilidad de las comunidades biolégicas se centré en las interacciones
establecidas entre los distintos componentes de la propia comunidad (modelo de
interaccidon depredador-presa o modelo de competencia intraespecifica) senalando,
por tanto, a los factores bidticos como los mas determinantes en el modelado de la
dinamica de las comunidades bioldgicas (Hastings, 2008). Sin embargo, en las
Gltimas décadas del siglo XX y primera del XXI, la mayoria de modelos e hipotesis
se decantan por los factores abidticos o ambientales como los mas influyentes a la
hora de determinar las dindmicas que siguen las comunidades bioldgicas. Como
ejemplo, se pueden citar la Intermediate Disturbance Hypothesis (Connell, 1978),
el Habitat Template Model (Poff y Ward, 1990) o la Dynamic Equilibrium Hypothesis
(Huston, 1994). Por lo tanto, parece que la estructura y composiciéon de las
comunidades bioldgicas estan influenciadas por las interacciones establecidas por
un conjunto de factores ambientales y bioldgicos que actian conjuntamente sobre
las distintas poblaciones que forman una determinada comunidad (Schluter y
Ricklefs, 1993). Asi, al centrarse en el estudio de las comunidades de
macroinvertebrados bentdnicos propias de los ecosistemas fluviales, se debe tener
en cuenta tanto la propia variabilidad de los factores ambientales, como las
relaciones que se establecen entre los distintos miembros de estas comunidades.
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Debido a la gran complejidad y heterogeneidad de condiciones que
presentan los ecosistemas fluviales, sus caracteristicas ambientales se pueden
analizar desde diferentes escalas espaciales, que comprenden desde el nivel de las
particulas que forman el lecho, hasta las distintas cuencas presentes en una
determinada area geografica. Igualmente el estudio de la temporalidad fluvial
comprende distintas escalas, diferenciando dinamicas geoldgicas (+ 1000 afos),
historicas (100-1000), contemporaneas (1-100 afios), estacionales (< 1 ano) e
incluso nictimerales (<24 horas).

Frissell et al. (1986), conscientes de la gran variabilidad de condiciones que
presentan los ecosistemas fluviales, proponen un sistema para acometer su estudio
mediante el establecimiento de cinco niveles espaciales jerarquizados (Figura 1.1).
Este sistema se ha tomado como base para abordar la variabilidad fluvial por
diversos autores (Giller y Malmqvist, 1997; Hildrew y Giller, 1994; Poff y Ward,
1990) siendo propuesto por Poff y Ward (1990) como un sistema adecuado para el
estudio de las comunidades de macroinvertebrados bentdnicos.

Numerosos estudios que han abordado la variabilidad de las comunidades de
macroinvertebrados, tanto a nivel espacial como temporal, indican que la dindmica
establecida por los elementos fisicos del ecosistema, en los distintos niveles
jerarquicos planteados, determina en gran medida la variabilidad de éstas (Poff y
Ward, 1990). A continuacion se describiran de forma mas detallada los factores
mas influyentes en la variabilidad de las comunidades de macroinvertebrados, tanto
a nivel espacial como temporal.

Sistema Sistema de Sistema de Sateina Aisterma
de tin segmento tramo “PozalRiffle” Mlicrohahitat
10%m 102 m 10 m 107 1 101 m

¥

Figura 1.1. Esquema de la organizacidn fluvial jerarquica adaptado de Frissell (1986).
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2.1. Condiciones hidraulicas

2.1.1. Variabilidad espacial en las condiciones hidraulicas

Las variaciones de las condiciones hidraulicas en el medio fluvial afectan a la
distribucion de los macroinvertebrados de forma directa, seleccionando taxones con
diferentes requerimientos hidraulicos, e indirecta, alterando otras caracteristicas del
habitat fisico que a su vez también influyen en Ila distribucién de los
macroinvertebrados, como son la composicion del sustrato o la distribucion de los
recursos troficos.

Diversos autores han descrito como la distribucidon de los macroinvertebrados
bentdnicos varia en funcion de distintas variables hidraulicas, dentro de las cuales
cabe destacar el niumero de Froude, el niumero de Reynolds o el shear stress, las
cuales indican el grado de estrés hidraulico que el caudal ejerce sobre los
organismos bentdénicos. De forma general, numerosos estudios muestran resultados
coincidentes con respecto a los requerimientos hidraulicos que muestran diversos
grupos taxondémicos, por lo que se puede conocer como el estrés hidraulico influye
en la distribuciéon de los mismos. Por ejemplo, se ha observado que la abundancia
de la familia de dipteros Simuliidae incrementa en puntos donde la velocidad del
agua aumenta (Eedy y Giberson, 2007; Sagnes et al., 2008; Wetmore et al., 1990).
Resultados similares se han descrito para el género de tricopteros Hydropsyche
(Sagnes et al., 2008; Stepenuck et al., 2008) o para la familia de efemerdpteros
Heptageniidae (Allan, 1995; Sagnes et al., 2008), por lo que estos taxones se
consideran predominantemente reofilicos. Por otra parte, se ha descrito que la
mayoria de moluscos siguen el patron contrario, mostrando predileccidon por habitats
mas lénticos, donde el estrés hidraulico es menor (Extence et al., 1999; Lysne y
Koetsier, 2006; Merigoux y Doledec, 2004). Los macroinvertebrados caracteristicos
de zonas redfilas suelen presentar adaptaciones anatomicas y morfoldgicas para
resistir el estrés que el caudal ejerce sobre ellos. Entre estas adaptaciones cabe
destacar: el aplanamiento dorso-ventral del cuerpo, que permite a los
macroinvertebrados adherirse a las particulas presentes en el lecho (Giller y
Malmgqvist, 1997); la reduccion del tamafio corporal y la pérdida de apéndices, lo
que les permite reducir la friccion que el flujo ejerce sobre sus cuerpos,
reflejandose en un descenso en el nUmero de Reynolds al que se ven sometidos
(Sagnes et al., 2008); o el desarrollo de estructuras anatomicas, que les permiten
fijarse al sustrato, como ventosas (Blephariceridae) o microganchos (Simuliidae;
Merritt y Cummins, 1996).

Sin embargo, los estudios que describen el comportamiento del conjunto de
la comunidad de macroinvertebrados en relacion a las condiciones hidraulicas,
aportan, en ocasiones, resultados contradictorios. Por ejemplo, Brooks et al. (2005)
tras analizar la microdistribucidon de los macroinvertebrados en riffles describen que
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el nimero de Reynolds, el nimero de Froude, el shear stress y la velocidad del agua
muestran correlaciones significativamente negativas con la densidad y el nUmero de
taxones de macroinvertebrados (valores mas bajos en estas variables hidraulicas
corresponden a mayor densidad y riqueza taxondmica). Por el contrario, Quinn vy
Hickey (1994) tras comparar las comunidades presentes en riffles y en zonas mas
lénticas reportan resultados contrarios, en los que las variables hidraulicas
mencionadas se correlacionan positivamente con la abundancia y la riqueza de
macroinvertebrados. Mas alla, Sagnes et al. (2008) describen patrones contrarios
entre el nUmero de taxones de macroinvertebrados y el shear stress en diferentes
épocas del afio, concluyendo que el shear stress y el nUmero de taxones muestran
correlaciones positivas en primavera y negativas en otofio. Por lo tanto, parece que
los patrones que siguen tanto la densidad como la riqueza de macroinvertebrados a
nivel de microhabitat no estdn exclusivamente influenciados por las variables
hidraulicas. Ademas, parece que la respuesta de la densidad y la riqueza de
macroinvertebrados frente al estrés hidraulico también depende de la fase del ciclo
vital en la que se encuentren los distintos taxones que componen la comunidad
(Sagnes et al., 2008).

Aunque la relacién entre las condiciones hidraulicas y la distribucién de los
macroinvertebrados ha sido mayoritariamente estudiada a nivel de microhabitat,
Statzner et al. (1988) también describen diferencias en la afecciéon que el estrés
hidraulico ejerce sobre las comunidades de macroinvertebrados entre tramos altos y
medios de una misma cuenca. Estos autores encuentran que las comunidades de
macroinvertebrados establecidas en dos riffles situados, respectivamente, en un
tramo de cabecera y en un tramo medio de una misma cuenca no muestran la
misma composicién taxondmica. Los riffles que se describen en este estudio
muestran caracteristicas ambientales similares, asi como una velocidad similar. Sin
embargo, la mayor pendiente en el tramo de cabecera hace que el shear stress
incremente hasta un 50% con respecto al tramo medio. El incremento del shear
stress indica que la fuerza ejercida por el flujo sobre los macroinvertebrados se
incrementa, seleccionando taxones mas reofilicos en el tramo de cabecera, los
cuales son capaces de minimizar las fuerzas ejercidas por el caudal.

2.1.2. Variabilidad temporal en las condiciones hidraulicas. El régimen
hidroldgico

Temporalmente, las condiciones hidraulicas que caracterizan el habitat
fluvial en un determinado punto varian en funcidon del régimen hidroldégico que lo
caracteriza. Diversos autores han concluido que la frecuencia y magnitud de las
perturbaciones ocasionadas por eventos extremos en el caudal pueden considerarse
como los elementos clave del régimen hidroldégico a la hora de gobernar los
cambios estacionales en las comunidades fluviales (Clausen y Biggs, 1997; Death y
Winterbourn, 1995). En el caso de las cuencas Mediterraneas, la estructura y
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composicion de las comunidades de macroinvertebrados se ve ampliamente
influenciada por la periodicidad y duracion de las sequias (Bonada et al., 2006b).
Por el contrario, en el caso de los rios templados, las crecidas del caudal se pueden
considerar como los eventos que ejercen una mayor perturbacion sobre las
comunidades bentdnicas, ademas de regular la dinamica de diversos recursos
tréficos, asi como la estabilidad y composicion del sustrato (Scarsbrook vy
Townsend, 1993).

El papel que juegan las perturbaciones fisicas sobre la abundancia y
diversidad de las comunidades de macroinvertebrados se puede analizar desde las
predicciones establecidas por tres hipdtesis ecoldgicas ampliamente descritas vy
testadas (e.g. Death y Winterbourn, 1995; Statzner et al., 1988).

> The Equilibrium Model. Modelo basado en la dinamica poblacional propuesta
por Lotka y Volterra (Mclntosh, 1985). Este modelo predice que las
interacciones bidticas (competicion y depredacion) son mas influyentes que
los factores abidticos (perturbaciones) a la hora de estructurar las
comunidades bioldgicas. The Equilibrium Model sélo parece ser apropiado
para analizar las comunidades bentdnicas en rios muy estables y/o en
épocas de gran estabilidad.

> The Intermediate Disturbance Hypothesis (Connell, 1978). Esta hipotesis
predice que las comunidades bioldgicas alcanzan la mayor diversidad cuando
el medio presenta niveles intermedios de perturbacion, mientras que los
niveles de diversidad mas bajos se dan cuando el nivel de perturbacién es
elevado o muy escaso. Segun esta hipdtesis, la biodiversidad es escasa en
medios estables debido a los procesos de exclusion competitiva que ejercen
las especies dominantes. De igual manera, en los medios caracterizados por
presentar elevados niveles de perturbacion soélo se pueden desarrollar
aqguellos taxones capaces de tolerar los elevados valores de estrés ambiental
generados por la alta inestabilidad del medio.

» The Dynamic Equilibrium Hypothesis (Huston, 1994). Esta hipotesis tiene en
cuenta tanto los niveles de perturbacion como los niveles de recursos
troficos disponibles en el medio. Asi, The Dynamic Equilibrium Hypothesis
propone que la maxima diversidad bioldgica se da cuando el medio presenta
niveles intermedios tanto de perturbaciones como de recursos troéficos.

2.2. Estructura y composicion del sustrato

Todos los macroinvertebrados benténicos mantienen relacidon directa con el
sustrato al menos durante alguna etapa de su ciclo vital. Los macroinvertebrados
utilizan el sustrato para desplazarse, refugiarse o alimentarse, por lo que un cambio
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en la composicién del mismo conlleva cambios mas o menos drasticos en la
estructura y composicién de las comunidades de macroinvertebrados.

El sustrato presente en el lecho de un rio puede clasificarse atendiendo a su
naturaleza, diferenciando particulas organicas e inorganicas, asi como en funcion del
tamafio de particula. De forma general, se puede concluir que hay una relacién
positiva entre el tamafio de particula y la estabilidad de las mismas frente al estrés
hidraulico y la velocidad del agua (Allan, 1995; Poff y Ward, 1990). Por lo tanto,
como marco general para rios con un marcado gradiente altitudinal, se puede
considerar que el tamano medio de la particula disminuye con el incremento del
orden del rio, siguiendo una dinamica similar a la establecida por el estrés
hidraulico. Asi, en los tramos de orden bajo, caracteristicos de areas de montana, el
sustrato aparece dominado por blogques y cantos (300-64 mm. de didametro),
mientras que en las zonas cercanas a la desembocadura incrementa el porcentaje de
arena y limo (<2 mm.; Allan, 1995). Este patron espacial en la composicién del
sustrato juega un papel importante en la distribucion longitudinal de los
macroinvertebrados. En los segmentos intermedios la composicion del sustrato suele
ser mas heterogénea que en las zonas de cabecera o los tramos bajos. La mayor
diversidad en la composicion del sustrato facilita la aparicién de diversos grupos de
vegetacidon asociada al cauce (musgos, algas, macrofitos etc.) y por tanto una
mayor heterogeneidad del habitat fisico. Poff y Ward (1990) desarrollan el concepto
del Habitat Template Model en comunidades |dticas. Estos autores proponen que
una mayor heterogeneidad espacial en las condiciones hidraulicas y en la
composicion del sustrato proporciona una mayor diversidad de habitats disponibles
para los macroinvertebrados, lo que, a su vez, facilita el incremento del nimero de
taxones que forman la comunidad. Ademas, el tamano de las particulas que forman
el lecho también ha sido ampliamente relacionado con la densidad de
macroinvertebrados. Los resultados que aportan los diferentes estudios realizados
no parecen determinar un patréon generalizado, ya que, mientras algunos estudios
indican que la abundancia de macroinvertebrados se incrementa en presencia de
sustratos predominantemente finos (Eedy y Giberson, 2007), otros autores
describen el patrén contrario (Rabeni et al., 2005).

Diversas caracteristicas del sustrato, tales como el tamano de particula
(Rabeni et al., 2005), la estabilidad que muestra frente a las perturbaciones fisicas
(Death y Winterbourn, 1995; Imbert et al., 2005), asi como su heterogeneidad vy
complejidad estructural (Beisel et al., 1998), no sélo muestran diferencias a nivel
de cuenca, sino que también juegan un papel importante en la distribucién de los
macroinvertebrados entre los diferentes microhabitats que aparecen en un
determinado tramo fluvial. Por ejemplo, Giller y Malmqvist (1997) proponen
diferentes comunidades de macroinvertebrados para un mismo tramo fluvial en
funcion del sustrato dominante en cada microhabitat. Sobre sustratos minerales
describen diferencias notables entre las comunidades presentes en sustratos donde
dominan las particulas gruesas, caracterizadas por la dominancia de efemerdpteros,
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plecépteros, tricopteros, gamaridos, asi como de determinados dipteros vy
gasterdpodos, y las comunidades que se desarrollan sobre sustratos finos, donde
dominan oligoquetos, quironémidos, sialidos y algunos efemerodpteros excavadores
como el género Ephemera. De igual manera, en microhabitats donde el sustrato
muestra una mayor complejidad estructural, como es el caso de los briofitos y las
raices de ribera, las comunidades de macroinvertebrados parecen alcanzar mayor
diversidad y numero de taxones (Beisel et al., 1998) lo que también parece
cumplirse en microhabitats que muestran una mayor heterogeneidad de
condiciones fisicas (Beisel et al., 1998), aunque esta tendencia ha sido
ampliamente discutida (ver la revision hecha por Vinson y Hawkins, 1998)

2.3. Recursos troficos

2.3.1. Variabilidad espacial de los recursos tréficos

La calidad y cantidad de los recursos troficos es otro de los factores que
determinan la distribucion de los macroinvertebrados. Asi, la disponibilidad de los
distintos recursos tréficos presentes a lo largo del eje fluvial, junto con el analisis de
otros factores, ha servido como base para elaborar el River Continuum Concept
(RCC; Vannote et al., 1980). Basandose en la teoria del equilibrio energético, el RCC
propone que la distribucidn de los macroinvertebrados esta ajustada al
aprovechamiento maximo de los recursos disponibles en cada segmento de la
cuenca y época del ano. Aunque este modelo ha sido ampliamente revisado vy
discutido por otros autores (ver: Barmuta y Lake, 1982; Benda et al., 2004;
Statzner y Higler, 1985; Winterbourn et al., 1981) se puede considerar que aporta
un marco general adecuado para describir como la disponibilidad de recursos
troficos afecta a la estructura y composicibn de las comunidades de
macroinvertebrados a lo largo de un eje fluvial. Para analizar las comunidades de
macroinvertebrados desde el punto de vista de los recursos tréficos es necesario
clasificar a los macroinvertebrados en grupos funcionales de alimentacion.
Atendiendo a Merritt y Cummins (1996) se puede clasificar a los macroinvertebrados
en: predadores, raspadores, colectores, filtradores, colectores-raspadores vy
fragmentadores.

La disponibilidad de recursos tréficos no sélo afecta a la distribucion de los
macroinvertebrados a nivel de cuenca, sino que también influye en su
microdistribucion dentro de un determinado tramo fluvial. Por ejemplo, numerosos
estudios han analizado el papel que juegan los acimulos de detritos vegetales en la
microdistribucién de los macroinvertebrados. Egglishaw (1964) describe relaciones
positivas en la distribucion de determinados taxones fragmentadores y colectores-
raspadores y la presencia de detritos vegetales en el lecho del rio. Igualmente, este
autor también indica que la distribucion de diversos taxones pertenecientes a otros
grupos funcionales de alimentaciéon no parece mostrar ninguna relacion directa con
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la presencia de detritos vegetales, descartando su uso como refugio. Reice (1980)
obtiene resultados similares y observa que varios taxones fragmentadores
incrementan en presencia de detritos vegetales, aunque, en contra de lo defendido
por Egglishaw, también apunta que taxones de otros grupos funcionales de
alimentacion aparecen asociados a los acumulos de hojarasca independientemente
de sus necesidades troficas. Mas alla, LeRoy y Marks (2006) no sdlo determinan
diferencias en las comunidades de macroinvertebrados en presencia o ausencia de
acumulos vegetales, sino que, ademas, analizan cédmo la calidad nutricional de las
diferentes hojas influye en la microdistribucion de los macroinvertebrados. Estos
autores concluyen que los acumulos compuestos por hojas de diversas especies de
arboles favorecen una mayor diversidad en la comunidad de macroinvertebrados
frente a acumulos compuestos exclusivamente por una determinada especie
vegetal.

Igualmente, otros autores han analizado como la abundancia de perifiton
influye en la microdistribucion de los macroinvertebrados. Feminella y Hawkins
(1995) realizan una completa revisién bibliografica para determinar las interacciones
establecidas entre los macroinvertebrados herbivoros y la abundancia de perifiton.
Estos autores encuentran que el 85% de los experimentos examinados concluyen
gue la densidad de los herbivoros se incrementa de manera significativa en los
tratamientos con mayor abundancia de perifiton. De igual manera el 93% de estos
experimentos indican que el crecimiento de los herbivoros también es mayor en
tratamientos con mayor abundancia de perifiton.

Estos resultados son ilustrativos de codmo la presencia y abundancia de los
recursos troéficos puede ser determinante a la hora de analizar la microdistribucién
de diversos grupos funcionales de alimentacion.

2.3.2. Variabilidad temporal de los recursos troficos

La distribucién de los recursos troficos no sélo varia espacialmente, ya que en
un mismo punto la disponibilidad de los distintos recursos troficos muestra cambios
temporales. Por ejemplo, se ha descrito cdmo la biomasa de perifiton se ve
severamente afectada por las crecidas (Clausen y Biggs, 1997; Scarsbrook y
Townsend, 1993), asi como por la escasez de radiacion solar (Izaguirre y Eldsegui,
2005) por lo que se podria esperar que la biomasa de perifiton siguiese un claro
patrén estacional en las cuencas Cantabricas, incrementandose en verano, una
época caracterizada por la escasez de crecidas y el incremento de la radiacién solar,
para disminuir posteriormente hasta el invierno, estacion que presenta el mayor
numero de crecidas, asi como la menor radiacion solar (Prego et al., 2008). Por otro
lado, en los rios Cantabricos, la concentracion de materia organica particulada
gruesa (MOPG; >1mm) en el lecho alcanza los valores maximos entre otofio e
invierno debido a la caida de la hoja (Pardo y Alvarez, 2006). Una vez pasada esta
época la persistencia de MOPG en el rio y su disponibilidad para los
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macroinvertebrados depende del arrastre ejercido por el caudal, asi como de la
capacidad que presenta el lecho para retenerlo (Scarsbrook y Townsend, 1993). Por
el contario, la materia organica particulada fina (MOPF; <1mm) puede tener
diferentes origenes, aunque la mayor cantidad de MOPF se origina por la
descomposicion del propio MOPG. Wallace et al. (1991) describen que el transporte
de MOPF depende principalmente de dos factores: la descomposicion biolégica del
MOPG vy las crecidas. Estos autores observan como las mayores concentraciones de
MOPF en la columna de agua se dan tras las primeras crecidas después de la época
estival. Este patrén parece estar determinado por el mayor almacenaje de MOPF en
verano, como consecuencia de una mayor actividad bioldgica sobre el MOPG y un
menor lavado tanto del lecho como de la cuenca en época de caudal basal.
Posteriormente, las crecidas que aparecen tras el verano producen que el MOPF
almacenado sea transportado en la columna de agua.

En este sentido, diversos estudios han analizado la distribucién estacional de
los grupos funcionales de alimentacidn en relacion a la disponibilidad de los recursos
troficos. Hawkins y Sedell (1981) encuentran que la distribucién estacional de los
fragmentadores incrementa significativamente en otofio, coincidiendo con los
mayores niveles de MOPG, mientras que los herbivoros también se relacionan
significativamente con el patron estacional establecido por la clorofila a. Por el
contrario, ambos autores no encuentran ninguna relacion entre la variabilidad
estacional de los colectores y la concentracion de MOPF. Basaguren et al. (1996),
tras realizar un estudio similar, confirman la relacion existente entre la distribucion
estacional del perifiton y los raspadores, mientras que matizan que la relacién entre
los niveles de MOPG y la abundancia de fragmentadores sélo es significativa en la
zona baja de la cuenca estudiada. Por lo tanto, estos autores no encuentran tal
relacion en las zonas de cabecera, por lo que inciden en la importancia de analizar
otros factores ambientales a la hora de estudiar la variabilidad estacional de los
macroinvertebrados.

2.4. Caracteristicas fisico-quimicas del agua

2.4.1. Variabilidad espacial de las caracteristicas fisico-quimicas del agua

Las variaciones espaciales en las caracteristicas fisico-quimicas del agua
pueden producir fuertes cambios en las comunidades de macroinvertebrados
(Chaves et al., 2005). Estos cambios pueden deberse a gradientes longitudinales
naturales o al efecto generado por las diversas actividades antrépicas que afectan a
los cursos de agua. Los cambios en las condiciones fisico-quimicas del agua
producidos como consecuencia de la actividad humana generan cambios mas
drasticos en las comunidades de macroinvertebrados que los debidos a la propia
variabilidad natural del rio (Azrina et al., 2006; Ortiz et al., 2005; Ortiz y Puig,
2007).
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En cuencas naturales, poco afectadas por la polucién antrdpica, se puede
considerar que la temperatura del agua, el pH y la concentracion de nutrientes y
sales disueltas (por lo tanto también la conductividad, alcalinidad y dureza del agua)
se incrementan desde las zonas de cabecera hasta la desembocadura (Giller y
Malmgqvist, 1997). En ocasiones, estos cambios se pueden dar de manera mas o
menos brusca, producidos por la entrada de un curso de agua tributario con
diferentes caracteristicas fisico-quimicas, aunque de forma general es una dinamica
progresiva consecuencia de la adicién gradual de iones provenientes del lavado de la
cuenca. Los cambios longitudinales en la geologia, la composicion del suelo, el
clima, la vegetacion y las condiciones hidraulicas son los que mas influyen a la hora
de determinar la variabilidad longitudinal de las caracteristicas fisico-quimicas del
agua en una cuenca sin afecciones antrépicas de consideracién. Ademas, la
variabilidad en las condiciones fisico-quimicas del agua también determina la
distribucién de ciertos recursos tréficos, como la abundancia de perifiton (Izaguirre y
Elésegui, 2005) o la concentracion de hifomicetes (Graca, 2001).

Dentro de las caracteristicas fisico-quimicas del agua, la temperatura puede
ser una de las variables mas importantes a la hora de determinar la composicién y
estructura de las comunidades de macroinvertebrados. Por ejemplo, Vannote y
Sweeny (1980) proponen la Thermal Equilibrium Hypothesis como modelo para
determinar como la variacion en la temperatura, a diversas escalas espaciales vy
temporales, influye en la composicion y estructura de las comunidades de
macroinvertebrados. Ambos autores proponen que el rango de amplitud térmica al
que se ven sometidos los distintos segmentos de una determinada cuenca fluvial,
puede afectar a la capacidad de los mismos para acoger a un determinado namero
de taxones de macroinvertebrados, ya que su tolerancia a la temperatura puede ser
relativamente heterogénea. Debido a que la amplitud termal a la que se ven
sometidos los diferentes segmentos de una cuenca difiere en funcién de su
localizacién, se espera que los macroinvertebrados presentes en dichos segmentos
respondan a dicho patréon. La Thermal Equilibrium Hypothesis propone que un
segmento que cuenta con un mayor rango de amplitud térmica tiene mas capacidad
para acoger a un mayor numero de taxones de macroinvertebrados, mientras que
en un segmento con menor rango aparecen menos taxones, con abundancias mas
elevadas, debido a que éstos se desarrollan en condiciones mas cercanas a su
optimo de temperatura.

2.4.2. Variabilidad temporal de las caracteristicas fisico-quimicas del agua

Las dinamicas estacionales que siguen los factores ambientales que
caracterizan una determinada cuenca fluvial generan, a su vez, cambios estacionales
en las condiciones fisico-quimicas del agua (Hynes, 1970). Diversos estudios han
identificado dos periodos del afio en los cuales las caracteristicas fisico-quimicas del
agua varian de manera considerable: el periodo en el que el caudal presenta niveles
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basales y el periodo de crecidas en el caudal (Elésegui y Pozo, 1994a; Giller y
Malmqvist, 1997; Morais et al., 2004).

En el periodo de caudal basal la capacidad de dilucidon del rio disminuye, por
lo que la concentracion de diversos elementos se incrementa. Los componentes que
se incrementan en época de caudal basal son aquellos que se generan por procesos
fisico-quimicos producidos en el propio cauce, asi como aquéllos cuyo origen
principal son los efluentes de origen humano (vertidos puntuales urbanos e
industriales). En el primer caso, el ejemplo mas caracteristico es el de la
conductividad. La conductividad natural del agua viene determinada por los procesos
de disolucién que el agua genera sobre el material presente tanto en el cauce como
en la cuenca. En época de caudal basal la capacidad del rio para diluir los materiales
disueltos disminuye debido a que el caudal circulante es menor, lo que genera
valores de conductividad mas elevados. Este patrén ha sido observado en tramos
relativamente pristinos (Elésegui y Pozo, 1994a) asi como en tramos severamente
enriquecidos por la actividad humana, donde la tendencia descrita se acentla a
causa del incremento de la carga organica (Morais et al., 2004; Ortiz et al., 2005).
En segundo lugar, diversos componentes, utilizados como variables indicadoras de
polucién organica, que se incorporan mayoritariamente al rio a través de vertidos
puntuales, tales como diferentes tipos de microorganismos (coliformes o
Streptococcus), también suelen presentar picos en la época de caudal basal como
consecuencia de la escasa capacidad de diluciéon que presenta el rio (GESHA, 2006).
Sin embargo, otros elementos originados mayoritariamente por la actividad
antropica, como el amonio o los nitratos, no siempre siguen este patrén estacional
(ver a continuacion). Ademas, en época de caudal basal, el agua de los rios
templados también presenta una temperatura mas elevada, como reflejo del
incremento en la temperatura del aire, lo que unido a la ausencia de crecidas facilita
el desarrollo de las comunidades vegetales propias del cauce (algas y macrdfitos). El
incremento de los productores primarios en el rio también influye en los patrones
que siguen diversas variables fisico-quimicas, como la concentracion de oxigeno
disuelto y el pH. Asi, el incremento de la actividad fotosintética en las horas de luz
genera valores de pH mas altos y mayores concentraciones de oxigeno disuelto en el
agua, mientras que durante la noche ambas variables disminuyen como
consecuencia de los procesos de respiracion de toda la comunidad fluvial. Por lo
tanto, en épocas de caudal basal, el pH y la concentracion de oxigeno disuelto
pueden presentar un amplio rango de variacién nictimeral (Eldsegui y Pozo, 1994b).

Durante el periodo de crecidas la capacidad de dilucion del caudal
incrementa, generando una homogeneizacion de las caracteristicas fisico-quimicas
del agua a lo largo de todo el eje fluvial. Las primeras lluvias fuertes acontecidas
tras el periodo de sequia generan un importante lavado de la cuenca, por el cual
diversos elementos acumulados se incorporan de manera difusa, no puntual, al
ecosistema fluvial. Asi, el agua de escorrentia que llega a los cauces tras lavar la
cuenca suele presentar elevadas concentraciones de nitratos y otros solutos
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(Hornung y Reynolds, 1995), lo que genera que las concentraciones de diversos
iones, tales como nitratos o amonio, asi como la turbidez del agua del rio se
incrementen notablemente durante los primeros meses del periodo de lluvias y
crecidas. Este patrén aparece atenuado en cuencas que conservan una masa
forestal bien estructurada y un bosque de ribera bien conservado, debido a la gran
capacidad que muestra la vegetacién forestal y herbacea para retener la carga
ibnica que transporta el agua de escorrentia, asi como para evitar la erosién de la
cuenca y reducir los valores de turbidez en el agua.

2.5. Caracteristicas ambientales de los rios de Cantabria

La presente tesis doctoral se ha desarrollado en los rios presentes en la
region de Cantabria, atendiendo fundamentalmente a los ejes que discurren al norte
de la Cordillera Cantabrica y que desembocan en el Mar Cantabrico (Océano
Atlantico; Figura 1.2), aunque también se han considerado los rios que drenan hacia
el sur.

Los rios Cantabricos que discurren hacia el norte tienen recorridos
relativamente cortos, siendo el Rio Deva el que muestra una mayor longitud (65
km) y se caracterizan por presentar pendientes relativamente pronunciadas en las
zonas de cabecera, quedando atenuadas en los tramos medios y bajos. Esto hace
que el estrés hidraulico siga un patron similar, disminuyendo aguas abajo
(Basaguren et al., 1996). Al sur de la Cordillera Cantabrica la pendiente de los rios
Camesa y Ebro no es tan acusada, por lo que el agua discurre con menor energia
hacia el Océano Atlantico y el Mar Mediterraneo, respectivamente.

El régimen hidrolégico de los rios Cantabricos es relativamente estable en
comparacién con la region Mediterranea. Asi, mientras que en la regidn
Mediterranea los cauces de los rios acusan un fuerte estiaje durante buena parte del
afno (rios intermitentes o ramblas; Sabater et al., 2009; Sanchez-Montoya et al.,
2007), los rios Cantabricos mantienen su caudal durante todo el afio, aunque
algunos tramos pueden quedar secos en verano por la infiltracion del agua en el
subsuelo. Los rios Cantabricos estudiados presentan un régimen hidroldgico
caracterizado por un periodo con dominancia de caudal basal (Junio-Octubre)
seguido por un periodo de crecidas (Noviembre-Mayo; Prego et al., 2008), aunque
las tormentas estivales hacen que las crecidas se puedan dar en cualquier época del
afo (Elésegui et al., 2002). Por el contario, el régimen de los rios Deva, en el norte
de Cantabria y Camesa, Ebro e Hijar en el sur, tienen una mayor influencia nival, lo
que favorece la presencia de crecidas en Mayo y Junio como consecuencia del
deshielo.

Las caracteristicas topograficas e hidraulicas de las cuencas Cantabricas
favorecen que el tamafo de las particulas del lecho disminuya aguas abajo. Por otro
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lado, los tramos de los Rios Ebro y Camesa que discurren por Cantabria presentan
un tamano medio de particula menor que las cuencas situadas al norte de la
cordillera, mostrando mayores porcentajes de grava, arena y limo (GESHA, 2006),
probablemente debido a que la menor pendiente y energia de flujo no favorece un
lavado del cauce tan acusado como el que se da en las cuencas Cantabricas.

Las caracteristicas fisico-quimicas del agua en Cantabria reflejan en cierta
medida la existencia de determinadas zonas o cinturones calizos mostrando valores
de conductividad superiores a otras cuencas templado Atlanticas de naturaleza
predominantemente silicea (Pardo y Alvarez, 2006). Igualmente, estos valores de
conductividad son inferiores a los valores registrados en la mayoria de cuencas
Mediterraneas (Sabater et al., 2009). La mayoria de cuencas estudiadas muestran
un progresivo enriquecimiento organico del agua desde las zonas de cabecera hacia
las partes mas bajas, lo cual probablemente refleja un patron natural acentuado por
el incremento poblacional que se da en la misma direccién, como se ha descrito en
numerosos estudios realizados en éstas y otras cuencas (Elésegui y Pozo, 1994a;
GESHA, 2006). Estacionalmente, las caracteristicas fisicoquimicas del agua
responden al régimen hidrolégico. Durante el estio, en época de caudal basal,
diversos parametros fisico-quimicos incrementan su concentracibn como
consecuencia de la menor capacidad de dilucion (e.g. conductividad). Sin embargo,
durante la época de crecidas incrementan los valores de turbidez por la
incorporacion al cauce de materiales provenientes del intenso lavado de la cuenca
(Eldésegui et al., 1997; Prego et al., 2008).

Finalmente, la variabilidad de los recursos troficos en los rios Cantabricos
parece responder a la variabilidad de las condiciones ambientales descritas. Asi, hay
estudios que indican que la concentracion de clorofila @ en estos rios incrementa en
verano y otofio, favorecida por la mayor radiacién solar y la escasez de crecidas
(Izaguirre y Eldsegui, 2005). También se ha descrito que la cantidad de MPOG
incrementa en otofio e invierno como consecuencia de la caida de la hoja en el
bosque de ribera y las masas forestales adyacentes (Pardo y Alvarez, 2006). Por el
contrario, los rios Mediterraneos suelen recibir mayor radiacion solar (Sabater et al.,
2009) por lo que en estos rios la produccién autdéctona incrementa con respecto a
los rios Templados, reflejandose en una mayor interaccion planta-herbivoro. Sin
embargo, los rios Mediterraneos suelen contar con recursos vegetales aléctonos al
cauce de menor calidad nutricional, lo que parece reflejarse en las menores
densidades que los macroinvertebrados fragmentadotes alcanzan en los rios
Meditrerrdneos con respecto a los Templados (Pardo y Alvarez, 2006). Ademas, en
los rios Cantabricos la entrada de compuestos organicos de origen antrdpico es
menor en comparacién con otras cuencas ibéricas Mediterraneas, donde la actividad
agricola es mayor (Sabater et al., 2009). En el caso de las cuencas estudiadas los
mayores aportes de carga organica provienen de vertidos puntuales de origen
urbano, asi como de fuentes difusas relacionadas con la actividad ganadera
(Elésegui et al., 1997).
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Figura 1.2. Principales ejes de las cuencas fluviales de la region de Cantabria.
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3. Objetivos y estructura de la presente tesis

El conocimiento de la dinamica que siguen las comunidades de
macroinvertebrados en las cuencas fluviales de Cantabria y su relacién con las
diversas variables ambientales que dominan el entorno fluvial es escaso. A
excepcién de la cuenca del Rio Aglera, en la cual se han realizado numerosos
estudios por parte del departamento de Ecologia de la Universidad del Pais Vasco
(Basaguren et al., 1996; Basaguren y Riafio, 1994; Imbert et al., 2005; Otermin et
al., 2002; e.g. Riafo et al., 1993), no se han encontrado trabajos cientificos que
traten la variabilidad espacial y temporal de las comunidades de
macroinvertebrados en otros rios de Cantabria. Esta falta de conocimiento genera,
a su vez, un alto grado de incertidumbre a la hora de trabajar con las comunidades
de macroinvertebrados como bioindicadoras de la calidad del medio fluvial en
Cantabria. Tan sélo Ortega (1986; 1990) ha tratado la calidad del agua en la red
fluvial de Cantabria mediante la aplicacidon de indices bidticos calculados a partir de
la comunidad de macroinvertebrados. Debido al gran avance que se ha producido
en los Ultimos afos con respecto al monitoreo bioldgico de las masas de agua
fluviales mediante las comunidades de macroinvertebrados, estos trabajos han
quedado obsoletos, por lo que surge la necesidad de aplicar y testar nuevos
métodos y propuestas en los rios de Cantabria.

El objetivo general de esta tesis doctoral es determinar el grado de
variabilidad espacio-temporal que muestran las comunidades de
macroinvertebrados bentdnicos presentes en las cuencas fluviales de Cantabria, asi
como determinar los principales factores que originan esta variabilidad, con el fin
ultimo de aplicar dicho conocimiento a la mejora de los procedimientos de
evaluacion del estado ecoldgico atendiendo a las indicaciones de la Directiva Marco
del Agua. Para alcanzar este objetivo general se plantearon cinco objetivos
especificos:

1. Identificar los factores ambientales mas importantes que determinan la
variabilidad de las comunidades de macroinvertebrados en las cuencas
fluviales de Cantabria, asi como desarrollar y validar un sistema de
clasificacion para los rios de Cantabria.

2. Identificar los principales factores que determinan los patrones de variacion

espacial de las comunidades de macroinvertebrados fluviales en una cuenca
tipo de Cantabria.
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3.

Identificar los principales factores que determinan los patrones de variacion
estacional de las comunidades de macroinvertebrados fluviales en una
cuenca tipo de Cantabria.

Determinar la influencia de los factores ambientales en los patrones de
microdistribucién que siguen las comunidades de macroinvertebrados en los
ecosistemas fluviales Cantabricos.

Definir el efecto que ocasionan los vertidos organicos sobre las comunidades
de macroinvertebrados en microhabitats con diferentes condiciones
ambientales.

Seleccionar las métricas mas adecuadas para valorar la integridad de las
comunidades de macroinvertebrados en el proceso de evaluacién del estado
ecologico de las masas de agua fluviales en la regién de Cantabria, asi como
determinar la época mas propicia para realizar dicha valoracion.

Para la consecucién de estos objetivos se ha dividido la presente memoria

en seis capitulos, de los cuales, los capitulos II, III, IV y V permitirdn contrastrar en
su conjunto las diferentes hipétesis asociadas a los objetivos establecidos.

Capitulo I. Introduccién general

Capitulo II. Desarrollo y validacion de un sistema de clasificacion para los
rios de Cantabria.

Capitulo III. Dindmica de la comunidad de macroinvertebrados en una
cuenca Cantabrica. El caso de la cuenca del Rio Pas.

Capitulo IV. Efectos del microhabitat en la distribucion de los
macroinvertebrados en tramos afectados y no afectados por efluentes

organicos.

Capitulo V. \Variabilidad estacional de diversas métricas de
macroinvertebrados en una cuenca Cantabrica. Analisis de su sensibilidad
frente a diferentes gradientes de presién.

Capitulo VI. Sintesis y Conclusiones
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Cabe destacar que los contenidos de los capitulos III y V se corresponden con
sendos articulos que se encuentran en fase final de aceptacién (capitulo III) o de
edicion (capitulo V) en revistas incluidas en el JCR.

Capitulo III:

- Alvarez-Cabria, M., Barquin J. and Juanes, J. A. Macroinvertebrate community
dynamics from a temperate European Atlantic river. Hydrobiologia.

Capitulo V:
- Alvarez-Cabria, M., Barquin J. and Juanes, J. A., 2010. Spatial and seasonal

variability of macroinvertebrate metrics: Do macroinvertebrate communities track
river health? Ecological Indicators 10: 370-379.

28




Capitulo II

. i

29

Laly

Wi
\

.

K

_h

peg

CAPITULO II

Desarrollo y validacion
de un sistema de
clasificacion para los
rios de Cantabria




30




Desarrollo y validacion de un sistema de clasificacion para los rios de Cantabria

Introduccion

La base para una adecuada gestion de los ecosistemas, la biodiversidad o los
recursos naturales, pasa por el establecimiento de tipos ecoldgicos o agrupaciones
de zonas geograficas que contengan unas caracteristicas ambientales relativamente
homogéneas (Margules y Pressey, 2000). Aunque la literatura utiliza los términos
clase y tipologia indistintamente, en el presente capitulo se ha decidido utilizar el
término clase como sindnimo de tipologia ecoldgica.

En el caso de los ecosistemas fluviales la red de drenaje se puede dividir en
un numero determinado de clases, las cuales representan un rango de valores
ambientales que idealmente se corresponden con comunidades bioldgicas similares
(Hawkins y Norris, 2000; Omernik, 1995). La capacidad de las clases para agrupar
unidades que contengan comunidades con una composicion taxondmica similar es
primordial a la hora de establecer condiciones de referencia. Ademas, es
aconsejable que la clasificacion aporte un numero adecuado de divisiones, las
cuales puedan ser facilmente identificables (Heino et al., 2003; Munn et al., 2009).
De este modo, es necesario buscar el compromiso entre una adecuada
discriminacion de la variabilidad de las comunidades biolégicas y un numero de
clases adecuado para la gestidn, ya que el incremento sucesivo de clases suele
estar asociado con un aumento de la discriminacion biologica (Hawkins y Norris,
2000).

En las Ultimas décadas se han propuesto diferentes métodos de clasificacion
para los ecosistemas fluviales que han mejorado ostensiblemente la metodologia de
determinacion de ecorregiones, la cual se ha venido utilizando preferentemente
para la clasificacion de los ecosistemas terrestres (Jenkins y Joppa, 2009). Estos
métodos incluyen como unidades de clasificacion areas geograficas, indistintamente
del tamafio y la jerarquia de la red de drenaje, obviando la posibilidad de utilizar
segmentos fluviales o subcuencas de distinto tamafio y area de drenaje (e.g. River
Environmental Classification: REC; Snelder et al., 2004). De ahi que la divisién de
la red de drenaje en unidades que atienden a la jerarquia espacial de los
ecosistemas fluviales ha contribuido enormemente al avance de los sistemas de
clasificacion de estos ecosistemas. Este nuevo procedimiento de divisidon, permite
ademas, utilizar un sistema anidado de clases, el cual divide jerarquicamente a las
clases en subclases de menor entidad, lo que refleja de una manera mas fidedigna
la organizacion espacial natural de los ecosistemas fluviales (Frissell et al., 1986;
Munné y Prat, 2004; Omernik, 1987; Snelder et al., 2007). Aun utilizando estos
avances, diversos estudios han encontrado que la correspondencia entre las
comunidades bioldgicas y las clases fluviales no es suficientemente robusta en
muchos casos (e.g. Frissell et al., 1986; Sanchez-Montoya et al., 2007; Snelder et
al., 2007).
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Tradicionalmente los distintos métodos de clasificacion han sido planteados a
partir de dos enfoques metodoldgicos diferentes denominados aproximaciones top-
down y bottom-up. Las tipologias top-down se basan en la idea de que las
comunidades biolégicas se organizan en funcion de determinadas variables
ambientales denominadas “factores control” (e.g. Omernik, 1987). En cambio, los
métodos bottom-up construyen las clases en funcién de grupos bioldgicamente
similares y, posteriormente, utilizan la informacion ambiental para seleccionar los
criterios que permitan maximizar la discriminacién de las clases resultantes (Clarke
et al., 2003; Dodkins et al., 2005; Lorenz et al., 2004a; Snelder et al., 2007).

Uno de los primeros planteamientos top-down fue utilizar las eco-regiones
como criterio de clasificacion. Las eco-regiones son unidades geograficas que se
corresponden con regiones ambientalmente homogéneas, dentro de las cuales
todos los cursos fluviales se agrupan en un mismo eco-tipo. Las eco-regiones
presentan la ventaja de aportar clases o tipos facilmente identificables vy
mapeables. Sin embargo, como se ha comentado anteriormente, no representan la
diversidad estructural de los ecosistemas fluviales, ya que, por ejemplo, no
discriminan entre tramos fluviales de distinto orden o con diferente pendiente.
Partiendo de las eco-regiones, la Directiva Marco del Agua ( Comisién Europea,
2000) propone el Sistema A de clasificacion, mediante el cual los ecosistemas
fluviales pertenecientes a una determinada eco-region se dividen en funcion de la
altitud, el tamafio de cuenca y la geologia. Ademas, la DMA también propone el
Sistema B como otro sistema de clasificacion alternativo, el cual cuenta con
variables ambientales opcionales que completan las variables utilizadas en el
Sistema A. Otra aproximacion top-down que produjo un gran avance en la
clasificacion de los ecosistemas fluviales fue el mencionado REC (Nueva Zelanda;
Snelder et al., 2004). Esta metodologia no sélo fue de las primeras en utilizar una
red fluvial tedrica, sino que, ademas, realizd6 el proceso de clasificacion de los
tramos fluviales atendiendo a una seleccion de variables organizadas
jerarquicamente, de mayor a menor escala espacial, de acuerdo con el marco
espacial tedrico establecido para los ecosistemas fluviales (Frissell et al., 1986). Sin
embargo, tanto en el caso de la DMA como en el del REC, la seleccion de variables
ambientales para realizar la clasificacidon es un tanto aleatoria y no siempre refleja
la realidad de las comunidades bioldgicas, las cuales pueden estar afectadas en
gran medida por otros factores (e.g. produccion o competencia; Huston, 1994).

En este sentido numerosos autores han propuesto diferentes metodologias
para la definicién de clases fluviales atendiendo a aproximaciones bottom-up, es
decir, estableciendo clases segun la agrupacién de los tramos fluviales por la
similitud de las comunidades bioldgicas. Por ejemplo, Lorenz et al. (2004a)
utilizaron métodos de ordenacidén para comparar la agrupacion de diferentes puntos
en base a la composicion taxonémica de la comunidad de macroinvertebrados con
subdivisiones categoricas de los gradientes ambientales. Entre estas metodologias
de clasificacidon, el River Invertebrate Prediction and Classification System
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(RIVPACS) es uno de los métodos mas cominmente utilizados (Clarke et al., 2003).
Este método agrupa puntos en funcion de la composicion de la comunidad de
macroinvertebrados para, posteriormente, discriminar entre los grupos taxénomicos
en funcidon de las variables ambientales mediante analisis discriminantes multiples
(Multiple Discriminant Analysis) u otras técnicas de modelado. Mas recientemente
Dodkins (2005) y Snelder et al. (2007) propusieron una metodologia para
seleccionar un grupo concreto de variables ambientales para la clasificacion de
tramos fluviales mediante la correlacién de matrices de similaridad provenientes de
matrices ambientales y bioldgicas. Por lo tanto, en los ultimos afios, los métodos de
clasificacién y definicion de tipos han experimentado grandes avances, dando
respuesta a la necesidad de mejorar la precisidon en los sistemas de evaluacion
ambiental.

El objetivo del presente capitulo es desarrollar y validar un sistema de
clasificacién para los ecosistemas fluviales de Cantabria atendiendo a la distribucion
espacial de las comunidades de macroinvertebrados bentdénicos. Para ello, se
contrastara la adecuacion de diferentes métodos de clasificacion multivariantes
siguiendo la filosofia bottom-up (Linear Discriminant Anaysis; LDA, General
Dissimilarity Models; GDM y Random Forest; RF). Una vez seleccionado el modelo
de clasificacion mas robusto, se identificaran los factores ambientales que mas
influyen en la determinacidon de los patrones espaciales de las comunidades de
macroinvertebrados y se describira, ademas, la comunidad de macroinvertebrados
caracteristica en cada una de las clases resultantes.

Material y métodos

Area de estudio

El &mbito espacial seleccionado para el desarrollo de este capitulo abarca el
conjunto de cuencas fluviales que drenan el territorio de la provincia de Cantabria.
En la zona costera los valles se sitdan en torno a los 400 metros de altitud sobre el
nivel del mar, mientras que hacia el interior la altitud se incrementa en direccion a
la Cordillera Cantabrica, donde se llegan a alcanzar los 2500 m. La Cordillera
Cantabrica se dispone paralela al Mar Cantabrico y esta mayoritariamente formada
por areniscas, cuarcitas, pizarras, arcillas, conglomerados, asi como por otros
materiales de origen detritico (Centro de Investigacidon y Desarrollo de Santander,
1981). Dentro de esta cordillera cabe destacar la Montafia Oriental de Cantabria
que, como su propio nombre indica, aparece situada al este de la region. La
Montana Oriental estd mayoritariamente compuesta por caliza urgoniana y alcanza
una altitud maxima de 1500 m. También es importante la Sierra del Escudo (1000
m), la cual estd situada a escasos 15 km del frente costero y estd compuesta por
areniscas. Otra formacion geoldgica de gran importancia en Cantabria es el macizo
de los Picos de Europa. Este macizo define gran parte de la orografia de la zona
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mas occidental de Cantabria. Los Picos de Europa estan formados por roca caliza y
alcanzan una altitud maxima de 2600 m.

La gran mayoria de los valles fluviales de Cantabria discurren en direccion
norte, desde su nacimiento, en las estribaciones de la Cordillera Cantéabrica, los
Picos de Europa, la montafa oriental y la Sierra del Escudo, hasta la
desembocadura en el Mar Cantdbrico. Estos rios muestran pendientes muy
pronunciadas en los tramos medios-altos, lo que les confiere gran capacidad
erosiva. Sin embargo, los valles que discurren al sur de la Cordillera Cantabrica
muestran pendientes mas moderadas y amplias llanuras de inundacién. Estos rios
fluyen sin tanta energia hacia la meseta castellana (Rio Camesa; cuenca del Rio
Duero) y el Mar Mediterraneo (Rio Ebro).

La region de Cantabria presenta un clima predominantemente templado,
aunque cuenta con variaciones que van desde el clima oceanico templado, hasta el
oceanico submediterrdneo y el templado hiperoceanico submediterraneo (Rivas-
Martinez et al., 2004). Ademas, en la regién de Cantabria aparecen 7 cinturones
termoclimaticos distribuidos en tan sélo 150 km (termotemplado, mesotemplado,
supratemplado, orotemplado, mesosubmediterrdaneo, orosubmediterrdaneo y
supramediterraneo; Rivas-Martinez et al., 2004). La temperatura y precipitacion
media anual varian desde los 10°C y los 700 mm en el sur de la region, hasta los
140C y los 1300 mm. en la zona costera (Gutiérrez et al., 2005). Las mayores
precipitaciones se dan en invierno y primavera, aunque las tormentas pueden
aparecer en cualquier época del afno. En las zonas mas montafiosas y en la zona sur
de la regién son frecuentes las precipitaciones en forma de nieve desde el invierno
hasta los primeros meses de la primavera.

El amplio rango de altitudes que muestra la region de Cantabria contribuye
al desarrollo de una vegetacion muy diversa. La presencia de la Cordillera
Cantabrica divide a la vegetacién en dos tipos biogeograficos: el Eurosiberiano y el
Mediterraneo (Rivas-Martinez et al., 2004). En la franja costera, con altitud inferior
a los 400 m, dominan los fresnos (Fraxinus excelsior), tilos (Tilia spp.), arces (Acer
campestre), robles (Quercus spp.) y chopos (Populus alba). Entre los 400 y 1000 m
de altitud, Q. robur y Q. petrae dominan las laderas con orientacién sur, mientras
que las hayas (Fagus sylvativa) y acebos (Ilex aquifolium) dominan las laderas
orientadas al norte. Desde los 1000 a los 1800 m de altitud la vegetaciéon arborea
esta dominada por los abedules (Betula spp.). Ya en el nivel subalpino la vegetacién
estd compuesta mayoritariamente por arbustos de los géneros Genista, Erica y
Ulex, asi como por pastos de montana. Al sur de la Cordillera Cantabrica son mas
caracteristicos las encinas (Q. Ilex), melojos (Q. pyrenaica), laureles (Laurus
nobilis) y madrofios (Arbutus unedo). En Cantabria el bosque ripario aparece
dominado por alisos (Alnus glutinosa), fresnos (F. excelsior), avellanos (Corylus
avellanea), sauces (Salix spp.) y olmos (Umus glabra), aunque su dominancia
varia en funcién de la latitud y altitud (GESHA, 2006). Sin embargo, en la
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actualidad, las plantaciones de eucalipto (Eucalyptus globulus) y las zonas de pasto
cubren gran parte de la zona norte de la regién, asi como una superficie
considerable en muchas zonas de media montafia.

Red fluvial tedrica

La red fluvial tedrica de Cantabria se generd a partir del Modelo Digital del
Terreno (MDT) de la region de Cantabria (resolucién espacial de 5 m.; Gobierno de
Cantabria, 2005), con el uso de la herramienta ARCHYDRO, del programa
informatico ArcMap (Maidment, 2002). Esta red se compuso de segmentos de rio
consecutivos, los cuales se definieron mediante codigos Unicos, no repetidos.
Igualmente, a cada segmento se le asignd un nodo de entrada y de salida,
mediante los que quedd vinculado a los segmentos contiguos, tanto aguas arriba
como aguas abajo.

Composicion y abundancia de macroinvertebrados

La informacién sobre la composicién y abundancia de macroinvertebrados
proviene de las campafas de campo realizadas entre los afios 2003 y 2007, dentro
de los programas de monitorizacion bioldgica establecidos para la implementacion
de la Directiva Marco del Agua en los Rios de Cantabria (Confederacidon Hidrografica
del Cantabrico y Gobierno de Cantabria; Tabla 2.1). Se utilizaron un total de 77
puntos de estudio que fueron muestreados entre Julio y Septiembre, un periodo
que suele mostrar escasas perturbaciones hidroldgicas y dominancia de caudal
basal. Dado que muchos de estos 77 puntos de estudio se caracterizaron en
diferentes campafias, desde el afio 2003 al 2007, se priorizd la seleccidon de las
muestras tomadas en el ano 2005, ya que fue el ano que contd con mayor cantidad
de puntos de estudio caracterizados (Tabla 2.1). Las muestras de
macroinvertebrados se tomaron en todos los casos con una red kicker (500 um).
Cada muestra (2.5 m? aproximadamente) se compuso de 20 submuestras, las
cuales se distribuyeron de acuerdo a la importancia relativa que cada microhabitat
representd en cada punto de estudio (AQEM, 2002). Una vez tomadas las muestras
se guardaron en etanol 70° hasta su traslado al laboratorio, donde cada muestra se
dividié en 3 fracciones (<1 mm, 1-5 mm y >5 mm), tratandose cada fraccion de
forma independiente.

La abundancia de macroinvertebrados se estimé submuestreando al menos
100 individuos en cada una de las 3 fracciones, mientras que para calcular el
numero de familias de macroinvertebrados se extrajeron, de visu, las distintas
familias presentes en las dos fracciones de mayor tamafo. La identificacion
taxonomica se realizd hasta el nivel de familia para la mayoria de grupos (excepto
Hydracarina, Nematoda, Oligochaeta y Ostracoda; Tachet et al., 2000; Vieira-

35




Desarrollo y validacion de un sistema de clasificacion para los rios de Cantabria

Lanera, 2000). Las familias de macroinvertebrados que aparecieron en menos del
5% de los puntos de estudio fueron descartadas para la elaboracion de la base de
datos taxondmica (26 taxones) quedando finalmente un listado de 71 familias
mediante las que se elaboraron los modelos expuestos en este capitulo.

Tabla 2.1. Informacidn sobre el origen de las muestras utilizadas para el estudio de las comunidades de
macroinvertebrados (CHC= Confederacion Hidrografica del Cantabrico; Ecohydros= consultora; UC=
Universidad de Cantabria).

Ano

N° de puntos

2003
2004
2005
2006
2006
2006
2007

50
4
55
18
33
6
22

Origen de los datos Muestreador
Programa CHC (DMA) Ecohydros
Programa CHC (DMA) Ecohydros
Programa Gobierno de Cantabria (DMA) uc
Programa CHC (DMA) ucC
Programa CHC (DMA) ucC
Proyecto Restauracidon Rio Hijar (Gob. de Cantabria) uc
Programa CHC (DMA) ucC

Los 77 puntos de estudio mediante

los que se caracterizaron las

comunidades de macroinvertebrados en este capitulo (Figura 2.1) se seleccionaron
atendiendo a 3 condiciones:

1- Que se dispusiera de informacion ambiental de las subcuencas en que se
situaron.

2- Que no presentasen evidentes impactos hidromorfoldgicos y/o de calidad del
agua.
3- Que ningun segmento fluvial estuviese representado por dos o mas puntos
de estudio.
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Figura 2.1. Red de puntos de estudio sin alteraciones antrépicas severas donde se tomaron las
muestras de macroinvertebrados utilizadas en la elaboracion del presente capitulo. Las muestras se
tomaron en diversas campafas estivales desde el afio 2003 al 2007.

La base de datos taxondmica se transformd en una matriz de distancias
entre puntos calculada mediante la medida de disimilaridad de Bray-Curtis, la cual
es de aplicacién comun en estudios biolégicos (Sokal y Rohlf, 1995). Sin embargo,
se introdujo una modificacion en el cdlculo de la distancia de Bray-Curtis para alojar
un tipo de no-linealidad frecuentemente descrita en bases de datos biolégicos con
informacion de diversos afios (Ferrier et al., 2007). Cuando se estiman diferencias
en la composicion de comunidades (u) entre puntos mediante valores que van
entre 0 y 1 (e.g. distancia de Bray-Curtis), suele darse una relacién curvilinea entre
el incremento en la distancia ecoldgica y y. Esto ocurre si muchos pares de sitios
son muy disimilares y, por lo tanto, presentan valores cercanos al 1. Para
discriminar mejor entre las distancias de pares altamente disimilares, las distancias
que excedieron un valor limite (0.9) fueron ampliadas mediante el método de
ajuste denominado flexible shortest path adjustment (sensu De'ath, 1999).
Ademas, previamente al calculo de las distancias bioldgicas se aplicdé una
transformacion mediante la raiz cuadrada para reducir la contribucidn de los
taxones que mostraron abundancias mas elevadas.

Variables ambientales

Para cada segmento fluvial las variables topograficas, climaticas y geoldgicas
se derivaron de las capas de datos ambientales. Un grupo de variables describid las
caracteristicas ambientales de cada segmento fluvial (sufijo Seg), mientras que otro
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grupo definio las caracteristicas de la cuenca vertiente situada aguas arriba de cada
segmento (sufijo Cat). Para los datos continuos (topograficos, climaticos y
geoldgicos) se derivaron variables de cuenca acumuladas promediando los valores
de cada de malla en cada segmento. En la tabla 2.2 se incluye la relacion completa
de las 15 variables ambientales utilizadas en este capitulo.

Las variables topograficas se derivaron del MDT de Cantabria. La pendiente
(CatSlope y SegSlope) y la longitud fluvial (CatLength y SeglLength) se
obtuvieron de una malla de pendientes y longitudes calculada mediante funciones
estandar disponibles en el SIG. La altitud de la cuenca y del segmento (CatAlt y
SegAlt) se calcularon como la elevacion media entre el punto mas bajo y el mas
alto de cada subcuenca y segmento, respectivamente. La pendiente interviene en
los procesos ecoldgicos fluviales debido a los cambios que genera en las
condiciones hidraulicas y la morfologia del canal (Poff, 1997). Asi, los rios que
transcurren por areas con pendientes pronunciadas suelen mostrar una respuesta
mas rapida frente a las precipitaciones. En estas regiones los rios se caracterizan
por presentar mayor capacidad para transportar sedimentos generando, a su vez,
mayor diversidad de morfologias en el cauce y en la composicion del lecho en
comparacién con otros rios que discurren por paisajes menos abruptos. La
topografia local a escala de segmento ejerce un fuerte efecto sobre la morfologia
del canal y por lo tanto sobre las caracteristicas hidraulicas (Lamouroux et al.,
2002). La altitud es otra variable importante en los ecosistemas fluviales afectando
a la estructura y composicion de las comunidades bioldgicas (Brewin et al., 1995;
Jacobsen et al., 1997).

Por otra parte, la superficie de la cuenca (CatArea y SegArea) también se
incluyéd como variable topografica. CatArea se calculd mediante la suma de las
subcuencas que aparecen aguas arriba de cada segmento. La superficie de la
cuenca esta relacionada con el tamafio y orden del rio y, ademas, se suele
correlacionar con diferentes caracteristicas del canal (e.g. profundidad, anchura,
composicion del sustrato o diversidad de habitats) que juegan un papel muy
importante en la estructuracién de la flora y la fauna fluvial (Death y Joy, 2004).
También se incluyé la variable definida como densidad de drenaje (FlowDens;
Tabla 2.2), definida por Horton (1945) como la longitud total del canal fluvial entre
el area de la subcuenca.

Las variables climaticas especificas que se derivaron para cada segmento
fueron la temperatura media anual (CatTemp y SegTemp; Tabla 2.2) y la
precipitacion efectiva media anual (CatEffRain), la cual se calculd mediante la
combinacion de las capas de precipitacion y evapotranspiracion. La temperatura del
aire es una variable relevante en el proceso de clasificacion porque determina, en
parte, la vegetacion y los usos del suelo, que a su vez afectan a diversos procesos
fluviales (e.g. escorrentia o concentracién de nutrientes). La temperatura de la
cuenca también influye directamente sobre la hidrologia. Asi, las regiones frias
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tienden a almacenar las precipitaciones de invierno en forma de nieve o hielo, lo
que produce un incremento del caudal en primavera como consecuencia del
deshielo (Poff, 1996). La temperatura del agua también tiene implicaciones directas
sobre los procesos fisioldgicos de la biota y esta correlacionada con la temperatura
del aire a escala espacial y temporal (Webb y Nobilis, 1997). La precipitacion
efectiva se incluyd por la relacién directa que muestra con el caudal medio, el cual
esta relacionado con la disponibilidad de habitat para las especies acuaticas, el
transporte de sedimentos y la capacidad de dilucion de los elementos
constituyentes de la columna de agua (nutrientes, soélidos en suspensién, etc; Poff,
1997).

Los datos climaticos se extrajeron del estudio realizado por Gutiérrez et al.
(2005) sobre 80 estaciones climaticas uniformemente distribuidas por toda la
region de Cantabria. Mediante los registros tomados en estas estaciones se
determind la temperatura y precipitacién media anual desde 1960 a 1990. Las
estimas realizadas para cada estacidn se interpolaron en una malla de 1 km? de
resolucién, usando la altitud y la distancia al mar como covariables para la
temperatura, mientras que para la precipitacion se incluyd, ademas, la orientacion
nor-oeste. La evapotranspiracion se estimé mediante el método Thornthwaite
(1948) con la modificacién propuesta por Elias Castillo y Ruiz Beltran (1973).

Las variables geoldgicas se estimaron partiendo de un mapa geoldgico digital
de Cantabria que define 78 categorias (Centro de Investigaciéon y Desarrollo de
Santander, 1981). A partir de éstas, se propusieron 7 agrupaciones geoldgicas
diferentes, obteniendo 3 capas mediante la asignacidn de un valor ordinal referente
a sus carateristicas: la resistencia frente a la erosion (dureza), la solubilidad en el
agua (conductividad) y la permeabilidad de cada categoria geoldgica (Tabla 2.3).
Posteriormente, se calcularon los valores medios de resistencia a la erosion
(CatHard), solubilidad (CatCond) y permeabilidad (CatPerm) para cada
subcuenca, multiplicando el area de cada categoria geoldgica por el valor ordinal
asignado a cada una de ellas y dividiendo, finalmente, la suma de estos valores por
el total de area de la subcuenca.

La resistencia frente a la erosidon influye principalmente en la morfologia del
canal y el aporte de sedimentos (Montgomery, 1999), mientras que la solubilidad
determina parte de la composicién quimica del agua y, por lo tanto, influye en la
distribucién de las comunidades biolégicas (Death y Joy, 2004). Por otro lado, la
permeabilidad determina la respuesta frente a las precipitaciones y el ratio entre la
cantidad de agua que se infiltra y la que queda disponible en los cursos de agua
superficiales (de Viers y Simmers, 2002).
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Tabla 2.2. Realcion de las 15 variables ambientales utilizadas en la clasificacion de la red tedrica fluvial de Cantabria.

Variables Codigo Descripcion Fuente de datos
Topograficas
Area acumulada CatArea Area de la cuenca de drenaje aguas arriba de cada segmento ARCHydro + Gobierno de Cantabria (2005)
Area del segmento SegArea | Area de la subcuenca de cada segmento Gobierno de Cantabria (2005)
Pendiente acumulada CatSlope | Pendiente de la cuenca de drenaje aguas arriba de cada segmento Gobierno de Cantabria (2005)
Pendiente segmento SegSlope | Pendiente de la subcuenca de drenaje de cada segmento Gobierno de Cantabria (2005)
Altitud acumulada CatAlt Altitud media de la cuenca de drenaje aguas arriba de cada segmento Gobierno de Cantabria (2005)
Altitud del segmento SegAlt Altitud media de la subcuenca de drenaje de cada segmento Gobierno de Cantabria (2005)
Longitud acumulada CatLength | Longitud del eje fluvial aguas arriba de cada segmento Gobierno de Cantabria (2005)
Longitud segmento SeglLength | Longitud del eje fluvial en la subcuenca Gobierno de Cantabria (2005)
Densidad de drenaje de la subcuenca FlowDens | Se define como la longitud del tramo entre el area de la subcuenca ARCHydro + Gobierno de Cantabria (2005)
Climaticas
Temperatura de la cuenca CatTemp | Temperatura media de la cuenca de drenaje aguas arriba de cada segmento Gutiérrez et al. (2005)
Temperatura del segmento SegTemp | Temperatura media de la subcuenca de drenaje de cada segmento Gutiérrez et al. (2005)
Lluvia efectiva de la cuenca CatEffRain | Precipitacion efectiva media de la cuenca de drenaje aguas arriba de cada segmento | Gutiérrez et al. (2005)
Geolégicas
Dureza de la cuenca CatHard Dureza de la cuenca de drenaje aguas arriba de cada segmento Centro de Investigacion y Desarrollo de Santander (1981)
Conductividad de la cuenca CatCond | Conductividad de la cuenca de drenaje aguas arriba de cada segmento Centro de Investigacion y Desarrollo de Santander (1981)
Permeabilidad de la cuenca CatPerm | Permeabilidad de la cuenca de drenaje aguas arriba de cada segmento Centro de Investigacion y Desarrollo de Santander (1981)
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Tabla 2.3. Valores ordinales (1-3) de resistencia a la erosion (Dureza), solubilidad (Conductividad) y
permeabilidad asignados a las 7 categorias geoldgicas definidas para la region de Cantabria.

Dureza Conductividad Permeabilidad
Material sedimentario 1 2 3
Arcilla 1 1 1
Arenisca 3 1 2
Pizarra 2 1 1
Roca silicea 3 1 1
Roca calcarea 3 3 3
Roca volcanica 3 1 1

Definicion de las tipologias fluviales
Para llevar a cabo la clasificacion de los segmentos fluviales se han utilizado
3 métodos basados en técnicas multivariantes diferentes, las cuales se detallan a

continuacion.

Método 1: Linear Discriminant Analysis (LDA)

La primera propuesta de clasificacion se realizé mediante Linear Discriminant
Analysis (LDA), analisis similar al empleado por la clasificacion RIVPACS (Clarke et
al., 2003; Furse et al., 1984). A continuacion se detallaran los pasos seguidos
mediante este método.

-A- El primer paso que requiere este método es agrupar todos los puntos de
estudio en funcion de la composicion taxondmica de las comunidades de
macroinvertebrados presentes en cada punto. Para ello, se realizd un clister, segun
el método de Ward, en funciéon de la disimilaridad de Bray-Curtis. Este método
tiende a generar clisters con tamafios balanceados (i.e. las clases resultantes
contienen un numero similar de puntos de estudio) y compactos (i.e. las clases son
taxondmicamente homogéneas; Legendre y Legendre, 1998).

-B- En segundo lugar, se establecieron cortes en el dendograma asignando
los puntos de estudio de cada rama a las diferentes clases resultantes.
Seguidamente, este método se ajusté a cada nivel de clases taxondmicas utilizando
las variables ambientales como variables predictoras. LDA determina una
combinacién lineal de las variables predictoras (funcidon discriminante) que
maximiza el ratio de la varianza entre clases en relaciéon a la varianza dentro de
una misma clase, minimizando, asi, el solapamiento entre las diferentes clases
propuestas (Manly, 2004).

-C- Por ultimo, la asignaciéon de tipos a los segmentos sin datos taxondmicos
se realizé mediante la estimacién de la distancia de Mahalonobis entre los
centroides de las clases y los puntos determinados por el valor obtenido al sustituir
las variables ambiéntales en las funciones discriminantes. La distancia de
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Mahalonobis es una medida de distancia entre dos puntos en un espacio definido
por dos o mas variables, la cual toma en cuenta la covarianza entre dichas
variables, es decir, hace frente a la dependencia entre variables (Manly, 2004). Con
el objetivo de cumplir las asunciones de normalidad y homoscedasticidad del LDA,
las variables ambientales se transformaron mediante log10.

Método 2: Generalized Dissimilarity Modelling (GDM)

Los pasos seguidos para realizar la clasificacién segun este método se detallaran a
continuacion.

-A- En primer lugar, GDM relaciond las disimilaridades taxonémicas con las
disimilaridades ambientales entre todos los pares de puntos mediante regresiones
(Legendre y Legendre, 1998). Por lo tanto, para n puntos de estudio habra n(n-
1)/2 disimilaridades, que se corresponderan con las entradas diagonales en la
matriz triangular de disimilaridades taxondmicas. Asi, la disimilaridad taxondmica
(1) se expresa como una funcidn de las disimilaridades ambientales en la forma:

M=B1i+ B2n2+ B3Nz + ...BiN

donde ni son las disimilaridades derivadas de las variables ambientales utilizando la
métrica de Manhattan (Zar, 1984). Seguidamente, se obtuvieron coeficientes
(pesos) y transformaciones para las variables ambientales empleadas.

-B- En segundo lugar, se realizd un clister con los puntos de estudio en
funcién de las disimilaridades ambientales definidas a partir de los coeficientes y
transformaciones mediante el método de Ward (Snelder et al., 2007). Finalmente,
se establecieron cortes en el dendograma resultante asignando los puntos de
estudio de cada rama a las diferentes clases.

-C- Finalmente, los nuevos puntos (subcuencas) se asignaron a las clases
fluviales siguiendo dos pasos. Primero, las variables ambientales de cada nuevo
punto se "“sopesaron” y transformaron atendiendo al modelo de disimilaridad.
Finalmente, la distancia ambiental entre el punto y el centroide del clister
correspondiente a cada punto (i.e. objeto cuya posicion se define mediante el valor
medio de las variables de cada punto en el clister) se calcularon para cada nivel
jerarquico.

Método 3: Random Forest (RF)

Este método parte de una clasificacion clister de los distintos puntos de
estudio en funcion de sus disimilaridades taxondmicas, para, posteriormente,
derivar un modelo capaz de discriminar entre los grupos definidos
taxonomicamente mediante las variables ambientales (Ferrier et al., 2007).
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Esta técnica de clasificacion estd basada en la construccidon de arboles de
decision aleatorios que permiten considerar una gran cantidad de variables de
partida. Una diferencia importante entre RF y los otros métodos utilizados para la
clasificacion (LDA y GDM) radica en que RF genera clasificaciones no anidadas. Por
lo tanto, en las clasificaciones dadas por RF las unidades (i.e. subcuencas) que
aparecen agrupadas en una misma clase para un determinado nivel de corte, puede
que no pertenezcan a la misma clase en un nivel de corte superior. Esto se produce
porque cada nivel de corte propuesto por RF estd basado en modelos
independientes, por lo que cada nivel viene definido por un modelo predictivo
diferente, generando, finalmente, un “bosque aleatorio” frente a la clasificacion en
arbol de los Classification Trees.

Ademas, el método multivariante RF proporciona medidas de la importancia
relativa que las diferentes variables predictoras tienen en la clasificacion, entre ellas
las medidas basadas en el indice Gini (mean decreases in Gini index; MDG) o en la
precision de las estimaciones (mean decreases in accuracy; MDA).

Validacion de las clasificaciones

Una vez aplicados los 3 métodos de clasificacidon indicados se analizé la
capacidad de discriminacion de las diferentes clases propuestas por los modelos.
Esta valoracion se realizd mediante la aplicacion de 3 analisis estadisticos: (1)
Analisis de Similaridad (ANOSIM; Clarke, 1993), (2) Analisis de Similaridad Media
(MeanSim; Van Sickle, 1997) y (3) Analisis de Homogeneidad (Homog; Bedward et
al., 1992).

1. El estadistico R del ANOSIM esta basado en la diferencia de los
rangos medios entre grupos rg y dentro de los grupos ry. Asi, R se define como:

R = 4(rg-rw)/ [n(n-1)]

Donde n es el numero total de puntos de estudio. El valor de R varia entre
-1 y 1, donde el valor 0 indica una agrupacion completamente aleatoria y los
valores positivos de R indican que las diferencias entre grupos son mayores que
dentro de los mismos.

2. El MeanSim es similar al ANOSIM, aunque utiliza el estadistico
denominado Classification Strength (CS) para medir las diferencias entre grupos.
CS se calcula como:

CS = 2Sy/ (Swi+Sw2)

Donde Sy, = similaridad media entre grupos, S,: = similaridad media dentro
del grupo 1 y S,, = similaridad media dentro del grupo 2. Si el valor de CS es >0
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la similaridad dentro de los grupos es mayor que la similaridad entre grupos. Por el
contrario si CS<0 se producira el patrén contrario.

3. El estadistico H del Homog se calcula a partir de la distancia media
entre todos los pares de puntos dentro de las clases (Dyihin) Y la distancia media
entre todos los pares de puntos a través de todos los datos testados (Dean).

H = 1-(Dwithin/ Dmean)

Los valores de H varian entre 0 y 1 (H= 1 indica que los puntos de una
determinada clase aparecen mas cerca de todos los puntos de su misma clase que
de cualquier otro punto de otra clase diferente; Bedward et al., 1992).

Los estadisticos proporcionados por los andlisis ANOSIM, MeanSim y Homog
aportaron una medida absoluta de la robustez de las clasificaciones. Sin embargo,
estos estadisticos pueden ofrecer valores similares para las clasificaciones
establecidas mediante la particion geografica de los puntos de estudio (i.e. cluster
de distancias), ya que las similitudes taxondmicas tienden a estar correlacionadas
con la distancia espacial (Hawkins y Norris, 2000). Por este motivo, para comprobar
la robustez de los modelos propuestos, los 3 estadisticos utilizados en este capitulo
(R, Hy CS) se dividieron por el valor derivado de tres clasificaciones alternativas.

1- Clasificacion de los datos taxondmicos per se mediante cluster (i.e.
clasificacion a posteriori), la cual se puede considerar como la clasificacion
mas robusta, ya que se realiza exclusivamente con los datos taxondémicos de
los puntos estudio. Por lo tanto, esta clasificacion no utiliza ninguna variable
ambiental.

2- Clasificacidon realizada atendiendo a la proximidad geografica de los puntos
de estudio (i.e. cluster de distancias).

3- Clasificacién basada en la formacion de regiones geograficas rectangulares
aleatorias.

Si el cociente entre los valores de R, H y CS de las clasificaciones
alternativas y los métodos LDA, GDM y RF es 1, indica que la clasificacion
alternativa y la testada ofrecen el mismo nivel de discriminacidén. Si este cociente
es >1 la clasificacion alternativa discrimina mejor que la clasificacion testada,
mientras que si es <1 indica el patrén contrario.

Los 3 métodos de clasificacion (LDA, GDM y RF) asi como los posteriores
tests (ANOSIM, MeanSim y Homog), se realizaron con el programa informatico R
(R Development Core Team, 2008). Las funciones necesarias para la ejecucion de
todos los test estadisticos y modelos matematicos fueron generadas por Snelder y
Ferreol (2008)
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Los métodos multivariantes empleados en este capitulo generaron divisiones
en la red fluvial tedrica, diferenciando un numero indefinido de clases. El progresivo
aumento en el numero de clases genera que, tanto el numero de unidades que
participan en la formacion de las mismas, como el nUmero de clases que el modelo
es capaz de testar (i.e. 5 unidades/clase), disminuyan, lo que a su vez reduce la
robustez de los test realizados. Por lo tanto, para evaluar la fiabilidad de los tests
ANOSIM, MeanSim y Homog se han calculado el porcentaje de puntos y el
porcentaje de clases que se tienen en cuenta en los tests realizados para cada nivel
de clasificacién, considerando como criterio de aceptabilidad el que al menos el
80% de los puntos y el 60% de las clases intervengan en los tests realizados.

La seleccion del mejor método de clasificacion para los rios de la Comunidad
de Cantabria se realizd6 atendiendo a su capacidad para discriminar entre las
comunidades de macroinvertebrados, teniendo en cuenta ademas, la fiabilidad de
los tests utilizados. Una vez seleccionado el mejor modelo de clasificacion, se
establecio la relacion existente entre las variables ambientales y las clases de rios
resultantes mediante un Analisis de Componentes Principales (ACP) realizado con
las caracteristicas ambientales que mas influyeron en la clasificacion seleccionada.
Este analisis se realizé con el programa STATISTICA (version 6.0; StatSoft Inc.,
1994). Ademas, también se realiz6 un analisis de similaridad (SIMPER) con el
paquete estadistico PRIMER (version 6.0; Clarke y Warwick, 1994) para establecer
el porcentaje de similaridad que mostraron las comunidades de macroinvertebrados
presentes en cada una de las clases fluviales definidas. Para definir las familias de
macroinvertebrados mas caracteristicas de cada clase fluvial se utilizé el analisis
IndVal (Dufrene y Legendre, 1997), aplicando el test de Monte Carlo con mas de
1000 permutaciones para comprobar la significancia de los valores obtenidos. Este
analisis se realizé con el programa estadistico PcOrd (McCune y Mefford, 1999)

Resultados

Definicidon de las tipologias fluviales

Método 1: Linear Discriminant Analysis (LDA)

El estadistico R de ANOSIM indicé que la mejor discriminacién entre clases
se obtuvo cuando la red fluvial teérica de Cantabria se dividié en 14 clases (0.55;
Figura 2.2). EI CS de MeanSim obtuvo resultados similares, indicando que la mejor
discriminacion se obtuvo con la formacién de 14 y 12 clases (0.08; Figura 2.2). Por
el contrario, el estadistico H del Homog incrementd progresivamente con la division
de clases, alcanzando el valor maximo con la propuesta de 24 clases (0.15; Figura
2.2).
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Figura 2.2. Valores de los test ANOSIM (R; Negro), andlisis de homogeneidad (H; Rojo) y MeanSim
(CS; Azul) en relacidn al grado de ajuste entre las clases fluviales definidas mediante el método Linear
Discriminant Analysis y las comunidades de macroinvertebrados de los rios de Cantabria. Las lineas
azules, negras y rojas indican el nimero de clases en los que se obtuvieron los maximos valores de CS,
Ry Homog, respectivamente.

Por lo tanto, la clasificacion que mejores resultados obtuvo tras aplicar LDA
fue la que dividid a la red fluvial tedrica de Cantabria en 14 clases. En este nivel de
corte el nimero de puntos analizados fue del 75% (Fig. 2.3A), mientras que el
numero de clases testadas fue del 45% (Fig. 2.3B).
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Figura 2.3. Porcentaje de puntos analizados (A) y clases testadas (B) en relacién al nimero de clases
propuestas por el método Linear Discriminant Analysis. Las lineas azules, negras y rojas sefialan el
porcentaje de puntos (A) y clases (B) que se testaron en las clasificaciones que obtuvieron los maximos
valores de CS, R y Homog, respectivamente.

Los estadisticos R, H y CS mostraron que la clasificacidon a posteriori superd
a la clasificacion obtenida mediante LDA cuando el nimero de clases no fue muy
elevado (Figura 2.4). Sin embargo, a partir de las 20 clases, el cociente entre los
estadisticos R, H y CS de la clasificacion a posteriori entre la clasificacion LDA
comenzé a disminuir, llegando a ser <1 para R y CS con 23 y 21 clases,
respectivamente. Igualmente, los 3 estadisticos indicaron que la clasificacion LDA
obtuvo un mejor ajuste que las clasificaciones por proximidad geografica y por
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regiones geograficas rectangulares independientemente del nidmero de clases en
las que se divida la red fluvial tedrica, a excepcion del estadistico CS, que indico
gue la clasificacion por proximidad geografica es mas robusta que la clasificacion
LDA con 21 clases (Figura 2.4).
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Figura 2.4. Test de la clasificacidn obtenida mediante métodos alternativos: a posteriori (azul), por
proximidad geogréfica (rojo) y por regiones geograficas rectangulares (verde) frente a la clasificacion de
la red fluvial por Linear Discriminant Analysis. Los tests corresponden a los analisis ANOSIM (A), analisis
de Homogeneidad (B) y MeanSim (C).

Tras analizar estos resultados el nivel de division mas adecuado es el que
dividio a la red fluvial de Cantabria en 11 clases (Figura 2.5). En este nivel de corte
los estadisticos R y CS obtuvieron valores proximos al maximo que obtuvieron con
la propuesta de 14 y 12 clases (0.54 y 0.07, respectivamente Figura 2.2). Sin
embargo, con la divisién de la red fluvial en 14 y 12 clases, el nUmero de clases
testadas no supero el 50% del total, lo que supone cierto grado de incertidumbre.
Por el contrario, cuando la red fluvial se fraccion6 en 11 clases se llegd a testar el
60% de las clases. Este incremento en el nUmero de clases testadas confiere mayor
fiabilidad a los resultados de los test estadisticos utilizados para testar el ajuste
entre las diferentes clases.
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Figura 2.5. Division de la red fluvial tedrica de Cantabria en las 11 clases propuestas por el método
Linear Discriminant Analysis.
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La primera funcion lineal discriminante (LD1) para el nivel de corte de 11
clases explicd un 52% de la varianza, mientras que la segunda (LD2) explicé un
17%. En este nivel de clasificacion la primera funcién lineal discriminante mostro
mayores coeficientes discriminantes con las caracteristicas geoldgicas de la cuenca
de drenaje (CatCond, CatHard y CatPerm), asi como con la pendiente y
temperatura del segmento y de la cuenca de drenaje (SegSlope, CatSlope,
SegTemp y CatTemp). Estas variables ambientales también fueron las que
mostraron mayores correlaciones con LD2 (Tabla 2.4).

Tabla 2.4. Coeficientes discriminantes entre las variables ambientales y las funciones 1 (LD1) y 2 (LD2)
para el nivel de corte de 11 clases. En negrita se muestran las variables con coeficientes discriminantes

mas elevados.

LD1 LD2
CatArea -7,79E-04 5,08E-03
SegArea -5,65E-02 1,62E-02
CatLength 1,46E+01 -3,12E+00
Seglength | 5,16E+01 -4,05E+02
FlowDens | -1,21E+03 | -1,02E4+03
CatAlt 2,58E+02 | -1,55E+03
SegAlt 1,03E+03 3,14E+03
CatSlope -1,10E+05 | 4,88E+04
SegSlope -2,40E+05 | 5,28E+05
CatEffRain | 3,86E+01 1,83E+03
CatTemp 6,23E+05 | -5,26E+05
SegTemp 5,85E+05 | 1,46E+06
CatCond 9,16E+05 | -1,21E+05
CatPerm -2,78E+05 | -1,79E+06
CatHard -4,28E+05 | 1,20E+06

Método 2: Generalized Dissimilarity Modelling (GDM)

Tanto el estadistico R de ANOSIM como el CS de MeanSim indicaron que la
mejor discriminacion entre clases se obtuvo cuando la red fluvial se dividid en un
rango entre 6 y 9 clases (0.52 y 0.07, respectivamente; Figura 2.6). Por el
contrario, el estadistico H del de Homog aumentd progresivamente hasta alcanzar
un valor maximo con la divisién de la red fluvial en 16 clases (0.09; Figura 2.6).

48




Desarrollo y validacion de un sistema de clasificacion para los rios de Cantabria

0,6

0,5 -

0,4

Valorde R, Hy CS

Numero de clases

Figura 2.6. Valores de los test ANOSIM (R; Negro), analisis de homogeneidad (H; Rojo) y MeanSim
(CS; Azul) en relacidon al grado de ajuste entre las clases fluviales definidas mediante el método
Generalized Dissimilarity Modelling y las comunidades de macroinvertebrados de los rios de Cantabria.
Las lineas azules, negras y rojas indican el nimero de clases en los que se obtuvieron los maximos
valores de CS, R y Homog, respectivamente.

Atendiendo a los resultados expuestos en la Figura 2.6, la clasificacion que
mejores resultados obtuvo tras aplicar el GDM fue la que dividié a la red fluvial
tedrica de Cantabria en un nimero comprendido entre 6 y 9 clases. El niumero de
puntos testados fue superior al 90% en este rango de clases (Figura 2.7A),
mientras que el nimero de clases testadas bajo del 85% al 55% con el aumento de
6 a 9 clases (Fig. 2.7B).
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Figura 2.7. Porcentaje de puntos analizados (A) y clases testadas (B) en relacién al numero de clases
propuestas por el método Generalized Dissimilarity Modelling. Las lineas azules, negras y rojas sefalan
el porcentaje de puntos (A) y clases (B) que se testaron en las clasificaciones que obtuvieron los
maximos valores de CS, R y Homog, respectivamente.

Los estadisticos R, H y CS mostraron que la clasificacidon a posteriori ofrecio
una mejor discriminacion que la clasificacion GDM independientemente del nimero
de clases en que se divida la red fluvial tedrica (Figura 2.8). Igualmente, los 3
estadisticos indicaron que la clasificacion por proximidad geografica ofrecié una

49




Desarrollo y validacion de un sistema de clasificacion para los rios de Cantabria

mejor discriminacion entre clases que la clasificacion GDM cuando la red fluvial se
dividié en mas de 20 clases, 15 en el caso del CS. Finalmente, los estadisticos R y
CS también indicaron que la divisidn por regiones geograficas rectangulares ofrecid
un ajuste mas robusto que la clasificacion GDM cuando el niumero de clases fue
elevado (Figura 2.8).
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Figura 2.8. Test de la clasificacién obtenida mediante métodos alternativos: a posteriori (azul), por
proximidad geografica (rojo) y por regiones geograficas rectangulares (verde) frente a la clasificacion de
la red fluvial por Generalized Dissimilarity Modelling. Los tests corresponden a los analisis ANOSIM (A),
analisis de Homogeneidad (B) y MeanSim (C).

Tras analizar los resultados expuestos, el nivel de division mas adecuado
para el modelo establecido mediante GDM es el que dividio a la red fluvial de
Cantabria en 6 clases (Figura 2.9). Los estadisticos R y CS obtuvieron los valores
mas altos para este nivel de corte (Figura 2.6), donde ademas se analizaron un
elevado numero de puntos de estudio, asi como un alto porcentaje de las clases
propuestas (Figura 2.7). Igualmente, los cocientes entre las clasificaciones
alternativas y GDM indican que la clasificacion GDM pierde robustez frente a los
métodos aleatorios con el sucesivo incremento en el nimero de clases.
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Figura 2.9. Divisiéon de la red fluvial tedérica de Cantabria en las 6 clases propuestas por el método
Generalized Dissimilarity Modelling.
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El modelo mostré un ajuste de 0.63. Las correlaciones mas altas se
alcanzaron cuando el ajuste se realizd con 6 variables predictoras (0.57). La
temperatura del segmento y la altitud de la cuenca de drenaje (SegTemp y CatAlt)
fueron las variables ambientales que obtuvieron mayores coeficientes (0.14 y 0.12,
respectivamente). De estas variables ambientales la altitud de la cuenca se incluyo
dos veces en el modelo de disimilaridad con dos transformaciones diferentes (Ln y
X3) mientras que la temperatura del segmento se transformé mediante X3. Otras
variables que mostraron altos coeficientes fueron la pendiente del tramo
(SegSlope; 0.11; Log10), la longitud acumulada (CatLength; 0.07; X¥?) y la
pendiente de cuenca (CatSlope; 0.05; X'/?).

Método 3: Random Forest (RF)

El estadistico R de ANOSIM indicé que la mejor discriminacién se obtuvo
cuando la red fluvial se dividié en 15 clases (0.67), mientras que el CS de MeanSim
obtuvo el valor mas alto cuando la red fluvial se dividié en 12 clases (0.11). Como
en los casos anteriores, la H del Homog incrementd progresivamente con la
sucesiva division de clases hasta alcanzar el valor maximo con la divisiéon de la red
fluvial de Cantabria en 24 y 25 clases (0.23; Figura 2.10).
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Figura 2.10. Valores de los test ANOSIM (R; Negro), analisis de homogeneidad (H; Rojo) y MeanSim
(CS; Azul) en relacion al grado de ajuste entre las clases fluviales definidas mediante el método Random
Forest y las comunidades de macroinvertebrados de los rios de Cantabria. Las lineas azules, negras y
rojas indican el nUmero de clases en los que se obtuvieron los maximos valores de CS, R y Homog,
respectivamente.

El porcentaje de puntos testados bajé del 80% cuando el nimero de clases
propuestas fue mayor de 13 (Figura 2.11A). Igualmente, las clases testadas
supusieron un porcentaje inferior al 60% cuando la red fluvial se dividié en mas de
13 clases (Figura 2.11B).
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Figura 2.11. Porcentaje de puntos analizados (A) y clases testadas (B) en relacidon al nimero de clases
propuestas por el método Random Forest. Las lineas azules, negras y rojas sefialan el porcentaje de
puntos (A) y clases (B) que se testaron en las clasificaciones que obtuvieron los maximos valores de CS,
R y Homog, respectivamente.

Los estadisticos R, H y CS mostraron que la clasificacidn a posteriori ofrecié
una mejor discriminacion que la clasificacion RF, aunque en esta ocasion el cociente
de la clasificacion RF y la clasificacion a posteriori mostrd valores inferiores a 1.2 en
la mayoria de casos (Figura 2.12). Por otro lado, los estadisticos R y H indicaron
gue la clasificacion RF fue muy superior a las clasificaciones por proximidad
geografica y por regiones geograficas rectangulares, mientras que el estadistico CS
indicé que a partir de las 17 clases la clasificacion por proximidad geografica superd
a la clasificacion RF (Figura 2.12).
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Figura 2.12. Test de la clasificacion obtenida mediante métodos alternativos: a posteriori (azul), por
proximidad geogréfica (rojo) y por regiones geograficas rectangulares (verde) frente a la clasificacion de
la red fluvial por Random Forest. Los tests corresponden a los analisis ANOSIM (A), analisis de
Homogeneidad (B) y MeanSim (C).

Tras analizar los resultados mencionados, el nivel de division mas adecuado
para el modelo establecido mediante RF es el que dividio a la red fluvial de
Cantabria en 12 clases (Figura 2.13). En este nivel de corte el estadistico CS obtuvo
el valor mas alto (0.11) mientras que el valor del R fue de 0.67, muy cercano al
maximo valor que obtuvo R con la division de 15 clases (0.70; Figura 2.10). Los
valores de estos estadisticos se obtuvieron tras valorar el 85% de los puntos y el
70% de las clases en el caso de la division en 12 clases, mientras que para la
division en 15 clases tan sélo se testaron el 70% de los puntos y el 45% de las
clases. Por lo tanto, la fiabilidad de estos test es menor en la propuesta de 15
clases.
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Figura 2.13. Division de la red fluvial tedrica de Cantabria en las 12 clases propuestas por el método
Random Forest.

Las medidas basadas tanto en el indice MDG como en el MDA indicaron que
las variables que mas influyeron en la clasificacion de las subcuencas fluviales en
este nivel de corte fueron: la temperatura y la altitud, tanto del segmento como de
la cuenca de drenaje (SegTemp, CatTemp, SegAlt y CatAlt), la pendiente del
segmento (SegSlope) y el area y la longitud acumulada (CatLength y CatArea;
Tabla 2.5).

Tabla 2.5. Medidas de la importancia que cada variable predictora obtuvo en la clasificacion
seleccionada para Random Forest segun los indices mean decreases gini (MDG) y mean decreases
accuracy (MDA). En negrita se muestran las 5 variables que tuvieron los valores mas altos para ambos
indices.

MDA MDG
CatArea 0.0223 5.04
SegArea -0.0002 3.54
CatLength 0.0227 5.01
SeglLength 0.0037 3.74
FlowDens 0.0041 3.26
CatAlt 0.0281 6.07
SegAlt 0.0324 5.69
CatSlope 0.0054 4.29
SegSlope 0.0291 5.39
CatEffRain -0.0004 3.07
CatTemp 0.0288 6.23
SegTemp 0.0372 6.23
CatCond 0.0071 3.45
CatPerm 0.0016 3.24
CatHard 0.0072 3.65
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De los 3 modelos de clasificaciéon propuestos en este apartado (LDA, 11
clases; GDM, 6 clases y RF, 12 clases) el modelo Random Forest fue el que obtuvo
un rendimiento mas ajustado y robusto, ya que obtuvo los mayores valores de R, H
y CS. Ademas, la seleccion de este modelo ofrece un numero de clases similares a
la clasificacidon oficial de los rios de Cantabria establecida por las Confederaciones
del Cantabrico, el Ebro y el Duero, en la que se definen un total de 11 clases. A
continuacion, se describird la relacion de las 12 clases establecidas mediante el
método Random Forest con las variables ambientales que mas influyeron en su
definicién, asi como las comunidades de macroinvertebrados caracteristicas de
estas 12 clases.

Descripcion de las clases propuestas

El primer y el segundo factor del ACP realizado con las variables ambientales
gue mas influyeron en la clasificacion realizada mediante Random Forest
explicaron, respectivamente, un 57% y un 30% de la variabilidad total (Tabla 2.6).
El Factor 1 se correlaciond positivamente con la altitud del segmento (SegAlt) y la
altitud acumulada (CatAlt), asi como con la pendiente del segmento (SegSlope;
Tabla 2.6), mientras que la temperatura del segmento (SegTemp) y la temperatura
acumulada de la cuenca (CatTemp), el area acumulada (CatArea) y la longitud
acumulada (CatLength) mostraron relaciones negativas con este Factor (Tabla 2.6).
Por otro lado, el area, la altitud y la longitud acumulada, asi como la altitud del
segmento, mostraron correlaciones positivas con el Factor 2, mientras que la
pendiente del segmento, la temperatura del segmento y la temperatura acumulada
obtuvieron relaciones negativas con el mismo factor (Tabla 2.6). Por lo tanto, el
Factor 1 se puede interpretar como un gradiente altitudinal. Asi, las subcuencas de
cabecera con mayor pendiente y altitud aparecieron en la parte positiva del Factor
1, mientras que las subcuencas bajas, caracterizadas por presentar mayor
temperatura, aparecieron en la parte negativa de este Factor. El Factor 2 también
indicd un cierto gradiente longitudinal, ya que las subcuencas con mayor longitud y
area acumulada son aquellas que aparecen en la zona baja de las grandes cuencas.

Tabla 2.6. Coeficiente de correlacion de Spearman entre las variables ambientales seleccionadas por
Random Forest y los factores 1 y 2 del ACP (negrita= p<0.05 y *= p<0.01). También se incluyen los
Eingevalues de ambos factores y el porcentaje de variacidn que explica cada uno.

Factor 1 | Factor 2
Eigenvalue 3,97 2,09
Var % 56,71 29,89
CatArea -0,101%* 0,735*
CatLength -0,066 0,718%*
CatAlt 0,924 % 0,631%
SegAlt 0,972% 0,348*
SegSlope 0,564%* -0,304*
CatTemp -0,929* | -0,650%*
SegTemp -0,972* | -0,389*
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Figura 2.14. Analisis de Componentes Principales (ACP) para las caracteristicas ambientales que mas
influyeron en la diferenciacion de las 12 clases propuestas por el modelo Random Forest. El ACP se
representa con todas las subcuencas definidas en la red tedrica fluvial de Cantabria y los valores
promediados (£1SE) para cada una de las 12 clases.

Las clases 11, 12, 9 y 3 fueron las que mostraron una relacion mas positiva
con el Factor 1 del ACP (Figura 2.14). Estas clases agruparon a la mayoria de las
subcuencas situadas en las zonas de montafa y alta montaia de Cantabria,
caracterizadas por presentar bajas temperaturas y elevadas altitudes (Tabla 2.7).
La clase 11 fue la que conté con una pendiente media mas pronunciada (7.9%).
Esta clase agrupo6 al mayor nimero de subcuencas (191; Tabla 2.7), representando
gran parte de los tramos de cabecera de las cuencas de mayor entidad,
principalmente las situadas en la parte occidental de la regién, asi como algun
tributario de las cuencas de los Rios Deva (Rio Urddn), Nansa (Rios Lamasén y
Vendul) y Ebro (Rio Polla). Junto con la clase 11, la clase 9 domind las cabeceras de
las cuencas Cantabricas occidentales, asi como el eje principal del Rio Hijar y parte
del eje principal de los Rios Ebro y Camesa (Figura 2.13). La clase 9 fue la que
contd con las temperaturas mas bajas y las altitudes mas elevadas (Tabla 2.7). La
clase 12 también agrupd algun tramo de cabecera, aunque en menor medida que
las dos clases anteriores. Esta clase tuvo mayor presencia al sur de la cordillera
Cantabrica agrupando parte del eje principal del Rio Hijar, asi como parte de los
tributarios del Rio Ebro y la cabecera del Rio Camesa. Finalmente, la clase 3
aparecié mayoritariamente al sur de la cordillera Cantabrica, siendo dominante en
el Rio Camesa, aunque también incluydé 3 pequenos tributarios Cantabricos y un
tramo medio del Rio Campiazo (Figura 2.13). Esta clase, pese a contar con altitudes
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relativamente altas, mostré una pendiente media muy poco pronunciada (0.7%;
Tabla 2.7).

Las clases 8, 10 y 7 se situaron en la parte central del Factor 1 del ACP
(Figura 2.14) mostrando caracteristicas intermedias entre las clases indicadas
anteriormente y las clases localizadas en zonas mas bajas. La clase 8 estuvo
representada por 150 subcuencas que agruparon gran parte de los tramos altos-
medios de las cuencas Cantabricas, tanto de los ejes principales como de diversos
tributarios (Figura 2. 13). En estos tramos la altitud del segmento descendié mas
de la mitad con respecto a las clases indicadas anteriormente, aunque la pendiente
continué mostrando valores elevados (4.7%; Tabla 2.7). La clase 10 aparecié casi
exclusivamente en las cuencas de los Rios Deva, donde ocupd la practica totalidad
de su eje principal, y Nansa, en la parte media del eje principal, aunque también
incluyo un tramo de 1 km en el Rio Gandara (cuenca del Asén). Esta clase mostro
grandes diferencias entre la altitud acumulada y la altitud del segmento, debido a
que incluyd subcuencas de zonas altas y bajas, sobre todo en el Rio Deva.
Finalmente, la clase 7 agrupd distintos tributarios medios de las cuencas
Cantdbricas. Las clases 10 y 7 mostraron un incremento en la temperatura del
segmento y un descenso en la altitud del segmento con respecto a las clases de
media y alta-montana (8, 11,12, 9 y 3).

Las clases 2, 4, 1, 5 y 6 se situaron en la parte mas negativa del Factor 1
del ACP. Junto con la clase 10, la clase 2 fue la que mostro relaciones mas positivas
con el factor 2, debido a que obtuvo los mayores valores de longitud y area
acumulada (Tabla 2.7). La clase 2 agrupd a la mayoria de los tramos situados
aguas abajo de la clase 8, incluyendo gran parte de las zonas bajas en los ejes de
las cuencas Cantabricas de mayor entidad (Figura 2.13). Las clases 1 y 4 mostraron
una distribucion espacial similar, representando las zonas mas bajas de diversas
cuencas Cantabricas, principalmente de los rios costeros. Ademas, la clase 4
también agrupd a los tramos mas bajos de los Rios Ebro y Camesa en Cantabria.
Ambas clases, junto la clase 2, fueron las que obtuvieron los valores mas altos de
temperatura acumulada (Tabla 2.7). Las 2 clases restantes (5 y 6) fueron
minoritarias en cuanto al numero de subcuencas que agruparon (7 y 8§,
respectivamente). La clase 5 incluyd un tramo medio del Rio Pas y otro del Rio
Agliera, mientras que la clase 6 aparecidé principalmente en 3 tributarios de los Rios
Nansa, Saja y Besaya, asi como en el Rio Sdmano, situado en la zona costera
oriental de Cantabria.

56




Desarrollo y validacion de un sistema de clasificacion para los rios de Cantabria

Tabla 2.7. Valores medios (+1SE) de las variables ambientales que mas influyeron en la clasificacion realizada mediante Random Forest en las 12 clases propuestas por el

modelo. También se incluyen el nimero de subcuencas que agrup6 cada clase y los resultados del ANOVA realizado para evaluar las diferencias de estas variables en las 12
clases propuestas (negrita= p<0.05; *= p<0.01).

1 2 3 4 6 7 8 9 10 11 12 F (11, 933)
CatArea (km?) 15.7 +1.4 |[322.0 #£23.0| 12.8 *2.2 (44.6 %9.1|147.0 +47.3| 29.0 *£2.9|31.1 6.1 [30.9 3.6 | 33.0 +4.4 |253.1 +32.5 13.9 *1.2 11.0 +1.4| 92.9*%
CatLength 5.9 +0.6 |132.0 #10.3 4.5 +0.9 |28.0 6.1 6.1 *2.1 11.0 +1.2|13.2 +£2.7 |11.4 £1.4| 18.0 +£2.4 |118.4 +14.0 4.9 0.5 8.5 +3.5| 67.7%
CatAlt (m.s.n.m) 151 %9 577 16 910 +37 339 27 389 74 368 +39 | 548 =14 772 15 | 1239 %44 1088 +23 1161 =18 1004 £33 | 257.7%
SegAlt (m.s.n.m) 37 3 69 =6 786 39 171 £20 80 +31 93 £30 | 235 %9 385 *11 835 41 268 26 811 =16 781 +£28 | 289.0%
SegSlope (%) 1.1 0.1 0.6 £0.0 0.7 +£0.1 3.1 £0.3 0.3 *0.1 1.4 +0.1| 3.9 +0.3 5.9 0.3 4.7 0.8 1.4 0.1 7.9 *0.4 3.9 +0.6| 49.6*
CatTemp (°C) 13.8 0.0 12.1 0.0 10.6 0.1 |13.1 £0.1| 12.1 0.4 13.0 +0.1(12.3 0.1 [11.5 *0.0 9.6 #0.1 10.3 *0.1 10.0 *0.1 10.2 +0.1 | 273.4%
SegTemp (°C) 14.2 +0.0 14.0 0.0 10.9 0.1 |13.6 +0.1| 13.8 0.1 13.8 +0.2|13.1 +0.0 |12.4 +0.0| 10.6 =+0.1 12.8 +0.1 10.8 +0.0 10.8 0.1 | 319.6*
N° Subcuencas 142 98 35 128 8 74 150 46 30 191 25
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Descripcion de las comunidades de  macroinvertebrados
caracteristicas de las 12 clases propuestas

En los 77 puntos de estudio se identificaron un total de 93 familias de
macroinvertebrados. Un tercio de estas familias aparecieron en menos del 5% de
los puntos de estudio, mientras que soélo 6 aparecieron en mas del 85% de los
puntos (Athericidae, 86%; Leuctridae, 87%; Hydropsychidae, 89%; Baetidae,
96%; Elmidae, 99% y Chironomidae, 100%). El mayor numero medio de familias
de macroinvertebrados se obtuvo en las comunidades de la clase 7 (36 familias;
Figura 2.15), mientras que las comunidades de macroinvertebrados de la clase 9
contaron con el promedio mas bajo (23 familias). La abundancia de
macroinvertebrados alcanzd los valores mas elevados en las clases 1 (20640
individuos) y 5 (16350 individuos), mientras que la clase 12 obtuvo el promedio
mas bajo (1200 individuos; Figura 2.15).
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Figura 2.15. Abundancia (barras) y numero de familias de macroinvertebrados (puntos azules)
promediados (+1SE) para las 12 clases fluviales definidas segin el método Random Forest. Junto al
numero de cada clase se indica el nimero de puntos de muestreo por el que estuvo representada cada
clase.

Las comunidades de macroinvertebrados que caracterizaron las 12 clases
definidas por RF se pueden diferenciar en 2 grupos atendiendo a su estructura. En
las clases 7, 8, 9, 10, 11 y 12 (grupo 1; G1) los efemerdpteros, plecopteros vy
tricopteros (EPT) mostraron una importancia relativa elevada (40-55%), mientras
que los taxones no-insectos mostraron porcentajes de abundancia mas bajos (5-
25%; Figura 2.16). Por el contrario, en las clases 1, 2, 3, 4, 5y 6 (grupo 2; G2) la
abundancia de EPT fue escasa (2-25%), mientras que la importancia de los taxones
no-insectos, principalmente moluscos, crustaceos y anélidos, incrementd
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considerablemente (35-85%). Otros grupos taxdénomicos importantes fueron los
coledpteros y los dipteros. Los coledpteros mostraron una importancia similar en
todas las clases (5-18%), mientras que los dipteros mostraron gran variabilidad,
llegando a representar el 45% de la comunidad en las clases 9 y 5 y tan sélo el 3%
en las clases 1 y 6 (Figura 2.16). Los odonatos y heterdpteros fueron grupos
minoritarios ya que nunca llegaron a suponer mas del 2% de la comunidad de
macroinvertebrados en ninguna de las 12 clases. Dentro del grupo “otros” destaco
Hydracarina, alcanzando su maxima abundancia relativa en la clase 10 (5%).
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Figura 2.16. Abundancia relativa de los grupos de macroinvertebrados presentes en las 12 clases
fluviales definidas mediante el método de Random Forest. Junto al nimero de cada clase se indica el
numero de puntos de muestreo por el que estuvo representada cada clase.

Los resultados del analisis IndVal sefialaron que varias de las clases
agrupadas en el G1 mostraron como taxones indicadores a diversas familias EPT.
Asi, este analisis identific6 a Heptageniidae (Ephemeroptera) como familia
indicadora de la clase 9, a Leuctridae (Plecoptera) como familia indicadora de la
clase 10 y a Leptophlebidae (Ephemeroptera), Perlidae (Plecoptera) vy
Odontoceridae (Trichoptera), junto con Hydraenidae y Scirtidae (Coleoptera), como
familias indicadoras de la clase 11 (Tabla 2.8). Igualmente, este analisis reconocio
mayoritariamente a los dipteros y a los taxones no-insectos como indicadores de
diversas clases incluidas en el G2. Asi, las familias indicadoras de la clase 1 fueron
Planariidae (Tricladia), Hydrobiidae y Sphaeridae (Mollusca), Gammaridae
(Crustacea) y Coenagrionidae (Odanata), mientras que Oligochaeta (Anelida),
Hydrophilidae (Coleoptera) y Chironomidae (Diptera) fueron indicadores de la clase
5. Los dipteros Anthomyiidae y Psychomyiidae fueron las familias indicadoras de la
clase 2, Veliidae (Heteroptera) de la clase 4 y Glossosomatidae (Trichoptera) y
Ptychopteridae (Diptera) de la clase 6. Este analisis no identificé ningdn taxén
indicador para las clases 3, 7, 8 y 12.
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Tabla 2.8. Abundancia media de los taxones de macroinvertebrados indicadores de las 12 clases
fluviales definidas mediante el método Random Forest. También se incluyen los resultados del analisis
IndVal.

Clase 1I.V. Abundancia p
Planariidae 1 31.3 20 %15 0.056
Hydrobiidae 1 49.2 14007 £7008 0.038
Sphaeriidae 1 66.9 467 £200 <0.001
Gammaridae 1 26.0 2530 =+430 0.034
Coenagrionidae 1 27.4 48 £24 0.038
Anthomyiidae 2 35.0 30 +17 0.025
Psychomyiidae 2 25.9 78 +24 0.059
Veliidae 4 30.0 1 +0 0.030
Oligochaeta 5 69.7 2654 +2591 0.019
Hydrophilidae 5 33.3 10 +9 0.026
Chironomidae 5 37.2 7491 £5408 0.008
Glossosomatidae 6 64.6 380 +256 0.002
Ptychopteridae 6 50.0 2 *1 0.003
Heptageniidae 9 29.2 943 416 0.058
Leuctridae 10 26.6 868 =+215 0.028
Leptophlebidae 11 28.2 171 +51 0.048
Perlidae 11 48.5 81 £29 0.008
Odontoceridae 11 30.4 39 £30 0.035
Hydraenidae 11 33.7 84 26 0.018
Scirtidae 11  38.4 44 %30 0.042

Segun los resultados del analisis SIMPER, las comunidades de
macroinvertebrados incluidas en las clases 6, 7, 8 y 10 fueron las mas
homogéneas, mostrando una similaridad del 40%, mientras que las comunidades
incluidas en las clases 5 y 3 fueron las que mostraron valores de similaridad mas
bajos (20% y 23%, respectivamente).

Discusion

Comparacion de las clasificaciones establecidas mediante los 3
métodos multivariantes propuestos

En el presente capitulo se han aplicado y testado 3 métodos estadisticos
multivariantes bottom-up para clasificar los rios de Cantabria partiendo de la
distribucién espacial de las comunidades de macroinvertebrados. El uso de estos
métodos supone un novedoso avance en la definicién de clases fluviales, ya que, a
excepcion del modelo predictivo MEDPACS (Poquet et al., 2009), la mayoria de
propuestas desarrolladas en Espafia se han realizado mediante aproximaciones que
no han tenido en cuenta la distribucion de las comunidades bioldgicas (e.g. Bonada
et al., 2002; CEDEX, 2004; GESHA, 2006; Munné y Prat, 2004; Sanchez-Montoya
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et al., 2007; Ugarte et al., 2006). Sin embargo, alguno de estos estudios ha
realizado diversos analisis a posteriori, similares a los presentados en este capitulo,
para comprobar la concordancia entre las clases resultantes y la distribuciéon de las
comunidades de macroinvertebrados. Asi, estudios realizados en las cuencas norte
de Cantabria han obtenido valores de 0.26 para el estadistico R de ANOSIM y de
0.05 para el CS de MeanSim, tras analizar la composicidon de las comunidades de
macroinvertebrados presentes en las 5 clases propuestas en dicho estudio (Datos
no publicados). Por otro lado, estudios similares realizados en las cuencas
peninsulares de la vertiente Mediterrdnea han obtenido valores de R que varian
entre 0.18 y 0.39 para las comunidades de macroinvertebrados presentes en las 5
clases identificadas en estas cuencas (Sanchez-Montoya et al., 2007). En este
capitulo, el estadistico R obtuvo valores de 0.53 para las 11 clases propuestas por
LDA, de 0.52 para las 6 clases propuestas por GDM y de 0.67 para las 12 clases
propuestas por RF, lo que indica que las aproximaciones bottom-up desarrolladas
en este capitulo presentan una mejoria con respecto a los estudios referidos.
Igualmente, en este capitulo se obtuvieron valores de CS (0.06, LDA; 0.07, GDM y
0.11, RF) mas altos que los descritos en la anterior clasificacion de los rios de
Cantabria. Esta mejoria podria deberse a que en este capitulo se han seleccionado
un mayor niumero de clases (11, 6 y 12) que en los estudios indicados (5), ya que
el aumento del niumero de clases suele incrementar su capacidad de discriminacion
(Hawkins y Norris, 2000). No obstante, los valores que obtuvieron los estadisticos R
y CS cuando LDA, GDM y RF dividieron a la red fluvial tedrica de Cantabria en 5
clases (Figuras 2.2, 2.6 y 2.10, respectivamente) también indicaron un mejor
ajuste de las clases definidas en este capitulo mediante aproximaciones bottom-up
frente a los estudios referidos. Por lo tanto, las clasificaciones propuestas mediante
aproximaciones bottom-up parecen ser mas eficaces a la hora de particionar la
variabilidad espacial de las comunidades de macroinvertebrados que las
aproximaciones top-down las cuales han obtenido valores mas bajos en diversas
regiones de Espafa.

Como se puede observar en las figuras 2.2, 2.6 y 2.10 los estadisticos R, H y
CS indicaron que el método multivariante RF definiéd clases con un ajuste mas
robusto que las clases propuestas por LDA y GDM. Random Forest es el Unico de
estos métodos que reajusta la importancia de las variables ambientales para cada
nivel jerarquico propuesto, por lo que modela de diferente manera las interacciones
entre estas variables en los distintos niveles planteados (Cutler et al., 2007). Por el
contrario, LDA y GDM se basan en modelos aditivos que plantean los sucesivos
niveles jerarquicos en funcion de la importancia que las variables ambientales
obtienen en el nivel previo. Como resultado, los métodos LDA y GDM establecen
clases que se van dividiendo progresivamente en los subsecuentes niveles
jerarquicos. Por lo tanto, las clases propuestas para un determinado nivel
jerarquico aparecen incluidas en el nivel anterior. Esta caracteristica aporta una
ventaja desde el punto de vista de la gestion, ya que una determinada clase se
puede dividir en 2 o mas clases sin interferir en el resto de la clasificacion. Por el
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contrario, RF propone un modelo diferente para cada nivel jerarquico, por lo que las
clases de un determinado nivel no tienen porqué guardar relacién con las clases
definidas en el nivel previo. Los modelos que manejan mejor las diferentes
interacciones entre las variables ambientales a diferentes niveles jerarquicos (i.e.
Random Forest) generan clases mas robustas en relacién a la distribucion de las
comunidades de macroinvertebrados, ya que los patrones de distribucién espacial
que siguen los macroinvertebrados tienden a estar relacionados con diferentes
factores ambientales a distintas escalas espaciales (Aroviita et al., 2009; Poff,
1997). Asi, la seleccion final de un modelo u otro depende del uso que se vaya a
hacer del mismo. En este capitulo se ha seleccionado el modelo propuesto por RF
porque matematicamente es el que aporta unos resultados mas robustos. Sin
embargo, desde el punto de vista de la gestién, el modelo propuesto por LDA o
GDM aporta un marco mas sencillo que, ademas, se muestra mas flexible a la hora
realizar reajustes posteriores.

Las clases fluviales que propusieron los 3 modelos seleccionados, a partir de
los métodos LDA, GDM y RF, presentaron una distribucion espacial similar,
mostrando una disposicion en bandas paralelas a la costa. De estos modelos, el
propuesto por LDA fue el que generd clases con una distribucion menos ordenada,
como se puede ver tras observar, por ejemplo, la cuenca del Rio Deva (Figura 2.5).
En el modelo generado por LDA las 3 variables geoldgicas (CatHard, CatCond y
CatPerm) jugaron un papel muy importante (Tabla 2.4). En Cantabria, las
diferencias geoldgicas no siguen un gradiente norte-sur como lo hacen el resto de
variables ambientales incluidas en este capitulo (variables topograficas y climaticas;
Centro de Investigacién y Desarrollo de Santander, 1981), lo que influy6 en que las
clases propuestas por LDA no siguiesen una ordenaciéon tan definida como las
propuestas por GDM y RF. Por otro lado, los modelos propuestos por GDM y RF
dieron mas peso a las variables topograficas y climaticas, obviando las variables
geoldgicas. La seleccion de estas variables dio como resultado que ambos modelos
reflejasen mejor el fuerte gradiente longitudinal que muestran los rios de
Cantabria, especialmente los situados en la vertiente Cantabrica (Elosegui et al.,
2002; Pardo y Alvarez, 2006). Entre GDM y RF la mayor diferencia radicé en que
GDM obtuvo el mejor ajuste tras dividir la red fluvial de Cantabria en un niumero
comprendido entre 6 y 9 clases (Figura 2.6), siendo el modelo de 6 clases el mas
robusto, mientras que RF obtuvo el mejor ajuste tras dividir a la red fluvial entre 12
y 15 clases. Este hecho podria estar relacionado con que GDM tiene la capacidad
de incluir en el modelo a la misma variable predictora en mas de una ocasion, tras
someterla a distintas transformaciones. Asi, en el modelo seleccionado en el
presente capitulo, el método GDM tomé el valor de la altitud acumulada (CatAlt)
después de transformarla mediante Logaritmo neperiano (LnX) y tras elevarla al
cubo (X3). Debido a la gran importancia que GDM dio a altitud acumulada, las
clases propuestas por este modelo se dispusieron en bandas paralelas a la costa
muy definidas. Ademas, el modelo GDM agrupd en una misma clase (clase 6) a la
practica totalidad de los tramos situados en las cuencas localizadas al sur de la
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cordillera Cantabrica, las cuales mantienen una elevada altitud desde los tramos de
cabecera a los tramos situados en la zona mas baja dentro del territorio de
Cantabria. Por lo tanto, parece que el marcado gradiente ambiental norte-sur que
muestra la region de Cantabria hace que los métodos utilizados, principalmente
GDM vy RF, ofrezcan modelos similares que distribuyen a las clases fluviales en
disposicién paralela a la costa, como también se refleja en la clasificacion propuesta
por Elena et al. (1997), asi como en la clasificacién oficial de los Rios Cantabricos
propuesta por la Confederacién Hidrografica del Cantabrico.

Correspondencia entre las clasificaciones propuestas y las
comunidades de macroinvertebrados

Como se ha indicado anteriormente, las clases fluviales propuestas en el
presente capitulo obtuvieron una correspondencia mas ajustada con las
comunidades de macroinvertebrados que otras propuestas previas desarrolladas en
Espafia mediante aproximaciones top-down (Sanchez-Montoya et al., 2007; Ugarte
et al., 2006). Sin embargo, parece que la capacidad de discriminacion de las clases
propuestas en este capitulo estéd dentro de los umbrales descritos por otros
estudios desarrollados en otras partes del mundo. Asi, Hawkins et al. (2000)
describieron valores de CS entre 0.06 y 0.19, mientras que en el estudio realizado
por Snelder et al. (2004) estos valores oscilaron entre 0.05 y 0.17 y entre 0.01 y
0.18 en el estudio de Heino y Mykra (2006). Se puede concluir que estos valores de
CS muestran correspondencias relativamente débiles ente las comunidades de
macroinvertebrados y las clases fluviales.

La escasa correspondencia que muestran las comunidades de
macroinvertebrados y las clases fluviales definidas mediante variables de cuenca ha
sido generalmente atribuida a que la composicion de las comunidades de
macroinvertebrados podria verse mas influenciada por variables ambientales que
operan a nivel de tramo (Death y Joy, 2004). Asi, determinados autores han puesto
de manifiesto cémo las comunidades de macroinvertebrados se ven severamente
afectadas por el régimen de perturbaciones hidroldgicas que caracteriza a un
determinado tramo fluvial, esto es, por la frecuencia y magnitud de las crecidas y
las sequias (Barquin y Death, 2004; Bonada et al., 2006b; Death y Winterbourn,
1995; Lake, 2000). Igualmente, la composicién del sustrato es otro factor que
parece determinar la composicidon de las comunidades de macroinvertebrados ya
gue, ademas de proporcionar refugio a los macroinvertebrados frente al estrés
hidraulico que ejercen las crecidas, influye en otras cuestiones basicas, como la
retencion de materia organica (Munn et al., 2009). Otro factor que podria reducir la
correspondencia entre las comunidades de macroinvertebrados y las clases fluviales
podrian ser los distintos patrones de microdistribucion que los macroinvertebrados
muestran dentro de un mismo tramo fluvial (ver capitulo IV; Brooks et al., 2005;
Eedy y Giberson, 2007), por lo que la capacidad de discriminacién de las clases
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fluviales se podria incrementar si se partiese de bases de datos taxondmicas
elaboradas con la informacion obtenida en un determinado microhabitat. Por
ejemplo, incluyendo muestras de macroinvertebrados tomadas exclusivamente en
riffles (ver: Aroviita et al., 2009). Igualmente, si se partiese de muestras tomadas
sobre diferentes microhabitats seria conveniente reflejar el porcentaje que cada
habitat supone sobre el total de la muestra. Esto permitiria determinar la
variabilidad que puede ser atribuida a los patrones de micro y mesodistribucidon que
muestran los macroinvertebrados. Otro factor que podria influenciar en la
distribucién de los macroinvertebrados es su capacidad para dispersarse y colonizar
otras regiones asi como su dindmica metapoblacional u otros factores
biogeograficos (Murria, 2009). Finalmente, cabria destacar que la afeccién que los
distintos factores bidticos pudieran ejercer sobre la correspondencia entre las
clasificaciones fluviales y las comunidades de macroinvertebrados ha sido
escasamente tratada, pudiendo ser éste un factor clave (ver: Pinto et al., 2006).
Asi, diversos estudios han evidenciado como los procesos de competencia y
predacion pueden generar importantes cambios en las comunidades de
macroinvertebrados (Giller y Malmqvist, 1997; Lancaster et al., 1990). Igualmente,
habria que atender a las relaciones establecidas entre las comunidades de
macroinvertebrados y otras comunidades fluviales, ya que la presién depredadora
ejercida por diversas poblaciones piscicolas también puede ocasionar cambios
notables en la estructura y composicion de las comunidades de macroinvertebrados
(Cowx et al., 1984).

Ademas, la correspondencia entre las comunidades de macroinvertebrados y
las clases fluviales propuestas para Cantabria podria incrementar mejorando la red
de puntos de estudio. Debido a que no se dispuso de un elevado nimero de puntos
de estudio, la base de datos taxondmica utilizada en la elaboracién de este capitulo
no estuvo exclusivamente formada por puntos de referencia en el sentido estricto
del término, sino que contd con puntos de estudio que no mostraron alteraciones
antropicas severas, por lo que muy probablemente alguno de estos puntos pudiera
mostrar desviaciones con respecto a la comunidad de macroinvertebrados de
referencia. Este problema se agravd en las zonas mas cercanas a la costa, donde
fue mas dificil encontrar puntos que presentasen escasas alteraciones antropicas
(GESHA, 2006). Mas aun, el niumero de puntos de estudio mediante los que se
elaboraron los modelos propuestos en este capitulo pudiera ser insuficiente para
realizar una correcta definicion de alguna de las clases resultantes. Por ejemplo, tan
solo se incluyeron 7 puntos de estudio representando a las cuencas del sur (1 punto
en la cuenca del Camesa y 6 en la del Ebro) lo que parece insuficiente para
caracterizar adecuadamente las comunidades de macroinvertebrados presentes en
estas cuencas. Otro factor a tener en cuenta es que el Rio Ebro, aguas abajo de la
presa de Valdearroyo, presenta un régimen hidroldgico contrario al natural, ya que
el embalse realiza las mayores sueltas en verano, con el objetivo de satisfacer la
demanda agricola del valle del Ebro. Este hecho podria incrementar el nivel de
perturbaciones en esta época, lo que a su vez, podria generar cambios en la
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estructura y composicion de las comunidades de macroinvertebrados localizadas en
los dos puntos de estudio situados aguas abajo del embalse del Ebro en Reinosa
(Figura 2.1). Ademas, la base de datos taxondmica se deberia completar con un
mayor numero de registros que reflejasen la composicion de las comunidades de
macroinvertebrados durante un periodo de tiempo mas amplio, lo que facilitaria
una descripcidon mas completa de las comunidades caracteristicas de cada clase,
pudiendo asi incrementar la correspondencia entre las diferentes clases y las
comunidades de macroinvertebrados (Hawkins et al., 2000).

Otra cuestién que ha generado cierto debate cientifico es el nivel de
resolucién taxondmica que se debe aplicar para conseguir la mejor correspondencia
entre las clases fluviales y las comunidades de macroinvertebrados. En este sentido
diversos autores han descrito que el nivel de género o especie genera una mejor
discriminacion que el nivel de familia (Hawkins y Vinson, 2000; Verdonschot,
2006), mientras que otros defienden que el nivel de familia es suficiente para
discriminar entre ecorregiones (Feminella, 2000). En cualquier caso, parece que el
uso de uno u otro nivel no genera cambios relevantes en la correspondencia final
entre las clases fluviales y las comunidades de macroinvertebrados (Hawkins et al.,
2000). En el presente capitulo se utiliz6 una base de datos elaborada a nivel de
familia debido a que se partiéo de informacion elaborada por diferentes entidades
(Tabla 2.1) que utilizaron diferentes niveles de resolucién taxondémica (familia y
género/especie), por lo que hubo que optar por el nivel taxondmico superior, no
pudiendo realizar una comparacion adecuada entre la idoneidad de los distintos
niveles de identificacion taxondmica.

Patrones de distribucion espacial de las comunidades de
macroinvertebrados en los ecosistemas fluviales de Cantabria

Los 3 modelos desarrollados en este capitulo coincidieron en sefialar a la
temperatura del segmento (SegTemp) y a la pendiente, tanto del segmento como
acumulada (SegSlope y CatSlope), como 3 de las variables predictoras que tuvieron
mayor importancia en la definiciéon de las clases fluviales. Ademas, la temperatura,
la altitud y la longitud acumulada (CatTemp, CatAlt, CatLength, respectivamente)
también fueron incluidas como variables importantes en 2 de estos 3 modelos. En
las cuencas fluviales de Cantabria, principalmente en las de vertiente Cantabrica,
todas estas variables siguen un patrén longitudinal muy definido, desde las zonas
de cabecera hasta las zonas mas cercanas a la costa, ya que tanto la temperatura
(SegTemp y CatTemp) como la longitud acumulada incrementan aguas abajo,
mientras que la pendiente (SegSlope y CatSlope) y la altitud muestran la tendencia
contraria, si bien alguno de los rios tributarios situados en las zonas media-bajas
difieren parcialmente de este patrén. Por lo tanto, parece que el patron de
distribuciéon espacial que siguen las comunidades de macroinvertebrados en
Cantabria se ve muy influenciado por el gradiente longitudinal que muestran los
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rios de esta regién. Asi, como se ha indicado anteriormente, la mayoria de las
clases propuestas por estos 3 modelos aparecieron en bandas paralelas a la costa,
agrupando tramos de distintas cuencas fluviales situados en zonas altas, medias o
bajas. Este patron se hace especialmente evidente en las cuencas de la vertiente
Cantabrica, donde las condiciones ambientales parecen mostrar mayores
diferencias en el propio eje longitudinal de una determinada cuenca que entre
diferentes cuencas de entidad similar. Por el contario, otras variables ambientales
que no se ven tan fuertemente influenciadas por este gradiente longitudinal (e.g.
longitud del segmento, densidad de drenaje o lluvia efectiva) no fueron reconocidas
por los modelos como variables robustas para predecir la distribucién espacial de
las comunidades de macroinvertebrados en Cantabria. Estos resultados contrastan
con los modelos propuestos en otras regiones. Por ejemplo, en la region de
Catalufa, donde se proponen diferentes clases en funcion de la geologia (rios
predominantemente siliceos o calcareos) o del régimen de precipitaciones, lo que
hace que las diferentes clases fluviales propuestas para Catalufia sigan un patron
de distribucion espacial diferente al descrito en este capitulo para Cantabria (Munné
y Prat, 2004; Sanchez-Montoya et al., 2007).

Respecto a las comunidades de macroinvertebrados, el nimero de familias
no se adaptd a ningln patrén concreto, ya que no se estructurd en relacién a
ninguna de las variables ambientales que mas influyeron en la definicion de los
modelos propuestos: temperatura, pendiente, altitud o longitud acumulada. A
priori, segun el Habitat Template Model (Poff y Ward, 1990) se podria esperar que
el numero total de macroinvertebrados pudiera guardar relacion directa con el area
de la cuenca, la cual se ha descrito como un factor importante para el
establecimiento de diferentes habitats fluviales (Benda et al., 2004). Sin embargo,
la rigueza de macroinvertebrados no fue mas alta en las clases que mostraron un
mayor area de cuenca. Asi, el nUmero de taxones de macroinvertebrados podria ser
mas dependiente de factores ambientales que actlan a otros niveles (e.g. nivel de
tramo o microhabitat). Para responder a esta cuestion, en el capitulo III de la
presente tesis se buscaran las relaciones establecidas entre la riqueza taxondmica
de macroinvertebrados y la diversidad de habitats descritos a nivel de tramo,
mientras que en el capitulo IV se buscara la relacidon existente entre la riqueza de
macroinvertebrados y determinadas caracteristicas ambientales que operan a nivel
de microhabitat.

Como se indico anteriormente, las comunidades de macroinvertebrados que
caracterizaron las 12 clases propuestas por RF siguieron 2 patrones estructurales
diferentes pudiendo diferenciarse 2 grupos (G1: clases 7, 8,9, 10y 11 y G2: clases
1, 2, 3, 4, 5, 6). Las clases incluidas en el G1 mostraron valores de abundancia
muy similares (Figura 2.15), excepto la clase 12, que conté con la menor
abundancia de las 12 clases. Parece que la escasez de macroinvertebrados que
presentd alguno de los puntos de esta clase en el Rio Hijar podria estar ligada a la
sequia que esta zona experimenté durante el verano de 2006 (Alvarez-Cabria et
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al., 2008). Otros puntos de estudio de la clase 12 que se situaron en zonas de
cabecera, muy cercanos al nacimiento, también mostraron abundancias muy bajas.
Estudios realizados en otras cuencas Cantabricas también han descrito que las
comunidades de macroinvertebrados propias de las zonas de cabecera muestran
abundancias muy reducidas, asociandolo al efecto que el estrés hidraulico ejerce
sobre la deriva de los macroinvertebrados (Imbert et al., 2005; Riafio et al., 1993)
y la disponibilidad de recursos tréficos (e.g materia organica o perifiton; Izaguirre y
Elésegui, 2005). Por otro lado, la mayoria de las clases incluidas en el G2, tuvieron
mayor abundancia que las clases del G1 (Figura 2.15). Estos resultados parecen
confirmar el patrén observado en diversos estudios realizados a nivel de cuenca en
rios templado-atlanticos, donde se ha descrito que la abundancia de
macroinvertebrados tiende a incrementar aguas abajo por el menor estrés en las
condiciones hidraulicas y la mayor disponibilidad de recursos tréficos (Basaguren et
al., 1996; Wright y Symes, 1999). Sin embargo, parece que las comunidades de la
clase 4 no se adaptaron a este patron. A diferencia de los tramos costeros incluidos
en la clase 1, donde los macroinvertebrados alcanzaron abundancias muy elevadas,
los tramos costeros de la clase 4 contaron con pendientes mucho mas pronunciadas
(Tabla 2.7). Ademas, los puntos de estudio de la clase 4 mostraron un bosque de
ribera mejor conservado que los de la clase 1 (Datos no publicados) lo que podria
reducir tanto la temperatura (Tabla 2.7) como la radiacién solar sobre el cauce. La
presencia de pendientes pronunciadas, asi como la menor temperatura y radiacion
solar pudiera repercutir sobre la biomasa de perifiton en los tramos de la clase 4 y
por lo tanto, sobre el principal recurso trofico de determinados grupos funcionales
de alimentacién (e.g. raspadores), disminuyendo asi la abundancia de ciertos
grupos de macroinvertebrados.

Si se analizan las caracteristicas ambientales que caracterizaron a las
subcuencas de los grupos Gl y G2, se puede observar que ambos grupos
mostraron amplias diferencias en cuanto a la altitud y la temperatura. Asi, a
excepcion de la clase 3, el resto de clases del G2 fueron las que estuvieron situadas
a menor altitud (SegAlt), y las que contaron con una temperatura media mas
elevada (SegTemp; Tabla 2.7). Por lo tanto, como han reconocido diversos autores
(Jacobsen et al., 1997; Sandin y Johnson, 2000; Vannote y Sweeney, 1980;
Verdonschot, 2006), parece que ambas variables podrian determinar en gran
medida la estructura de las comunidades de macroinvertebrados en los rios de
Cantabria. Ademas, la estructura de las comunidades de macroinvertebrados siguio
el patrén espacial esperado en relaciéon a ambas variables, ya que la abundancia de
EPT incrementd en zonas altas con temperaturas bajas, mientras que los taxones
no-insectos siguieron el patron contrario (Sanchez-Montoya et al., 2007; Statzner
et al., 1988; Vannote et al., 1980). Algunos autores, como Vannote et al. (1980),
han vinculado este patrén de distribucion a un posible vector de colonizacién que
explicaria la mayor abundancia de moluscos y crustaceos en las zonas mas bajas de
cuenca debido a que estos taxones parecen haber conquistado los cursos de agua
dulce desde los medios marinos y estuarinos. Sin embargo, los resultados
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obtenidos en los rios de Cantabria no parecen confirmar totalmente esta teoria, ya
que los gamaridos fueron relativamente abundantes en diversos puntos del Rio
Ebro, a unos 660 km de su desembocadura, asi como en el Rio Camesa, donde
también abundaron los moluscos (a unos 500km de la desembocadura del Rio
Duero). Estos datos parecen contradecir el patrén de distribucion espacial indicado
anteriormente para los taxones no-insectos en las cuencas de Cantabria. Ademas,
la estructura que mostré la comunidad de macroinvertebrados caracteristica de la
clase 3 tampoco parece corresponderse con dicho patrén, por lo que otros factores
ambientales diferentes a la altitud y a la temperatura, también podrian estar
jugando un papel importante en definir la estructura de las comunidades de
macroinvertebrados estudiadas.

Las caracteristicas ambientales que mostro la clase 3 fueron mas similares a
las caracteristicas de las clases del G1 que a las de las clases del G2. Sin embargo,
la estructura que mostré la comunidad tipo de esta clase fue mas parecida a las
comunidades de las clases del G2. La variable ambiental que mas difirid entre la
clase 3 y las clases del G1, y que igualmente fue la que mas asemejd a la clase 3
con el resto de clases del G2, fue la pendiente (SegSlope; Tabla 2.7). Asi, pese a
que los tramos agrupados en la clase 3 tuvieron una altitud elevada, presentaron
una pendiente muy poco pronunciada. Este hecho podria ser determinante para que
las subcuencas de la clase 3 mantuviesen un escaso estrés hidraulico en
comparacion con las clases del G1 (Statzner et al., 1988), que mostrando una
altitud similar o inferior presentaron una pendiente mucho mas acusada. La
dominancia de unas condiciones hidraulicas mas |lénticas en la clase 3 podria ser un
factor determinante para permitir que los moluscos y los crustaceos aumentasen su
importancia relativa en relacién a los taxones EPT, ya que moluscos y crustaceos
suelen verse negativamente afectados por el estrés hidraulico (ver capitulo IV;
Extence et al., 1999; Lysne y Koetsier, 2006; Merigoux y Doledec, 2004).

Tras analizar estos resultados, parece que el principal patron de distribuciéon
que siguieron los macroinvertebrados en Cantabria estuvo muy influenciado por la
combinaciéon de la altitud, la temperatura y la pendiente, ya que estas fueron las
variables que mejor diferenciaron las clases fluviales incluidas en los grupos G1 y
G2. Las diferencias en la estructura de las comunidades incluidas en G1 también
parecieron responder principalmente a estas 3 variables. Asi, dentro de las clases
del G1, la clase 7 fue la que mostré mayor temperatura y menor altitud, contando,
ademas, con pendientes no tan acusadas como otras clases del G1 (Tabla 2.7). La
estructura de la comunidad tipo de esta clase respondié al patrén esperado, ya que
fue la comunidad del G1 que contd con un mayor porcentaje de taxones no-insectos
(25%) y menor porcentaje de taxones EPT (40%). Por el contrario, la clase 11
presento la mayor pendiente, asi como una elevada altitud y baja temperatura, en
comparacién con otras clases de este mismo grupo, obteniendo elevados
porcentajes de EPT y una escasa representacién de taxones no-insectos en
comparacién con otras clases del G1 (Figura 2.16). Ademas, la clase 11 conté con
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taxones que han sido identificados en otros estudios como taxones caracteristicos
de tipologias de cabecera (Tabla 2.8; Odontoceridae, Leptophlebidae o Perlidae;
Bonada et al., 2002; Sanchez-Montoya et al., 2007).

Sin embargo, parece que otras variables también pueden tener importancia
en la determinacion de la estructura de las comunidades de macroinvertebrados en
las clases del G2. Asi, la elevada abundancia relativa que presentaron los
gamaridos en la clase 6 parece estar ligada a la presencia de surgencias en las
cercanias de los puntos de muestreo de esta clase, ya que como se ha descrito en
diversos manantiales de la regién, las surgencias generan una estabilidad en las
condiciones hidraulicas y fisico-quimicas del agua que favorece el desarrollo de los
gamaridos (Barquin y Death, 2004; Barquin y Death, 2009; IH Cantabria, 2009).
Igualmente, estos estudios han identificado un menor porcentaje de quironémidos
en manantiales que en rios, lo que podria explicar la escasa importancia que
alcanzaron los dipteros en esta clase. Por otro lado, la clase 5 se caracterizé por
mostrar un elevado porcentaje de oligoquetos, debido a la elevada abundancia que
estos alcanzaron en el punto de estudio situado en la zona baja del Rio Aglera,
donde también fueron muy abundantes los quirondmidos, siendo reconocidos
ambos taxones por el andlisis IndVal como indicadores de esta clase (Tabla 2.8).
Las elevadas abundancias que alcanzaron tanto los oligoquetos como los
guirondmidos podrian indicar cierto deterioro en la calidad del agua, ya que ambos
taxones son muy tolerantes a la polucidn organica (Langford et al., 2009). Por este
motivo se deberia valorar la exclusion de este punto de estudio en la elaboracion de
futuros trabajos. La gran diferencia de abundancias que estos 2 taxones mostraron
entre el punto mencionado del Rio Agliera y los otros puntos incluidos en esta clase
ocasiond que la similaridad media de las comunidades de macroinvertebrados de la
clase 6 fuera la mas baja de las 12 clases propuestas (20%). Por otro lado, en la
clase 1 los moluscos supusieron el 75% de la comunidad tipo, siendo indicadores de
esta clase las familias de moluscos Hydrobiidae y Sphaeridae. Todos los puntos de
estudio incluidos en la clase 1 estuvieron localizados en cuencas costeras. Los
moluscos podrian incrementar su abundancia en las cuencas costeras por diferentes
motivos. Primero, porque como se indicd anteriormente, la cercania al mar que
presentan estas cuencas podria favorecer un vector biogeografico de colonizacién
(Vannote et al., 1980). Segundo, porque como norma general, los moluscos se
desarrollan mejor en ambientes con escaso estrés hidraulico (Lysne y Koetsier,
2006; Merigoux y Doledec, 2004). Este tipo de condiciones hidraulicas, junto con
las altas temperaturas y la practica ausencia del bosque de ribera (Datos no
publicados) podria facilitar un mayor desarrollo del perifiton (Clausen y Biggs,
1997; Elésegui y Pozo, 1998; Izaguirre y Elésegui, 2005), por lo que los moluscos
encontrarian en las subcuencas de la clase 1 un habitat idoneo con abundancia de
recursos troficos.
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Conclusiones

Los 3 modelos de clasificacion que se han desarrollado en este capitulo
atendiendo a la distribucion de las comunidades de macroinvertebrados, mostraron
un ajuste mas robusto que otras clasificaciones propuestas anteriormente para
Cantabria y otras regiones de Espafia. Sin embargo, la relacion entre las clases
resultantes y las comunidades de macroinvertebrados continla mostrando
correspondencias relativamente bajas. El nivel de correspondencia se podria
mejorar en futuras propuestas atendiendo a las siguientes consideraciones:

e Realizar una base de datos taxondmica utilizando exclusivamente puntos de
estudio en condiciones de referencia.

e Incrementar la red de puntos de estudio, principalmente en las cuencas sur
(Ebro y Camesa), asi como en las cuencas costeras.

e Establecer la base de datos taxonomica mediante muestreos realizados
sobre un Unico microhabitat o, en su caso, valorar la importancia relativa de
los distintos habitats que componen las muestras analizadas.

e Realizar un analisis comparativo para determinar si una base de datos
elaborada con un nivel taxondmico mas preciso aportaria clasificaciones con
mayor poder de discriminacion.

Los 3 métodos multivariantes bottom-up utilizados para elaborar los
modelos de clasificacion propuestos (LDA, GDM y RF) coincidieron en indicar que las
comunidades de macroinvertebrados mostraron un patrén de distribucion muy
influenciado por el marcado gradiente longitudinal que presentan las cuencas
Cantabricas. Tras analizar las diferencias estructurales que mostraron las
comunidades de macroinvertebrados presentes en las 12 clases fluviales
propuestas por el modelo Random Forest, parece que los patrones de distribuciéon
que siguieron los macroinvertebrados quedan principalmente definidos por la
combinacién de tres variables ambientales: la temperatura, la altitud y la
pendiente, aunque otras variables como el tamafio de cuenca también podrian
jugar un papel importante en la distribucion de los macroinverterbados. Estas
variables también parecen ser determinantes a la hora de establecer la abundancia
de macroinvertebrados, ya que junto con otros factores (e.g. radiacién solar)
parecen regular ciertos recursos troficos (e.g. materia 6rganica, perifiton). Sin
embargo, los resultados expuestos en este capitulo no permiten establecer ninguna
relacion clara entre la riqueza taxondmica de macroinvertebrados y ninguna de las
variables ambientales empleadas.

70




Capitulo IIT

4

CAPITULO 111

de la

amica

n

D

)
L)
ki
A
c
3
S
3]

tebrados en

una cuenca Cantabrica.
El caso de la cuenca del

o
S
g
S
S
S
g

Rio Pas

71




72




Dinamica de la comunidad de macroinvertebrados en una cuenca Cantabrica. El caso de la
cuenca del Rio Pas

Introduccion

La estructura y composicion de las comunidades de macroinvertebrados
varia a lo largo del eje fluvial como consecuencia de las interacciones establecidas
entre los diversos factores ambientales que caracterizan la cuenca. Entre éstos
cabe destacar las variables identificadas en el capitulo II de la presente tesis
(pendiente, temperatura y altitud), ademas de las condiciones hidraulicas (Statzner
et al., 1988), la disponibilidad de los distintos recursos tréficos (Vannote et al.,
1980), asi como las caracteristicas fisico-quimicas del agua (Jacobsen et al., 1997).
Ademas, la estructura del habitat fisico es determinante a la hora de establecer el
numero de taxones que aparecen en un determinado tramo fluvial. Asi, como se ha
indicado previamente, el Habitat Template Model predice que el nUmero de taxones
de macroinvertebrados se incrementa en puntos que cuentan con una elevada
heterogeneidad de condiciones fisicas (Poff y Ward, 1990).

Por otro lado, los cambios estacionales en las comunidades de
macroinvertebrados estan principalmente gobernados por el régimen hidroldgico
(Clausen y Biggs, 1997), por la disponibilidad de los recursos tréficos (Hawkins y
Sedell, 1981), asi como por la variabilidad estacional de las caracteristicas fisico-
quimicas del agua (Vannote y Sweeney, 1980). Los eventos extremos en los
valores del caudal son uno de los factores mas importantes a la hora de determinar
las fluctuaciones estacionales en las comunidades de macroinvertebrados. En este
sentido, la Intermediate Disturbance Hypothesis (Connell, 1978) y la Dynamic
Equilibrium Hypothesis (Huston, 1994) predicen que la diversidad bioldgica
incrementa con niveles intermedios de perturbacidon. Las perturbaciones, ademas,
influyen en las comunidades de macroinvertebrados de manera indirecta,
afectando, por ejemplo, al nivel de recursos tréficos (Clausen y Biggs, 1997;
Matthaei et al., 2003). Los recursos troficos también son altamente dependientes
de los aportes estacionales de materia organica aldctona al cauce, la cual puede ser
determinante a la hora de establecer los patrones estacionales que siguen diversos
grupos funcionales de alimentacién (FFG; Hawkins y Sedell, 1981)

Los rios Cantabricos se agrupan dentro de los rios Europeos Atlanticos
templados, los cuales, desde u punto de vista climatico, aparecen dominados por
masas de aire provenientes del Océano Atlantico que generan veranos frescos e
inviernos suaves (Tockner et al., 2009). El ciclo hidrolégico de estos rios se
caracteriza por un periodo de caudal basal (verano y otofio) seguido por un periodo
de crecidas (primavera e invierno), aunque la aparicion de tormentas en verano
hace que se puedan producir crecidas durante todo el afio (Howden y Burt, 2009;
Prego et al., 2008). Diversos estudios se han centrado en los efectos que las
perturbaciones hidroldgicas ejercen sobre la comunidad de macroinvertebrados en
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los rios templado Atlanticos (Basaguren et al., 1996; Feminella, 1996; Riafio et al.,
1993). Por el contrario hay pocos estudios que hayan descrito los cambios que se
producen en la comunidad de macroinvertebrados durante un aflo que represente
el ciclo hidroldgico caracteristico de estos rios. Sin embargo, Wright y Symes
(1999), tras analizar las comunidades de macroinvertebrados durante 10 afios en el
Rio Lambourn (Inglaterra) describen mayores abundancias de macroinvertebrados
en verano, como consecuencia del incremento de taxones Iénticos (e.g.
Chironomidae), los cuales, en invierno, son sustituidos por otras familias de
macroinvertebrados mejor adaptadas al estrés hidraulico (ElImidae o Simuliidae).
Igualmente, Basaguren et al. (1996) describen un patron similar en el norte de
Espafia. Ademas, en estos rios, la dindmica que siguen las comunidades de
macroinvertebrados también se ve influenciada por el patrén que muestran los
recursos tréficos. Asi, se ha descrito como el aporte de materiales vegetales
aléctonos al cauce se incrementa en otofio e invierno, mientras que la
concentracion de perifiton lo hace en verano y otono (Graca, 2001; Izaguirre y
Elésegui, 2005; Pardo y Alvarez, 2006).

A pesar de todo, la mayoria de cuencas fluviales en Europa presentan
desviaciones con respecto a su variabilidad natural como consecuencia de los
efectos generados por las actividades antrépicas. Generalmente, éstas producen un
deterioro en la calidad del agua, asi como en los elementos hidromorfoldgicos del
ecosistema, lo que se refleja en cambios bruscos en las comunidades de
macroinvertebrados (e.g. Armitage, 2006; Tavzes et al., 2006). Asi, el
enriquecimiento organico del agua conlleva cambios drasticos en la estructura y
composicidon de las comunidades de macroinvertebrados, reduciendo la presencia
de los taxones mas sensibles a la polucién (Ephemeroptera, Plecoptera y
Trichopetra; EPT) e incrementando la de los taxones mas tolerantes (generalmente
taxones no-insectos; Ortiz et al., 2005). Por otro lado, las presas y azudes
modifican el habitat fisico del rio, transformando habitats redfilos en lénticos y
generando cambios en la estructura del lecho mediante procesos de sedimentacion
y colmatacién, lo que también puede reducir el ratio entre taxones insectos y no-
insectos (Tiemann et al., 2004).

El principal objetivo de este capitulo es determinar los patrones de
variabilidad espacial y estacional de las comunidades de macroinvertebrados en la
cuenca Cantabrica del Rio Pas, y describir las relaciones establecidas entre dichos
patrones y las caracteristicas ambientales de la cuenca. Siguiendo los patrones
descritos en el capitulo II de la presente tesis, asi como en otras cuencas Europeas
templado-atlanticas, se espera encontrar: (1) mayor numero de taxones de
macroinvertebrados en los tramos que presenten una mayor heterogeneidad de
habitats, asi como en épocas con niveles intermedios de perturbacién, (2) mayor
abundancia de macroinvertebrados en las zonas bajas de la cuenca, asi como en la
época mas estable, (3) un incremento en la abundancia relativa de los taxones no-
insectos en las zonas bajas de la cuenca, asi como en puntos que presenten
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severas alteraciones antrdpicas y finalmente (4) cambios espaciales y estacionales
en las abundancias relativas de los Grupos Funcionales de Alimentacion (FFG) en
respuesta a la variabilidad de los recursos troficos.

Material y métodos

Area de estudio

La cuenca Cantabrica del Rio Pas (650 Km?; Figura 3.1) estd localizada en el
area submediterranea hiper-oceanica templada (Rivas-Martinez et al., 2004) y esta
formada por subcuencas incluidas en las clases 1, 2, 4, 5, 7, 8, 9, 11 y 12 del
modelo Random Forest de clasificacién adoptado anteriormente (ver capitulo II;
Figura 3.1). La cuenca del Pas cuenta con una temperatura media anual de 14°C y
una precipitacion media anual de 1300 mm, con un periodo de fuertes
precipitaciones en invierno y primavera, seguido de un periodo mas seco en verano
y otofio. La vegetacion climatica de la zona estd comprendida por el tipico bosque
Atlantico caducifolio, compuesto mayoritariamente por robles (Quercus spp.),
castafios (Castanea sativa) y hayas (Fagus sylvatica), aunque las zonas de pasto y
matorral bajo ocupan el 80% de la cuenca. La densidad de poblaciéon en la cuenca
es baja (54 hab. km™) y aparece dispersa en diferentes nuicleos poblacionales. Los
principales ejes fluviales de la cuenca (Rios Pas, Pisuefia y Magdalena: PA, PI y MA,
respectivamente en la Figura 3.1) estan afectados por usos de cuenca similares,
aunque los usos industriales y urbanisticos son mas intensos aguas abajo de los
puntos de estudio PI2 y PA4, mientras que en la zona media-alta de la cuenca
domina la actividad ganadera. Una de las principales diferencias entre estos ejes
fluviales es el elevado nimero de azudes que aparecen en el Rio Pisuefa (12
azudes) en comparacion con los rios Pas (4 azudes) y Magdalena (ningun azud;
Figura 3.1).

Toma de datos

Se seleccionaron 9 puntos de estudio en la cuenca del Rio Pas, situados
fuera del area directamente afectada por los azudes (Figura 3.1; 5 en puntos el Rio
Pas, 3 en el Rio Pisuefia y 1 en el Rio Magdalena), cuyas caracteristicas fisico-
quimicas y bioldgicas fueron evaluadas durante 2005.

Las caracteristicas hidromorfoldgicas se determinaron en una Unica campana
realizada en Agosto, debido a que el periodo de caudal basal fue el mas indicado
para discriminar entre las diferentes condiciones hidraulicas (i.e. riffles, glides y
pozas), asi como para encontrar una mayor diversidad de elementos en el cauce:
riffles, glides, pozas, bridfitos, macrofitos o algas filamentosas.
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Figura 3.1. Puntos de estudio muestreados en la cuenca del Rio Pas durante 2005 (PA= Rio Pas; PI=
Rio Pisuefia y MA= Rio Magdalena). Las barras representan la situacion de los azudes en la cuenca.
También se indica la clase fluvial a la que pertenece cada tramo de la cuenca atendiendo a la
clasificacion Random Forest de 12 clases propuesta en capitulo II de la presente tesis.

La velocidad del agua se estimd midiendo el tiempo que un cuerpo flotante
tarda en recorrer un tramo de 10 m. El caudal se calculé6 como la media del
producto de la velocidad del agua, la profundidad, y la anchura del cauce, en al
menos 3 secciones representativas de cada punto de estudio. Los caudales
medios diarios, medidos en la estacion de aforo de Puente Viesgo, también se
utilizaron para la elaboracidon del presente capitulo, al representar el régimen
hidroldgico estacional de la cuenca. Estos datos fueron aportados por la
Confederacién Hidrografica del Norte (CHN; Figura 3.2). Las perturbaciones
hidrolégicas se determinaron mediante el indice hidrolégico FRE10, definido por
Clausen y Biggs (1997) como 10 veces el valor de la mediana del caudal medio
diario. Este indice asegura que los valores de caudal por encima de este valor
producen cierta perturbacién de las particulas del lecho. La composicion del
sustrato se estimd para cada punto de estudio mediante el conteo, al azar, de un
numero no inferior a 100 particulas de sustrato, clasificando éstas en seis clases de
tamano (losa, bloques> 300 mm, cantos 300-64, guijarros 64-14 mm, grava 14-2
mm y arena y limo < 2 mm). La heterogeneidad del habitat se estimé
visualmente valorando el porcentaje de cobertura de los diferentes elementos
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presentes en el cauce durante el muestreo de verano (las 6 clases de sustrato
mencionadas anteriormente, la presencia de raices de ribera, detritos vegetales,
musgo, macrofitos, algas filamentosas, pozas, riffles y glides). Con estos datos se
calculd el indice de diversidad de Shannon-Weaver para cada punto de estudio.
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Figura 3.2. Caudal medio diario (m® s') medido desde Noviembre 2004 a Noviembre 2005 en la
estacion de aforo de Puente Viesgo, Cantabria. Las flechas indican las fechas en que se tomaron las
muestras de agua y macroinvertebrados. FRE10, calculado como 10 veces el valor de la mediana del
caudal, se tom6 como valor umbral para determinar el nimero de perturbaciones hidrolégicas.

Ademas, para completar la caracterizacion fisica de los 9 puntos de estudio
se calculd el Indice Hidrogeomorfoldgico (IHG; Ollero et al., 2008). Este indice se
calcula mediante la suma de tres secciones independientes, las cuales valoran: (1)
la calidad funcional del ecosistema fluvial, (2) la calidad que presenta el canal
fluvial y (3) la calidad del corredor ripario. Cada seccién contribuye con una
puntuacion que varia entre 0 y 30, por lo que el resultado final del IHG oscila entre
0 (calidad muy baja) y 90 (muy buena calidad). En este estudio los tramos de rio
evaluados mediante el IHG se definieron como extensiones de rio con
caracteristicas hidromorfoldgicas (hidrologia y presiones hidromorfoldgicas) y
geomorfolégicas (morfologia del valle, pendiente o zona riparia) similares (GESHA,
2006). Las variables utilizadas a escala de cuenca para calcular el IHG (e.g.
longitud de las carreteras o area riparia) se obtuvieron mediante imagenes
digitalizadas por satélite (escala 1:10000) utilizando Sistemas de Informacion
Geografica (SIG; ESRI, 2004). Otras variables necesarias para el calculo del IHG,
tales como la posicidn y longitud de los azudes y encauzamientos, se obtuvieron
mediante campafias de campo (GESHA, 2006).
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Las caracteristicas fisico-quimicas del agua se determinaron en Enero, Abril, Agosto
y Noviembre del afio 2005 (invierno, primavera, verano y otofio, respectivamente;
Figura 3.2) segun los protocolos indicados en el Standard Methods for Examinations
of Water and Wastewater (APHA, 1980). La concentracion de oxigeno se midié con
un oximetro WTW oxi 340-B, la conductividad y el pH con un conductimetro y
pHmetro CRISON 507 y la turbidez con un turbidimetro Lovibond. La concentracién
de nitratos, amonio, y fosfatos se determind por medio de un sistema de
cromatografia modular y HPLC combinado de las casas Metrohm y Agilent, con
supresion quimica, detencién por conductividad y detector de diodo array. La
concentracion de la materia organica disuelta se midié mediante combustion con un
TOC-V CSH de Shimazdu. Finalmente, la concentracion de coliformes vy
Streptococcus se determind por filtracion de membrana (0.45 pm) e incubacién en
medio de cultivo selectivo a 37°C durante 24 horas.

Las muestras de macroinvertebrados se tomaron con una red kicker (500
pm) en Enero, Abril, Agosto y Noviembre del afio 2005 (Figura 3.2). Cada muestra,
de unos 2.5 m?, se compuso de 20 submuestras, las cuales se distribuyeron de
acuerdo a la importancia relativa que cada microhabitat representd en cada punto
de estudio (AQEM, 2002). Una vez tomadas las muestras se guardaron en etanol
70° hasta su traslado al laboratorio, donde cada muestra se dividié en 3 fracciones
(<1 mm, 1-5 mm y >5 mm), tratdndose cada fraccion de forma independiente. La
abundancia de macroinvertebrados se estimdé submuestreando al menos 100
individuos en cada una de las 3 fracciones, mientras que para calcular el nUmero de
taxones de macroinvertebrados se extrajeron, de visu, los distintos taxones
presentes en las dos fracciones de mayor tamano. La identificacidon taxonémica se
realizé hasta el nivel mas bajo posible, generalmente género y especie para la
mayoria de grupos (excepto Hydracarina, Ostracoda, Copepoda, Oligochaeta,
Chironomidae, Dolichopodidae, Psychodidae, Sciomyzidae, Stratiomyidae,
Tabanidae y Tipulidae; Tachet et al., 2000; Vieira-Lanera, 2000). Ademas, los
distintos taxones se clasificaron en grupos funcionales de alimentacion siguiendo las
indicaciones de Merritt y Cummins (1996), Riafio (1998) y Barquin (2000).
Ademas, también se incluyé el grupo denominado como “otros”, el cual se compone
de grupos funcionales de alimentacidon minoritarios (perforadores; Hydroptila), asi
como por macroinvertebrados que presentan una gran plasticidad en sus habitos de
alimentacidon (Echinogammarus).

Analisis de datos

Debido a que las distintas alteraciones antrépicas que aparecen en la cuenca
pueden afectar a la dindmica de las comunidades de macroinvertebrados se
procedid, en primer lugar, a realizar una clasificacién de los 9 puntos de estudio de
acuerdo con sus caracteristicas hidromorfoldgicas y fisico-quimicas. Para ello, se
aplicd un analisis de clister, segin el método de Ward, con las distancias Euclideas
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calculadas para las variables hidromorfoldgicas y fisico-quimicas que caracterizaron
cada punto de estudio. Dicho clister se realizé con el paquete informatico
STATISTICA (Version 6.0; StatSoft Inc., 1994).

Las diferencias en las caracteristicas fisico-quimicas del agua entre las
cuatro estaciones del afio se contrastaron mediante un test de Friedman con
blogueo. La estacion del ano se consideré como el efecto de la medida repetida,
mientras que los grupos obtenidos mediante el analisis cllUster se establecieron
como el factor de bloqueo y los puntos de estudio se consideraron como réplicas
dentro de cada bloque (Zar, 1984). Posteriormente, se realiz6 el test Matched-Pairs
Signed-Ranks de Wilcoxon, aplicando seguidamente la correccion de Bonferroni,
para buscar diferencias significativas en las caracteristicas fisico-quimicas del agua
entre cada una de las cuatro estaciones del afio. Todos los andlisis se realizaron con
el programa estadistico R (versién 2.7.1; R Development Core Team, 2008).

Para determinar si las comunidades de macroinvertebrados de la cuenca del Rio Pas
siguen el patréon espacial y estacional esperado, se calculé la abundancia (n° de
individuos), el nimero de taxones, el indice de diversidad de Shannon-Weaber, asi
como la abundancia y diversidad de cada FFG para cada punto de estudio y época
del afio. Ademas, la importancia de los taxones que contribuyeron mas a la
disimilaridad entre (>50%) entre los distintos grupos descritos y las cuatro épocas
se evaluaron mediante el procedimiento SIMPER, con el paquete estadistico PRIMER
(version 6.0; Clarke y Warwick, 1994). Las diferencias estacionales que mostraron
estas variables bioldgicas, asi como la abundancia de los taxones mas importantes
se testaron mediante un test de Friedman, realizado con la misma estructura que la
indicada en el caso de las variables fisico-quimicas, seguido por un test Matched-
Pairs Signed-Ranks de Wilcoxon, aplicando posteriormente la correccion de
Bonferroni para localizar diferencias entre cada época. Ademads, se realizaron
correlaciones de Sperman para analizar las relaciones existentes entre: (1) el
numero de taxones de macroinvertebrados y la heterogeneidad del habitat y (2) la
abundancia de macroinvertebrados y la abundancia relativa de taxones no-insectos
frente a la distancia al nacimiento y al azud mas cercano al punto de estudio. Todos
los analisis se realizaron con programa estadistico R (version 2.7.1; R Development
Core Team, 2008).

Finalmente, los patrones en la composicion de las comunidades de
macroinvertebrados se examinaron mediante un analisis no-paramétrico de escalado
multidimensional (NMDS) realizado con el paquete estadistico PC-ORD (version 2.0;
McCune y Mefford, 1995). La distancia de Sorensen se utilizd para determinar la
similaridad de la composicion de la comunidad entre muestras. El examen inicial de
los patrones de estrés sugirid que 3 dimensiones son apropiadas para la ordenacion
final. Las dimensiones se establecieron mediante 500 iteraciones en los datos. La
seleccion final de los ejes se realizd mediante el analisis de los valores de estrés
asociados a los nuevos ejes mediante un test de Montecarlo, analizando Ia
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estabilidad de la solucién final (McCune y Grace, 2002). Las relaciones entre los ejes
de la ordenacién resultante y los taxones mas importantes de la comunidad de
macroinvertebrados, seleccionados mediante el analisis SIMPER, se examind
mediante correlaciones Kendall.

Resultados

Caracteristicas ambientales y fisico-quimicas

Segun el nivel de corte seleccionado, el analisis clister agrupé a los 9
puntos de estudio en 4 grupos diferentes (Figura 3.3), siendo PA5 (grupo 4; G4) el
punto de estudio que mostré una mayor disimilaridad frente al resto, aunque fue
mas similar a PI3 y PA4 (Grupo3; G3) que al resto de puntos, por lo que, para los
subsecuentes analisis se optd por agrupar estos 3 puntos en un solo grupo
denominado G3. De este modo el grupo 1 (G1) incluyd puntos muy poco alterados
localizados en la cabecera de la cuenca (PA1, PI1 y MA1). El grupo 2 (G2) estuvo
formado por puntos de la zona media de la cuenca con cierto grado de alteracion
antropica (PA2, PA3 y PI2), mientras que el grupo 3 (G3) estuvo compuesto por los
puntos de estudio mas bajos, los cuales presentaron alteraciones antrépicas mas
evidentes (PA4, PI3 y PA5).
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Figura 3.3. Dendograma basado en las distancias Euclideas de las caracteristicas hidromorfoldgicas y
fisico-quimicas de los 9 puntos de estudio. La linea indica el nivel de corte para determinar los grupos
del cluster (grupo 1= G1; cluster grupo 2= G2; grupo 3 y grupo 4 aparecen unidos como G3+G4, siendo
denominados como G3 en los subsecuentes analisis).
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Los puntos de estudio se situaron entre los 20 y 400 metros de altitud. El
caudal fue mas bajo en los puntos del G1, mientras que la anchura de la I[amina de
agua vy la profundidad tendieron a incrementar aguas abajo. El tamafio de sustrato
fue mayor en los puntos de cabecera, decreciendo desde G1 a G3 (Tabla 3.1). Los
valores altos de caudal dominaron desde Noviembre hasta Abril (invierno y
primavera), mostrando frecuentes crecidas en estos seis meses, mientras que
desde Mayo hasta Octubre (verano y otono) predominé el caudal basal (Figura 3.2).
Asi, en 7 de los 30 dias previos a la toma de muestras en invierno el caudal excedié
el umbral del FRE10, 6 dias lo excedieron antes del muestreo de primavera,
ninguno en verano y 3 en otono. Tanto los briéfitos como las comunidades de
diatomeas dominaron los puntos de estudio correspondientes a G1 y G2, mientras
que las algas verdes filamentosas y los macréfitos dominaron la vegetacion del
canal en los puntos agrupados en G3 durante el verano. La heterogeneidad de
habitats fue mayor en PI1 (2.23) y menor en PA5 (1.78; Tabla 3.1), aunque como
promedio fue mayor en los puntos agrupados en G2 que en los incluidos en G3.

La media de la temperatura, conductividad, turbidez y la concentracién
media de Streptococcus, coliformes totales y amonio se incrementd aguas abajo,
desde los puntos incluidos en G1 a los agrupados en G3 (Tabla 3.2). La
concentracion media de fosfatos fue similar en los puntos de Gl y G2 y se
incrementod en los puntos incluidos en G3, mientras que la concentracion media de
nitratos permanecié mas o menos constante en los 3 grupos (Tabla 3.2). El resto
de variables fisico-quimicas analizadas no mostraron ningln patron espacial claro,
aunque la concentracion de la materia organica disuelta en el agua se increment6
en los puntos incluidos en G3.

Excepto la concentracion de nitratos y fosfatos todas las variables fisico-
quimicas mostraron diferencias estacionales significativas (Tabla 3.2). La
temperatura del agua mostré amplias diferencias en todas las estaciones del afio,
mientras que el pH descendié significativamente en otofio y la conductividad en
invierno y primavera. La concentracién de coliformes y Streptococcus se
incrementd progresivamente desde inverno a otofio, mientras que la turbidez media
y la concentracion de amonio se incrementaron en otofio e invierno. La materia
organica disuelta fue significativamente mayor en el periodo de caudal basal
(verano y otofio), mientras que la concentraciéon de oxigeno aument6 en verano e
invierno respecto a primavera y otofio (Tabla 3.2).
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Tabla 3.1. Caracteristicas fisicas e hidromorfoldgicas (£1SE) medidas en los 9 puntos de estudio. Los puntos de estudio aparecen ordenados en relaciéon a su distancia al
nacimiento.

0.5 +0.1 0.6 £0.2 0.8 +0.2 0.6 +0.1 0.5 +0.1 0.5 +0.1 0.6 +0.1

5.7 £0.5 13.6 +3.9 8.0 +1.1 10.0 £3.1 13.8 0.3 21.0 *4.7 10.6 0.3 12.1 1.4

Algas filamentosas (%) 15
Pozas (%)

Glides (%) 70 70 60 55 50 60 45 75 80
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Tabla 3.2. Caracteristicas fisico-quimicas del agua promediadas para cada grupo (G1, G2, y G3), y estacion del afio (£1SE), junto a los resultados de los tests de Friedman y
Wilcoxon en relacién a las diferencias estacionales (negrita= p< 0.05; *= 0.01). Las estaciones subrayadas no mostraron diferencias significativas tras aplicar la correccién
de Bonferroni (I: invierno; P, primavera; V, verano y O, otofo)

G1 G2 G3 invierno primavera verano otoio x%; df=3 | Wilcoxon Test

Temperatura (°C) 119 1.2 12.7 *1.3 14.4 15| 7.5 +0.3 13.8 #0.4 19.4 +0.9 11.3 0.3 31.2% IOPV
pH 7.64 0.2 7.4 *0.1 7.8 +0.1 | 7.5 £0.1 7.6 *0.1 8.1 £0.1 7.1 0.0 22.8* OIPV
Conductividad (uS cm?) 155 £22 208 +45 458 62 | 140 +25 212 +40 380 %80 362 +82 17.9% IPOV
Oxigeno (mg I'!) 10.1 +0.5 10.0 +0.5 9.6 +0.5 [11.5 +0.1 9.2 +0.1 11.6 *0.3 8.0 0.3 26.2* OPVI
Streptococcus (UFC 100ml™) 414 +126 1026 +255 2566 +814| 303 =68 @ 726 +270 1398 +502 2913 =976 19.1%* IPV

Coliformes totales (UFC 100ml™?) 404 +139 1597 +368 4318 £982| 978 +193 1993 +562 1444 +961 4011 +1203| 13.1% IPVO
Materia organica disuelta (mg I') 2.4 0.6 1.7 +£0.4 3.2 0.8 | 1.9 +0.4 1.4 0.8 2.4 0.7 4.0 £0.8 8.0 IPOV
Turbidez (NFTU) 5.6 +1.4 83 #+2.3 9.7 *1.7 | 9.5 #1.3 4.4 0.8 3.1 0.5 14.4 +2.7 23.4% _VPOI
Amonio (mg I'!) 1,0 £0.1 1.2 0.3 1.7 *0.6 | 2.7 0.4 0.3 +£0.0 0.3 0.1 2,0 0.5 21.8* VPOI
Fosfato (mg I') 0.2 0.1 0.1 *£0.0 0.7 *0.4 | 0.9 *0.5 0.2 0.1 0.1 0.0 0.1 0.0 6.8 -

Nitrato (mg I'%) 1.9 0.0 2.0 £0.1 2.0 #0.0 | 2.0 +0.1 1.9 +0.1 1.9 0.0 2.0 0.1 1.2 -
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Patrones en la riqueza y abundancia de los macroinvertebrados

Se identificaron un total de 156 taxones diferentes en la cuenca del Rio Pas
(131 insectos y 25 no-insectos). Trichoptera fue el orden que tuvo una mayor
riqueza taxondmica (35 taxones). Los tricopteros junto con los dipteros (26),
coledpteros (21), plecopteros (17) y efemerdpteros (14) representaron el 75% del
total de taxones descritos en la cuenca. El nUmero de taxones EPT decrecié aguas
abajo, reemplazado por taxones no-insectos (moluscos, crustaceos e hirudineos). El
mayor numero de taxones de tricopteros se dio en otofio (26) y el menor en
invierno y verano (19), mientras que el mayor niumero de taxones de plecépteros
se describié en primavera (11) y el menor en invierno y otofio (7 en ambas
estaciones). Los coledpteros alcanzaron su mayor riqueza taxonémica en otofo
(18) y los dipteros en primavera (19). Ambos 6rdenes obtuvieron los valores mas
bajos en invierno (13 y 15, respectivamente). El ndmero de taxones de
efemerdpteros se mantuvo siempre entre 10 y 11. En otoifo se describieron 117
taxones diferentes, 110 en primavera, 105 en verano y 95 en invierno. Analizando
todas las estaciones en conjunto, el mayor nimero de taxones se recolecté en PI1,
MA1l y PA3 (83, 84 y 84, respectivamente) y el menor en PI3, PA5 y PAl1 (67, 68 y
70 taxones, respectivamente).

El mayor nimero de taxones (53), asi como el valor mas alto de diversidad
de Shannon (3.3) para un punto determinado, en una época concreta, se describid
en MA1 en la campafa de otofio, mientras que PA5 en verano contd con el menor
numero de taxones de macroinvertebrados y la diversidad mas baja (26 y 1.6,
respectivamente, Figura 3.4). El nimero medio de taxones de macroinvertebrados
por punto de estudio mostré una correlacion significativa con la diversidad de
elementos en el habitat (R=0.83; p<0.01). El nUimero medio de taxones por punto
de estudio cambid significativamente a lo largo del afio (Figura 3.4; x°= 11.1;
p<0.05), siendo mayor en otofio (48) que en invierno (40). Por el contrario el
indice de diversidad de Shannon se mantuvo mdas o menos constante durante el
periodo de estudio (x*= 2.0; p>0.05).
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Figura 3.4. NUmero de taxones (columnas) e indice de diversidad de Shannon-Weaver (puntos) para
las comunidades de macroinvertebrados muestreados en la cuenca del Rio Pas en 2005 (PA= Rio Pas;
PI= Rio Pisuefia y MA= Rio Magdalena).

La abundancia mas alta de macroinvertebrados para un punto y una época
determinada se describié en PA5 en la campafia de primavera (16875 individuos)
debido a la gran abundancia que alcanzé Simulium spp. (7435 individuos), mientras
que MA1 en invierno obtuvo la mas baja (590 individuos; Figura 3.5). Tanto la
abundancia de macroinvertebrados como la abundancia de los taxones no-insectos
se incrementd significativamente en relacion a la distancia al nacimiento (R=0.83;
p<0.01 y R=0.68; p<0.05, respectivamente). Ademas, la abundancia relativa de
los taxones no-insectos decrecidé en relacion a la distancia con los azudes (R= -
0.76; p<0.05). La abundancia de macroinvertebrados y de los taxones no-insectos
mostraron diferencias estacionales significativas (x’= 15.4; p<0.05 y x’= 11.7;
p<0.05, respectivamente). La abundancia media de macroinvertebrados por punto
de estudio fue mas de tres veces superior en verano (8395 individuos) que en
invierno (2397 individuos). PI3 fue el Unico punto de estudio donde la menor
abundancia de macroinvertebrados no se encontr6 en invierno (Figura 3.5) debido
al elevado numero de Potamopyrgus antipodarum (3520 individuos), Simulium spp.
(2705) y Echinogammarus spp. (1200) que se encontraron en PI3 en invierno.
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Figura 3.5. Abundancia de las comunidades de macroinvertebrados muestreados en la cuenca del Rio
Pas en 2005 (PA= Rio Pas; PI= Rio Pisuefia y MA= Rio Magdalena).

Estructura y composicion de la comunidad de macroinvertebrados

La similaridad que mostraron las comunidades de macroinvertebrados en los
tres grupos decrecié aguas abajo, desde G1 (45%) a G3 (31%). Estacionalmente,
la similaridad entre épocas estuvo entre el 36% (otofio) y el 43% (primavera).
Trece taxones contribuyeron mas de un 50% en las diferencias entre las
comunidades de macroinvertebrados (Tabla 3.3). Bythinia tentaculata sélo aparecio
en puntos de G3, mientras que Ephemerella ignita, Simulium spp., P. antipodarum
y Echinogammarus spp. incrementaron desde G1 a G3. Ambos, P. antipodarum y
Echinogammarus spp. fueron mas importantes en el Rio Pisuefia que en los Rio Pas
y Magdalena. Por el contrario, la abundancia de Baetis spp., Ecdyonurus sp., Esolus
sp. e Hydropsyche siltalai decrecié desde G1 a G3. Finalmente, Caenis luctuosa,
Elmis sp., Limnius sp., y Chironomini fueron mas abundantes en G2 (Tabla 3.3).
Siete de estos 13 taxones mostraron diferencias significativas entre épocas (Baetis
spp., E. ignita, Ecdyonurus sp., Elmis sp., Chironomini, H. siltalai y P.
antipodarum). Baetis spp. y E. ignita fueron significativamente mas abundantes en
primavera que en invierno y otofio, mientras que Chironomini incrementd en
verano en relacién a invierno y otofio. Ecdyonurus sp., Elmis sp. e H. siltalai
mostraron una mayor abundancia media en verano y menor en invierno, mientras
que la abundancia de P. antipodarum fue mayor en otofio y menor en primavera.
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Tabla 3.3. Abundancia de los taxones mas determinantes para diferenciar las comunidades de macroinvertebrados muestreadas. Las abundancias fueron promediadas para
cada grupo (G1, G2 y G3) y estacidon del afio (£1SE). También se incluyen los resultados de los tests de Friedman y Wilcoxon en relacidn a las diferencias estacionales en las
abundancias de estos taxones (negrita= p< 0.05; *= 0.01). Las estaciones subrayadas no mostraron diferencias significativas tras aplicar la correccion de Bonferroni (I:
invierno; P, primavera; V, verano y O, otofio). También se dan los resultados de las correlaciones Kendal entre estos taxones y los ejes 1 y 3 del NMDS (los nimeros en
negrita indican correlaciones significativas). Los cddigos de los grupos funcionales de alimentacion (FFG) son: F, filtradores; C, colectores; C-R, colectores-raspadores; R,

raspadores y O, otros.

FFG G1 G2 G3 invierno primavera verano otoino x%; df =3 | Wilcoxon Test | Eje1 Eje3
Baetis spp. C-R | 587 +164 307 +£75 373 +£136|238 *67 872 +135 372 +£200 207 =40 13.6%* OIVP -0.27 0.39
Caenis luctuosa C-R| 24 +10 441 +£211 369 *102|133 =47 268 +142 209 +125 505 262 7.6 IVPO -0.11 -0.38
Ephemerella ignita C-R|125 +47 115 +43 178 +85 | 23 +15 387 %88 108 £45 36 +31 18.9% IovVP -0.47 0.13
Ecdyonurus C-R | 115 #25 76 £19 23 +£9 33 8 87 =8 92 +27 72 £13 14.9% IOPV 0.04 0.50
Elmis sp. C-R 192 +51 212 +£56 128 +32 74 +28 107 %40 380 +57 147 +£22 13.7%* IPOV -0.33 -0.16
Esolus sp. C-R [242 +77 146 +£39 39 +18 45 =+10 170 +95 231 =62 120 +45 6.2 IOPV -0.10 0.06
Limnius sp. C-R| 47 %20 81 +£27 66 +£28 31 %12 115 £42 54 20 57 £35 2.2 IVOP -0.30 -0.09
Chironomini C |127 +£69 288 £158 162 +£83 15 +£3 175 112 528 +£165 51 £14 15.4% M_V -0.37 -0.20
Simulium spp. F 78 £30 163 +90 1747 +£837|334 £295 1726 +1227 258 +142 331 #+157 0.7 VOoIP -0.38 -0.19
Hydropsyche siltalai F | 157 +£43 83 £36 24 14 27 7 44 £17 185 +55 96 =32 13.9% IPOV 0.05 0.18
Potamopyrgus antipodarum R [329 *£196 891 389 1566 £613|527 £380 172 £63 1381 £587 1634 £700 11.0%* PIVO -0.44 -0.61
Bythinia tentaculata R 0 £0 0 £0 822 +423| 39 +£33 27 %15 939 +570 90 +57 2.0 PIOV -0.27 -0.27
Echinogamarus spp. O |101 £22 453 211 522 +£225(252 157 278 +£160 528 +£310 377 202 3.8 IPOV -0.44 -0.05
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El estrés final en el andlisis NMDS fue de 10.2 lo cual indica que la
ordenacion obtenida es fiable (McCune y Mefford, 1995). Las comunidades de
macroinvertebrados de los puntos pertenecientes al G3 se localizaron en la parte
baja de la ordenacidn, mientras que las comunidades del grupo G1 y PA2 (G2)
aparecieron representadas en la parte alta (Figura 3.6). Por lo tanto, el eje 3 podria
representar la variacion longitudinal del rio. Ademas, las comunidades presentes en
primavera aparecieron en la parte la parte izquierda de la ordenacion, mientras que
las comunidades de verano y otofio aparecieron en la parte media de la grafica y
las de invierno en la zona derecha, siendo PI3 una excepcion a este patrén (Figura
3.6). Consecuentemente, el eje 1 podria representar la variacion estacional de las
comunidades de macroinvertebrados. Las abundancias de E. ignita, Simulium spp.,
Elmis sp., Limnius sp., P. antipodarum Echinogammarus spp. y Chironomini
estuvieron negativamente correlacionadas con el eje 1 (Tabla 3.3) estando, por lo
tanto, escasamente representados en las comunidades de invierno. Baetis spp. y
Ecdyonurus sp. estuvieron positivamente correlacionados con el eje 3, mientras que
C. luctuosa, P. antipodarum y Oligochaeta estuvieron negativamente
correlacionados con este mismo eje. Diversos plecopteros (Protonemura sp. y Perla
sp.), efemerdpteros (Torleya major y Epeorus sp.) y tricopteros (Sericostoma sp. y
Glossosoma sp.) incrementaron sus abundancias hacia la parte alta derecha de la
ordenacion, mientras que algunos moluscos (Physa sp. y Lymnaea sp.), odonatos
(Pyrrhosoma nymphula y Anax imperator), dipteros (Simulium sp. y Limoniidae),
aquetos (Glossiphonia sp. Yy Erpobdella sp.), copépodos y ostracodos las
incrementaron en la direccién contraria.
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Figura 3.6. Ordenacion multidimensional no-métrica (NMDS) del eje 1 vs. eje 3 para las comunidades

de macroinvertebrados muestreadas en la cuenca del Rio Pas en 2005 (PA= Rio Pas; PI= Rio Pisuefia y
MA= Rio Magdalena; A invierno,V primavera, « verano y m otofio).
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Composicidon de los grupos funcionales de alimentacion

La abundancia de raspadores, colectores filtradores y “otros” se incrementé
desde los puntos agrupados en Gl a los agrupados en G3, mientras que la
abundancia de colectores-raspadores y fragmentadotes disminuyé en G3.
Finalmente, la abundancia de los predadores fue mayor en los puntos agrupados en
G2, aunque su abundancia relativa fue similar en todos los puntos y épocas del afio
(5-10%; Figura 3.7). Por otro lado, la abundancia de todos los FFG mostrd
diferencias significativas entre estaciones, excepto el grupo denominado “otros”
(Tabla 3.4). Los predadores, raspadores y colectores se incrementaron en verano
en relacion a invierno y primavera, mientras que la abundancia de filtradores,
colectores-raspadores y fragmentadotes se incrementd en primavera con respecto
al invierno. El numero de taxones raspadores fue el doble en los puntos
correspondientes a G3 que en G1 y G2, mientras que el nimero de taxones
fragmentadores mostré el patrén contrario. Los diferentes FFG mostraron un
numero similar de taxones en las cuatro campafias, excepto los predadores y los
colectores (Tabla 3.4).
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muestreados en la cuenca del Rio Pas en 2005 (PA= Rio Pas; PI= Rio Pisuefia y MA= Rio Magdalena).
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Tabla 3.4. Abundancia y nimero de taxones de los distintos grupos funcionales de alimentacidn promediados para cada grupo (G1, G2 y G3), y estacién del afio (£1SE).
También se incluyen los resultados de los tests de Friedman y Wilcoxon en relacion a las diferencias estacionales de estas variables (negrita= p< 0.05; *= 0.01). Las
estaciones subrayadas no mostraron diferencias significativas tras aplicar la correccion de Bonferroni (I: invierno; P, primavera; V, verano y O, otofio).

FFG Abundancia G1 G2 G3 invierno primavera verano otofio X% df=3 | Wilcoxon Test
Predadores 267 +52 448 £107 317 +79 | 50 *16 110 %7 265 +47 125 +28 18.6% IPOV
Raspadores 365 +202 966 +419 2960 +886 (269 +199 149 +48 1112 +412 758 =+326 11.3 PIOV
Colectores 349 115 538 +£188 872 +290| 65 +20 180 +88 520 *135 174 +40 17.5% IOPV
Filtradores 312 £78 460 £162 1923 +823|169 *123 730 +450 311 +75 228 £57 8.7 IOV?P
Colectores-raspadores |1630 #301 1521 +300 1416 +281|292 +66 884 +113 713 +134 548 +133| 11.2% IovV?P
Fragmentadores 330 +81 334 +88 153 %60 13 +2 180 £35 188 £39 56 +12 25.5% IvoP
Otros 103 £23 461 210 554 +237|101 +63 111 *64 226 +128 160 +84 5.1 IPVO
FFG n°® de taxones

Predadores 12 *1 15 =*1 12 +1 11 *1 13 *1 14 *1 11 +1 11.1 IOPV
Raspadores 3 %1 3 1 6 =0 4 =+1 4 =*1 4 =*1 4 *1 2.02 IOPV
Colectores 5 *0 6 0 5 +1 5 %0 6 *1 6 *1 6 =1 11.0 IOPV
Filtradores 4 +0 5 £0 3 +0 4 +£0 4 +1 5 %1 4 +1 3.8 IOPV
Colectores-raspadores 11 *0 11 +1 8 £0 10 *1 9 +1 10 *1 10 %1 6.8 PIOV
Fragmentadores 7 %1 6 %0 3 %1 5 +1 6 %1 6 %1 4 1 5.6 OIPV
Otros 1 %0 1 %0 1 0 1 0 1 0 1 0 1 %0 - -
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Discusion
Caracteristicas ambientales

Como se ha descrito en el capitulo II, asi como en otros estudios
desarrollados en cuencas Cantabricas (Basaguren et al., 1996) el estrés hidraulico
en la cuenca del Rio Pas disminuyd desde las zonas de cabecera a la parte baja de
la cuenca, tal y como indica el descenso en los valores de la velocidad y el
incremento de la profundidad del agua. La vegetacion presente en el cauce también
cambidé a lo largo del eje fluvial influenciada por las condiciones hidraulicas de la
cuenca (Tabla 3.1). Estos resultados son coincidentes con otros estudios
desarrollados en otras cuencas Europeas templado-atlanticas del norte de Esparia
(Pozo et al., 1994), asi como con las predicciones propuestas por el River
Continuum Concept para rios templados (Vannote et al., 1980). En la cuenca del
Rio Pas el régimen hidroldgico se caracterizd por presentar un periodo con
frecuentes crecidas desde Noviembre hasta Abril, seguido por un periodo con
dominancia del caudal basal desde Mayo a Octubre. Este patron hidrologico se
ajusta con el régimen hidroldgico caracteristico de los rios templado-atlanticos
(Basaguren et al., 1996; Feminella, 1996; Howden y Burt, 2009). Ademas, tras
analizar la serie de caudales medios diarios recogida durante los ultimos 30 afos en
la estacion de aforo de Puente Viesgo (datos no publicados; CHN), se puede
considerar que en el afio 2005 registro un patrén hidrolégico que puede
considerarse caracteristico de la cuenca del Rio Pas.

Tanto la conductividad como la concentracion de Streptococcus, coliformes,
amonio y fosfatos aumentaron en los puntos agrupados en G3, indicando cierto
deterioro en la calidad del agua en direccion aguas abajo, probablemente
ocasionado por el incremento en la actividad antrépica en la misma direccién. El
patron estacional en la calidad del agua estuvo ampliamente influenciado por el
régimen hidroldgico. Asi, tanto la conductividad como la concentracién de
Streptococcus, coliformes y materia organica se incrementaron significativamente
en el periodo de menor caudal (verano y otofio), probablemente debido a la menor
capacidad de diluciéon que el rio presenta en esta época (Eldsegui y Pozo, 1994a;
Morais et al., 2004). Por el contrario, la turbidez y la concentracién de amonio,
nitratos y fosfatos se incrementaron en otofio e invierno. Este patron estacional en
la calidad del agua podria originarse por las primeras lluvias ocurridas en otofio,
tras el periodo de sequia en verano, las cuales producen un lavado intenso de la
cuenca que se puede prolongar hasta el invierno, como también se ha descrito en
otros rios Europeos templado Atlanticos del norte de Espafia (Elésegui y Pozo,
1994a) e Inglaterra (Howden y Burt, 2009).

Las dinamicas estacionales que siguen los distintos recursos tréficos de los
macroinvertebrados (e.g. perifiton y detritos vegetales) en la cuenca del Rio Pas
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estan ampliamente influenciadas por la variabilidad del caudal y las caracteristicas
fisico-quimicas del agua. Diversos investigadores han descrito en rios templado-
atlanticos de Espafia e Inglaterra, cdmo la biomasa de perifiton se incrementa en
verano y otofio, favorecida por la escasez de crecidas, asi como por la mayor
cantidad de luz y nutrientes (Elésegui y Pozo, 1998; Izaguirre y Eldésegui, 2005;
Kowe et al., 1998). Igualmente, también se ha descrito que los rios Europeos
templado-atlanticos reciben un mayor aporte de materia organica particulada
gruesa (MOPG) del medio terrestre adyacente durante el otofio e invierno, como
describen Molinero y Pozo (2004) y Pardo y Alvarez (2006) para rios del norte de
Espafia, asi como Chauvet y Jean-Luis (1988) para rios del oeste Francés. Estos
resultados corroboran las observaciones de campo realizadas en la cuenca del Rio
Pas, por lo que la variabilidad ambiental en la cuenca de estudio parece corroborar
las predicciones generales establecidas para rios templado-atlanticos.

Patrones de abundancia y diversidad de Ila comunidad de
macroinvertebrados

Como se indico anteriormente, y tal y como se ha descrito en otros rios
templado-atlanticos de Inglaterra (Harper y Everard, 1998) y el oeste Francés
(Cucherousset et al., 2008), el patrén espacial que siguidé el nimero de taxones de
macroinvertebrados en la cuenca del Rio Pas es altamente dependiente de la
diversidad de elementos que muestra el habitat, ya que se encontré una alta
correlacién entre la rigueza taxondmica de las comunidades de macroinvertebrados
y la diversidad de elementos fisicos que caracterizaron los tramos muestreados.
Temporalmente, tanto el promedio, como numero total de taxones de
macroinvertebrados por estacion del afio se incrementd progresivamente desde el
invierno al otofio. Por lo tanto, de manera sorprendente, el nimero de taxones de
macroinvertebrados se incremento ligeramente en primavera, un periodo que contd
con numerosas crecidas del caudal. Igualmente, también se incrementd en verano,
con condiciones de maxima estabilidad hidroldgica (Figura 3.8A). Estos resultados
contradicen, al menos en parte, la primera prediccion enunciada en este capitulo
segln los modelos propuestos por la Intermediate Disturbance Hypothesis y la
Dynamic Equilibrium Hypothesis, aunque el niumero de taxones alcanzé el valor
maximo en otofio, la época que mostré niveles intermedios de perturbacién
hidroldgica (Figura 3.8A). Por lo tanto, parece que la dindmica estacional que sigue
el niumero de taxones de macroinvertebrados en la cuenca del Rio Pas no esta
exclusivamente influenciada por las perturbaciones hidroldgicas, sino que otros
factores también podrian estar jugando un papel determinante. Asi, Ila
sincronizacion de los ciclos de vida que muestran los macroinvertebrados podria
determinar en gran mediada la dinamica estacional que sigue la riqueza taxondémica
de las comunidades de macroinvertebrados en la cuenca del Rio Pas. Por ejemplo,
en primavera e invierno las comunidades de macroinvertebrados estuvieron
compuestas mayoritariamente por taxones reofilicos, mientras que en otofo
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aparecié una mezcla de taxones mas lénticos, caracteristicos de la época estival,
junto con nuevos taxones reofilicos, que mas tarde dominaron las comunidades de
macroinvertebrados en invierno. Asi, la comunidad de macroinvertebrados de otofo
aparece localizada entre las comunidades de verano e invierno en la ordenacién
realizada por el NMDS, indicando que la comunidad de otofio puede ser considerada
como una comunidad de transicion o puente entre las comunidades de
macroinvertebrados presentes en verano e invierno. Ademads, la segregacion
estacional que mostraron ciertos FFG, la cual se detallara mas adelante, parece
confirmar la segregacion estacional de diversos grupos de macroinvertebrados en la
cuenca del Rio Pas. Por lo tanto, la dinamica estacional que siguié el nimero de
taxones de macroinvertebrados en la cuenca del Rio Pas podria estar
principalmente influenciada por la segregacién temporal de taxones, que a su vez,
podria venir determinada por la alta predictibilidad hidroldgica de periodos estables
y de crecidas que mostro la cuenca del Rio Pas y que también se ha descrito en
otras cuencas Europeas templado-atlanticas (Howden y Burt, 2009; Prego et al.,
2008). Por lo tanto, las perturbaciones hidrologicas podrian jugar un papel
secundario en determinar la variabilidad estacional del nimero de taxones, lo que
difiere con el punto de vista general establecido para rios templado-atlanticos
(Barquin y Death, 2004; McCabe y Gotelli, 2000). Sin embargo, seria necesario
analizar una base de datos mas extensa, con registros provenientes de diferentes
estaciones y anos, para establecer la importancia especifica que juegan distintos
factores ambientales como la predictibilidad hidrolégica, la sincronizacion de los
ciclos de vida de los macroinvertebrados y la segregaciéon temporal de taxones, en
el establecimiento y control de la dinamica estacional de la riqueza taxondmica en
las cuencas Europeas templado-atlanticas.

Como se indicé en el capitulo II, la abundancia de macroinvertebrados se
incrementd notablemente aguas abajo tanto en el Rio Pas como en el Rio Pisuefia,
siendo casi cuatro veces mayor en la época de caudal basal (verano) que en el
periodo de crecidas (invierno, Figura 3.8B), lo que corrobora la segunda expectativa
enunciada en el presente capitulo. Como ya se ha mencionado en el capitulo
anterior, este patrén podria estar ocasionado por el efecto que el estrés hidraulico
ejerce en la deriva de los macroinvertebrados (Imbert et al., 2005), asi como en la
abundancia de determinados recursos troficos (e.g. perifiton o materia organica;
Clausen y Biggs, 1997; Izaguirre y Eldsegui, 2005). En la cuenca del Rio Pas el
patron espacial que siguié la abundancia de macroinvertebrados se podria
amplificar a causa del incremento en la concentracién de nutrientes en los tramos
bajos de la cuenca, los cuales se incorporan al cauce a través de los diversos
vertidos organicos que aparecen en la zona baja de la cuenca. La mayor
abundancia de macroinvertebrados en verano (Figura 3.8B) parece confirmar que
esta variable bioldgica es altamente dependiente de la estabilidad hidrolégica en
rios templado-atlanticos, debido a que las crecidas parecen influir negativamente
en el numero de macroinvertebrados tanto directa como indirectamente (Basaguren
y Riafio, 1994). Sin embargo, en la cuenca del Rio Pas la abundancia de
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macroinvertebrados se incrementé en primavera, un periodo que mostré frecuentes
crecidas, con respecto a invierno. Este incremento viene determinado por las
elevadas abundancias que alcanzaron Baetis spp. y Simulium spp. los cuales son
considerados como taxones altamente resistentes y resilientes frente a
perturbaciones hidroldgicas (Giller y Malmqgvist, 1997).
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Figura 3.8. Variacién estacional del nimero de taxones (A) y abundancia de macroinvertebrados (B)
promediados (+1SE) freente a la variacién del caudal medio diario (m*® s') en la estacién de aforo de
Puente Viesgo (Noviembre 2004 a Noviembre 2005). El FRE10, calculado como 10 veces el valor de la
mediana del caudal, se tomd como valor umbral para determinar el ndmero de perturbaciones
hidroldgicas.
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Cambios espaciales en la estructura y composicion de las
comunidades de macroinvertebrados

Tanto el nimero de taxones como la abundancia de EPT decrecieron
gradualmente aguas abajo en los Rio Pas y Pisueiia, siendo reemplazados por
moluscos, oligoquetos y dipteros. Este resultado cumple con la tercera expectativa
enunciada en el presente capitulo y coincide parcialmente con el patron de
distribucién espacial expuesto en capitulo II de la presente tesis. Por lo tanto, el
patron de distribucion espacial observado en la cuenca del Pas parece
corresponderse con la distribucion espacial natural de las comunidades de
macroinvertebrados, aunque también pudiera enmascarar cierto deterioro en la
calidad del agua, como se ha descrito en numerosos rios (Azrina et al., 2006; Dahl
et al., 2004). Estos resultados también son coincidentes con los resultados
expuestos por Death y Joy (2004) los cuales describieron como la importancia de
EPT decrece en puntos con elevada alcalinidad y conductividad, siendo
reemplazados por moluscos, aquetos y quirondmidos. Sin embargo, la abundancia
relativa de efemerdpteros y plecopteros fue mayor en el Rio Pas en comparacion
con el Rio Pisuefa, donde moluscos y anfipodos (Echinogammarus spp. y P.
antipodarum) fueron 10 veces mas abundantes, pese a que estas subcuencas se
incluyeron en las mismas clases del modelo Random Forest (Figura 3.1). Parece
gue las diferencias entre ambos rios no pueden deberse exclusivamente a la
variacion en los valores de la conductividad, debido a que esta variable mostré
valores similares en los rios Pas y Pisuefia. Abella y Gonzalez (1986) describieron
en una cuenca cercana (cuenca del Nalén) que la abundancia de moluscos es mayor
en puntos cercanos a presas. Tiemman et al. (2005) también describieron que las
zonas influenciadas por azudes y presas muestran una reduccién en el nimero de
taxones y abundancia de EPT. Siguiendo estos resultados es de esperar que el
incremento de Echinogammarus spp. y P. antipodarum, asi como el descenso de
efemerdpteros y plecépteros en el Rio Pisuefia puedan estar relacionados con la
gran abundancia de azudes que aparecen en este tributario. Tanto los anfipodos
como los caracoles mencionados podrian encontrar las condiciones hidraulicas y los
recursos troficos adecuados en las zonas cercanas a los azudes, pudiendo
desarrollar en estos puntos importantes poblaciones. Diversos estudios han descrito
que tanto las poblaciones de Echinogammarus como las de P. antipodarum se ven
muy afectadas por el efecto de las crecidas (Gayraud et al., 2000; Lysne y Koetsier,
2006), aunque presentan la capacidad de recolonizar los tramos afectados en un
corto espacio de tiempo si cuentan con una poblaciéon “fuente” cercana (Kerans et
al., 2005). Por lo tanto, el patron de abundancia que mostraron P. antipodarum y
Echinogammarus en el Rio Pisuefia podria ser el resultado de una dinamica
metapoblacional, por la cual anfipodos y caracoles podrian recolonizar gran parte
del eje del Rio Pisuefia después de un periodo de crecidas desde los diversos
azudes localizados en este rio. Por lo tanto, como se enuncid en la tercera
expectativa del presente capitulo, las modificaciones antropogénicas de las
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condiciones hidraulicas y la calidad del agua pueden producir cambios en la
estructura de las comunidades de macroinvertebrados, reflejandose generalmente
en la reduccién del ratio entre EPT y taxones no-insectos.

Cambios estacionales en la estructura y composicion de las
comunidades de macroinvertebrados

Los cambios temporales en la estructura de las comunidades de
macroinvertebrados en la cuenca del Rio Pas estuvieron dominados por las
fluctuaciones en la abundancia de 13 taxones (Tabla 3.3). Los resultados expuestos
en la Tabla 3.3 indican que cada uno de estos 13 taxones respondid de manera
diferente frente a los cambios en las condiciones ambientales que se dieron en la
cuenca. Por ejemplo, Baetis spp. y Simulium spp., los cuales son considerados
como taxones altamente resistentes y resilientes (Giller y Malmqvist, 1997),
alcanzaron sus mayores abundancias en primavera, un periodo caracterizado por
presentar un elevado numero de crecidas. En el caso de Simulium spp. las
diferencias estacionales en su abundancia no fueron significativas porque solamente
incrementd en los puntos mas bajos de la cuenca (G3). Este patron temporal podria
venir determinado por la elevada velocidad que el agua toma en primavera, lo cual
podria mejorar el mecanismo de alimentacién por filtracion que presenta la familia
Simuliidae, siendo capaz de filtrar un mayor volumen de agua. Ademas la apariciéon
de ciertos macréfitos en primavera podria aumentar el sustrato disponible para el
asentamiento de los simulidos (Wright y Symes, 1999). Por otro lado, diversos
taxones sensibles a las crecidas, como P. antipodarum, B. tentaculata vy
Chironomini son generalmente considerados como taxones tolerantes al deterioro
en la calidad del agua (Extence et al., 1999; Merigoux y Doledec, 2004; Ortiz et al.,
2005). Estos taxones se incrementaron en verano y otofio, lo cual podria estar
relacionado con la estabilidad hidrolégica y las condiciones fisico-quimicas del agua,
como se ha descrito en otros estudios (Chaves et al., 2005; Morais et al., 2004). La
variabilidad estacional que mostraron otros taxones importantes para determinar
las dindmicas estacionales de las comunidades de macroinvertebrados en la cuenca
del Rio Pas, como E. ignita, C. luctuosa, Echinogammarus spp., Hydropsychidae o
los distintos élmidos descritos, no se pueden entender atendiendo exclusivamente a
la variabilidad estacional de las condiciones hidraulicas y las caracteristicas fisico-
guimicas del agua. Otros factores como la particién de recursos tréficos (Giller y
Malmqvist, 1997) o las caracteristicas de sus ciclos de vida (Gonzalez et al., 2000;
Gonzalez et al., 2001) podrian ser importantes a la hora de establecer el patron
estacional que mostraron.
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Patrones en la dinamica de los grupos funcionales de alimentacidn

Los raspadores y predadores alcanzaron sus mayores abundancias en
verano, cuando sus recursos troficos (perifiton e invertebrados, respectivamente)
pudieron alcanzar los valores mas elevados, lo que parece corroborar la cuarta
expectativa enunciada en el presente capitulo. Sin embargo, no todos los
raspadores alcanzaron la mdxima abundancia en la misma época. Por ejemplo, B.
tentaculata alcanzd la mayor abundancia en verano, mientras que P. antipodarum
fue mas abundante en otofio. Entre los colectores, oligoquetos y quirondmidos
alcanzaron sus maximas abundancias en invierno y verano, respectivamente, lo que
ha sido sefialado en otros estudios como una evidencia de la reparticion estacional
de los recursos troficos (Barquin, 2000; Mihaljevic et al., 1998). Otro ejemplo de
segregacion estacional de taxones dominantes del mismo grupo funcional de
alimentacién en la cuenca del Rio Pas fue la alternancia entre los géneros de
filtradores Simulium, que domind en primavera, e Hydropsyche y Polycentropus,
los cuales fueron mas abundantes en verano. Este mismo patron también se ha
descrito por otros autores (Giller y Malmqvist, 1997). Dentro de los colectores-
raspadores Elmis sp. y Esolus sp. alcanzaron la maxima densidad en verano,
mientras que Limnius sp. lo hizo en primavera, probablemente debido a las
diferentes respuestas que estos taxones muestran frente a las perturbaciones
fisicas, ya que los ciclos de vida de estos élmidos muestran patrones diferentes
(Elliott, 2006). Finalmente C. luctuosa y E. ignita, también colectores-raspadores,
alcanzaron sus maximas densidades en otofio y primavera respectivamente, siendo
confirmado este patdén por Gonzalez et al. (2000; 2001) en la cuenca del rio
Agliera. Por lo tanto, la segregacion estacional de taxones del mismo grupo
funcional puede ser otro indicador del grado de predictibilidad en las condiciones
ambientales (régimen de caudales y recursos troficos) en la cuenca del Rio Pas y
por extension en las cuencas Cantabricas.
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Conclusiones

El patron espacial que siguieron las comunidades de macroinvertebrados en
la cuenca del Rio Pas parece que estuvo principalmente determinado por las
condiciones hidraulicas, la heterogeneidad del habitat, la disponibilidad de los
recursos troficos y las presiones antrdpicas. Por otro lado, la predictibilidad de las
condiciones hidrolégicas y la disponibilidad estacional de los distintos recursos
troéficos podrian desempefiar un papel determinante en la segregacién temporal de
los taxones de macroinvertebrados, por lo que también influirian en las dindmicas
estacionales establecidas por la estructura y composicion de las comunidades de
macroinvertebrados. Por el contrario, las perturbaciones hidroldgicas podrian jugar
un papel secundario para determinar el patrén estacional del nimero de taxones de
macroinvertebrados. Por otro lado, el régimen de perturbaciones hidrologicas si
parece jugar un papel importante a la hora de determinar el patrén estacional que
sigue la abundancia de macroinvertebrados.
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Introduccion

Tal y como se ha descrito en los capitulos anteriores los macroinvertebrados
bentdnicos se distribuyen atendiendo a diferentes parametros ambientales. A nivel
geografico se puede destacar tanto la geologia como las caracteristicas climaticas
de la zona, aunque la historia biogeografica también podria jugar un papel
importante (Murria, 2009). Por otro lado, la distribucion que siguen los
macroinvertebrados a lo largo del eje fluvial parece ser mas dependiente de las
condiciones hidraulicas, de la estructura y composicion del habitat fisico, de las
caracteristicas fisico-quimicas del agua, asi como de la disponibilidad de los
distintos recursos troficos.

Diversos estudios también han investigado los patrones de distribucion que
siguen los macroinvertebrados en relacion a diversas variables ambientales a escala
de microhabitat, como son: las condiciones hidraulicas (velocidad y profundidad del
agua, shear stress, etc; Brooks et al., 2005), la composicién y estructura del
sustrato (Eedy y Giberson, 2007; Rabeni et al., 2005) y la disponibilidad de
recursos troficos (Reice, 1980). Sin embargo, resulta complicado valorar la
importancia especifica que cada una de estas variables desempefia en estructurar
las comunidades de macroinvertebrados debido a la fuerte interrelacion que
muestran entre si. Por ejemplo, las condiciones hidraulicas pueden afectar a la
microdistribucion de los macroinvertebrados de forma directa, diferenciando a los
macroinvertebrados en funcién de sus requerimientos hidraulicos (i.e. taxones
reofilicos y Iénticos) e indirecta, ya que las variables hidraulicas también afectan a
la composicidon del sustrato y al nivel de recursos tréficos (Buffagni et al., 2000).
Ademas, la complejidad estructural que presenta cada microhabitat, definida por
Beisel et al. (1998) como heterogeneidad intra-habitat, es determinante a la hora
de establecer la rigueza taxondmica y abundancia de macroinvertebrados, ya que
sustratos estructuralmente heterogéneos, como las raices de ribera o las matas de
musgo, ofrecen una mayor diversidad de recursos troficos y de refugio frente a las
perturbaciones fisicas y las interacciones bidticas (i.e. depredacion). Scarsbrook vy
Townsend (1993) también observan que los tramos fluviales con mayor cantidad de
microhabitats que ofrecen refugio a los macroinvertebrados muestran un mayor
numero de taxones e individuos que los tramos con menor disponibilidad de
refugio. Igualmente la disponibilidad de los recursos tréficos es otro factor que
parece determinar la microdistribucion de los macroinvertebrados (Townsend,
1989).

Numerosos trabajos han evaluado los efectos que generan los vertidos

organicos sobre la estructura, composicion y organizacién funcional de las
comunidades de macroinvertebrados, siendo la escala del tramo fluvial la que
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predomina en este tipo de estudios (AQEM, 2002; Arimoro et al., 2007; Morais et
al., 2004). Sin embargo, son pocos los estudios que han analizado los efectos que
un efluente organico genera sobre la comunidad de macroinvertebrados en un
determinado microhabitat, por ejemplo en riffles (ver Nedeau et al., 2003), no
habiéndose encontrado estudios que analicen el efecto de un mismo vertido sobre
diferentes microhabitats. Debido a que a nivel de microhabitat existen diferencias
ambientales importantes, los cambios que un determinado efluente organico
produce sobre la estructura y composicion de las comunidades de
macroinvertebrados puede que no tenga la misma magnitud en los distintos
microhabitats presentes en un mismo tramo fluvial. Por ejemplo, las comunidades
de macroinvertebrados presentes en microhabitats con mayor estrés hidraulico (i.e.
riffles) aparecen dominadas por taxones predominantemente reofilicos, los cuales
son generalmente considerados como taxones sensibles a la polucion organica,
como es el caso de los oOrdenes de insectos Ephemeroptera, Plecoptera y
Trichoptera (EPT; Bonada et al., 2006b). Sin embargo, bajo condiciones mas
Iénticas (i.e. pozas o glides) tanto el nUmero de taxones EPT, como su abundancia
relativa tiende a disminuir, siendo reemplazados por taxones predominantemente
lénticos, como es el caso de diversos quirondmidos y taxones no-insectos, los
cuales son considerados como taxones mas tolerantes frente al enriquecimiento
organico del agua (Arimoro et al., 2007; Coimbra et al., 1996). En este sentido,
cabe esperar que las comunidades caracteristicas de riffles se vean mas afectadas
por el incremento de la carga organica que aquéllas que aparecen en glides o
pozas. Sin embargo, en los riffles la velocidad del agua suele ser mayor y el flujo
mas turbulento, lo que favorece la oxigenacién del agua y facilita que el transporte
de la carga organica sea mas rapido, pudiendo asi minimizar los efectos que un
determinado vertido produce sobre las comunidades bentdnicas. Por este motivo,
no queda muy claro si un mismo vertido organico tiene un efecto similar en las
comunidades de macroinvertebrados desarrolladas en distintos microhabitats
fluviales.

En numerosos programas de monitorizacidon bioldgica desarrollados en los
ecosistemas fluviales, las muestras de macroinvertebrados se componen de
numerosas submuestras repartidas en los diferentes microhabitats que aparecen en
el tramo considerado en funcion de la superficie que ocupa cada uno de estos
microhabitats (AQEM, 2002). Por lo tanto, la evaluacion del efecto de los impactos
antrdpicos se realiza a nivel de tramo fluvial, lo que impide conocer el efecto sobre
las comunidades de macroinvertebrados que aparecen en los diferentes
microhabitats muestreados. Ademas, el hecho de utilizar muestras compuestas
puede introducir una gran variabilidad en la definicion de las condiciones de
referencia a escala de tramo, sobre todo en el disefio de los controles operativos
(sensu DMA), lo cual aumentaria sustancialmente la probabilidad de concurrir en
errores de tipo I y II (Downes et al., 2002).
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En este capitulo se pretende determinar coémo se distribuyen los
macroinvertebrados en diferentes microhabitats caracteristicos de los ecosistemas
fluviales Cantabricos (glides, riffles, acimulos de detritos vegetales y raices de
ribera), asi como determinar los distintos factores ambientales que intervienen en
su microdistribucion, para conocer qué microhabitats presentan mayores similitudes
y diferencias entre si respecto a la estructura y composicién de la comunidad de
macroinvertebrados. Ademas, también se pretende analizar los cambios que un
vertido organico genera sobre la estructura y composicion de las comunidades de
macroinvertebrados en los microhabitats estudiados, asi como determinar la
sensibilidad de las comunidades de macroinvertebrados caracteristicas de cada
microhabitat frente al vertido organico.

Partiendo del conocimiento actual sobre los patrones de microdistribucion de
los macroinvertebrados, se espera encontrar diferentes tipos de repuestas. En los
tramos no afectados por los vertidos: (1) mayor numero de taxones en los
microhabitats que presentan mayor complejidad estructural, asi como mayor
abundancia de macroinvertebrados en los microhdabitats que cuenten con menor
estrés hidraulico y (2) mayor rigueza taxondmica y abundancia relativa de EPT en
microhabitats reodfilos, asi como de taxones no-insectos en microhabitats con
escaso estrés hidraulico. Por otro lado, en los tramos afectados por los vertidos se
espera encontrar: (3) un niumero de taxones similar al descrito en condiciones de
no-afeccién, debido al reemplazamiento de taxones tolerantes por taxones
sensibles, y wuna mayor abundancia de macroinvertebrados, debido al
enriquecimiento organico del agua. Igualmente, se espera que (4) la riqueza y
abundancia relativa de los taxones EPT sean mayores en los tramos no afectados
por los vertidos, mientras que la riqueza y abundancia de los taxones no-insectos
incrementen en los tramos afectados. Sin embargo, es dificil proponer predicciones
sobre cudl sera el efecto del vertido sobre las comunidades de macroinvertebrados
a nivel de microhabitat por todos los motivos expuestos anteriormente.

Material y métodos

Area de estudio

Este estudio se realizé en dos tramos fluviales Cantabricos localizados en las
cuencas de los Rios Deva (43°10°N, 4936 W) y Miera (43°20°N, 3°43°W). El area
geografica donde ambos tramos estan situados se encuentra dentro de la zona
submediterranea hiper-oceanica templada (Rivas-Martinez et al., 2004) y se
caracteriza por presentar condiciones templado-himedas, aunque la cuenca del
Deva presenta ciertas caracteristicas Mediterraneas. Ambas cuencas cuentan con
un periodo de fuertes lluvias en invierno y primavera, seguido de un periodo mas
seco en verano y otofio. Por lo tanto, desde Junio a Septiembre estas cuencas

103




Efectos del microhabitat en la distribucion de los macroinvertebrados en tramos afectados y
no afectados por efluentes organicos

suelen mostrar condiciones de caudal basal. Sin embargo, el patrén hidrolégico en
la cuenca del Rio Deva no sdlo aparece influenciado por las precipitaciones, ya que
el deshielo en los Picos de Europa incrementa el caudal en primavera, desde Marzo
a Junio.

Los Rios Deva y Miera cuentan con longitudes (63 y 42 Km,
respectivamente), densidades de poblacidén (20 hab km™ y 40 hab km™) y usos del
suelo similares. Ademas, ambas cuencas cuentan una geologia predominantemente
calcarea. Los tramos estudiados se situaron en la parte media de cada rio, a unos
25 km del nacimiento (Figura 4.1), donde la vegetacién riparia estuvo dominada
por sauces (Salix spp.), avellanos (Corylus avellana), alisos (Alnus glutinosa), y
chopos (Populus nigra) en ambos casos. Sin embargo, como se observa en la
clasificacién propuesta en el capitulo II de la presente tesis para los rios de
Cantabria (modelo Random Forest; Figura 2.13), las subcuencas donde ambos
tramos aparecen localizados se corresponden con clases fluviales diferentes. Asi, el
tramo del Rio Deva se incluye en la clase 10, mientras que el tramo del Rio Miera
aparece incluido en la clase 2. La temperatura media anual del agua ronda los 10°C
en ambas subcuencas, mientras que la precipitacién media anual es mayor en la
subcuenca del Rio Miera (Tabla 4.1; GESHA, 2006). La subcuenca donde se situa el
tramo estudiado del Rio Deva muestra mayor altitud, superficie de drenaje y caudal
medio anual, asi como una pendiente mas pronunciada, mientras que la subcuenca
donde aparece el tramo estudiado en el Rio Miera cuenta con un caudal medio
especifico mayor, debido a que la superficie de drenaje es menor y la precipitacion
media anual es mayor (Tabla 4.1; GESHA, 2006).

Los dos tramos estudiados reciben el efluente organico de una Estacion
Depuradora de Aguas Residuales (EDAR). El tramo situado en el Rio Deva recibe el
vertido de la EDAR de Castro Cillérigo (tratamiento secundario), la cual esta
disefiada para tratar la carga producida por 18500 habitantes equivalentes. Esta
EDAR vertia un caudal de 324 m* hora™! en el momento del muestreo. Igualmente,
sobre el tramo del Rio Miera vierte la EDAR de Liérganes (tratamiento primario), la
cual esta disenada para tratar la carga producida por 2500 habitantes equivalentes.
En el momento del muestreo esta EDAR vertia un caudal de 84 m? hora™.

Tabla 4.1. Caracteristicas ambientales de las subcuencas donde estan situados los tramos de estudio.

Deva Miera
Caudal medio anual (m®s™) 14.7 5.2
Caudal basal medio especifico (verano; (I s*)(km 2)) 4.9 5.2
Area de drenaje de la subcuenca (km?) 644 162
Altitud (m) 846 299
Altitud relativa. Incremento entre el punto inicial y final de la subcuenca (%) 50.7 35.0
Temperatura media anual del agua (°C) 10.1 11.0
Precipitacion media anual (mm) 1169 1686
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Figura 4.1. Tramos estudiados en los Rios Deva y Miera, Cantabria, norte de Espafa. Estos tramos se
caracterizaron en Noviembre de 2006.

Toma de datos

Con el objetivo de investigar los patrones de microdistribuciéon que siguen
los macroinvertebrados se situaron dos puntos de estudio en cada tramo estudiado,
un punto de estudio aguas arriba (no afectado) y otro punto aguas abajo (afectado)
de cada EDAR. En cada punto de estudio se tomaron 5 muestras de
macroinvertebrados (0.5 m? por muestra) en 4 microhabitats diferentes (riffles,
glides, acimulos de detritos vegetales y raices de ribera; Figura 4.2), recolectando
20 muestras aguas arriba y 20 muestras aguas abajo del vertido (40 unidades de
muestreo por cada tramo de rio) en Noviembre del afio 2006. Desafortunadamente,
el punto de estudio situado aguas abajo de la EDAR de Liérganes (Rio Miera) no
contd con la presencia de raices de ribera, por lo que en este punto de estudio sélo
se tomaron 15 muestras. Los riffles y glides se consideraron de acuerdo con la
definicién dada por Parasiewic (2007), quien define a los riffles como tramos
someros con una velocidad del agua media-alta y con superficie turbulenta,
mientras que considera a los glides como tramos moderadamente someros y con
dominancia de flujo laminar. Las muestras tomadas sobre detritos vegetales se
tomaron siempre sobre acimulos de ramas y hojas de al menos 4 especies
diferentes de arboles (Salix spp., C. avellana, A. glutinosa, P. nigra, Fagus
sylvatica, Platanus hibrida y Prunus sp.), mientras que todas las muestras de raices
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de ribera se tomaron sobre raices de aliso (A. glutinosa). Las muestras no
afectadas por la incorporacion del vertido se tomaron entre 50 y 100 metros aguas
arriba del efluente, mientras que las muestras afectadas por los vertidos se
tomaron en los primeros 50 metros aguas abajo de los mismos. Las unidades de
muestreo correspondientes a riffles, glides y raices de ribera se tomaron mediante
la eleccion de cuadrantes al azar (sensu Underwood, 1997), mientras que las
unidades de muestreo sobre detritos vegetales se seleccionaron al azar entre todos
los acimulos de detrito mayores de 0.5 m? que estuvieron presentes en cada punto
de estudio.

Figura 4.2. Ejemplos de los microhabitats donde se tomaron las muestras de macroinvertebrados en los
tramos estudiados en los Rios Deva y Miera en Noviembre de 2006. A) Riffles, B) Glides, C) Raices de
ribera y D) Detritos vegetales.

Los macroinvertebrados se muestrearon con una red kicker de 500 micras
de malla. Las muestras se preservaron en alcohol al 70% vy se trasladaron al
laboratorio, donde se dividieron en 2 fracciones (0.5-1 mm y >1 mm). La
abundancia de macroinvertebrados se estimé mediante el submuestreo de al menos
100 individuos en cada fraccion, mientras que para calcular el nimero de taxones
de macroinvertebrados se identificaron todos los taxones presentes en la fraccion
de mayor tamafio. La identificacién taxondmica se realizé hasta el nivel mas bajo
posible, generalmente género y especie para la mayoria de grupos (excepto
Hydracarina, Ostracoda, Copepoda, Oligochaeta, Chironomidae, Dolichopodidae,
Psychodidae, Stratiomyidae, Tabanidae y Tipulidae; Tachet et al., 2000; Vieira-
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Lanera, 2000). Los distintos taxones identificados se clasificaron en grupos
funcionales de alimentacidon (FFG) siguiendo el criterio indicado en capitulo III de la
presente tesis.

Las caracteristicas ambientales y fisicoquimicas de los tramos estudiados se
midieron en Noviembre del afio 2006, junto con los muestreos de
macroinvertebrados. La velocidad del agua se midid 2 cm sobre el lecho del rio con
un velocimetro FLO-MATE Marsh-McBirney 2000. La velocidad del agua, junto con
la profundidad y la composicion del sustrato (losa, S1 (>300 mm), S2 (300-130
mm), S3 (130-90 mm), S4 (90-65 mm), S5 (65-45 mm), S6 (45-30 mm), S7 (30-
20 mm) S8 (20-10 mm), grava, arena y limo) se estimaron en cada una de las 75
unidades de muestreo (40 en el Rio Deva y 35 en el Rio Miera). En cada tramo el
caudal se estim6 como el producto de la velocidad del agua, la profundidad y la
anchura del cauce en un transecto representativo de cada tramo, tomando medias
de velocidad y profundidad cada 50 cm. Ademas, también se estimo visualmente la
composicion de la vegetacion presente en el cauce en cada tramo.

Las caracteristicas fisicoquimicas del agua se midieron aguas arriba y 10
metros aguas abajo de cada efluente, los cuales también se caracterizaron. El
analisis de las caracteristicas fisico-quimicas del agua se realiz6 atendiendo a los
protocolos indicados en el Standard Methods for Examinations of Water and
Wastewater (APHA, 1980). La conductividad, temperatura, concentracion de
oxigeno disuelto y el pH se determinaron con un medidor multiparamétrico YSI 556,
mientras que la concentracidn de nitratos, amonio y fosfatos se midid con un
espectrofotdmetro HACH-DR5000 mediante el método Nessler, el método de
reduccién por cadmio y el del acido ascérbico, respectivamente. La concentracién
de coliformes fecales y Streptococcus se obtuvo por filtracion de membrana (0.45
um) e incubacion en medio selectivo. Finalmente, la concentracién de soélidos en
suspension (SS) se determind por gravimetria mediante la técnica de filtracion por
membrana (1 pm).

Andlisis de datos

Debido a que los dos tramos estudiados pertenecen a dos tipologias
diferentes, los analisis de datos correspondientes a ambos tramos se realizaron de
forma independiente.

El nimero de Froude (nimero Fr) se calculé para cada unidad de muestreo
como medida para caracterizar el estrés hidraulico. Valores altos del niamero Fr

indican flujos rapidos y someros, mientras que valores bajos indican condiciones
Iénticas y profundas. El nimero Fr se calcula segun la ecuacidn:

Numero Fr =U/,/(gd)
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En esta ecuacidn U corresponde a la velocidad del agua, g es la constante de
la fuerza de la gravedad y d es la profundidad del agua.

El grosor del sustrato se calculé para cada unidad de muestreo segun el
procedimiento indicado por Negishi et al. (2002). Primero, a cada una de las 12
clases de tamaifio medidas se le adjudicé un cédigo numérico que varia entre 0y 12
(S1=12, S2=11, S3=10, S4=9, S5=8, S6=7, S7=6, S8=5, grava=4, arena=3,
limo=2, y losa=1). Posteriormente, el porcentaje de cobertura que cada clase de
tamafio presentd en cada unidad de muestreo se multiplicd por su correspondiente
codigo. Seguidamente, se realizd el sumatorio de los valores obtenidos en el paso
anterior y se dividido entre 12 (numero de clases de tamafo). Por lo tanto, tras
aplicar este método el valor final del grosor del sustrato en cada unidad de
muestreo varia entre 8 (100% losa) y 100 (100% S1).

La velocidad y profundidad del agua, el nimero Fr y el grosor del sustrato se
calcularon para cada unidad de muestreo. Las diferencias que estas variables
ambientales mostraron entre los 4 tipos de microhabitats estudiados se analizaron
mediante un analisis de varianza (ANOVA) de una via, tomandose el microhabitat
como factor fijo. Cuando se detectaron diferencias significativas (p<0.05) se realizd
un test post hoc de Tukey para establecer comparaciones multiples entre cada uno
de los 4 microhabitats descritos. Para alcanzar la homocedasticidad de los datos las
variables descritas se transformaron antes del analisis mediante logio(x+1). Estos
analisis se realizaron con el paquete informatico STATISTICA (version 6.0; StatSoft
Inc., 1994).

La abundancia y el nimero de taxones de macroinvertebrados, el indice de
diversidad de Shannon-Weaver, el coeficiente de rarefaccion de la diversidad (ES,)
y la abundancia de los distintos FFG se calcularon para cada unidad de muestreo. El
coeficiente de rarefaccion de la diversidad (ESg) se calculé como el nimero de
taxones que se espera encontrar en cada unidad de muestreo tras extraer 9
individuos al azar, ya que éste fue el menor nimero de individuos que se obtuvo en
las 75 muestras. Para determinar si las diferencias que se dieron en estas variables
bioldgicas entre los 4 microhabitats estudiados aguas arriba del efluente son
significativas, se realizé un ANOVA de una via para los Rios Deva y Miera, siguiendo
la misma estructura de ANOVA que la indicada anteriormente. Ademas, también se
analizaron las diferencias que estas variables bioldgicas mostraron entre
microhabitats y tratamientos (afeccidon/no afeccion). Para ello se realizé un analisis
de la varianza anidado (nested ANOVA) donde cada microhabitat se consideré6 como
el factor anidado dentro de cada tratamiento. Debido a que en el punto de estudio
afectado del Rio Miera no aparecieron raices de ribera, este microhabitat no se
incluyé en el ANOVA anidado realizado para el Rio Miera. Estos analisis se
realizaron con el paquete informatico STATISTICA (versidon 6.0; StatSoft Inc.,
1994).
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La importancia de los taxones que contribuyeron mas a la disimilaridad entre
los tratamientos y los microhabitats en los dos rios estudiados (>50%) se
evaluaron mediante un analisis del porcentaje de similaridad (SIMPER) realizado
con el paquete estadistico PRIMER (version 6.0; Clarke y Warwick, 1994). Las
diferencias en la abundancia de los taxones mas importantes, tanto entre
tratamientos como entre microhabitats, se examinaron mediante un ANOVA
anidado realizado con la misma estructura que la descrita anteriormente. Ademas,
las diferencias que mostraron las comunidades de macroinvertebrados en los
distintos microhabitats, tanto en los tramos no afectados por los vertidos como en
los afectados, se analizaron mediante un andlisis de similaridad (ANOSIM)
utilizando el programa informatico PRIMER versién 6.0.

Los patrones en la composicion de las comunidades de macroinvertebrados se
examinaron mediante un analisis no-paramétrico de escalado multidimensional
(NMDS) realizado con el paquete estadistico PC-ORD (version 2.0; McCune vy
Mefford, 1995). La distancia de Sorensen se utilizdé para determinar la similaridad de
la composicién de la comunidad entre muestras. El examen inicial de los patrones
del estrés que siguieron los datos sugirié que las 3 dimensiones son apropiadas para
la ordenacién final. Las dimensiones se establecieron mediante 500 iteraciones en
los datos. La seleccidn final de los ejes se realizd mediante el analisis de los valores
de estrés asociados a los nuevos ejes utilizando el test de Montecarlo, asi como
analizando la estabilidad de la solucion final (McCune y Grace, 2002). Debido a las
amplias diferencias que mostraron las comunidades de macroinvertebrados de
ambos tramos se realizaron otros dos NMDS para representar la ordenacién espacial
de las comunidades de macroinvertebrados del los Rios Deva y Miera por separado.
Las relaciones entre los ejes de las ordenaciones resultantes y los taxones mas
importantes de la comunidad de macroinvertebrados en cada tramo de rio estudiado
se examinaron mediante correlaciones Kendall.

Finalmente, se realizaron correlaciones de Spearman para analizar las
relaciones existentes entre los taxones mas importantes y la abundancia y riqueza
de macroinvertebrados con la velocidad y profundidad del agua, el nimero Fr y el
tamafio del sustrato en cada unidad de muestreo. Estas correlaciones se calcularon
con el paquete informatico STATISTICA (versién 6.0; StatSoft Inc., 1994).

Resultados

Caracteristicas ambientales

Los dos tramos estudiados mostraron caudales y anchuras similares (Tabla
4.2), asi como una vegetacidon de cauce muy parecida, exclusivamente compuesta
por briéfitos y algas diatomeas aguas arriba de los efluentes de las EDARs, mientras
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que aguas abajo aparecieron agrupaciones de algas verdes filamentosas y colonias
de hongos blancos no identificados taxondmicamente. En el momento de estudio las
caracteristicas fisico-quimicas del agua fueron similares en los puntos situados aguas
arriba de los efluentes (Tabla 4.2) y tan sélo fueron mayores las concentraciones de
SS en el Deva y de coliformes en el Miera. Los cambios mdas importantes aguas abajo
del efluente en el tramo del Rio Deva fueron el incremento de la conductividad vy la
concentracion de fosfatos, SS y coliformes (Tabla 4.2), mientras que en el tramo del
Rio Miera fue el incremento en la concentracion de amonio, nitratos, SS vy
Streptococcus (Tabla 4.2).

La velocidad y profundidad del agua y el namero Fr siguieron patrones
similares en los dos tramos estudiados. Tanto la velocidad del agua como el nimero
Fr indicaron un mayor estrés hidraulico en los riffles y menor en las raices de ribera.
Las muestras de glides fueron las que mostraron mayor profundidad, mientras que
las muestras tomadas sobre acumulos de detritos vegetales fueron las mas someras,
aunque las diferencias en la profundidad del agua no fueron significativas en el Rio
Miera (Tabla 4.3). En el Rio Deva el sustrato fue significativamente mayor en los
riffles, mientras que en el tramo Rio Miera fue significativamente mas pequefio bajo
los acumulos de detritos vegetales (Tabla 4.3).
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Tabla 4.2. Caracteristicas fisico-quimicas del agua en los Rios Deva y Miera, aguas arriba (Ar) y aguas abajo (Ab) de los efluentes (E). También se incluye el caudal y la anchura

del cauce.
Temperatura Conductividad Oxigeno Amonio Nitratos Fosfatos SS Coliformes Streptococcus
Ca;ld_all Ancho (°c) (BS cm) (mg 1Y) PH (mgI?) (mgI?) (mg 1Y) (mg I''1) (UFC100mli™) (UFC100mli™)
(m=s) (m) Ar E Ab Ar E Ab Ar E Ab | Ar E Ab ({Ar E Ab|Ar E Ab|Ar E Ab Ar E Ab Ar E Ab Ar E Ab
Deva 2.4 14 9.3 149 12.1 | 123 362 230|120 9.1 10387 7.7 79]|0.1 0.1 0.0/{0.6 0.8 0.6[/0.1 6.5 0.6 10.0 26.6 53.3| 3100 13600 13100| 500 1100 600
Miera 1.2 11 11.3 14.7 11.4 | 151 358 157|12.1 51 11.9(85 79 84|02 46 25(04 2.8 1.1|0.1 1.5 0.2| 0.3 1.6 12.0| 11700 20800 24400| 300 700 1200

Tabla 4.3. Resultados del ANOVA realizado para evaluar las diferencias de las variables ambientales (+1SE; negrita= p<0.05; *= p<0.01). También se incluyen los resultados
del analisis de Tukey (las lineas indican microhabitats sin diferencias significativas; p>0.05; Rf= riffles, G= glides, DV= detritos vegetales y RR= Raices de ribera).

Tamanio sustrato

Deva Miera
Riffles Glides Det. vegetal Raices F (3, 36) TESE d(:}e3'£ukey Riffles Glides Det. vegetal Raices F 3, 31) = ddfe31’ukey
Velocidad (ms™) |0.60 +0.06 0.30 +0.08 0.31 +0.09 0.15 +0.05 6.9% RR_G DV Rf 0.55 +0.08 0.09 +0.02 0.14 +0.04 0.03 £0.01 21.,5% RR G DV Rf
Profundidad (cm) 35 £3 60 =3 25 +4 40 +£5 12.0* LM G 28 4 44 +£8 20 *2 36 9 2.9 o
NUmero de Froude | 0.34 +0.03 0.13 +0.03 0.26 +0.08 0.08 *0.04 5.5% RR G ILRf 0.38 +0.06 0.05 +£0.01 0.12 +£0.04 0.02 £0.00 22.1%* RR G DV Rf
81 +£2 66 +2 52 %8 51 8 5.5% RR DV Cﬁ 75 4 62 4 42 +£7 73 £2 6.5* DV _G RR Rf
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Patrones en la riqueza y abundancia de los macroinvertebrados

En el Rio Deva se identificaron un total de 78 taxones (59 insectos y 19 no-
insectos), mientras que en el Rio Miera se identificaron 94 (75 insectos y 19 no-
insectos). En el Rio Deva Diptera fue el orden con mayor nimero de taxones en los 4
microhabitats estudiados, tanto aguas arriba del vertido (12 taxones en las raices de
ribera y detritos vegetales y 11 taxones en riffles y glides) como aguas abajo del
mismo (11 taxones en los 4 microhabitats). En el Rio Miera Trichoptera fue el orden
con mayor numero de taxones en todos los microhabitats muestreados aguas arriba
del vertido (14 taxones en raices de ribera, 12 en riffles y 7 en glides y detritos
vegetales) mientras que Diptera lo fue aguas abajo (12 taxones en detritos vegetales
y 11 en glides vy riffles). El nUmero medio de taxones de macroinvertebrados por
microhabitat aguas arriba del vertido siguid el mismo patron en los dos rios
estudiados, siendo significativamente mas alto en las raices de ribera (30 taxones en
el Deva y 32 en el Miera), seguidas de los riffles (29 en el Deva y 21 en el Miera), los
detritos vegetales (23 en el Deva y 16 en el Miera) y los glides (21 en el Deva y 14
en el Miera, Figura 4.3A y Tabla 4.4). En el Rio Deva el numero total de taxones no
estuvo significativamente afectado por el efluente organico (Tabla 4.4). Asi, tras
tomar todas las muestras en conjunto, el nimero de taxones fue idéntico aguas
arriba y aguas abajo del efluente (68 taxones). Por el contrario, en el Rio Miera tanto
el nimero medio de taxones por unidad de muestreo, como el nimero total de
taxones incrementd aguas abajo del efluente (Tabla 4.4; 75 taxones aguas arriba y
81 aguas abajo). En el Rio Deva el nimero de taxones EPT disminuyd aguas abajo
del efluente, pasando de 25 a 20 taxones, mientras que el nUmero de taxones no-
insectos incrementd de 14 a 18. En el Rio Miera el nimero de taxones EPT también
disminuyd aguas abajo del efluente organico (de 26 a 23 taxones), mientras que los
taxones del orden Coleoptera (de 12 a 17 taxones) y Diptera (de 13 a 18), asi como
los taxones no-insectos (de 14 a 18) incrementaron.

En el Rio Deva el coeficiente de rarefaccion de la diversidad y el indice de
diversidad de Shannon no mostraron diferencias significativas entre los 4 tipos de
microhabitats aguas arriba del efluente (Tabla 4.4). Sin embargo, el coeficiente de
rarefaccion de la diversidad disminuyd significativamente aguas abajo del efluente,
mientras que el indice de diversidad de Shannon no se vio significativamente
afectado por el mismo. En el Rio Miera el coeficiente de rarefaccion de la diversidad y
el indice de diversidad de Shannon siguieron patrones similares. Aguas arriba del
vertido ambos fueron significativamente mas altos en riffles que en las raices de
ribera (Tabla 4.4, Figuras 4.3B y 4.3C) y no mostraron diferencias significativas
entre el punto de estudio situado aguas arriba del efluente y el situado aguas abajo.

Finalmente, aguas arriba del efluente, tanto en el Rio Deva como en el Rio

Miera, la abundancia de macroinvertebrados fue significativamente mayor en las
muestras tomadas en las raices de ribera y en los riffles que en las muestras de
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glides y detritos vegetales (Tabla 4.4, Figura 4.3D). La abundancia de
macroinvertebrados se vio significativamente afectada por el incremento de la carga
organica. Asi, el nUmero de macroinvertebrados aumentd significativamente aguas
abajo de las EDARs en ambos rios. Porcentualmente, el mayor incremento en la
abundancia de macroinvertebrados se dio en los acimulos de detrito vegetal, donde
la abundancia de macroinvertebrados incrementé alrededor del 400% en los tramos
afectados de ambos rios. Tanto la abundancia como la importancia relativa de EPT
fueron mayores aguas arriba del vertido en el Rio Deva, siendo mas abundantes en
los riffles. Sin embargo, en el rio Miera la abundancia de EPT se incrementd aguas
abajo del vertido debido al aumento de Caenis luctuosa. El GUnico microhabitat del Rio
Miera donde la abundancia de C. luctuosa no aumento aguas abajo del vertido fue en
los riffles.
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AN Miera afectado
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Figura 4.3. Nimero de taxones de macroinvertebrados (A), coeficiente de rarefaccion (ES= 9; B), indice
de diversidad de Shannon (C) y abundancia de macroinvertebrados (D) en los glides, riffles, detritos
vegetales y raices de ribera de los puntos de estudio localizados aguas arriba y abajo de los efluentes
organicos.
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Tabla 4.4. Resultados del ANOVA realizado para examinar las diferencias en el nUmero de taxones de macroinvertebrados, el indice de diversidad de Shannon, el
coeficiente de rarefaccion (ES=9) y la abundancia de macroinvertebrados entre los 4 microhabitats aguas arriba de los vertidos de los Rios Deva y Miera (negrita= p<0.05;
*= p<0.01) y test de Tukey (las lineas indican que no hay diferencias significativas entre microhabitats; Rf= riffles, G= glides, DV= Detritos vegetales y RR= Raices de
ribera). También se incluyen los resultados del ANOVA anidado para examinar las diferencias de estas variables bioldgicas entre tipos de microhabitat aguas arriba y aguas
abajo de los vertidos en los Rios Deva y Miera.

Deva Miera
Microhabitats Test de . . . Microhabitats Test de . . o
no afectados Tukey Tratamiento Microhabitat Intercept no afectados Tukey Tratamiento Microhabitat Intercept
F 3,16) df 16 F (1,32) F (6,32) F (1,32) F (3,16 df 16 F (1,24) F (4,24) F (1,24)

NO taxones 3.8 G DV Rf RR 0.1 1.8 837.2% 8.0% G DV Rf RR 8.4% 1.3 321.9%
fndice diversidad Shannon 2.9 - 3.4 1.9 724.1% 14.9% R DR 0.9 5.9% 1684.7*
Coeficiente de rarefaccion 2.4 - 4.3 1.9 855.5% 8.9% RR G DV Rf 0.0 1.8 1006.6%*
Abundancia 13.0%* DV_G RR Rf 7.2 4.5% 93.6* 17.8* G DV Rf RR 4.7 0.5 526.7*
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Patrones en la estructura y composicion de las comunidades de
macroinvertebrados

La estructura y composicion de las comunidades de macroinvertebrados
difirieron significativamente entre los microhabitats no afectados por los efluentes,
tanto en el rio Deva (R Global=0.69; p<0.01) como en el Rio Miera (R Global=0.75;
p<0.01). En ambos casos las comunidades muestreadas en los detritos vegetales
fueron las que mostraron las menores diferencias con respecto a las comunidades de
riffles y glides (Tabla 4.5). Estas comunidades también fueron las que mostraron
mayor heterogeneidad en su estructura y composicion, ya que obtuvieron los
porcentajes de similaridad mas bajos de los 4 microhabitats estudiados en ambos
rios (Tabla 4.5).

Igualmente, la estructura y composicion de las comunidades de
macroinvertebrados presentes en los microhabitats afectados por los vertidos
mostraron diferencias significativas tanto en el Rio Deva (R Global=0.42; p<0.01)
como en el Rio Miera (R Global=0.40; p<0.01). Todas las comunidades presentes en
los microhabitats afectados del Rio Deva mostraron porcentajes de similaridad en
torno al 45% (Tabla 4.5), mientras que en el Rio Miera las comunidades presentes
en los glides y en los detritos vegetales fueron las mas y las menos similares entre
si, respectivamente (59 y 25%).

Tabla 4.5. Andlisis de similaridad (valor R del ANOSIM) por pares de microhdbitats para examinar las
diferencias entre las comunidades de macroinvertebrados muestreadas en los diferentes microhabitats,
afectados y no afectados por vertidos, en los tramos de los Rios Deva y Miera. También se incluyen la
similaridad media (Sim.) que presentaron las comunidades de macroinvertebrados en cada microhabitat
(negrita = p<0,05 y *= p<0,01; DV= detritos vegetales; Rf= riffles; G= glides y RR= raices de ribera).

Deva Miera

Sim. Rf G DV RR|Sim. Rf G DV RR

Rf | 60% - - - - | 50% - - - -

T“:";ws G | 49% 0.96* - - - | 51% 0.60* - - -
afectados |DV | 32% 0.64*  0.33 - - 1 30% 0.23 0.69*% - -
RR | 44% 0.68* 0.76* 0.80* - |53% 0.98% 1%  0.93% -

Rf | 47% - - - - | 51% - - - -

Tramos |G | 42% 0.34 - - - | 59% 0.43 - - -
afectados | i, | 480, 0.82* 0.10 - - | 25% 031 0.35 - -
RR | 45% 0.91* 0.34  0.00 _ - - - - - -

Trece taxones contribuyeron mas de un 50% en la diferenciacion de las
comunidades de macroinvertebrados en el Rio Deva (Tabla 4.6). De estos 13
taxones, Oligochaeta, Chironomini y Potamopyrgus antipodarum fueron los Unicos 3
taxones que incrementaron significativamente su abundancia aguas abajo del
efluente orgdnico, mientras que Limnius sp. y Epeorus sp. siguieron el patrén
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contrario (Tabla 4.6). Por otro lado, las abundancias de Chironomini, Tanypodinae,
Orthocladiinae y Atrhipsoides sp. no mostraron diferencias significativas entre
microhabitats aguas arriba y aguas abajo del efluente organico, aunque
Orthocladiinae mostré predileccion por ambientes predominantemente reofilos,
mientras que Atrhipsoides sp. y Tanypodinae estuvieron correlacionados con
microhabitats profundos y someros, respectivamente (Tablas 4.6 y 4.7). Por otra
parte, 6 taxones contribuyeron mas de un 50% en la diferenciacién de las
comunidades de macroinvertebrados en el Rio Miera (Tabla 4.8). En este caso,
Chironomini, P. antipodarum y C. Iuctuosa incrementaron su abundancia
significativamente en los microhabitats afectados por el vertido organico (Tabla 4.8).
Baetis sp., Hydropsyche sp. y Simulium sp. mostraron cambios significativos en sus
patrones de microdistribucién aguas arriba y aguas abajo de los efluentes. Estos
taxones incrementaron su abundancia en los glides afectados, mientras que
disminuyeron en los detritos vegetales (Tabla 4.8). Por otro lado, estos 3 taxones
estuvieron positivamente correlacionados con flujos de alta velocidad y sustratos de
gran tamafio (Tabla 4.7).
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Tabla 4.6. Abundancia media (Ab) y relativa (%) de los taxones que presentan una mayor importancia en la diferenciacion de las comunidades de macroinvertebrados
aguas arriba y aguas abajo del vertido en el Rio Deva. Se incluyen los resultados del ANOVA anidado examinando las diferencias en la abundancia de estos taxones entre
tipos de microhabitat aguas arriba y aguas abajo del vertido (negrita= p<0.05; *= p<0.01). Ademas, también se incluyen los codigos de los grupos funcionales de
alimentacion (FFG) a los que pertenece cada uno de estos taxones: C= colectores, C-R= colectores-raspadores, F= filtradores, P= predadores y R= raspadores.

Deva no afectado por vertido Deva afectado por vertido Tratamiento Microhabitats Intercept
FFG | Glides Detritos Riffles  Raices Glides  Detritos Riffles  Raices

Ab % Ab % Ab % Ab % | Ab % Ab % Ab % Ab % F (1,32) F (632) F 1,32
Oligoquetos C 435 43 67 8 32 1 159 5 | 1060 42 1870 51 144 4 3424 45 22.8% 5.3% 35.0%
Chironomini C 67 7 62 7 138 3 131 4 234 9 346 9 167 5 506 7 6.9 0.9 26.0%*
Orthocladiinae C 35 3 83 10 363 8 215 6 76 3 126 3 130 4 248 3 0.3 2.3 34.0%*
Atrhipsoides sp. C 40 4 11 1 101 2 201 6 246 10 22 1 122 4 120 2 0.7 1.9 23.1%
Elmis sp. C-R 18 2 21 2 775 18 146 4 43 2 38 1 488 15 50 1 1.3 8.3% 28.7%
Oulimnius sp. C-R 8 1 8 1 104 2 235 7 87 3 22 1 133 4 74 1 0.1 4.9% 40.6*
Limnius sp. C-R| 19 2 8 1 168 4 70 35 1 00 48 1 0o 7.7% 14.8% 44.4%
Baetis sp. C-R| 78 8 283 33 862 20 174 5 224 9 46 1 767 24 44 1 0.7 6.7%* 42.7%
Epeorus sp. C-R 00 22 3 148 3 00 4 0 00 64 2 0o 6.4 15.0* 35.2%
Hydropsyche sp. F 37 4 24 3 536 12 189 6 139 5 16 0 256 8 68 1 1.7 4.9% 29,1%
Polycentropus flavomaculatus F 17 2 12 1 65 1 433 13 16 1 122 3 30 1 554 7 0.6 7.2% 26,8%*
Tanypodinae P 6 1 22 3 47 1 204 6 4 0 70 2 19 1 404 5 0.6 2.3 7.8%
Potamopyrgus antipodarum R 78 8 7 1 34 1 82 2 63 2 297 8 46 1 700 9 8.7% 3.9% 18.0%
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Tabla 4.7. Coeficiente de correlacidn de Spearman entre las variables ambientales medidas en cada
unidad de muestreo y los taxones que presentan una mayor importancia en la diferenciacion de las
comunidades de macroinvertebrados en los tramos con y sin vertido de los Rios Deva y Miera. También se
incluyen las correlaciones entre el nimero de taxones y la abundancia total de macroinvertebrados y estas
variables ambientales (negrita= p< 0.05; *= p< 0.01).

Velocidad Profundidad Numero Fr Tamafio sustrato
Numero de taxones 0,03 -0,09 0,05 0,12
Abundancia 0,01 -0,07 0,01 -0,10
Oligochaeta -0,17 0,16 -0,17 -0,32%
Potamopyrgus antipodarum -0,26 -0,01 -0,24 -0,36*
Elmis sp. 0,21 -0,05 0,17 0,37%
Oulimnius sp. 0,03 0,25 -0,03 0,14
Chironomini 0,19 0,11 0,20 -0,16
Orthocladiinae 0,45%* -0,08 0,46%* 0,17
Tanypodinae -0,11 -0,31%* -0,02 -0,01
Simulium sp. 0,56* -0,46%* 0,64* 0,33*
Baetis sp. 0,70% -0,14 0,69% 0,36%*
Caenis luctuosa -0,24 -0,28 -0,20 -0,08
Hydropsyche sp. 0,51% 0,18 0,44% 0,32%
Athripsoides sp. 0,04 0,46%* -0,08 0,16
Polycentropus flavomaculatus -0,14 0,19 -0,16 -0,03
Epeorus sp. 0,69* -0,10 0,66* 0,47%
Limnius sp. 0,28 0,06 0,22 0,33%

118




Efectos del microhabitat en la distribucién de los macroinvertebrados en tramos afectados y no afectados por efluentes organicos

Tabla 4.8. Abundancia media (Ab) y relativa (%) de los taxones que presentan una mayor importancia en la diferenciacion de las comunidades de macroinvertebrados
aguas arriba y aguas abajo del vertido en el Rio Miera. Se incluyen los resultados del ANOVA anidado examinando las diferencias en la abundancia de estos taxones entre
tipos de microhabitat aguas arriba y aguas abajo del vertido (negrita= p<0.05; *= p<0.01). Ademas, también se incluyen los cédigos de los grupos funcionales de

alimentacion (FFG) a los que pertenece cada uno de estos taxones: C= colectores, C-R= colectores-raspadores, F= filtradores, P= predadores y R= raspadores.

Miera no afectado por vertido Miera afectado por vertido ) ) L.

FFG | Glides Detritos Riffles Raices Glides  Detritos Riffles Tratamlento Microhabltats Intercept

Ab % Ab % Ab % Ab % |Ab % Ab % Ab % F (1,24) F (4,20) F (1,24)

Caenis luctuosa C-R|186 74 173 26 354 41 10339 87|732 65 1346 75 346 33 6.1 1.2 272.5%
Baetis sp. C-R 2 1 38 6 113 13 10 36 3 7 0 133 13 0.6 16.1%* 194.2%
Chironomini C 13 5 25 4 22 3 21 0 64 6 84 5 50 5 7.6 0.1 69.9%
Simulium sp. F 1 0 266 39 145 17 00 21 2 2 0 167 16 3.4 24.4% 186.6*
Hydropsyche spp. F 11 4 38 6 76 9 33 0 39 3 20 75 7 0.4 6.6* 85.0*
Potamopyrgus antipodarum R 35 14 29 4 37 4 359 3 34 3 1277 71 44 4 5.6 2.5 104.8*
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El analisis NMDS realizado con las muestras de los Rios Deva y Miera indica
que las muestras correspondientes a los dos tramos de rio estudiados mostraron una
clara separacién. Asi, las muestras correspondientes al tramo del Rio Deva
aparecieron situadas en la parte derecha-alta de la ordenacién, mientras que las
muestras del Rio Miera se situaron en la zona izquierda-baja (Figura 4.4A). Dado el
valor del estrés (8.2) se puede estimar que la ordenacién resultante es fiable
(McCune y Mefford, 1995)

El NMDS realizado exclusivamente con las muestras del Rio Deva mostré un
estrés de 11.8, indicando que la ordenacion es fiable. En esta ordenacion la gran
mayoria de muestras afectadas por el efluente organico se correlacionaron
negativamente con los ejes 1 y 2, por lo que aparecieron situadas en la zona inferior
de la ordenacidon. Las comunidades de macroinvertebrados correspondientes a los
riffles afectados por el vertido parecen ser una excepcion, ya que se correlacionaron
positivamente con estos dos ejes. Los taxones Nematoda, Helobdella stagnalis,
Chironomus gr. thumni y Oligochaeta mostraron altas correlaciones negativas con los
ejes 1 y 2, por lo que se pueden considerar como taxones caracteristicos de las
comunidades afectadas por la carga organica en el Rio Deva. Por otro lado, los
taxones Elmis sp., Hydropsyche sp., Baetis sp. y Atherix sp. siguieron el patron
contrario y mostraron correlaciones positivas con el eje 2, siendo caracteristicas de
microhabitats con flujo rapido y somero y con dominancia de particulas de gran
tamano en el lecho del rio (Figura 4.4B).

El NMDS realizado con las muestras del tramo correspondiente al Rio Miera
tuvo un valor de estrés de 6.1 (Figura 4.4C). En este caso, casi todas las muestras
tomadas aguas abajo de la incorporacion del vertido se situaron en la parte central
de la ordenacion espacial. Una ordenacion similar mostraron diversos taxones como
Oligochaeta, Chironomus gr. thumni, Copepoda o Psychodidade, los cuales serian
caracteristicos de las comunidades de macroinvertebrados afectadas por el vertido.
Otros taxones como Simulium spp., Baetis sp. y Epeorus sp. estuvieron muy
negativamente correlacionados con el eje 1 y positivamente con el eje 2, siendo
caracteristicos de microhabitats predominantemente reodfilos, mientras que otros
taxones como Haementeria costata, Proasellus sp. y Boyeria irene siguieron el patron
contrario y, por tanto, fueron mas abundantes en microhabitats lénticos y profundos
(Figura 4.4C).
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Figura 4.4. Analisis no-paramétrico de escalado multidimensional (NMDS) para las comunidades de
macroinvertebrados muestreada en los Rios Deva y Miera de forma conjunta (A) y por separado (Rio Deva
B, y Rio Miera C). Los simbolos negros representan las muestras afectadas por los vertidos organicos,
mientras que los simbolos en blanco representan las muestras no afectadas (glides: o, detritos vegetales:

A, riffles: ¢ y raices de ribera: Q)
Patrones en los grupos funcionales de alimentacion

Con respecto a los tramos no afectados por efluentes, todos los FFG, excepto
el grupo denominado “otros”, mostraron una distribucién significativamente diferente
entre microhabitats (Tabla 4.9). Asi, la abundancia de Ilos predadores,
fragmentadores y raspadores fue significativamente mayor en las raices de ribera de
ambos rios, mientras que la abundancia de los filtradores fue significativamente
mayor en los riffles. Por el contrario, los colectores y los colectores-raspadores
siguieron patrones diferentes en los dos rios estudiados. En el Rio Deva estos dos
FFG fueron significativamente mas abundantes en los riffles, mientras que en el Rio
Miera fueron mas abundantes en las raices de ribera.

Aguas abajo del efluente organico del Rio Deva la abundancia e importancia
relativa de los raspadores y colectores incrementd significativamente (p<0.01; Tabla
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4.9 y Figura 4.5). En el Rio Miera la abundancia de todos los FFG se incrementd
significativamente aguas abajo de la incorporacion del efluente organico, excepto el
grupo de los filtradores y el grupo denominado “otros”.

La abundancia relativa de los predadores fue del 5% en todos los casos
estudiados, excepto en las raices de ribera, donde supusieron el 10% de la
comunidad (Figura 4.5). El patron que mostraron los filtradores estuvo
principalmente determinado por la variabilidad de Simulium sp., Hydropsyche sp. y
P. flavomaculatus cuya distribucion pareci6 estar muy relacionada con las
condiciones del flujo (Tabla 4.7). Los colectores-raspadores siguieron patrones
diferentes en los dos tramos estudiados. En el Rio Deva su abundancia relativa
disminuyd aguas abajo del vertido tanto en las raices de ribera como en los detritos
vegetales (del 45% al 3% en ambos microhabitats), siendo reemplazados por los
colectores, los cuales aumentaron su porcentaje, pasando del 25% al 65%. En el
tramo del Rio Miera la abundancia relativa de los colectores-raspadores decrecié en
los riffles afectados, siendo reemplazados por los colectores (Figura 4.5). Como en el
caso de los colectores, el mayor incremento en la abundancia relativa de los
raspadores se dio en las muestras correspondientes a los detritos vegetales y las
raices de ribera de los tramos afectados por los vertidos. Finalmente, tanto los
fragmentadores como el grupo “otros” mostraron abundancias relativas similares en
todos los casos estudiados (Tabla 4.9).
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Figura 4.5. Abundancia relativa de los grupos funcionales de alimentacién muestreados en los cuatro
microhabitats estudiados en el Rio Deva, afectados (A) y no afectados por el vertido (B) y en el Rio Miera,
afectados (C) y no afectados por el vertido (D).
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Tabla 4.9. Resultados del ANOVA realizado para examinar las diferencias en la abundancia de los grupos funcionales de alimentacién de las comunidades de
macroinvertebrados muestreadas en los 4 microhabitats aguas arriba de los vertidos de los Rios Deva y Miera (negrita= p<0.05; *= p<0.01) y test de Tukey (las lineas
indican que no hay diferencias significativas entre microhabitats; Rf= riffles, G= glides, DV= Detritos vegetales y RR= Raices de ribera). También se incluyen los resultados
del ANOVA anidado para examinar las diferencias entre las abundancias de los grupos funcionales de alimentacion entre tipos de microhabitat aguas arriba y aguas abajo de

los vertidos en los Rios Deva y Miera.

Deva Miera

P:fg}g?ggit: -I:I?usliedye Tratamiento  Microhabitat  Intercept h:(i;:;ofgig B%tss T‘I?uslzedye Tratamiento Microhabitat Intercept

F(3,16) df 16 F(1,32) F(6,32) F(1,32) F(3,16) df 16 F(1,24) F(4,24) F(1,24)

Predadores 18.7% G DV Rf RR 1.03 6.8% 397.8% 27.7% G Rf DV RR 12.9% 0.7 222.9%

Raspadores 3.2 DV G Rf RR 6.2 2.9 185.1% 10.4* G Rf DV RR 4.6 1.8 81.0%
Filtradores 17.8% G DV RR Rf 0.1 3.6% 350.1% 3.9 G RR DV Rf 0.5 8.8% 217.5%
Fragmentadores 6.5% DV G Rf RR 0.1 3.9% 239.2% 10.8* G DV Rf RR 6.2 0.4 178.6*
Colectores 3.6 DV G RR Rf 36.3% 6.5% 758.4% 4.6 G DV Rf BR 23.4% 0.3 131.7%
Colectores-raspadores 7.2% DV G RR Rf 2.3 6.3* 454.6* 21.4* DV G Rf RR 5.4 1.1 369.4*

Otros 1.9 ) 27.5% 1.4 59.1% 1.3 ) 1.6 7.6% 16.5%

123




Efectos del microhabitat en la distribucion de los macroinvertebrados en tramos afectados y
no afectados por efluentes organicos

Discusion

éComo afectd el microhabitat a los patrones de diversidad y
abundancia de los macroinvertebrados?

En el tramo no afectado por el vertido del Rio Deva, tanto el nimero de
taxones de macroinvertebrados, como la diversidad de Shannon y el coeficiente de
rarefaccion de la diversidad mostraron valores mas elevados en las raices de ribera
gue en los otros 3 microhdabitats estudiados, aunque las diferencias sélo fueron
significativas para el niumero de taxones. En el tramo no afectado del Rio Miera el
numero de taxones también fue mayor en las raices de ribera, mientras que la
diversidad de Shannon y el coeficiente de rarefaccion de la diversidad alcanzaron
valores mas altos en los riffles. Esto se debid principalmente al mayor nimero de
taxones que mostraron los érdenes de insectos Odonata, Coleoptera, Heteroptera y
Diptera, asi como de los taxones no-insectos. La estructura tridimensional y la
estabilidad que ofrecen las raices de ribera parece que pueda ser el factor clave para
favorecer la presencia de un mayor numero de taxones de macroinvertebrados.
Como han indicado diversos autores, los microhabitats que cuentan con mayor
complejidad estructural suelen presentar un mayor numero de taxones de
macroinvertebrados, probablemente porque son utilizados por gran parte de la
comunidad como refugio frente a diversos predadores y perturbaciones ambientales
(Beisel et al., 1998; Grenouillet et al., 2002; Hrodey et al., 2008). Por el contario,
las unidades de muestreo donde la presencia de losa domind la composicién del
sustrato obtuvieron los valores mas bajos de riqueza taxondmica en ambos rios,
probablemente debido a que estos sean los microhabitats en los que los
macroinvertebrados quedan mas expuestos frente a las perturbaciones. Este patrén
también se ha descrito en otros estudios, que concluyen que los microhabitats donde
el sustrato muestra una estructura mas homogénea (i.e. losa) presentan menor
capacidad para ofrecer refugio a los macroinvertebrados, asi como menor cantidad
de recursos troficos (Chadwick y Huryn, 2007). Por lo tanto, estos resultados
parecen confirmar la primera expectativa enunciada en este capitulo con respecto al
numero de taxones de macroinvertebrados, al observar un incremento en el nimero
de taxones en relacién a la complejidad estructural que muestra el microhabitat.

La abundancia de macroinvertebrados no mostré una relacion directa con la
velocidad del agua (Tabla 4.7). Asi, aguas arriba de la EDAR del Rio Deva la
abundancia de macroinvertebrados fue mayor en los riffles debido al aumento de
individuos EPT, los cuales supusieron el 50% de la comunidad en este microhabitat.
Por otro lado, aguas arriba de la EDAR del Rio Miera la abundancia de
macroinvertebrados fue mas elevada en las raices de ribera, las cuales mostraron
unas condiciones predominantemente lénticas. Por lo tanto, la expectativa del
incremento de la abundancia de macroinvertebrados en microhabitats con menor
estrés hidraulico tan sélo se cumplid en el Rio Miera. Sin embargo, los resultados
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expuestos en este capitulo tan sélo recogieron los patrones de microdistribucion de
los macroinvertebrados en caudales bajos. Es posible que en época de crecidas la
abundancia de los macroinvertebrados sea mayor en aquellos microhabitats que
actien como refugio (i.e. raices de ribera) y se reduzca en los microhabitats con
mayor estrés hidraulico (Negishi et al., 2002; Scarsbrook y Townsend, 1993). Con
respecto a otras variables, la abundancia de macroinvertebrados tampoco mostré
una relacién clara con el tamafio del sustrato ni con la profundidad del agua. Del
mismo modo, diferentes autores han aportado resultados contradictorios, ya que,
mientras que algunos estudios indican que la abundancia de macroinvertebrados
muestra una relacién negativa con el tamafno del sustrato (Eedy y Giberson, 2007),
otros apuntan el patrén contrario (Rabeni et al., 2005). En los tramos estudiados la
abundancia de macroinvertebrados respondi6 de manera diferente tanto a las
variables hidraulicas como a la composicion del sustrato, por lo que puede que sea
mas dependiente de otros factores como puede ser la disponibilidad de recursos
tréficos. En este sentido, el andlisis de la respuesta de la abundancia de
macroinvertebrados frente al incremento en la carga organica originado por los
vertidos de las EDARs, suponiendo que contribuya a una mayor biomasa de
productores primarios, podria aportar resultados que ayuden a comprender los
patrones de la abundancia de macroinvertebrados en los tramos estudiados (ver a
continuacion).

¢Como afectaron las caracteristicas del microhabitat en la
microdistribucion de los macroinvertebrados?

Las caracteristicas ambientales que mostraron los 4 microhabitats estudiados
siguieron un patrén similar en los Rios Deva y Miera. En general, los microhabitats
con mayor velocidad del agua y numero Fr fueron los mas someros y los que
contaron con un mayor tamafo de particula. La microdistribucion de los
macroinvertebrados parecid responder a los patrones que siguieron las variables
ambientales indicadas.

La estructura y composicion de las comunidades de macroinvertebrados difirid
significativamente en casi todos los microhabitats estudiados aguas arriba de los
vertidos (Tabla 4.5). Las comunidades mas heterogéneas fueron las que se
muestrearon en los detritos vegetales de ambos rios, las cuales mostraron un 30%
de similaridad, mientras que las comunidades del resto de microhabitats mostraron
en torno al 50%. Este hecho podria venir determinado porque los acumulos de
detritos vegetales presentaron valores intermedios con respecto a las condiciones
hidraulicas (i.e numero Fr), lo que podria facilitar la aparicion de diversos taxones
con diferentes requerimientos hidraulicos, los cuales parecen concurrir
ocasionalmente en este tipo de microhabitat (Reice, 1980). Asi, las comunidades
presentes en los detritos vegetales del Rio Deva fueron las mas similares a las
comunidades muestreadas en los glides vy riffles de este rio, que a su vez, fueron las
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gue mayores diferencias mostraron entre si, estando dominadas por taxones lénticos
y reofilicos, respectivamente. En el Rio Miera se obtuvo un patréon similar aunque en
este caso la gran abundancia que C. luctuosa alcanzd en todos los microhabitats hizo
gue microhabitats con diferentes condiciones hidraulicas, como los glides y los riffles,
no mostrasen disimilaridades tan altas como en el Rio Deva.

Atendiendo a la segunda expectativa enunciada en este capitulo, los taxones
EPT dominaron los riffles de los Rios Deva y Miera. Ademas, la abundancia relativa
de EPT disminuyd conjuntamente con el descenso del nimero Fr lo que confirma un
patrén ampliamente descrito (e.g. Bonada et al., 2006b; Sagnes et al., 2008). Por
otro lado, la abundancia e importancia relativa de los taxones no-insectos siempre
fue mayor en las raices de ribera y los glides que en los riffles y los detritos
vegetales. Por lo tanto, los resultados indicados confirman los patrones esperados en
cuanto a la microdistribucidn de los taxones EPT y no-insectos.

Un claro ejemplo de cdmo la microdistribucion de los macroinvertebrados
varia en relacidén a los requerimientos del habitat que muestra cada taxon se puede
observar mediante el analisis de los distintos FFG y los taxones mas importantes de
las comunidades descritas. Por ejemplo, la variabilidad de los taxones filtradores
estuvo dominada por la fluctuacién en la abundancia de un diptero (Simulium sp.) y
dos tricopteros (Hydropsyche sp. y P. flavomaculatus). Como se ha descrito en
numerosos estudios tanto Simulium sp. como Hydropsyche sp. estuvieron
fuertemente correlacionados con las variables hidraulicas calculadas (velocidad del
agua y numero Fr), por lo que aguas arriba del vertido alcanzaron las mayores
abundancias en los riffles (Eedy y Giberson, 2007; Gallardo-Mayenco y Ruiz, 2007;
Sagnes et al., 2008; Tachet et al., 2000). Sin embargo, Hydropsyche sp. también
alcanzd elevadas abundancias en microhabitats con menor estrés hidraulico, como es
el caso de las raices de ribera. Por lo tanto, parece que Hydropsyche sp. no es tan
especialista como Simulium sp. a la hora de seleccionar un determinado
microhabitat, probablemente porque, pese a que ambos taxones son filtradores,
muestran diferentes estrategias de filtrado. Por ejemplo, la capacidad de filtracién de
Simulium sp. depende exclusivamente de Ila superficie que alcancen sus
premandibulas para filtrar el agua circulante, por lo que necesita medios en los que
el agua se mueva a una determinada velocidad. Sin embargo, Hydropsyche sp.
puede utilizar la estructura tridimensional que forman las raices de ribera para tejer
redes que puedan cubrir una gran superficie, lo que les hace posible filtrar mayores
voliumenes de agua aunque el paso del flujo sea mas lento (Giller y Malmgqvist, 1997;
Hilsenhoff, 1991). Por otro lado, P. flavomaculatus mostrd ligeras relaciones
negativas con la velocidad del agua y el nUmero Fr y alcanzé una mayor abundancia
en los detritos vegetales del tramo del Rio Deva. Este patron puede estar relacionado
con la capacidad de este tricoptero para hilar redes filtradoras en forma de trompeta
sobre los restos de hojas y ramas, lo que favorece su presencia en este tipo de
microhabitat (Drury y Kelso, 2000).
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Los taxones predadores mostraron abundancias relativas similares en todos
los microhabitats estudiados (5%) excepto en las comunidades presentes en las
raices de ribera, donde llegaron a alcanzar el 10% de la comunidad, probablemente
debido a la mayor abundancia de macroinvertebrados en este microhabitat. Sin
embargo, no todos los predadores siguieron el mismo patréon. En las raices de ribera
aparecieron un gran numero de predadores pertenecientes a diferentes grupos
taxonomicos, los cuales muestran rasgos anatomicos y morfologias corporales muy
diversas, como es el caso de los grupos Hydracarina, Coleoptera (larvas y adultos),
Heteroptera y Odonata. Sin embargo, en las comunidades de riffles dominaron los
predadores con un tamafo corporal reducido y/o una morfologia corporal fusiforme,
como son Atherix sp. y Tanypodinae. La anatomia de estos predadores les permite
reducir el estrés hidraulico que el caudal ejerce en los riffles, viéndose sometidos a
un menor numero de Reynolds que otros predadores que presentan grandes
tamafos corporales y prominentes apéndices articulados (Sagnes et al., 2008).

Dentro de los colectores-raspadores también aparecieron taxones con
diferentes requerimientos ambientales. Por ejemplo, Baetis sp. y Epeorus sp.
mostraron una relacién positiva con la velocidad del agua, el nimero Fr y las
particulas de sustrato de gran tamano, por lo que incrementaron su abundancia en
las comunidades presentes en riffles. Lancaster y Belyea (2006) indicaron que la
abundancia local del género Baetis tiende a incrementar con la velocidad del agua,
sugiriendo que esta relacién parece estar inducida por el mecanismo de oxigenacion
que muestran los baétidos. Baetis toma el oxigeno del agua a través de las
branquias que presenta en el abdomen de su cuerpo, las cuales cubren una
superficie muy baja en relacién a su masa corporal. Para solucionar este problema
Baetis suele seleccionar microhabitats en los que la velocidad del agua es alta, lo que
les permite incrementar la tasa de intercambio de oxigeno. Por otro lado, otros
colectores-raspadores como C. /uctuosa presentaron requerimientos hidraulicos
diferentes, incrementando cuando las condiciones del habitat fueron
predominantemente |énticas. Sin embargo, la mayor diferencia en la abundancia de
C. luctuosa se dio entre los dos rios estudiados pese a que las caracteristicas
hidraulicas de ambos rios fueron similares. Asi, este efemerdptero fue el taxon mas
abundante en el Rio Miera, mientras que en el Rio Deva apenas contd con unos
pocos individuos, lo que podria estar relacionado con diferencias en el ciclo vital de la
especie (Gonzalez et al., 2001) o con otros factores biogeograficos (Murria, 2009).
Otros colectores-raspadores como los géneros de élmidos E/mis sp. y Oulimnius sp.
parecieron ser mas generalistas que Baetis sp., Epeorus sp. y C. luctuosa a la hora
de seleccionar habitats con unas determinadas condiciones ambientales. Se ha
descrito que determinados élmidos pueden aparecer bajo un amplio rango de
condiciones ambientales, probablemente porque sus requerimientos, tanto troficos
como ambientales, difieren entre las distintas especies, asi como entre las diferentes
etapas del ciclo vital de una determinada especie, de manera mas acentuada que la
descrita para otros grupos de macroinvertebrados (Elliott, 2006; Lloyd y Sites,
2000).
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El grupo de los raspadores estuvo dominado por P. antipodarum, el cual
estuvo negativamente afectado por el estrés hidraulico. Lysne y Koetsier (2006) y
Alonso y Castro-Diez (2008) describen a P. antipodarum como un taxén muy
generalista en sus requerimientos tréficos y de calidad de agua. Sin embargo, estos
autores apuntan que P. antipodarum, como la mayoria de caracoles fluviales, se ve
severamente afectado por el estrés hidraulico, mostrando una velocidad maxima de
desprendimiento del sustrato de 0,5 m s (Lysne y Koetsier, 2006). Por lo tanto,
como se ha indicado en capitulos anteriores, las condiciones hidraulicas también
juegaron un papel fundamental en la microdistribucion de P. antipodarum y otros
taxones raspadores.

El grupo funcional de los colectores fue relativamente abundante tanto en
condiciones reodfilas como Iénticas. Oligochaeta y Chironomini, estuvieron
negativamente correlacionados con el tamafio del sustrato, aunque como se
describird a continuacion, parece que la abundancia de ambos taxones estuvo mas
influenciada por las caracteristicas quimicas del agua. Finalmente, Ilos
fragmentadores mostraron un patrén de distribucidon similar en todos los
microhabitats estudiados, lo cual contrasta con los resultados obtenidos en otros
estudios en los que su abundancia absoluta y relativa fue mayor en los acimulos de
detritos vegetales (Egglislaw, 1964; Hawkins y Sedell, 1981; Reice, 1980).

¢Como afectaron los efluentes organicos sobre la comunidad de
macroinvertebrados?

El efecto que los efluentes organicos generaron sobre las caracteristicas
fisico-quimicas del agua en los Rios Deva y Miera fue moderado en comparacion con
otros estudios similares (Arimoro et al., 2007; Marti et al., 2004; Ortiz et al., 2005;
Ortiz y Puig, 2007). Sin embargo, la incorporacion de ambos efluentes produjo
cambios notables en diversos pardametros fisico-quimicos. Asi, la concentracion de
oxigeno disuelto y el pH decrecieron ligeramente aguas abajo de ambos efluentes,
mientras que la conductividad y la temperatura del agua incrementaron, aunque las
variaciones en el Rio Miera fueron muy ligeras, mostrando valores similares a los
descritos en otros rios cercanos de caracteristicas similares y no afectados por
contaminacion organica severa (Elésegui y Pozo, 1994a; GESHA, 2006). Por otro
lado, el aumento ocasionado en la concentracidn de nitratos y fosfatos indicé un nivel
de nutrientes relativamente alto aguas abajo de las dos EDARs estudiadas.
Finalmente, la EDAR de Liérganes (Rio Miera) produjo un incremento mas acusado
en la concentracion de amonio y de las variables microbioldgicas medidas, mientras
que aguas abajo de la EDAR de Castro Cillérigo (Rio Deva) el incremento en la
concentracion de sélidos en suspensién fue mas acusado.

128




Efectos del microhabitat en la distribucion de los macroinvertebrados en tramos afectados y
no afectados por efluentes organicos

La riqgueza taxondmica y la abundancia de macroinvertebrados siguieron
patrones diferentes aguas abajo de las EDARs en los dos rios estudiados. En el Rio
Deva el numero medio de taxones por unidad de muestreo no cambid
significativamente con la incorporacion del vertido de la EDAR, mientras que en el
Rio Miera el niumero de taxones de macroinvertebrados incrementé de manera
significativa aguas abajo de la EDAR, lo que contradice, en parte, la tercera
expectativa enunciada en el presente capitulo. En cualquier caso, estos resultados no
apoyan la idea generalizada de que el nimero de taxones de macroinvertebrados
puede ser considerado como un indicador robusto de la calidad del agua y por lo
tanto, como una métrica adecuada para incluirla en los programas de
biomonitorizacion de los ecosistemas fluviales (e.g. Buffagni et al., 2006; ver
capitulo V de la presente tesis). Por otro lado, como también se indicé en la tercera
expectativa enunciada en el presente capitulo, la abundancia de macroinvertebrados
incrementd aguas abajo de ambos vertidos organicos debido al gran aumento que
mostraron diversos taxones tolerantes a la polucién organica, como Oligochaeta,
Tanypodinae o Chironomini. Cabe mencionar que este patrén no ha sido confirmado
por otros estudios realizados en rios Mediterraneos (Ortiz y Puig, 2007) y centro-
europeos (Spanhoff et al., 2007).

Finalmente, como se indicé en la cuarta expectativa del presente capitulo,
tanto el numero de taxones, como la abundancia relativa de EPT decrecieron aguas
abajo de las EDARs en los dos rios estudiados, mientras que los taxones no-insectos
(e.g. Oligochaeta o P. antipodarum) incrementaron drasticamente en la misma
direccion. A escala de microhabitat, las raices de ribera y los detritos vegetales
fueron los microhabitats donde mas disminuy6 la importancia relativa de los taxones
EPT aguas abajo de las EDARs. Igualmente, éstos fueron los microhabitats donde
mas se incrementé la abundancia relativa de los taxones no-insectos. Ademas,
ambos microhabitats mostraron los mayores cambios en las abundancias relativas de
los distintos FFG. Asi, aguas abajo de la EDAR del Rio Deva los colectores-raspadores
disminuyeron su abundancia relativa, principalmente en los detritos vegetales y las
raices de ribera, viéndose reemplazados por el grupo de los colectores. El aumento
de los colectores en estos microhabitats se produjo por el incremento en la
abundancia relativa de los oligoquetos, los cuales suelen aparecer como taxones
dominantes en las comunidades de macroinvertebrados presentes en tramos
fluviales afectados por vertidos organicos (Azrina et al., 2006; Morais et al., 2004;
Ortiz et al., 2005; Spanhoff et al., 2007). El reemplazamiento de los colectores-
raspadores por el grupo de los colectores no fue tan claro en el Rio Miera, porque en
este tramo el taxdén dominante, tanto aguas arriba. como aguas abajo del efluente
organico, fue C. luctuosa (colector-raspador). La abundancia relativa de los
filtradores también disminuyd en las comunidades muestreadas en los aciumulos de
detritos vegetales y las raices de ribera aguas abajo de los vertidos, aunque en este
caso las diferencias no fueron significativas (Tabla 4.9). El taxon filtrador mas
afectado por los efluentes organicos fue Simulium sp., probablemente porque la
elevada concentracion de soélidos en suspensién que presentaron los tramos

129




Efectos del microhabitat en la distribucion de los macroinvertebrados en tramos afectados y
no afectados por efluentes organicos

afectados por efluentes pudo interferir en el mecanismo de alimentaciéon de los
simulidos mediante la obstruccion de su aparato filtrador, como ya apuntaron Rabeni
et al. (2005). Aunque las diferencias so6lo fueron significativas en el tramo del Rio
Miera, la abundancia de los predadores incrementd en todos los microhabitats
situados aguas abajo de los vertidos. La abundancia relativa de los raspadores
también incrementd aguas abajo de las EDARs, principalmente en las muestras
recolectadas sobre los aciUmulos de detritos vegetales y en las raices de ribera. El
incremento en la concentraciéon de nitratos podria favorecer el crecimiento de
microorganismos heterétrofos sobre la materia organica vegetal en descomposicion,
como es el caso de los hyphomicetes (Graca, 2001), los cuales son utilizados por
muchos raspadores y otros FFG (colectores-raspadores) como una fuente de
recursos troficos. Este podria ser un factor importante por el cual las muestras
tomadas sobre los acumulos de detritos vegetales presentaron el mayor incremento
porcentual en la abundancia total de macroinvertebrados tras comparar los tramos
situados aguas arriba y aguas abajo de los vertidos de las EDARs. Este resultado
reforzaria el uso de los acumulos de detritos vegetales en el monitoreo de vertidos
organicos.

Tras analizar los cambios en la estructura, composicion y organizacién
funcional de las comunidades de macroinvertebrados en los diferentes microhabitats
muestreados, se puede concluir que las comunidades desarrolladas sobre los detritos
vegetales y las raices de ribera fueron las que mas cambios mostraron tras la
incorporacion de los vertidos de las EDARs. Este hecho podria venir determinado
porque ambos microhabitats parecen tener mayor capacidad que los riffles y los
glides para retener los compuestos organicos que introducen los vertidos de las
EDARs (Spanhoff et al., 2007) facilitando, a su vez, el asentamiento de colonias de
microorganismos que pueden ser utilizados como un nuevo recurso trofico para
determinados grupos de macroinvertebrados (Graca, 2001). Por otro lado, las
comunidades de macroinvertebrados muestreadas en los riffles y glides fueron las
que mostraron menos cambios en las abundancias relativas de los distintos FFG tras
la entrada de los efluentes. La estructura y composicion taxondmica de las
comunidades de macroinvertebrados mostré las menores variaciones en los riffles,
donde los porcentajes de EPT fueron similares en condiciones de afecciéon y no
afeccion. Igualmente, las comunidades de riffles afectadas por los vertidos fueron las
gue mas proximas aparecieron a las comunidades no afectadas en la ordenacion
dada por el NMDS, lo que parece confirmar que las comunidades de
macroinvertebrados propias de los riffles fueron las que menos acusaron los cambios
que produjeron las EDARs sobre la calidad del agua.
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Conclusiones

El nUmero de taxones presente en cada microhabitat parecié depender de la
complejidad estructural que éste ofrece, mientras que la carga organica del agua no
parecid ser determinante a la hora de establecer el niumero de taxones de
macroinvertebrados que componen la comunidad. Por otro lado, la abundancia de
macroinvertebrados no mostré relaciones evidentes con las variables fisicas
mediante las que se caracterizé el habitat. Sin embargo, la abundancia de
macroinvertebrados se incrementd en casi todos los casos estudiados aguas abajo
de los efluentes organicos, lo que parece indicar que la abundancia de
macroinvertebrados responde al enriquecimiento organico del agua vy
probablemente a la cantidad de recursos troficos disponibles. Sin embargo, para
corroborar esta aproximacion seria necesario analizar la cantidad y calidad de los
distintos recursos troficos en las diferentes condiciones estudiadas.

Los macroinvertebrados se distribuyeron en los distintos microhabitats
segun sus requerimientos ambientales, diferenciando taxones reofilicos y |énticos,
por lo que se describieron taxones de un mismo FFG en microhabitats con
condiciones ambientales opuestas. Los mayores cambios en las comunidades de
macroinvertebrados tras la incorporacidon de los efluentes organicos se observaron
en las comunidades desarrolladas en los detritos vegetales y en las raices de ribera,
mientras que las comunidades propias de riffles fueron las que menos cambios
mostraron en su estructura y composicion. Estos resultados pudieran deberse a que
los detritos vegetales y las raices de ribera parecen tener mayor capacidad para
retener los nutrientes aportados por los efluentes. Ademas, la mayor velocidad del
agua en los riffles podria minimizar los efectos ocasionados por el incremento de la
carga organica. Por lo tanto, parece que la toma de muestras sobre detritos
vegetales y/o en las raices de ribera aportaria resultados mas contundentes para la
monitorizacién bioldgica de la calidad del agua en los Rios Cantabricos.

Finalmente, cabe indicar que los resultados expuestos en este capitulo
muestran la importancia de conservar la diversidad de condiciones
hidromorfoldégicas y estructurales de los cauces fluviales para mantener la
integridad de las comunidades de macroinvertebrados.
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Introduccion

El creciente impacto que las actividades humanas generan sobre las aguas
continentales ha promovido un cambid en la legislacién referente a los ecosistemas
acuaticos en todo el mundo. En Europa, la puesta en marcha de la Directiva Marco
del Agua (Comisiéon Europea, 2000) ha promovido el desarrollo de diversos
programas y técnicas de biomonitorizacidon para poder realizar una valoracion
adecuada del estado ecoldgico de las masas de agua fluviales. En este contexto, la
valoracion del estado ecoldogico requiere evaluar la integridad de todos los
componentes del ecosistema fluvial: hidroldgicos, geomorfoldgicos, fisico-quimicos
y bioldgicos.

Los macroinvertebrados acuaticos son uno de los grupos de organismos
seleccionados por la DMA para evaluar la integridad de las comunidades bioldgicas
dentro del proceso de valoracién del estado ecolégico de las masas de agua. Las
comunidades de macroinvertebrados estdan compuestas por herbivoros, predadores
y descomponedores, por lo que constituyen un vinculo importante entre las
diversas fuentes de energia presentes en el medio fluvial y los predadores
superiores (Allan, 1995). Ademas, las comunidades de macroinvertebrados se
pueden considerar como una herramienta adecuada y eficaz dentro de los
programas de biomonitorizacion de los ecosistemas fluviales porque, entre otros
motivos anteriormente expuestos, (1) son buenos indicadores de diversas presiones
antropicas, como las alteraciones fisico-quimicas del agua (Armitage et al., 1983) o
las alteraciones hidrolégicas (Garcia de Jalén et al., 1994) y geomorfoldgicas de la
cuenca (Negishi et al., 2002), (2) estan ampliamente distribuidos por todo el
mundo y (3) la relacion entre los costes econdmicos que requiere su analisis y los
resultados que generan es muy productiva. Estos son los principales motivos por
los cuales en los ultimos afios se han desarrollado un gran nimero de metodologias
y métricas utilizando las comunidades de macroinvertebrados para biomonitorizar
los ecosistemas fluviales (e.g. AQEM, 2002; Buffagni et al., 2006).

Sin embargo, el uso de las comunidades de macroinvertebrados como
bioindicadores de la calidad del medio fluvial también plantea diversos
inconvenientes. El principal problema viene derivado por la amplia variabilidad
natural que presentan, ya que su estructura y composicion no sélo cambia como
consecuencia del estrés originado por las alteraciones antrdpicas, sino que varia de
manera natural tanto espacial, como temporalmente (Hawkins y Sedell, 1981;
Vannote et al., 1980). Por lo tanto, la variabilidad natural de las comunidades de
macroinvertebrados representa el principal problema para establecer programas de
biomonitorizacién fidedignos, ya que puede enmascarar el efecto generado por las
presiones antrdpicas. Igualmente, la variabilidad natural también representa un
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serio problema a la hora de establecer las condiciones de referencia de las
diferentes clases fluviales (Loeb y Spacie, 1994). El problema que genera la
variabilidad temporal de las comunidades de macroinvertebrados se suele abordar
(1) mediante la toma de distintas muestras de macroinvertebrados en diferentes
épocas de un mismo afio para poder caracterizar su variabilidad estacional (Furse
et al., 1984) o (2) elaborando bases de datos datos que contengan registros de
mas 10 aflos que recojan la variabilidad intra e interanual de las comunidades de
macroinvertebrados (Hering et al., 2004).

En muchas ocasiones los programas de biomonitorizacion de los ecosistemas
acuaticos estan limitados por los presupuestos establecidos, por lo que no es
posible realizar varias campafias de muestreo en un mismo afio. Igualmente, estos
programas son novedosos en determinados Estados y regiones que no cuentan con
datos previos de partida. Por estos motivos, la variabilidad estacional de las
comunidades de macroinvertebrados genera un alto nivel de incertidumbre en el
proceso de valoracidon de las masas de agua fluviales en diversos Estados vy
regiones de Europa, por lo que, en estos casos, es necesario identificar la mejor
época del afio para detectar las alteraciones antrdpicas y/o seleccionar las métricas
mas sensibles a las alteraciones y que ademas ofrezcan resultados estacionalmente
homogéneos (Sporka et al., 2006).

Diversos estudios que han abordado este problema no lo han referido a
gradientes de estrés hidromorfoldgicos y/o de calidad del agua (Czerniawska-
Kusza, 2005; Chaves et al., 2005; Sporka et al., 2006) por lo que resulta dificil
discernir cuando la variabilidad de las comunidades de macroinvertebrados esta
ocasionada por cambios naturales y cuando se genera por los efectos derivados de
un determinado gradiente de estrés. En el presente capitulo se definird un
gradiente de estrés hidromorfoldgico y otro de calidad del agua para conocer la
respuesta que ofrecen un conjunto de métricas comunmente utilizadas en Europa,
asi como otras propuestas en este capitulo (Tabla 5.1). Ademas, en el presente
capitulo también se explorara la variabilidad estacional de estas métricas y se
determinard cudl es la estacion del afio mas sensible para muestrear las
comunidades de macroinvertebrados en los rios Cantabricos, y por extension
templado-atlanticos, dentro de los programas de evaluacion del estado ecoldgico de
las masas de agua fluviales.

Material y métodos

Area de estudio y toma de datos

Este capitulo se elabordé con los datos expuestos en el capitulo III del
presente documento, por lo que el area de estudio del presente capitulo, asi como
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el proceso de toma de datos bioldgicos, fisico-quimicos e hidromorfolégicos se
puede consultar en el capitulo III.

Andlisis de datos

Para poder establecer un gradiente de estrés hidromorfoldgico y fisico-
quimico se realizaron dos Analisis de Componentes Principales (ACP) con las
caracteristicas hidromorfoldgicas y fisico-quimicas de los 9 puntos de estudio,
respectivamente. Ademas de las caracteristicas fisicas definidas para los puntos de
estudio en el capitulo III, el ACP realizado para establecer el estrés
hidromorfoldgico incluyd otras variables. Estas son: el valor obtenido del Indice
Hidrogeomorfoldgico (IHG; Ollero et al., 2008), el porcentaje de encauzamiento
que presentaron los tramos donde se situaron los 9 puntos de estudio, el nimero
de azudes localizados aguas arriba de los 9 puntos de estudio y la distancia que
cada punto presenta con respecto al azud mas cercano, tanto en direccién aguas
arriba como aguas abajo. Estos gradientes de estrés se determinaron mediante los
componentes principales (PC) que indicaron un deterioro hidromorfolégico (HM) y
en la calidad del agua (WQ) y que, ademas, explicaron gran parte de la variabilidad
de la ordenaciéon obtenida en cada ACP. Ambos ACPs se realizaron con el programa
STATISTICA (versidon 6.0; StatSoft Inc., 1994).

Las variables que no mostraron altas correlaciones entre si (coeficiente de
correlacién de Spearman <0.75) fueron seleccionadas para elaborar los gradientes
de estrés indicados, con el objetivo de minimizar la redundancia en los ejes de los
ACPs. Las variables hidraulicas incluidas en el ACP hidromorfologico sélo se
estimaron en verano debido a que es la época del afio en que mejor se discrimina
entre las diferentes condiciones hidraulicas (i.e. riffles, glides y pozas) presentes en
el tramo, mientras que el resto de variables hidromorfolédgicas se mantienen
constantes durante todo en afio (e.g. azudes, encauzamientos). Por lo tanto, el ACP
elaborado con las variables hidromorfoldgicas no representa ningin componente de
variabilidad estacional, mientras que el ACP realizado con las variables
fisicoquimicas si representa la variabilidad estacional de la calidad del agua.

La respuesta de la comunidad de macroinvertebrados a los gradientes de
estrés hidromorfologicos y de calidad del agua se valord observando las relaciones
establecidas entre los gradientes de estrés y un conjunto de 19 métricas, 14 de
ellas cominmente utilizadas en programas de biomonitorizacion de rios Europeos
Atlanticos (métricas 1 a 14 en la Tabla 5.1) y 5 nuevas métricas propuestas en este
estudio (métricas 15 a 19 en la Tabla 5.1). Las 5 métricas propuestas en este
estudio son: el porcentaje de abundancia de moluscos, aquetos y quirondmidos
(MACh%), la abundancia relativa de taxones no-insectos (NoIns%), la abundancia
relativa de taxones con alta movilidad (HM%), los cuales se definen como taxones
nadadores segun los rasgos de locomocion propuestos por Tachet et al. (2000), el
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numero de taxones reofilicos (Rhet), los cuales fueron seleccionados de los grupos
I, II y III propuestos por Extence et al. (1999), y un indice multimétrico compuesto
por 3 métricas que mostraron escasa variabilidad estacional (AsMet). El AsMet se
calculé por la formula: (0.5*ASPT) + (0.25*Indice de diversidad de Shannon) +
(0.25*EPT numero de taxones). Las relaciones entre las métricas calculadas
mediante el analisis de la comunidad de macroinvertebrados y los gradientes de
estrés se establecieron mediante el coeficiente de correlacion de Spearman.

Las diferencias estacionales que presentaron las métricas estudiadas se
valoraron mediante un test de Friedman con bloques. La estacion del afio se
consideré como el efecto de la medida repetida, mientras que los grupos obtenidos
mediante el analisis cluster descrito en el capitulo III del presente documento se
establecieron como el factor de bloque (G1) incluyé a los puntos de estudio PI1,
PA1 y MA1, G2 incluyd a PI2, PA2 y PA3 y G3 incluyé a PI3, PA4 y PA5; Figura 3.3).
Finalmente, los puntos de estudio se consideraron como réplicas dentro de cada
bloque (Zar, 1984). Posteriormente al test de Friedman, se realizé un test Matched-
Pairs Signed-Ranks de Wilcoxon, aplicando posteriormente la correccion de
Bonferroni para buscar diferencias significativas en las distintas métricas entre cada
una de las cuatro estaciones del afio. Estos andlisis se realizaron con programa
estadistico R (version 2.7.1; R Development Core Team, 2008)
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Tabla 5.1. Métricas seleccionadas para este estudio y repuesta esperada frente a alteraciones hidromorfoldgicas (HM) y deterioro de la calidad del agua (WQ).

Deterioro Alteraciones

Métrica Acronimo Diseiada wQ HM Fuente/Referencias
1 Nudmero de taxones de macroinvertebrados R HM/WQ Decrece Decrece e.g. Vinson y Hawkins (1998); AQEM (2002)
2 Indice de diversidad de Shannon-Weaber H’ HM/WQ Decrece Decrece e.g. Shannon y Weaber (1949); Morais et al. (2004)
3 Intercalibration Common Metric invertebrate ICMi HM/WQ Decrece Decrece e.g. Buffagnit et al. (2006)
4 Numero de taxones Ephemeroptera, Plecoptera y Trichoptera EPTt wQ Decrece Decrece e.g. Plafkin et al. (1989); Morais et al. (2004)
5 Porcentaje de abundancia Ephemeroptera, Plecoptera y Trichoptera EPT% wWQ Decrece Decrece e.g. Plafkin et al. (1989); Tiemman et al. (2005)
6 Numero de taxones de Ephemeroptera y Plecoptera EPt wQ Decrece Decrece e.g. AQEM (2002)
7 Abundancia de invertebrados A wQ Incrementa é? e.g. Ortiz et al. (2005); AQEM (2002)
8 Porcentaje de abundancia quirondmidos Ch% WQ Incrementa é? e.g. Arimoro et al. (2007)
9 Indice saprébico de Zelinka y Marvan SI wWQ Incrementa é? e.g. Zelinka y Marvan (1961)
10 Iberian Biomonitoring Working Party IBMWP wQ Decrece é? e.g. Alba-Tercedor y Sanchez-Ortega (1988)
11 Average Score per Taxon ASPT wQ Decrece é? e.g. Armitage et al. (1983); Morais et al. (2004)
12 Lotic-invertebrate Index for Flow Evaluation index LIFE HM é? Decrece e.g. Extence et al. (1999); AQEM (2002)
13 Rheoindex (abundancia) Rhe HM é? Decrece e.g. Banning (1998)
14 Porcentaje de abundancia individuos semi-sésiles SS% HM é? Incrementa |e.g. AQEM (2002)
15 Aseasonal metric AsMet HM/WQ Decrece Decrece Este estudio
16 Porcentaje de abundancia taxones no-insectos NoIns% HM/WQ Incrementa Incrementa | Este estudio
17 Porcentaje de abundancia Mollusca, Achaeta y Chironomidae MACh% wWQ Incrementa é? Este estudio
18 Porcentaje de abundancia taxones con elevada movilidad HM% HM é? Decrece Este estudio
19 Numero de taxones reofilicos Rhet HM é? Decrece Este estudio
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Resultados

Caracterizacion hidromorfoldgica

Los 3 componentes del indice IHG, asi como el valor global del propio indice,
tendieron a disminuir aguas abajo. Los valores mas altos del IHG se obtuvieron en
el punto de estudio localizado en el Rio Magdalena (MA1; Tabla 5.2). El nUmero de
azudes fue mucho mayor en el Rio Pisuefia, que mostré 12 azudes aguas arriba de
PI3 (0,5 azudes por kildbmetro de rio), que en los Rio Pas, que conté con 4 azudes
aguas arriba de PA4 (0,1 azudes por kildmetro de rio) y Magdalena, que no mostro
ningun azud. Por el contrario, tanto la longitud total encauzada, como el porcentaje
de longitud encauzada, fueron ligeramente superiores en el Rio Pas (30%) que en
los Rio Pisuefia (20%) y Magdalena (5%; Tabla 4.2).

Tabla 5.2. Resultados totales y parciales del indice IHG para los 9 puntos de estudio caracterizados en
la cuenca del Rio Pas en Agosto del afio 2005, los cuales aparecen ordenados en relacion a su distancia
al nacimiento.

Descriptores hidromorfologicos PA1 PI1 PA2 MA1 PI2 PA3 PI3 PA4 PAS5
IHG (0-90) 72 69 68 74 63 53 55 58 48
IHG S.1 (Funcionalidad ecosistema; 0-30) | 28 26 25 28 23 21 20 15 13
IHG S.2 (Calidad del canal fluvial; 0-30) 23 23 22 24 22 15 21 22 18

IHG S.3 (Calidad riparia; 0-30) 21 20 21 22 18 17 14 21 17
Porcentaje del canal encauzado 10 1 11 5 1 53 5 7 13
Numero de azudes aguas arriba 0 2 0 0 9 0 13 4 17
Distancia al azud mas cercano 28.0 0.6 21.3 164 04 125 2.0 1.7 0.9

El primer y segundo eje del ACP realizado con las caracteristicas
hidromorfoldgicas de los 9 puntos de estudio (HMPC1 y HMPC2, respectivamente)
explicaron, respectivamente, el 35% y 26% de la variabilidad total de la ordenacion
obtenida (Figura 5.1). HMPC1 mostré una correlacidon positiva con el indice IHG y
negativa con el porcentaje de cobertura de guijarros (64-14 mm) asi como con la
anchura del canal fluvial, mientras que HMPC2 se correlaciond negativamente con
la profundidad del agua (Tabla 5.3). Por lo tanto, HMPC1 puede ser interpretado
como un eje indicador de las condiciones hidraulicas e hidromorfoldgicas, mientras
que HMPC2 podria ser indicativo de condiciones profundas/someras (Figura 5.1).
MA1, PI1, PAl, PI2 y PA2, aparecieron localizadas en la parte derecha de la
ordenacion, indicando escasa alteracién de las condiciones hidromorfoldgicas y
elevada velocidad del agua. Sin embargo, los puntos situados en la zona baja de la
cuenca, PA4, PA3, PA5 y PI3, aparecieron desplazados hacia la parte izquierda de la
ordenacion, revelando cierto grado de estrés hidromorfolégico (Figura 5.1). En
relacion a HMPC2, casi todos los puntos de estudio se localizaron en la parte
positiva de este eje, excepto MA1, PI2 y PA3. El segundo componente principal se
ha omitido en los subsecuentes analisis debido a que no representa ningun
gradiente de estrés hidromorfoldgico.
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Figura 5.1. Ordenacion mediante Analisis de Componentes Principales de los 9 puntos de estudio
muestreados en la Cuenca del Rio Pas para las 10 variables hidromorfoldgicas representadas.

Tabla 5.3. Coeficiente de correlacion de Spearman entre las variables seleccionadas para definir el
gradiente de estrés hidromorfoldgico y los ejes del ACP 1 y 2 (HMPC1 y HMPC2, respectivamente;
negrita= p<0.05 y *= p<0.01).

Variables hidromorfolégicas HMPC1 HMPC2
Anchura (m) -0.867% -0.067
Profundidad (cm) -0.117 -0.862*
Velocidad (ms™) 0.552 -0.318
Losa (%) 0.547 0.548
Cantos (%) -0.026 0.568
Guijarros (%) -0.885* 0.060
Grava (%) 0.523 -0.606
IHG 0.833%* -0.083
Canal encauzado (%) -0.596 -0.235
Numero de azudes aguas arriba -0.452 0.279
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Caracterizacion de la calidad del agua

El primer (WQPC1) y segundo (WQPC2) componente principal del ACP
realizado con las caracteristicas fisico-quimicas del agua explicaron,
respectivamente, un 32% y un 24% de la variabilidad total (Figura 5.2). WQPC1 se
correlacioné positiva y significativamente con la concentracion de oxigeno y
negativamente con la concentracién de Streptococcus, coliformes totales, materia
organica disuelta, conductividad y turbidez. En cambio, WQPC2 se correlaciono
positiva y significativamente con la temperatura del agua y el pH y negativamente
con la turbidez y la concentracién de amonio y nitratos (Figura 5.2 A y Tabla 5.4).
Por lo tanto, WQPC1 puede ser interpretado como un eje que indica un gradiente de
estrés por polucién organica, mientras que WQPC2 podria estar relacionado con la
variabilidad estacional de las caracteristicas del agua, indicando procesos de
escorrentia por el lavado de la cuenca (Figura 5.2B, 5.2C y 5.2D). En relacién a
WQPC1, P13, PA4 y PA5 (G3) aparecieron desplazados hacia la izquierda de la
ordenacion en la mayoria de las 4 estaciones representadas, lo que podria indicar
que son los puntos de estudio mas afectados por procesos de enriquecimiento
organico del agua, mientras que los puntos menos afectados aparecerian hacia la
derecha de la ordenacion (Figura 5.2B y 5.2C). Los puntos de estudio aparecieron
mas agrupados en las ordenaciones correspondientes a invierno y primavera que en
las correspondientes a verano y otofo, lo que indica que las caracteristicas fisico-
guimicas del agua fueron mas homogéneas a lo largo del eje fluvial en invierno y
primavera que en verano y otofio (Figura 5.2C). Ademas, las campafias de invierno
y primavera mostraron mayores concentraciones de oxigeno disuelto y menores
concentraciones de materia organica disuelta, Streptococcus, coliformes totales, asi
como valores de conductividad y turbidez mas bajos que las campafias de verano y
otofio (Figura 5.2C). En relacién con WQPC2, las muestras correspondientes a la
campafa de verano estuvieron desplazadas a la derecha de este eje (Figura 5.2D),
como consecuencia de las altas temperaturas alcanzadas en verano, mientras que
las muestras de las campanas de otofio e invierno se localizaron mas a la izquierda
debido a la elevada turbidez y concentraciéon de amonio y nitratos.
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Figura 5.2. Analisis de Componentes Principales para las caracteristicas fisico-quimicas del agua
mediadas en invierno, primavera, verano y otofio del afio 2005 en la Cuenca del Rio Pas (A y B; A
invierno, ¢ primavera, e verano y [0 otofio). Las muestras de agua se ordenaron para cada una de las
cuatro épocas en relacién al factor 1 (WQPC1; C) y factor 2 (WQPC2; D).

Tabla 5.4. Coeficiente de correlacion de Spearman entre las variables fisico-quimicas seleccionadas

para definir los gradientes de calidad del agua y los ejes del ACP 1 y 2 (WQPC1 y WQPC2,
respectivamente; negrita= p<0.05y *= p<0.01).

Variables fisico-quimicas WQPC1 WQPC2
Oxigeno 0,674%* 0,274
pH 0,312 0,646*
Conductividad -0,645%* 0,295
Turbidez -0,512% -0,735%
Temperatura -0,269 0,832%
Nitratos 0,005 -0,331
Amonio -0,054 -0,758%
Fosfatos 0,309 0,069
Coliformes -0,752% -0,186
Streptococcus -0,828% 0,058
Materia organica disuelta -0,567%* -0,115
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Relacion entre las métricas de macroinvertebrados y los gradientes
de estrés

Cinco métricas mostraron correlaciones significativas y positivas con HMPC1
en otofio y verano y tres en primavera e invierno (p<0.05; Tabla 5.5), siendo el
indice LIFE el Unico que se correlaciond significativamente con HMPC1 en las cuatro
estaciones del afio. Por otro lado, WQPC1 no mostrd correlaciones significativas con
ninguna métrica en invierno y tan sélo con el indice LIFE en primavera. WQPC1
estuvo significativamente correlacionado con 9 métricas en otofio y con 13 en
verano, mientras que WQPC2 mostrd el patrén contrario y se correlacion6 mejor
con las métricas en primavera (13 métricas con correlaciones significativas) e
invierno (9 metricas) que en otofno (3 métricas) y en verano (ninguna métrica;
Tabla 5.5). Los indices IBMWP, ASPT, EPTt, EPt, LIFE, Rhet, y AsMet mostraron
correlaciones positivas con WQPC1 por lo que decrecieron en la misma direccién en
la que incrementd la conductividad y la concentracion de Streptococcus, coliformes
y materia organica disuelta, mientras que MACh% y NoIns% siguieron el patron
contrario. Por otro lado, diversas métricas (EPTt, EPt, SI, ASPT, AsMet, MACh% vy
Rhet) mostraron relaciones contrarias con WQPC2 en primavera e invierno (Tabla
5.5)

Las métricas R, IBMWP e ICMi mostraron diferencias estacionales
significativas alcanzando los valores mas altos en otoifo (Tabla 5.6). Por el
contrario, los indices LIFE y Rheoindex incrementaron en el periodo de mayor
inestabilidad hidroldgica (invierno y primavera), mientras que los valores mas bajos
se dieron en épocas de mayor estabilidad (verano y otofio), aunque el test de
Wilcoxon sélo mostré diferencias significativas para el Rheoindex. Se esperaba que
las métricas Ch%, NoIns%, MACh%, A y SI incrementasen con el enriguecimiento
organico del agua. Estas métricas mostraron diferencias significativas entre las
cuatro estaciones del afio, alcanzando los valores mas altos en periodo de caudal
basal. El resto de métricas analizadas (H", ASPT, EPTt, EPT%, EPt, AsMet, LIFE,
SS%, HM% y Rhet) no mostraron diferencias estacionales significativas (p>0.05;
Tabla 5.6).
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Tabla 5.5. Resultados de los coeficientes de correlacién de Spearman entre los gradientes de estrés hidromorfoldgicos y fisico-quimicos y las métricas calculadas (negrita= p<0.05;
X —
= p<0.01).

invierno primavera verano otoiio invierno primavera verano otoiio

HMPC1 HMPC1 HMPC1 HMPC1 | WQPC1 WAQPC2 WQPC1 WQPC2 WQPC1 WQPC2 WQPC1 WQPC2
R -0.185 0.533 0.577 0.521 0.151 0.269 -0.100 -0.666 0.636 -0.377 0.412 -0.874%
H* 0.333 0.517 0.383 0.500 0.450 0.517 0.050 -0.500 0.833%* -0.300 0.467 -0.100
ICMi 0.017 0.700 0.717 0.767 0.300 0.567 0.067 -0.866* 0.833% -0.600 0.517 -0.750
EPTt 0.536 0.628 0.467 0.445 0.326 0.879%* 0.276 -0.853* 0.750 -0.033 0.824% -0.496
EPT% 0.517 0.233 0.500 0.683 0.607 0.767 0.000 0.583 0.817%* -0.100 0.483 -0.017
EPt 0.303 0.604 0.345 0.387 0.538 0.941%* 0.298 -0.808* 0.824% -0.269 0.824% -0.336
A -0.533 -0.500 -0.250 -0.217 -0.550 -0.433 -0.317 0.700 -0.617 0.250 -0.367 -0.300
Ch% 0.417 -0.333 0.000 0.067 -0.067 0.183 -0.550 0.500 0.150 -0.033 -0.133 0.167
SI -0.717 -0.619 -0.233 -0.367 -0.667 -0.683 -0.611 0.795 -0.633 -0.217 -0.400 -0.133
IBMWP 0.008 0.636 0.850%* 0.683 0.293 0.561 0.017 -0.853* 0.800%* -0.600 0.667 -0.717
ASPT 0.452 0.550 0.767 0.583 0.293 0.879%* 0.250 -0.866* 0.933%* -0.450 0.917%* -0.367
LIFE 0.733 0.694 0.800%* 0.750 0.017 0.417 0.666 -0.755 0.867%* -0.267 0.900%* -0.467
Rheoindex 0.350 0.183 0.533 -0.067 0.567 0.617 0.300 -0.550 0.867%* -0.100 0.483 -0.067
SS% -0.317 -0.450 0.117 -0.383 -0.417 -0.433 -0.517 0.750 -0.133 0.100 -0.583 0.450
AsMet 0.483 0.750 0.500 0.550 0.300 0.883* 0.433 -0.983* 0.800%* -0.250 0.783 -0.433
NoIns% -0.479 -0.283 -0.567 -0.368 -0.639 -0.782 -0.400 0.600 -0.900* 0.183 -0.703 0.176
MACh % -0.500 -0.400 -0.533 -0.567 -0.317 -0.667 -0.633 0.766 -0.850* 0.167 -0.750 0.283
HM% 0.700 0.452 0.483 0.700 0.017 0.367 0.594 -0.611 0.550 -0.100 0.350 -0.117
Rhet 0.536 0.695 0.740 0.644 0.176 0.762 0.184 -0.945% 0.765 -0.454 0.711 -0.628
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Tabla 5.6. Valores promediados de las 15 métricas utilizadas en este capitulo en funcién de su asignacion a los 3 grupos (G1, G2 y G3) establecidos a partir de las
caracteristicas fisico-quimicas e hidromorfoldgicas de cada punto de estudio y estacion del afio (£1SE). También se incluyen los resultados de los tests de Friedman y
Wilcoxon analizando las diferencias estacionales en las métricas (negrita= p< 0.05; *= p<0.01). Las estaciones subrayadas no mostraron diferencias significativas tras
aplicar la correccion de Bonferroni (I: invierno, P: primavera, V: verano, O: otofio).

G1 G2 G3 invierno primavera verano otono x?; df=3 | Wilcoxon Test
R 45 +2 46 +2 39 +2 40 *1 41 £2 44 +3 48 +2 11.1 IPVO
H 2.8 £0.1 2.8 0.1 2.3 +0.1 2.5 +0.1 2.6 0.2 2.7 0.2 2.6 +0.2 2.0 IOPV
ICMi 10.4 +0.3 10.2 0.3 8.6 +0.3 9.3 +0.3 9.4 0.3 9.5 +0.6 10.6 0.4 11.0 PVIO
EPTt 21 +1 20 1 9 +1 16 +2 18 +2 16 +2 18 +3 3.8 IVPO
EPT% 56.1 +5.1 42.4 +6.6 21.6 5.4 |47.2 +7.9 53,5 +6.6 28.8 +6.6 29.5 8.0 6.8 VOPI
EPt 12 +1 10 =+1 5 +1 9 %2 10 *1 8 +1 8 +1 5.6 VOIP
A (n°indiv) |3355 +625 4730 +1050 8267 =+1565|2395 +1152 5857 +1600 8395 +1340 5155 +1180| 15.4% IPOV
Ch% 6.5 1.7 9.4 #£2.1 8.3 +2.0 3.7 0.8 4.9 +£0.9 16.3 3.0 5.3 *1.5 12.3% IorV
SI 2,0 £0.1 2.2 0.1 2.4 £0.0 2.3 0.1 2,0 0.1 2.2 %0.1 2.3 0.1 11.7* PVIO
IBMWP 211 +10 205 =8 160 +10 182 £10 182 +8 187 +17 216 +12 7.9 VPIO
ASPT 6.9 £0.1 6.7 0.1 5.7 +0.1 6.6 +0.1 6.5 +0.1 6.3 +0.3 6.4 +0.3 3.1 VOPI
LIFE 8.1 +£0.1 7.8 0.1 7.3 £0.1 7.8 £0.1 8 +0.1 7.7 £0.2 7.4 0.1 14.9% OIVP
Rheoindex 0.7 £0.1 0.6 0.1 0.4 0.1 0.6 =0.1 0.8 0.1 0.4 0.1 0.5 0.1 13.9% VOIP
SS% 45 +0.7 5.2 #1.2 18.5 +4.8 7.8 £2.4 14.8 £7.2 4.5 +1.3 9 +2.9 2.8 VOIP
AsMet 7.2 £0.2 6.5 £0.2 4.6 +0.2 5.9 +0.3 6.4 +0.5 5.8 +0.5 6.1 +0.5 3.2 OVIP
NoIns% 13.4 +3.5 24.5 +6.4 47.2 +6.3 | 27.8 +7.8 11.4 +2.8 357 +8.9 38.6 8.1 11.7* IPOV
MACh % 14.7 +4.0 23.7 +4.5 48.3 6.3 | 23.4 6.6 11 +2.3 452 8.1 36 +7.1 21.0%* PIOV
HM% 41.4 +3.5 38.1 +3.9 19.2 +2.4 | 37.5 +7.4 36,5 £3.4 31.9 +4.0 25.6 3.8 5.6 V OP I
Rhet 35 +1 33 1 22 +1 29 +2 30 +2 29 +9 32 +8 1.9 IPVO
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Discusion

Los resultados expuestos en este capitulo muestran como las valoraciones
del estado de Rascomunidades de macroinvertebrados de la cuenca del Rio Pas
varian ampliamente en relacion a los cambios producidos tanto en las
caracteristicas hidromorfélogicas, como en la calidad del agua. Un elevado numero
de métricas se correlacionaron mejor con los gradientes de estrés de la calidad del
agua (WQPC1 y WQPC2) que con el gradiente de estrés hidromorfolégico (HMPC1).
Ademas, las métricas presentaron correlaciones mas elevadas con HMPC1 y WQPC1
en periodo de mayor estabilidad hidroldgica (verano y otofio) y con WQPC2 durante
la época de crecidas (invierno y primavera).

Caracterizacion hidromorfoldgica y fisico-quimica de la cuenca del Rio
Pas

Las caracteristicas hidromorfoldgicas y fisico-quimicas siguieron un claro
patron longitudinal y estacional en la cuenca del Rio Pas. Respecto a las
alteraciones hidromorfoldgicas, todos los puntos de estudio agrupados en G1 y G2,
excepto PA3 (Figura 3.3), presentaron una calidad hidrogeomorfoldgica buena,
mientras que el resto de puntos mostré valores aceptables (sensu Ollero et al.,
2008). Dentro de los puntos con buena calidad hidrogeomorfoldgica, también se
observo un gradiente de presion hidromorfoldgica, ya que PI1 y PI2 estuvieron mas
proximos a azudes que PA1l, PA2 y MA1 (Tabla 5.2). Por otro lado, PA4 y PA5
obtuvieron escasa valoracién hidrogeomorfolégica debido a que la funcionalidad del
ecosistema mostrd una valoracién muy baja en estos puntos, mientras que PI3 tuvo
la vegetacién riparia mas deteriorada y PA3 el mayor porcentaje de tramo afectado
por encauzamientos (Tabla 5.2).

La conductividad y la concentracion de materia orgdnica disuelta,
Streptococcus y coliformes incrementaron sustancialmente en los puntos agrupados
en G3 (PA4, PA5 y PI3) en relacién al resto de puntos de estudio, indicando un
deterioro en la calidad del agua en la zona baja de la cuenca. Las diferencias
espaciales en la calidad del agua fueron mas evidentes en la época de mayor
estabilidad hidrologica (verano y otofio) probablemente como consecuencia de la
menor capacidad de dilucion que muestra el rio en esta época, como se ha descrito
en otros rios cercanos (Elésegui y Pozo, 1994a) asi como en otras regiones
geograficas (Morais et al., 2004). Por otro lado, la turbidez y la concentracion de
nitratos y amonio se incrementaron en otofio e invierno con respecto a verano y
primavera. Este patron estacional en la calidad del agua podria originarse por la
accion de las primeras lluvias acontecidas tras la época de mayor sequia (verano),
asi como por el recurrente lavado de la cuenca que se produce en invierno. Un
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patron similar se ha descrito en otras cuencas cercanas (Elésegui et al., 1997)
pudiendo ser caracteristico de los rios Europeos templado-atlanticos (Howden y
Burt, 2009). Ademas, este patréon podria verse amplificado por la vegetacion de la
cuenca y las comunidades productoras presentes en el canal fluvial (macrofitos y
algas) las cuales incrementan su crecimiento desde finales de primavera hasta el
inicio del otono, lo que facilitaria una mayor retencién de los iones organicos
presentes en la columna de agua (nitratos y fosfatos) en este periodo (Cooper,
1990; Izaguirre y Elésegui, 2005).

Relacion establecida entre las métricas de macroinvertebrados y el
gradiente de estrés hidromorfolégico HMPC1

Los indices LIFE e ICMi fueron los que mejor se correlacionaron con HMPC1
durante todo el periodo de estudio. Sin embargo, ambas métricas fueron disefiadas
para cumplir objetivos diferentes. El indice LIFE se diseno para valorar el impacto
gue producen las alteraciones por cambios en las condiciones hidraulicas sobre las
comunidades de macroinvertebrados (Extence et al., 1999), mientras que el ICMi
es un indice multimétrico propuesto para intercalibrar las diferentes métricas
utilizadas en los programas de evaluacion de la calidad ecoldgica de las masas de
agua fluviales en Europa (Buffagni et al., 2006), por lo que este indice multimétrico
deberia reflejar tanto la degradaciéon hidromorfoldgica como la fisico-quimica.

En este estudio los indices LIFE e ICMi decrecieron aguas abajo, desde los
puntos agrupados en G1 (PA1, PI1 y MA1) a los incluidos en G3 (PA4, PA5 y PI3).
Esta tendencia podria deberse a la disminucion en el ndmero de taxones e
individuos de Ephemeroptera, Plecoptera y Trichoptera, asi como al incremento en
la abundancia relativa de los taxones no-insectos. Con respecto a la evaluacién
hidromorfoldgica, estos cambios en la estructura y composicién de la comunidad de
macroinvertebrados han sido ampliamente relacionados con el efecto producido por
los azudes, asi como por la degradacién general de la habitabilidad fluvial (Abella y
Gonzalez, 1986; Buffagni et al., 2004; Santucci et al., 2005; Tavzes et al., 2006;
Tiemann et al., 2004; Tiemann et al., 2005). En este sentido, la mayoria de los
autores citados argumentan que el menor nimero, tanto de taxones como de
individuos, de EPT podria ser el resultado de una pérdida en la calidad del habitat
provocada por la homogenizacién de las condiciones hidraulicas y la composicion
del sustrato, asi como por la compactacién de éste. En la cuenca del Rio Pas este
patréon podria verse amplificado por el deterioro en la calidad del agua en los puntos
incluidos en G3 (ver a continuacién). Por lo tanto, parece muy dificil discernir entre
los efectos generados por las alteraciones hidromorfoldogicas y la pérdida en la
calidad del agua sobre las comunidades de macroinvertebrados, por lo que ambas
alteraciones no se pueden valorar de forma independiente. Sin embargo, la
abundancia relativa de Ephemeroptera y Plecoptera fue menor en los puntos de
estudio cercanos a los azudes y que mostraron una calidad del agua relativamente
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buena (PI1 y PI2; Tabla 5.2) en relacién con otros puntos de estudio con una
calidad del agua similar, pero mas alejados de la presencia de azudes (PA1, PA2,
PA3 y MA1). Ademas, las abundancias de P. antipodarum y Echinogammarus spp.
se incrementaron drasticamente en PI1 y PI2 en comparacion con PA1, PA2, PA3 y
MA1. Diversos autores han descrito como, tanto la abundancia de P. antipodarum
(Alonso y Castro-Diez, 2008) como la de la familia Gammaridae (Tavzes et al.,
2006), se incrementa en puntos morfoldgicamente degradados, en parte debido a
gue estos taxones no se ven afectados por los cambios en los recursos troficos,
debido a la gran plasticidad que muestran en sus habitos de alimentacién. Ademas,
ambos taxones, junto con otros taxones predominantemente lénticos, como son
Pisidium sp. y Theodoxus fluviatilis, alcanzaron las mayores abundancias en los
puntos PI2 y PI3 en la época de crecidas, por lo que en estos puntos no se cumple
el patron estacional esperado para determinados taxones predominantemente
|énticos. Este hecho podria venir determinado por el elevado nimero de azudes
presentes en el Rio Pisuena, los cuales podrian proporcionar a estos taxones las
condiciones hidraulicas propicias para establecer poblaciones estables incluso en
épocas de inestabilidad hidraulica. Por lo tanto, la reduccién en el niumero de
taxones e individuos EPT, asi como el incremento en el nimero de taxones e
individuos no-insectos, parece ser la causa de la relacién existente entre los indices
LIFE e ICMi con el eje de estrés hidromorfolégico en la cuenca del Rio Pas.

Relacion establecida entre las métricas de macroinvertebrados y el
gradiente de estrés de la calidad del agua WQPC1

Trece de las 19 métricas estuvieron significativamente correlacionadas con
WQPC1. El nUmero de taxones y la abundancia de macroinvertebrados, Ch%, SI,
SS% y HM% fueron las métricas que no mostraron correlaciones significativas con
WQPC1.

Numerosos autores han estudiado el efecto que genera la polucion organica
sobre el niumero de taxones de macroinvertebrados que forman una determinada
comunidad. Algunos de estos autores han descrito que el incremento de la carga
organica produce un aumento del niumero de taxones (Vinson y Hawkins, 1998),
mientras que otros describen el patron contrario (Chaves et al., 2005; Younes-
Baraille et al., 2005) o no observan una relacién directa entre el nUmero de taxones
de macroinvertebrados y el enriquecimiento organico del agua (Dahl et al., 2004).
El patron espacial que siguié el niumero de taxones de macroinvertebrados en la
cuenca del Rio Pas no parecié estar muy relacionado con la calidad del agua, y
como se describid en los capitulos III y IV de la presente memoria, parece ser mas
dependiente de la estructura fisica que muestra el habitat. La abundancia de
macroinvertebrados tampoco mostré correlaciones significativas con WQPC1,
probablemente porque estd mas influenciada por otros factores ambientales, como
la estabilidad hidroldgica o el nivel de recursos troficos, lo cual también se ha
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descrito en otros rios Atlanticos similares (Basaguren et al., 1996). En relacién a
Ch%, Arimoro et al. (2007) encontraron mayor abundancia de quirondémidos en
puntos afectados por efluentes organicos, aunque, de todos los taxones de la
familia Chironomidae que identificaron en su estudio, sélo el 50% siguid este
patréon, mientras que el 50% restante decrecié en los puntos afectados por vertidos
organicos. Igualmente, Maloney y Feminella (2006), asi como los resultados
expuestos en el capitulo IV de la presente tesis, reflejaron un patrén similar, el
cual también pudiera estar ocurriendo en la Cuenca del Rio Pas. Sin embargo, el
nivel de identificacion taxondmica utilizado por la métrica Ch% no permite
identificar los taxones que se vieron afectados por la carga organica, ya sea
positiva o negativamente. Por lo tanto, Ch% no parece ser un buen indicador de la
calidad del agua, a menos que previamente se identifiquen aquellos quirénomidos
sensibles a la carga organica. Otras métricas que no se correlacionaron con WQPC1
fueron SI, la cual estd propuesta para programas de biomonitorizacién de rios
centro-europeos (AQEM, 2002), asi como SS% y HM%, las cuales fueron disefiadas
para responder al deterioro en la calidad hidromorfologica, por lo que no era de
esperar que indicasen cambios en la calidad del agua.

Algunas de las métricas que se correlacionaron significativamente con
WQPC1 no variaron significativamente durante el periodo de estudio (ASPT, EPTY,
EPt, EPT%, H’, AsMet y Rhet), mientras que otras si mostraron diferencias
estacionales significativas (IBMWP, ICMi, LIFE, NoIns%, Rheoindex y MACh%). La
diferente variabilidad estacional que mostraron las distintas métricas estudiadas
viene determinada por los distintos aspectos que se consideran a la hora de calcular
cada una de ellas.

En la cuenca del Rio Pas, el nimero de taxones de efemerdpteros
permanecié mas o menos constante durante todo el afio, manteniéndose siempre
entre los 10 y 11 taxones. Gonzalez et al. (2000; 2001; 2003a; 2003b)
describieron en la cuenca del Rio Agliera que numerosas especies de efemerodpteros
estan presentes durante todo el afo debido a que muestran ciclos de vida
asincronicos, condicion que les permite recuperarse de las numerosas
perturbaciones por crecidas que se dan en las cuencas templado Atlanticas a lo
largo del afio. Por otro lado, el niumero de plecopteros fue mayor en invierno (11
taxones) y menor en otofio (7 taxones), mientras que el nimero de tricopteros fue
mayor en otofio (26 taxones) disminuyendo en verano e invierno (19 taxones en
ambas estaciones). Por lo tanto, la suma del nUmero de taxones EPT se mantuvo
mas o menos constante durante todo el ano, como se ha descrito en otros estudios
(Sporka et al., 2006). Este patron explicaria porqué los indices EPTt y EPt no
mostraron variaciones estacionales significativas. Ademas, la mayoria de taxones
EPT se clasifican como taxones reofilicos, por lo que el indice Rhet tampoco mostré
variaciones estacionales significativas. Igualmente, este rasgo en los EPT, junto con
el deterioro en la calidad del agua, podria explicar porque la métrica EPT% obtuvo
valores mas elevados en primavera e invierno que en verano y otofio, aunque las
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diferencias no fueron significativas (Tabla 5.6). Por el contrario, los taxones no-
insectos son los que, de forma general, se ven mas afectados por el estrés
hidraulico que generan las crecidas (Merigoux y Doledec, 2004), por lo que las
meétricas MACh% y NoIns% mostraron diferencias significativas entre las estaciones
estables y las que presentaron abundantes crecidas (Tabla 5.6).

El indice IBMWP, muy comuUnmente utilizado en estudios y programas de
biomonitorizacion de rios Ibéricos (e.g. Chaves et al., 2005; e.g. Leunda et al.,
2009; Morais et al., 2004), mostro diferencias estacionales significativas, mientras
que el ASPT, el cual se calcula mediante el ratio definido entre el valor del IBMWP y
el numero de familias de macroinvertebrados presentes en la comunidad valorada,
se mantuvo constante en las cuatro estaciones del afio. Diversos autores han
concluido que la variabilidad estacional del indice IBMWP es relativamente baja
(Czerniawska-Kusza, 2005; Leunda et al., 2009; Zamora-Mufioz et al., 1995),
mientras que otros han indicado el patron contrario (Clarke et al., 2002; Morais et
al., 2004; Rico et al., 1992) concluyendo éstos que, en la mayoria de casos, el
valor del indice IBMWP es altamente dependiente del nimero de familias de
macroinvertebrados que componen la comunidad valorada. En este estudio, tanto
el indice IBMWP como el ICMi, estuvieron fuertemente correlacionados con el
numero de taxones de macroinvertebrados (R=0.88; p< 0.01 y R=0.90; p< 0.01,
respectivamente), por lo que los resultados aportados por ambas métricas parecen
estar ampliamente influenciados por los patrones espaciales y estacionales que
sigue la riqueza taxondmica de la comunidad de macroinvertebrados. Por lo tanto,
el incremento de los indices IBMWP e ICMi en otono no parece ser indicativo de una
mejora en la calidad del agua en esta época, sino que, mas bien, parece estar
determinado por el incremento de la riqueza taxondmica en la comunidad de
macroinvertebrados (Tabla 5.6). Por lo tanto, el uso del ASPT parece mejorar los
resultados obtenidos mediante los indices IBMWP e ICMi en cuencas atlantico-
europeas, a la hora de valorar la calidad del agua, mas aun cuando los programas
de biomonitorizacion cuentan con registros correspondientes a distintas épocas del
ano. Finalmente, el multimétrico AsMet, el cual esta compuesto por 3 métricas con
escasa variabilidad estacional (ASPT, EPTt y H’), se correlacioné fuertemente con
WQPC1 en verano y otofio y, ademas, no mostré variaciones estacionales
significativas, por lo que también puede ser considerado como una métrica robusta
a la hora de interpretar datos de diferentes épocas en los programas de
biomonitorizacion de los rios atlantico-europeos.

Relacion establecida entre las métricas de macroinvertebrados y el
gradiente de estrés de la calidad del agua WQPC2

Las métricas analizadas en este estudio mostraron patrones opuestos en las
correlaciones mostradas con WQPC2 en las distintas épocas estudiadas. Tras
analizar qué condiciones ambientales que generan tales relaciones, se observd que
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las métricas no parecen responder al gradiente de estrés de calidad del agua
indicado por WQPC2.

Por ejemplo, atendiendo a los resultados mostrados en la Tabla 5.4, era de
esperar que los indices R, ICMi e IBMWP se correlacionasen positivamente con
WQPC2. Sin embargo, en otofio, estas métricas mostraron correlaciones negativas
con este eje debido a que los puntos de estudio con mayor nimero de taxones
(MA1 y PA3) estuvieron negativamente correlacionados con WQPC2, como
consecuencia de la baja temperatura que mostré MA1 y la elevada concentracién de
nitratos que mostré PA3. Contrariamente, los puntos de estudio que contaron con
un menor numero de taxones de macroinvertebrados en otofio (PI3 y PA5) se
correlacionaron positivamente con WQPC2 debido a que fueron los puntos que
contaron con las temperaturas mas elevadas (Figura 5.2D). Por otro lado, 9
métricas mostraron correlaciones significativas con WQPC2 en invierno y 13 en
primavera. En invierno PI1, PA1 y PA2 obtuvieron los valores mas bajos de turbidez
en el agua, asi como la menor concentraciéon de amonio, por lo que estuvieron
positivamente correlacionados con WQPC2. Por el contrario, PI2, PA4 y PAS5 se
correlacionaron negativamente con este eje debido a que la turbidez y la
concentracion de amonio se incrementaron en la parte baja de la cuenca (Figura
5.2D). La ordenacidon que siguieron los puntos de estudio en primavera fue la
opuesta a la descrita en invierno, siendo la temperatura del agua la variable que
mas influyd en esta ordenacién. Asi, MA1, PI1 y PA3 se situaron a la izquierda de la
ordenacion, mientras que PI3, PA4 y PA5 lo hicieron a la derecha. Las métricas
EPTt, EPt, ASPT, AsMet y Rhet mostraron correlaciones positivas con WQPC2 en
invierno y negativas en primavera, mientras que SI, Nolns% y MACh% se
correlacionaron negativamente con WQPC2 en invierno y positivamente en
primavera (Tabla 5.5). Por lo tanto, parece que las relaciones establecidas entre las
métricas analizadas y WQPC2, en las campafias de primavera e invierno, son mas
dependientes de la distribucion natural que mostraron los macroinvertebrados a lo
largo del eje fluvial, que a la variacidon en la calidad del agua. Asi, s6lo cuando
WQPC2 reflejo el eje longitudinal del rio las métricas presentaron altas
correlaciones, ya fuesen negativas (invierno) o positivas (primavera).
Probablemente, como se ha indicado en los anteriores capitulos, este patron esté
originado por los cambios producidos en la altitud, la pendiente y la temperatura en
direccion aguas abajo (Statzner et al., 1988). Por ejemplo, en época de crecida
(invierno y primavera) EPTt, EPt y Rhet obtuvieron valores mas altos en los puntos
de cabecera, mientras que los taxones no-insectos incrementaron aguas abajo,
probablemente favorecidos por los cambios producidos en estas variables
ambientales (Merigoux y Doledec, 2004). Sin embargo, en época de caudal basal
(verano), ninguna métrica se correlaciond significativamente con WQPC2,
probablemente porque la ordenacion de los puntos en el gradiente de estrés estuvo
dominada por el pH, por lo que WQPC2 no reflejé el eje longitudinal del rio en esta
época.
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Identificacion del mejor periodo para tomar muestras de
macroinvertebrados

Como se ha indicado anteriormente, las métricas se correlacionaron mejor
con HMPC1 y WQPC1 en periodo de estabilidad hidroldgica (verano y otofo),
mientras que con WQPC2 lo hicieron en época de crecidas (invierno y primavera).
Sin embargo, las relaciones entre las métricas y WQPC2 parecen venir
determinadas por la distribucion longitudinal natural que muestran los
macroinvertebrados.

Las alteraciones hidromorfoldgicas generadas por infraestructuras estan
presentes en el rio durante todo el afo. Sin embargo, las métricas estudiadas se
correlacionaron mejor con HMPC1 en época de mayor estabilidad en el caudal,
probablemente porque en época de crecidas las condiciones hidraulicas del rio se
homogenizan a lo largo de todo el eje fluvial (Giller y Malmqvist, 1997), lo cual
podria enmascarar el gradiente de estrés hidromorfoldgico presente en la cuenca
del Rio Pas. Igualmente, en época de crecidas, las caracteristicas fisico-quimicas del
agua fueron mas homogéneas en toda la cuenca, por lo que WQPC1 no se
correlaciond con ninguna meétrica, mientras que en periodo de menor caudal las
métricas respondieron, de manera general, al gradiente de estrés de calidad del
agua representado por WQPC1. Otros estudios han descrito efectos similares en la
relacion que muestran las métricas derivadas de la comunidad de
macroinvertebrados y la homogenizacion de condiciones generada por las crecidas
(Morais et al., 2004; Sporka et al., 2006). Por lo tanto, parece que el periodo de
caudal bajo es el mas apropiado para identificar tanto los gradientes de presion
hidromorfolégicos como los de la calidad del agua en los rios Europeos Atlanticos.
Dentro de este periodo (verano-otono), otofio es la época del afno en la que se
describieron un mayor numero de taxones, como también se ha descrito en otros
rios templados (Lenat, 1987; Linke et al., 1999). Por lo tanto, parece que otofo es
la época del afio mas adecuada para muestrear las comunidades de
macroinvertebrados, ya que permite identificar los gradientes de presidon
hidromorfoldgicos y de calidad del agua, ademas de presentar los mayores valores
de riqueza taxondmica, lo que facilita la elaboracién de bases de datos mas
completas para mejorar los programas de biomonitorizacion en este tipo de rios.
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Conclusiones

Los resultados expuestos en este capitulo permiten concluir que las
comunidades de macroinvertebrados son capaces de reflejar el grado de estrés
hidromorfoldgico y de enriquecimiento organico del agua cuando la valoracion se
realiza en periodos de estabilidad hidraulica y mediante el uso de las métricas
apropiadas. Por lo tanto, es aconsejable que los programas de biomonitorizacion de
los rios Cantabricos se realicen en verano u otofio, siendo mas apropiado el otofio
ya que es la estacién del ano en la que se obtienen listados taxondmicos mas
completos. Sin embargo, las métricas estudiadas no respondieron como se
esperaba frente al estrés de calidad ocasionado por los procesos de escorrentia
dados en otofio e invierno. Las métricas LIFE e ICMi fueron las que mejores
resultados mostraron con respecto a la valoracion de las alteraciones
hidromorfoldgicas, mientras que un amplio abanico de métricas valoraron
adecuadamente el enriquecimiento organico del agua (EPTt, EPt, IBMWP, ASPT,
LIFE, AsMet, Rhet, NoIns% y MACh%). De entre estas métricas se aconseja utilizar
EPTt, EPt, ASPT, Rhet, y AsMet ya que su escasa variabilidad estacional permite
comparar los datos obtenidos en diferentes épocas del afio.
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Las comunidades de macroinvertebrados presentes en los rios de la
vertiente norte de Cantabria se vieron influenciadas por el gradiente longitudinal
gque muestran estos rios. Asi, se pudieron diferenciar distintos patrones,
atendiendo, principalmente a tres variables ambientales: temperatura, altitud y
pendiente. Las subcuencas que mostraron elevados valores de pendiente y altitud,
asi como una temperatura mas baja, mostraron elevadas abundancias relativas de
EPT. Por el contrario, las cuencas mas bajas, con escasa pendiente y mayor
temperatura, se vieron dominadas por los taxones no-insectos. La abundancia de
los taxones no-insectos en las subcuencas cercanas a la costa podria venir
determinada por dos motivos: (1) los taxones no-insectos podrian verse
favorecidos por un vector biogeografico de colonizacion debido a la cercania del
estuario (Vannote et al., 1980) y (2) estos macroinvertebrados parecen encontrar
las condiciones ambientales idoneas, asi como gran abundancia de recursos troéficos
en estas cuencas (Lysne vy Koetsier, 2006). La abundancia total de
macroinvertebrados también siguidé el gradiente longitudinal indicado, ya que el
namero de macroinvertebrados se incrementd desde las zonas de cabecera a las
zonas de desembocadura, probablemente favorecida por el descenso del estrés
hidraulico y el mayor enriquecimiento organico del agua. Por el contrario, el nUmero
de taxones que formaron la comunidad de macroinvertebrados se vio mas
influenciado por la diversidad de elementos fisicos que conforman el habitat fluvial,
que por otros factores ambientales caracterizados a nivel de subcuenca. A
excepcién de la cabecera del Rio Hijar, las cuencas presentes en el sur de la
cordillera se situaron a elevada altitud y mostraron temperaturas y pendientes
relativamente bajas. Las comunidades de macroinvertebrados localizadas aguas
abajo del embalse del Ebro mostraron patrones diferentes entre si, probablemente
porque las sueltas del embale ejercieron una afeccién diferente en los distintos
tramos estudiados. En el Rio Camesa la estructura de las comunidades de
macroinvertebrados estuvo dominada por EPT, aunque los taxones no-insectos
también fueron abundantes. Este patron estructural parece responder a la
combinacidn de una elevada altitud con baja temperatura y pendiente.

En la presente tesis se propusieron diferentes clasificaciones para los rios de
Cantabria. De éstas, la clasificacion Random Forest que divide a la red fluvial de
Cantabria en 12 clases, fue la que obtuvo un mejor ajuste matematico. Por otro
lado, la clasificacion establecida mediante Generalized Dissimilarity Modelling
alcanzé el ajuste mas elevado con la division de la red fluvial de Cantabria en 6
clases. Por lo tanto, esta clasificacion aporta un marco mas sencillo y flexible que la
clasificacion Random Forest, por lo que podria ser mas adecuada para elaborar un
plan de gestion en las cuencas fluviales de Cantabria.

A nivel de cuenca, tanto la estructura y composicion de las comunidades de

macroinvertebrados, como su riqueza taxonomica, mostraron cierta segregacion
estacional. Este patrén probablemente estd determinado por la predictibilidad de
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las condiciones hidroldgicas, asi como por la disponibilidad de los recursos troficos,
aunque se requeriria realizar estudios especificos que aclarasen el grado de
influencia que los recursos troficos ejercen sobre la variabilidad espacial y
estacional de los macroinvertebrados. Por el contrario, el patron estacional que
siguid la abundancia de macroinvertebrados se vio mas influenciado por las
perturbaciones hidroldgicas. Asi, la abundancia de macroinvertebrados aumenté en
época de caudal bajo (verano, otofio) y descendi6 en periodo de crecidas
(primavera, verano). Debido a que el estudio estacional se realizd sobre datos
referidos a un solo afio, se requeriria una base de datos con un mayor nimero de
registros para confirmar estos patrones.

A nivel de microhabitat la distribucion de los macroinvertebrados fue muy
dependiente de sus requerimientos hidraulicos, como muestran las correlaciones
establecidas entre diversos grupos de macroinvertebrados y las distintas variables
mediante las que se definié el grado de estrés hidraulico al que estuvo sometido
cada microhabitat. Sin embargo, el numero de taxones y la abundancia de
macroinvertebrados no mostraron correlaciones significativas con ninguna de las
variables ambientales medidas a nivel de microhabitat, aunque el nimero de
taxones de macroinvertebrados fue mayor en microhdabitats con mayor complejidad
estructural (e.g. raices de ribera) que en microhabitats mas expuestos a las
perturbaciones (e.g. losa).

Las comunidades de macroinvertebrados descritas no soélo variaron como
consecuencia de las variables ambientales estudiadas a nivel de regién, cuenca y
microhabitat. Igualmente, la presencia de alteraciones antrdpicas también
determiné en gran medida la distribucion de los macroinvertebrados, pudiendo
enmascarar o acentuar alguno de los patrones indicados anteriormente. Asi, se ha
observado que el enriquecimiento organico del agua y la presencia de estructuras
gue modifican las condiciones hidromorfoldgicas generan importantes cambios en la
estructura de las comunidades de macroinvertebrados. Las métricas LIFE e ICMi
fueron las que aportaron mejores resultados para valorar la integridad
hidromorfolégica de los rios Cantdbricos a partir de las comunidades de
macroinvertebrados, mientras que un elevado numero de métricas se
correlacionaron adecuadamente con el gradiente de estrés de la calidad del agua.
De estas métricas, se aconseja el uso de EPTt, EPt, ASPT y AsMet, debido a que
mostraron resultados similares a lo largo del afio, lo que reduce el grado de
incertidumbre en la evaluacién de las masas de agua derivado de la variabilidad
estacional natural que muestran las comunidades de macroinvertebrados. La época
en la que mejor se identificaron los gradientes de estrés, tanto de la calidad del
agua como de los elementos hidromorfoldgicos, fue la época en que las condiciones
hidrolégicas fueron mas estables (verano y otofio). Asi, es recomendable que las
campafas de muestreo de macroinvertebrados vinculadas a programas de
monitorizacidén fluvial se realicen en otofo, ya que es una época en la que los
gradientes de estrés son facilmente reconocibles y que, ademas, presenta el mayor
numero de taxones de macroinvertebrados, lo que facilita la elaboracién de bases
de datos mas completas.
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A nivel de microhabitat, la incorporacion de vertidos organicos tuvo una
afeccion diferente sobre las comunidades de macroinvertebrados. Asi, las
comunidades que se desarrollaron en los detritos vegetales y en las raices de ribera
fueron las que mas acusaron el efecto de los vertidos, mientras que las
comunidades presentes en los riffles fueron las que mostraron menos cambios. Por
lo tanto, se aconseja el muestreo de las raices de ribera y los detritos vegetales
para monitorizar los efectos de los vertidos organicos sobre la calidad del agua
mediante las comunidades de macroinvertebrados. La abundancia de
macroinvertebrados se incrementd significativamente con la incorporacién de los
vertidos descritos, mientras que el nUmero de taxones de macroinvertebrados no
mostré el mismo patrén en los 2 casos estudiados. Asi, mientras que en el Rio Deva
el nUmero de taxones de macroinvertebrados fue similar aguas arriba y aguas
abajo del vertido, en el Rio Miera se incrementd con la incorporacién del vertido.
Estos resultados indican que la riqueza taxondmica de macroinvertebrados no es
una métrica adecuada para valorar la calidad del agua en los rios Cantabricos.

Por lo tanto, atendiendo a lo enunciado en la sintesis y en relaciéon a los
objetivos especificos planteados en el capitulo I, se puede concluir que:

1- Los patrones de distribucidon espacial que presentan las comunidades de
macroinvertebrados en la region de Cantabria estan principalmente
determinados por la interaccion entre la altitud, la temperatura y la
pendiente.

2- El patréon de variacion espacial de las comunidades de
macroinvertebrados en los rios de la vertiente norte de Cantabria a nivel
de cuenca esta principalmente determinado por el gradiente longitudinal
que mostraron la altitud, la pendiente y la temperatura, aunque las
alteraciones antrdpicas también juegan un papel importante.

3- La dinamica estacional que siguen las comunidades de
macroinvertebrados en las cuencas de la vertiente norte de Cantabria
parece responder a la predictibilidad de las condiciones hidroldgicas y de
la disponibilidad de los recursos troficos.

4- La distribucién de los macroinvertebrados a nivel de microhabitat
responde principalmente a la velocidad del agua y a la interaccion entre
la velocidad del agua y la profundidad (Nimero de Froude), las cuales
caracterizan el estrés hidraulico al que se ven sometidos las comunidades
de macroinvertebrados. Igualmente, la complejidad estructural determina
en gran medida el niumero de taxones que un determinado microhabitat
es capaz de albergar.

5- Las comunidades de macroinvertebrados desarrolladas en las raices de
ribera y en los detritos vegetales son las que mas acusan los efectos de
los vertidos organicos sobre la calidad del agua. Por el contrario, las
comunidades propias de los riffles muestran menor afeccion a la
incorporacién de tales vertidos.

159




Sintesis y Conclusiones

6-

Las métricas que mejor identifican el estrés hidromorfoldgico son LIFE e
ICMi, mientras que EPTt, EPt, ASPT y AsMet identifican adecuadamente el
estrés generado por la polucidn organica y, ademas, muestran una
escasa variabilidad estacional. Finalmente, se aconseja realizar las
campafias de muestreo de macroinvertebrados durante el otofio.
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