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Resumen 

El mantenimiento de un buen estado de conservación del medio litoral es uno de los 
principales objetivos de las políticas ambientales actuales, las cuales establecen la 
obligación de gestionar los bienes y recursos naturales, como base de un desarrollo 

socio-económico sostenible. 

En este contexto, la presente tesis aborda el desarrollo de metodologías para la 
evaluación del estado de conservación de los hábitats litorales de interés comunitario, 
protegidos en el marco de la Directiva Hábitat (Directiva 92/43/CEE), cuyos resultados 
puedan verse implementados en el proceso de gestión de los espacios acuáticos 

litorales de la red Natura 2000 en Cantabria. 

La revisión bibliográfica realizada sobre los procedimientos de evaluación del estado 
de los hábitats permitió identificar las lagunas del conocimiento existentes en la 
actualidad, y concluir que el diagnóstico del estado de conservación debe 

fundamentarse en el análisis de tres elementos independientes: la distribución del 
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hábitat, su estructura y composición, y su vulnerabilidad, para cada uno de los cuales 

se establecen objetivos específicos concretos. 

Con respecto al primer objetivo específico de la tesis, se desarrolla un procedimiento 
para evaluar la distribución de los hábitats litorales. La propuesta se fundamenta en la 
utilización de modelos numéricos de distribución potencial de las especies, lo que 
permite solventar la problemática asociada a la ausencia de grandes series de datos y/o 
condiciones de referencia en las que basar su diagnóstico. La aplicación de dicha 
propuesta metodológica a un hábitat litoral permitió testar su validez y aplicabilidad en 

el litoral de la región. 

En relación a la estructura y composición de los hábitats litorales, el objetivo 
específico consiste en identificar los indicadores óptimos para realizar su evaluación, 
tomando como caso de estudio los hábitats litorales desarrollados en el sistema dunar. 
Para ello, se llevan a cabo dos procedimientos experimentales diferentes, encaminados 
a la identificación de las variables que, además de presentar las cualidades básicas para 
su selección como indicadores (p.e. fácilmente medible, sensible al estrés, con 
relevancia ecológica, etc), respondan frente a las principales presiones desarrolladas en 
el medio dunar: la limpieza de las playas y el tránsito pedestre. Esto hizo posible la 
selección de las variables riqueza de especies y cobertura vegetal como indicadores 

del estado de la estructura y composición de los hábitats dunares. 

Tras constatar que los aspectos clave en la evaluación de la vulnerabilidad de los 
hábitats frente a las presiones antrópicas son su sensibilidad y su grado de exposición 
ante las mismas, se analizan ambos atributos, tratando de optimizar y dotar de 

objetividad los procedimientos de cálculo de la vulnerabilidad.  

En relación a la sensibilidad, el objetivo específico consiste en testar la validez de una 
definición cualitativa de la sensibilidad (mediante un método Delphi) de los hábitats 
litorales. Para ello, se toma como caso de estudio los hábitats estuarinos y se analiza la 
respuesta de diferentes variables biológicas, representativas de su estructura y 
composición (p.e. cobertura vegetal y extensión de especies alóctonas), frente a un 
gradiente de presiones hidromorfológicas, las cuales resultan abundantes en el medio 
litoral. Este contraste permitió validar la evaluación cualitativa de la sensibilidad se los 

hábitats. 

Para optimizar la evaluación del grado de exposición de los hábitats frente a las 
presiones litorales, se desarrollan diferentes metodologías (basadas tanto de las 
características de la presión como de la morfodinámica del medio), para la delimitación 

de la zona de influencia, o zona de afección, de las principales presiones existentes en 
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el medio litoral de Cantabria (alteraciones hidromorfológicas, vertidos acuáticos y 
tránsito dunar). El contraste de los resultados obtenidos mediante estas propuestas 
metodológicas, frente a unas zonas de afección definidas con base en criterios 
independientes de las características del medio, permitió poner de manifiesto las 
ventajas e inconvenientes de cada una de las aproximaciones, así como valorar su 

aplicabilidad en el marco de la gestión de los espacios Natura 2000. 

De forma global, como respuesta al objetivo general de la tesis, es importante señalar 
que los procedimientos de evaluación propuestos en este trabajo resultan herramientas 
útiles para la definición de objetivos, medidas y estrategias para la gestión de los 
hábitats litorales, que favorezcan el mantenimiento y/o restauración de su buen estado 

de conservación. 
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Capítulo I 

Introducción 

1.1 ANTECEDENTES 

A principios del siglo XX surge una elevada conciencia medioambiental, momento en 
el que aparecen los primeros movimientos que alertan sobre la degradación de la 
naturaleza, y la consecuente necesidad de valorar la calidad de los ecosistemas, así 
como de proceder a la restauración de los más degradados. Esta sensibilidad hacia la 
importancia de la naturaleza para el desarrollo de la vida humana quedó plasmada en la 
“Conferencia Internacional para la Protección de Paisajes Naturales” de Berna, llevada 
a cabo en 1913, así como en el “Primer Congreso Internacional para la protección de 

flora y fauna, parajes y monumentos naturales” desarrollado en Paris en 1923.  

Sin embargo, no es hasta mediados del siglo XX y, principalmente, hasta su último 
tercio, cuando surge un gran número de asociaciones no gubernamentales dedicadas a 
la protección de la naturaleza, tal y como es el caso de Greenpeace (1971) y 
WWF/Adena (1961), coincidiendo con la publicación de diferentes normativas y la 
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ratificación de diversos convenios y tratados relacionados con la contaminación y 
protección del medio ambiente, como la “Conferencia de Estocolmo” de 1973, el 

“Acta Única Europea” de 1987, o la “Cumbre de Río” en 1992. 

En este contexto surge la Directiva 92/43/CEE del Consejo de 21 de Mayo de 1992 
(European Commission, 1992), denominada Directiva Hábitat, relativa a la 
conservación de los hábitats naturales y de la fauna y flora silvestres de la Unión 
Europea, cuyo objetivo principal es garantizar la biodiversidad en los Estados 

miembros, pero que además persigue: 

 Fomentar, en las políticas de ordenación del territorio, la gestión de los elementos 
paisajísticos de esencial importancia para la flora y fauna europea. 

 Garantizar un sistema de vigilancia del estado de conservación de los hábitats 
naturales y de las especies protegidas por esta Directiva. 

 Mejorar los conocimientos científicos y fomentar la investigación en el campo de la 

biología de la conservación.  

A partir de la Directiva Hábitat se crea una red ecológica europea de zonas de especial 
conservación (en adelante, ZEC), denominada “Natura 2000”. Esta red está integrada 
por un conjunto de espacios, de elevada importancia ambiental, caracterizados por 
contribuir de forma apreciable a mantener o restablecer los hábitats y especies 
naturales de interés comunitario. Las figuras provisionales de protección de estos 
espacios, previa a su declaración como ZEC, son Lugar de Importancia Comunitaria 
(en adelante, LIC), o Zona de Especial Protección para las Aves (en adelante, ZEPA) 
cuando su designación tenga por objeto garantizar la conservación de las aves 

protegidas por la Directiva 79/409/CEE. 

Tal y como queda establecido en la propia normativa, estas zonas podrán integrarse 
dentro de la red de Espacios Naturales Protegidos de cada uno de los Estados o ser 
definidas como figuras de protección independientes. En ambos casos, la norma 
requiere la definición de medidas de gestión que garanticen la conservación de los 
hábitats y especies que alberguen dichos espacios, así como el desarrollo de adecuados 
planes de gestión para el conjunto de las ZEC. Estos planes podrán ser específicos del 
espacio o encontrarse integrados en otros planes de desarrollo. Una vez que dichos 
planes de gestión se encuentren implementados, los espacios LIC pasarán a declararse 

ZEC. 

La Directiva impone, asimismo, la necesidad de garantizar el mantenimiento o 
restablecimiento de un estado de conservación favorable de los hábitats y especies, lo 
que requerirá, necesariamente, la realización de una evaluación del estado de 
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conservación actual de los mismos, que permita establecer las directrices de la gestión 
del espacio (p.e. desarrollar medidas para mantener el estado de aquellos 
hábitats/especies que, de acuerdo con el diagnóstico, presenten un buen estado de 
conservación en la actualidad; o implementar medidas que permitan restaurar el buen 
estado de conservación de aquellos hábitats/especies que en la actualidad no alcancen 

dicha valoración).  

A diferencia de otras Directivas ambientales posteriores, como la Directiva Marco del 
Agua (Directiva 2000/60/CE) o la Directiva de Aguas de Baño (Directiva 2006/7/CE), 
en las que se indica cuáles deben ser los indicadores objeto de estudio para su 
cumplimiento, la Directiva Hábitat no establece en ningún momento unas directrices 
para la realización de esta evaluación. En este sentido, no existe un consenso científico 
sobre cómo llevar a cabo la valoración del estado de conservación de hábitats y 
especies. La normativa únicamente establece que un hábitat se encontrará en estado de 
conservación favorable cuando su área de distribución natural y las especies 

comprendidas dentro de dicho área sean estables o se amplíen, cuando la estructura y 
funciones específicas necesarias para su mantenimiento a largo plazo existan y puedan 
seguir existiendo y cuando el estado de conservación de sus especies típicas sea 
favorable. 

En síntesis, para dar cumplimiento a esta normativa, es preciso reconocer los 
indicadores y establecer las métricas de valoración que permitan definir el estado de 
conservación actual de los hábitats protegidos por la Directiva 92/43/CEE. Todo ello 
con el objeto de definir las actuaciones y/o medidas que debe contemplar el plan de 
gestión de un espacio Natura para el mantenimiento o recuperación del estado de 

conservación favorable de sus hábitats. 

 

1.1.1  La Red Natura 2000 litoral en Cantabria 

De acuerdo con Álvarez (1984) el medio litoral es la franja de mar aledaña a la línea 
de costa y una zona terrestre hasta la que las acciones del medio marino y el terrestre 
son notables. Atendiendo a esta definición del litoral, la Red Natura 2000 litoral de 
Cantabria se compone por un total de siete espacios Natura 2000 (seis LIC y una 
ZEPA; Figura I. 1), que integran una superficie total de 9753.37 ha y ocupan en torno 
al 23% de la franja litoral de la región. Desde el año 2006 (Ley 4/2006, de 
Conservación de la Naturaleza de Cantabria), estos espacios se encuentran integrados, 
a través de la creación de una nueva categoría jurídica (zonas de la Red Ecológica 
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Europea Natura 2000), dentro de la Red de Espacios Naturales Protegidos de Cantabria 

y, por lo tanto, se encuentran sometidos a su régimen jurídico.  

 

Figura I. 1. Espacios de la Red Natura 2000 localizados en el litoral de Cantabria. 

 

Los espacios litorales Natura 2000 han sido propuestos para la conservación de 30 
hábitats y 34 especies de interés comunitario, enunciados en los Anejos I y II de la 
Directiva Hábitat, relacionados con las aguas litorales, la vegetación rupícola, 
marismas, vegetación dunar, brezales y encinares litorales (IH Cantabria, 2011; Tabla 

I. 1).  

Tipo de hábitat 

Rías 
Occidentales y 

Duna de 
Oyambre 

Dunas de 
Liencres y 

Estuario del Pas 

Dunas del 
Puntal y 

Estuario del 
Miera 

Costa Central 
y Ría de Ajo 

Marismas de 
Santoña, Victoria 

y Joyel 

Río 
Agüera 

Aguas litorales 45,94 46,49 77,71 33,06 43,29 57,19 

Vegetación rupicola 2,02 5,28 1,13 13,59 0,452 0,62 

Marismas 4,87 2,33 2,54 4,77 10,76 2,9 

Vegetación dunar 0,61 9,5 6,16 5,26 1,6 0 

Brezales 11,04 3,91 0,26 3,21 1,31 0,18 

Encinares litorales 3,67 0,3 0,19 11,03 20,71 0,08 

Tabla I. 1. Extensión (ha) de los diferentes tipos de hábitats en los LIC litorales de Cantabria (IH 
Cantabria, 2011). 

 

No obstante, la presente tesis doctoral se ciñe, exclusivamente, al análisis de los 
hábitats desarrollados en el sistema estuarino y el sistema dunar de Cantabria (Figura I. 
2), si bien las contribuciones de este trabajo son extensibles al conjunto de estuarios y 

arenales existentes en la vertiente cantábrica de la Península Ibérica.   
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Figura I. 2. Espacios correspondientes al sistema estuarino y sistema dunar de los LIC acuáticos 
litorales de Cantabria. 

 

La selección de ambos sistemas se debe a su singularidad, su elevada complejidad y a 
su importante papel dentro de la Red Natura 2000 litoral de Cantabria. Su naturaleza 
como medios de transición, en los que confluyen el medio marino, terrestre y fluvial 
(Edgar et al., 1999), les otorga una gran complejidad de características físicas y 
biológicas, que repercute en una elevada importancia, tanto desde el punto de vista 
ecológico (Elliott and McLusky, 2002), como desde el punto de vista económico y 

social.  

 

1.2 EL ESTADO DE CONSERVACIÓN DE LOS SISTEMAS LITORALES 

El creciente interés por la conservación del medio litoral, junto con su elevada 
singularidad físico-natural (Edgar et al., 1999), económica y jurídico-administrativa, ha 
potenciado el desarrollo de numerosas y muy diversas metodologías para la evaluación 

del estado de los sistemas litorales.  

Este diagnóstico (evaluación y diagnóstico serán empleados como sinónimos a lo largo 
de la presente tesis doctoral) se ha venido realizando desde dos puntos de vista 
diferentes: por un lado, la evaluación del estado ecológico del medio (sensu Directiva 
Marco del Agua) y, por otro lado, el diagnóstico del estado de los hábitats y sus 

comunidades, desde el punto de vista de la conservación. 

El desarrollo de estas valoraciones se encuentra muy relacionado con los posibles 
beneficios para el hombre y los servicios ecosistémicos vinculados al mantenimiento 
del medio litoral. Los beneficios se asocian, de forma general, a una elevada calidad de 
las aguas, al mantenimiento de sumideros de carbono, etc (Daily, 1997). Por otro lado, 
la conservación de los hábitats y las comunidades se encuentra relacionada con un 
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mantenimiento de la diversidad, la cual garantiza, por ejemplo, la existencia de 
recursos alimenticios (Frankel, 1970) y beneficios económicos derivados del turismo y 

de las actividades recreativas (Helliwell, 1973). 

En este contexto de beneficios y servicios, las propuestas de evaluación del estado de 
los hábitats han tenido por objeto, tradicionalmente, la identificación de espacios con 
una elevada biodiversidad, susceptibles de ser protegidos de la intervención antrópica 
(Gaston and Spicer, 2004), como respuesta a la creciente degradación del medio 
natural (Kallio et al., 2008; Rossi and Kuitunen, 1996), pero no el análisis de su estado 
de conservación. En este sentido, las metodologías y métricas disponibles para evaluar 
las condiciones de un hábitat y su disponibilidad de uso para el establecimiento de 
áreas protegidas son numerosas. Margules and Usher realizaron, hace ya más de tres 
décadas (1981), una revisión de las métricas más utilizadas para la evaluación de los 
hábitats. En esta revisión se puso de manifiesto que los criterios mayoritariamente 
utilizados en la valoración de los hábitats son la diversidad de especies, la rareza de 
especies, la naturalidad del hábitat, su fragilidad, el área que ocupa, la amenaza 
antrópica a la que se encuentra sometido, su representatividad, su valor educativo y 
científico, el valor histórico del hábitat y, finalmente, su valor potencial. Otros 
indicadores, como por ejemplo el valor cultural del hábitat o la forma del territorio han 

sido, por el contrario, escasamente utilizados (Smith and Thereberge, 1986). 

Siguiendo la aproximación de analizar los hábitats en función de su valor para la 
conservación, Sankovskii (1992) realizó una evaluación de los hábitats en función de 
su probabilidad de desaparecer, con el objeto de definir los límites espaciales de 
futuras zonas protegidas. Para ello utilizó indicadores del estado de las comunidades 
que se encontraban en el lugar objeto de estudio, tales como su fragilidad, su 
singularidad, la intensidad de los factores que amenazan la integridad de dichas 
comunidades y, finalmente, su tasa de regeneración. Más recientemente, Rossi and 
Kuitunen (1996) desarrollaron un índice para la valoración de los hábitats, basado en 
las especies que se encontraban en ellos. En esta evaluación analizaban la rareza de las 
especies, su categoría de amenaza y la preferencia de hábitat. De este modo, un hábitat 
que albergase especies raras, especialistas y catalogadas como en peligro de 
desaparición tendría un elevado valor, mientras que, si las especies se encontraban 
ampliamente distribuidas y no se encontraban registradas en ningún libro rojo o 

catálogo de especies amenazadas, el hábitat tenía un escaso valor. 

No obstante, tal y como ya se ha mencionado con anterioridad, todos estos sistemas de 
valoración se basan en el análisis exclusivo de especies y hábitats en peligro y no 
tienen en cuenta el estado del hábitat sino su valor para la definición de zonas 
protegidas. Por ello, su uso no es útil para evaluar el estado de aquellas áreas que ya 
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presenten algún tipo de categoría de protección, ni para dar respuesta a la necesidad de 
evaluar el estado de conservación de los hábitats, con el objeto de gestionar y prevenir 

la degradación del medio (Karr, 1990). 

1.2.1 Estado de conservación de los hábitats litorales 

Un paso previo al desarrollo de propuestas de valoración del estado de conservación de 
los hábitats litorales consiste en entender el significado del término conservación. 
Según Margalef (1968), la conservación biológica es el mantenimiento de la 
homeostasis de los sistemas naturales. Este autor no considera al hombre como una 
parte más del medio natural y entiende que cualquier intervención antrópica producirá 
una alteración de dicho equilibrio. Por ello, la auténtica conservación de los sistemas 
biológicos resulta incompatible con el desarrollo humano. Por otro lado, Cragg (1968) 
presenta otra versión del término conservación que, si bien coincide en que la 
conservación se relaciona con el mantenimiento de los sistemas naturales, introduce un 
aspecto relacionado con la explotación de los recursos. De este modo, la conservación 
de los sistemas naturales debe estar relacionada con su uso para un beneficio antrópico 
a largo plazo. De acuerdo con este autor (Cragg, 1968), el término de conservación 
biológica establece la necesidad de desarrollar elementos de gestión que permitan no 
alterar los ecosistemas, tanto y en tanta extensión, como para eliminar su 
productividad, intentando mantener el equilibrio natural de los mismos. Esta 
aproximación concuerda con la de la Comisión Europea (European Commission, 1992) 
según la cual, en el marco de la conservación deberá potenciarse el mantenimiento de 
la distribución natural de los ecosistemas y sus hábitats, así como la estructura y 

funciones necesarias para la persistencia de los ecosistemas a largo plazo.  

De acuerdo con ello, en el marco de este trabajo, se entiende por estado de 
conservación favorable de un hábitat el estado de equilibrio en el que su distribución 

natural, su estructura y su funcionalidad garantizan su mantenimiento y productividad.  

En cualquier caso, el método de valoración del estado de conservación debe abordarse 
como un análisis cuantitativo de la biodiversidad, o de las características derivadas de 
la misma (Margules and Pressey, 2000). En este sentido, la vegetación es considerada 
un buen elemento indicador de la biodiversidad. Asimismo, la vegetación puede ser 
analizada desde dos de los puntos de vista que, de acuerdo con la definición de estado 
de conservación favorable, deben ser tenidos en cuenta en su diagnóstico: la 
distribución y/o la estructura y composición de las diferentes comunidades vegetales 
(Lopez and Fennessy, 2002; Margules and Pressey, 2000).  
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Por todo ello, una posible aproximación al diagnóstico del estado de conservación de 
un hábitat litoral consiste en la evaluación del estado de la distribución y/o la estructura 
y composición de sus comunidades vegetales. No obstante, tal y como expusieron 
Elliot and Quintino (2007), el análisis exclusivo de la estructura y composición de las 
comunidades no resulta un indicador suficiente. Igualmente, una evaluación basada 
únicamente en el análisis de su distribución presenta numerosas carencias. De este 
modo, con el objeto de definir el estado de conservación de una comunidad vegetal, en 
el marco de la gestión existe un creciente reconocimiento de la importancia de evaluar 
conjuntamente ambas perspectivas (Crumpacker et al., 1988; Gibbons and 

Freudenberger, 2006).  

Por otro lado, de acuerdo con la acepción del término de conservación adoptado en este 
trabajo, la evaluación del estado de conservación de los hábitats requiere, asimismo, 
una evaluación de su grado de alteración (Salafsky et al., 2002), de modo que el 

desarrollo antrópico del sistema no ponga en riesgo su productividad (Cragg, 1968). 

En síntesis, un método de evaluación del estado de conservación de los hábitats debe 
integrar la valoración de la distribución de sus comunidades vegetales, el estado de su 
estructura y composición y un análisis de su grado de alteración, o vulnerabilidad, 
frente a las perturbaciones derivadas del uso antrópico del medio. 

A pesar del creciente interés por la conservación de los hábitats naturales, y el 
reconocimiento de la vegetación como un buen indicador de la biodiversidad, resultan 
muy escasos los métodos de evaluación del estado de conservación de los hábitats a 
través de su vegetación (p.e. Doumenge et al., 1995; Hatton-Ellis and Grieve, 2003; 
Miles et al., 2006; Stuwe, 1986), carencias que resultan especialmente destacables en 

el caso del medio litoral (Carboni et al., 2009). 

Con el objeto de paliar la ausencia de información y dar respuesta a los requerimientos 
normativos, por los cuales resulta necesario evaluar el estado de conservación de los 
hábitats de interés comunitario, en los últimos años han surgido diferentes proyectos 
científico-técnicos a nivel nacional (p.e. VV.AA., 2009) e internacional (p.e. English 
Nature, 2003; JNCC, 2004) que, si bien han posibilitado integrar una gran base de 
información bibliográfica sobre el estado del conocimiento de los diferentes hábitats, 
han puesto nuevamente de manifiesto las importantes carencias existentes en el campo 
de la evaluación de su estado de conservación. En este sentido, tal y como se expone a 
continuación, cabe destacar la problemática asociada a la evaluación de la distribución 
de los diferentes hábitats litorales, principalmente relacionada con el establecimiento 
de las condiciones de referencia (p.e. Espinar, 2009; Gracia et al., 2009), así como a la 
ausencia de homogeneidad de propuestas y consenso científico para la evaluación de 
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su vulnerabilidad y estructura y composición (p.e. Bedoya and Pérez-Alberti, 2009; 

Gracia and Muñoz, 2009). 

1.2.1.1 Distribución de los hábitats litorales 

En el ámbito de la gestión ambiental de los sistemas naturales, el concepto de 
distribución, o extensión, hace referencia a la cuantificación de la superficie ocupada 
por una comunidad o población (http://glossary.en.eea.europa.eu). En el caso de un 
“hábitat” (sensu Directiva Hábitat) se corresponde con la superficie ocupada por el 

medio físico (biotopo) y las comunidades biológicas (biocenosis) que lo definen.  

La evaluación del estado de la extensión de un hábitat suele realizarse mediante el 
análisis de la desviación existente entre su distribución actual y su distribución en una 
situación prístina o inalterada (condición de referencia). En este contexto, el desarrollo 
de una valoración cuantitativa del estado de la distribución de un hábitat presenta dos 
problemáticas diferenciadas: por un lado, cómo cuantificar la existencia del hábitat en 
la actualidad; y, por otro lado, cómo definir las condiciones de referencia sobre las que 
se puedan analizar la desviación de la extensión ocupada por el hábitat, tanto en el 

momento actual como en diferentes escenarios futuros. 

Una de los métodos más empleadas en la cuantificación de la extensión actual de las 
comunidades vegetales es la realización de trabajo de campo. A través de la 
observación in situ e identificación taxonómica de las especies presentes en el medio, 
es posible la realización de una cartografía con la información de la distribución actual 
de las comunidades vegetales, a una escala de trabajo adecuada para los objetivos 

relativos a la gestión y conservación del medio.  

Otra de las herramientas empleadas en la estimación de la distribución actual de los 
hábitats es la utilización de sensores remotos satelitales (Davranche et al., 2010), ya 
que el análisis y tratamiento de las imágenes multiespectrales permite definir la 
superficie ocupada por una comunidad vegetal. De acuerdo con Özesmi and Bauer 
(2002), en el caso de los sistemas acuáticos resultan numerosas las ventajas del uso de 
imágenes satelitales frente al cartografiado basado en trabajo de campo, especialmente 
cuando los análisis se realizan sobre grandes superficies de terreno. Sin embargo, a 
pesar de la existencia de diferentes técnicas de análisis multiespectral (Bradley and 
Fleishman, 2008) y/o multitemporal (Özesmi and Bauer, 2002), numerosas especies 
acuáticas presentan reflectancias espectrales superpuestas (Schmidt and Skidmore, 
2003), lo que imposibilita su identificación específica (Wright and Gallant., 2007). Por 
ello, esta aproximación no resulta globalmente válida en el análisis de los hábitats de la 
Directiva Hábitat, muchos de los cuales se encuentran definidos por una única especie 
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(p.e. Pastizales de Spartina, hábitat 1320; Comunidades pioneras de Salicornia, hábitat 

1310), aún cuando constituyen la agregación de diferentes especies o poblaciones. 

En relación a la problemática asociada a la definición de las condiciones de referencia, 
la situación es muy distinta ya que usualmente se encuentra basada en datos históricos 
y/o en la existencia de zonas litorales en condiciones prístinas. No obstante, ante la 
frecuente carencia de este tipo de información para numerosos hábitats, la Comisión 
Europea (European Commission, 2000b) aconseja definir las condiciones de referencia 
de una forma homogénea mediante modelado numérico. Con este fin, una de las 
aproximaciones empleadas en el análisis de la extensión, tanto de las comunidades 
animales como vegetales, es el desarrollo de modelos que, con base en información 
sobre las características físicas del medio, definen la distribución potencial de una o 
varias especies, mediante la creación de mapas de idoneidad de hábitat para las mismas 
(p.e. Austin et al., 1984; Cragg, 1968; Ferrier et al., 2002; Guisan et al., 2002; Hirzel et 
al., 2001; Linden et al., 2011; Pearce and Ferrier, 2000; Phillips et al., 2006) (p.e. 
Figura I. 3). Muchos de estos modelos están focalizados en el análisis específico de la 
vegetación (Box, 1996; Carpenter et al., 1993; Zimmermann and Kienast, 1999), lo que 

les hace idóneos para el análisis de la distribución de los hábitats de la Directiva.  

 

Figura I. 3. Mapa de idoneidad de hábitat para la especie Ruditapes philippinarum en la Bahía de 
Santander (Bidegain et al., 2012), calculado mediante el modelo ENFA (Hirzel et al., 2002). 
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Sin embargo, hay que destacar que la distribución estimada mediante modelado 
numérico no es una distribución real. De acuerdo con los requerimientos ambientales 
de la especie analizada, y las características del medio, los modelos de distribución de 
especies permiten identificar las superficies más favorables para su desarrollo 
(superficies idóneas para el desarrollo de la especie). Por ello, estos modelos pueden 
ser utilizados para realizar el análisis de la distribución actual de los hábitats (Mücher 
et al., 2009), a través de la cuantificación de la extensión de su componente biológico 
(biocenosis), empleando como base predictiva sus características físicas (biotopo). Esta 
distribución teórica, o potencial, puede ser validada mediante información de campo 
sobre la distribución real de la especie, lo que facilitará el desarrollo de modelos 
predictivos más precisos que permitirán, no sólo estimar la superficie actual ocupada 

por una especie, sino su distribución tanto en escenarios futuros como pasados.  

Esta capacidad de predicción facilitará la planificación de futuros procesos de 
restauración y/o conservación de los hábitats y/o especies modelados (Chefaoui et al., 
2005; Felicísimo et al., 2011; Valle et al., 2010; van der Heide et al., 2009). Por otro 
lado, utilizando como predictores unas condiciones ambientales concretas, por ejemplo 
con ausencia de alteraciones antrópicas, los modelos de distribución permitirán definir 
la máxima superficie potencial de un hábitat, generando así unas condiciones de 

referencia teóricas en las que basar la evaluación del estado de su extensión. 

De este modo, el empleo de modelos numéricos de cálculo de la distribución potencial 
de las especies vegetales permitiría solventar las problemáticas asociadas a la 
valoración del estado de la distribución de los hábitats: la cuantificación de la 
extensión del hábitat y el establecimiento de sus condiciones de referencia. Por ello, 
resultaría interesante desarrollar una metodología de evaluación del estado de la 

distribución de los hábitats basada en dichos modelos. 

1.2.1.2 Estructura y composición de los hábitats litorales 

De acuerdo con la propia definición de las palabras estructura y composición, en el 
marco de este trabajo se entiende por composición de un hábitat al conjunto de 
elementos que lo conforman, es decir, de sus especies, mientras que su estructura 

consiste en la distribución e interrelaciones entre dichos elementos. 

El análisis de la composición de los hábitats, a través del reconocimiento de la 
presencia de especies y su abundancia, es un componente esencial de la gestión para la 
conservación de la biodiversidad (Carrol et al., 1999; Kremen, 1992), que puede 

llevarse a cabo mediante diferentes aproximaciones:  
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i) es posible utilizar medidas simples, tales como la riqueza de especies (Fulbright, 
2004; Tracy and Sanderson, 2000), el número de especies no nativas (Espinosa-
García et al., 2004), y el porcentaje de recubrimiento de diferentes tipos de 
vegetación (Desoyza et al., 2000; Fernandez-Gimenez and Allen-Diaz, 2001), o 
complejos índices de evaluación florística (Francis et al., 2000; Herman et al., 
1997);  

ii) puesto que la identificación taxonómica de todas las especies existentes en un 
hábitat puede conllevar unos costes muy elevados (Raven and Wilson, 1992), otra 
aproximación consiste en el análisis de la presencia de una determinada especie, o 
de un grupo de especies características o singulares (Bellan, 1984; Duque et al., 

2005; Moffatt and McLachlan, 2004).  

De acuerdo con esta última aproximación, existen diferentes propuestas metodológicas 
que basan la evaluación de la composición de un hábitat en el análisis de la 
presencia/ausencia de especies raras o amenazadas. No obstante, mientras unos 
estudios sugieren que la presencia de especies raras puede asociarse a unos 
determinados patrones de riqueza específica (Lawler et al., 2003; Warman et al., 2004) 
y, por lo tanto, resultaría un buen indicador de la composición del ecosistema 
(Pearman, 2002), otros trabajos concluyen que no existe un patrón extrapolable al 
conjunto de los organismos (Pearman and Weber, 2007) y, por ello, la evaluación de la 
composición de un hábitat no debería focalizarse, exclusivamente, en el análisis de la 
distribución de especies raras (Chase et al., 2000). Otro de los métodos de análisis de la 
composición de un hábitat, a través de la presencia de una determinada especie, ha 
consistido en realizar una diferenciación de las especies en tres grandes bloques: i) 
especies características, cuya presencia identifica a una comunidad; ii) especies 
indicadoras, que aportan información sobre el funcionamiento del medio; y, 
finalmente, iii) especies centinela, cuya presencia, o abundancia relativa, resulta un 

indicador de un desequilibrio en el medio (Casazza et al., 2002). 

Sin embargo, el uso de la presencia de una única especie, o un grupo de ellas, como 
indicadores del estado de un sistema no siempre resulta un método adecuado (Hilty and 
Merenlender, 2000; Lindenmayer et al., 2000), especialmente en el caso de sistemas 
complejos. Un ejemplo es el caso de los sistemas estuarinos. Los estuarios son 
ambientes sometidos a un estrés natural derivado de los cambios de salinidad, 
exposición, mareas, sustrato, etc. (Figura I. 4) y, por ello, presentan comunidades 
biológicas adaptadas a una gran variabilidad espacial y temporal de ambientes, que 
difieren poco de las comunidades asociadas a un estrés antrópico (estuarine quality 
paradox; Dauvin and Ruellet, 2009; Elliott and Quintino, 2007). Por lo tanto, se 
considera que no es apropiado basar la valoración del estado de su composición en el 
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análisis de la presencia de una, o varias, determinadas especies, sino que resultaría más 

adecuado utilizar índices florísticos y/o indicadores simples de riqueza. 

 

Figura I. 4. Ejemplo de la variedad de condiciones que pueden ocurrir en un estuario como 
resultado de factores naturales (en Dauvin and Ruellet, 2009). 

 

En cualquier caso, independientemente de si la evaluación de la composición de un 
hábitat se focaliza en la presencia de una especie u otro tipo de indicador, o índice, el 
método de evaluación debe resultar sensible a los cambios que se produzcan en el 
medio, al mismo tiempo que de ser espacial y temporalmente predecible (Rolstad et al., 

2002). 

Por otro lado, en el caso de la valoración de la estructura de los hábitats, existe una 
menor controversia en la selección de las variables estructurales que deben formar 
parte de dicho diagnóstico, a pesar de que el análisis de la estructura puede realizarse 
desde dos puntos de vista diferentes: la estructura vertical de la vegetación, es decir, su 
estratificación; y su estructura horizontal, o grado de recubrimiento. De este modo, las 
variables más empleadas en la valoración de la estructura de los hábitats son las 
relacionadas con la abundancia (Cèrèghino et al., 2008) y/o la biomasa (O'Connor and 
Crowe, 2005) de las comunidades que conforman el hábitat, así como las variables 
derivadas de estas (índices de diversidad, ratios de biomasa y abundancia, etc) (Gaston 
and Spicer, 2004), si bien también existen aproximaciones basadas en la cuantificación 
de, por ejemplo, el número de estratos vegetales y/o biotipos de Raunkiaer (Raunkiaer, 

1934) existentes. 

No obstante, de acuerdo con Bock et al., (2005) uno de los aspectos más relevantes en 
la valoración estructural de un hábitat es el hecho de que la selección de los 
indicadores debe realizarse de forma específica en función de las especies o hábitats 
considerados. Asimismo, y al igual que en el caso de los indicadores de composición 
de los hábitats, los indicadores seleccionados para valorar el estado de la estructura 
deben tener capacidad de respuesta frente a las presiones susceptibles de amenazar la 
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conservación del hábitat analizado (Dale and Beyeler, 2001; Karr, 1991), las cuales 

varían en función del tipo de hábitat y su localización. 

Por todo ello, no parece posible desarrollar un método de evaluación del estado de la 
estructura y composición aplicable al conjunto de los hábitats del medio litoral, sino 
que debe ser específico de las diferentes tipologías de estos (c.f. Tabla I. 1). De este 
modo, es necesario establecer procedimientos de evaluación del estado de la estructura 
y composición específicos de cada tipología de hábitat, los cuales deberían iniciarse 
con la selección de los indicadores óptimos para el desarrollo de cada una de las 

valoraciones. 

1.2.1.3 Vulnerabilidad de los hábitats litorales 

El término vulnerabilidad es un concepto ampliamente utilizado en diferentes 
disciplinas científicas, lo que ha propiciado la existencia de numerosas y diversas 
definiciones. Desde un punto de vista antrópico, el UNDP (2004) define la 
vulnerabilidad como una condición o proceso humano, resultante de factores físicos, 
sociales económicos o ambientales, que determinan la probabilidad y magnitud de los 
impactos asociados a un riesgo. Sin embargo, de forma general, Kasperson et al. 
(1995) definen la vulnerabilidad como la tendencia de un sistema a sufrir alteraciones 
derivadas de presiones externas. En este mismo sentido, la EEA 
(http://glossary.en.eea.europa.eu) define la vulnerabilidad como el grado en el que un 
sistema es susceptible de sufrir un daño e introduce la idea de que dicho daño no podrá 
ser sobrellevado por el sistema, lo que derivará en cambios en su funcionamiento y/o 

estado (Kasperson and Kasperson, 2001).  

Concretamente, la vulnerabilidad de un ecosistema es entendida como una estimación 
de la incapacidad de este para tolerar los factores de estrés (Williams and Kapustka, 
2000). Una década después de esta definición, De Lange et al. (2010) realizaron una 
definición específica de la vulnerabilidad de los hábitats, que enunciaron como su 
capacidad para tolerar, en el tiempo y en el espacio, el efecto causado por las presiones 
de su entorno próximo. En cualquier caso, la vulnerabilidad, bien sea de un sistema, 
bien sea de un hábitat, se analiza como un fenómeno relacionado con la potencialidad 
de sufrir alteraciones (Adger, 2006; Benson, 2004); es decir, el elemento analizado es 
vulnerable siempre y cuando exista un factor de estrés (presión) que pueda poner en 

riesgo su funcionamiento o estado (Gallopin, 2006).  

No obstante, la mera existencia de un factor de estrés no implica que el hábitat 
analizado resulte vulnerable. Tal y como expuso Adger (2006), otro de los elementos 
que necesariamente debe ser evaluado es la sensibilidad del hábitat frente a dicha 
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presión. Lahr et al. (2010) fueron más allá y establecieron que la vulnerabilidad de un 
hábitat puede establecerse como la combinación de su sensibilidad y la magnitud de los 
efectos que podría causar la presión, mientras que Ippolito et al. (2010) enumeraron 
tres características a tener en cuenta: la probabilidad de exposición, la sensibilidad 

frente a la presión y la capacidad de recuperación. 

En las últimas décadas ha proliferado el desarrollo de procedimientos de evaluación de 
la vulnerabilidad, que integran uno o varios de los conceptos que se han definido como 
necesarios para la evaluación de la vulnerabilidad. Resultan especialmente numerosos 
los índices para la evaluación de la vulnerabilidad de los sistemas litorales (García-
Mora et al., 2001; Golden and Rattner, 2003; King and Sanger, 1979; Skondras et al., 
2011). Estos índices difieren, principalmente, en la escala de análisis utilizada (región, 
ecosistema, comunidad, población) y el factor de estrés evaluado, si bien la mayoría 
analizan la vulnerabilidad a una escala espacial limitada (p.e. comunidad, población) y 
frente a un único factor de estrés, usualmente relativo a la contaminación del sustrato. 
No obstante, debido al solapamiento de impactos que actúan de forma simultánea sobre 
las diferentes comunidades, una gestión del medio basada en un único factor de estrés 
resulta ineficiente e inefectiva (Halpern et al., 2008). De acuerdo con Halpern et al. 
(2007) y Peterson et al. (2000), el desarrollo de una correcta gestión del medio litoral 
debe tener en cuenta, especialmente en el caso de los estuarios, los riesgos procedentes 
tanto del medio marino como del medio terrestre, atmosférico y fluvial. De este modo, 
la evaluación de la vulnerabilidad de un hábitat deberá considerar los diferentes 
factores de estrés existentes en el medio, independientemente de su procedencia, así 

como las posibles sinergias que se den entre ellos. 

Ante la necesidad de integrar la afección de diferentes impactos, se apuesta por el 
desarrollo de mapas de vulnerabilidad, que integran los efectos acumulativos de 
diferentes presiones (Lahr and Kooistra, 2010; Lahr et al., 2010). Sin embargo, los 
mapas existentes analizan, en su mayor parte, la vulnerabilidad del medio (ecológico o 
humano) frente a una única tipología de presión, nuevamente correspondiente a las 
cargas contaminantes del sedimento (Huber et al., 1998; Markus and McBratney, 2001; 
Pistocchi, 2006; Probst et al., 2005). De este modo, si bien integran diversas fuentes de 
contaminación, y toman en consideración las posibles sinergias entre las sustancias 
contaminantes, no tienen en cuenta otro tipo de factores de estrés presentes en el medio 
litoral y su entorno, tales como la ocupación de la superficie intermareal o la 

explotación económica de especies alóctonas.  

En este contexto, el Plan Marco de Gestión de los espacios acuáticos de la Red Natura 
2000 en Cantabria (IH Cantabria, 2011) introdujo una metodología de cálculo de la 
vulnerabilidad de los hábitats, frente al conjunto de presiones existentes en su entorno 
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próximo (Tabla I. 2). Esta metodología integraba tanto la sensibilidad y el factor de 
estrés (Adger, 2006), como la exposición potencial del hábitat (susceptibilidad) frente a 

dicho factor de estrés (De Lange et al., 2009; Ippolito et al., 2010).  

Tipo de estrés Presión
Vertidos acuáticos (puntuales y difusos) Emisiones atmosféricas 

Vertidos terrestres (residuos sólidos) Emisiones acústicas Vertidos y emisiones 
Emisiones lumínicas   

Ocupación del suelo/lecho fluvial/fondo marino Motas 

Infraestruct. lineales horizontales Conducciones / Canalizaciones fluviales 

Infraestructuras lineales verticales Fijación del lecho fluvial/ mareal 

Cortas de meandro Fijación de márgenes  

Actuaciones 
morfológicas 

Coberturas fluviales Fondeo  

Azudes Emisarios 

Presas Traviesas 

Espigones-Pantalanes- Diques Vados 

Actuaciones 
hidrodinámicas 

Puentes Estaciones de aforo 

Dragados Depósito de material dragada Extracciones y 
depósitos Extracción/ Depósito de áridos   

Actuaciones sobre el 
régimen hidrológico 

Detracciones de caudal Retornos de caudal 

Introducción de especies  Tránsito 

Manejo de Especies Quema 
Usos y manejos de 
hábitats y especies 

Desbroce/Poda/Corta   

Tabla I. 2. Presiones del entorno litoral consideradas en el procedimiento metodológico 
desarrollado en el Plan Marco de Gestión de los espacios acuáticos litorales de la Red Natura 2000 
en Cantabria para el cálculo de la vulnerabilidad de los hábitats. 

 

De acuerdo con los trabajos existentes (Adger, 2006; Wilson et al., 2005), la 
sensibilidad se entendió como la capacidad de cada uno de los hábitats de resistir o 
responder frente a cada una de las presiones a las que es sometido. La asignación de 
dicha sensibilidad se realizó mediante un método Delphi en el que, tras una consulta a 
22 expertos nacionales (pertenecientes al ámbito universitario, administración pública, 
organismos de investigación y consultores privados), se definió una escala cualitativa 
de sensibilidad para cada uno de los hábitats frente a cada una de las presiones 

existentes en el entorno litoral (Tabla I. 3). 

No obstante, resultaría interesante contrastar esta valoración cualitativa de sensibilidad 
con datos reales, que permitan cuantificar los efectos de las diferentes presiones frente 

a cada uno de los hábitats. 
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Presión Aguas marinas y 
medios de marea 

Marismas y pastizales 
salinos 

Dunas 
marítimas 

Puntuales 4 4 3 
Vertidos acuáticos 

Difusos 3 4 3 

Vertidos terrestres 3 4 3 

Emisiones atmosféricas 2 2 2 

Emisiones acústicas 3 3 3 

Emisiones lumínicas 2 2 3 

Ocupación del suelo/lecho fluvial/fondo 
marino 

1 4 4 

Infraestructuras lineales horizontales 
terrestres 

1 4 4 

Infraestructuras lineales verticales 
terrestres 

1 3 3 

Cortas de meandro 2 2 2 

Coberturas fluviales 1 1 1 

Conducciones/ Canalizaciones 2 2 2 

Fijación del lecho fluvial/mareal 4 2 3 

Fondeo 4 3 2 

Fijación de márgenes 4 4 3 

Azudes 1 1 1 

Presas 1 1 1 

Espigones-Pantalanes-Diques 4 4 3 

Emisarios 4 4 2 

Traviesas 1 1 1 

Vados 1 1 1 

Puentes 1 1 1 

Dragados 4 4 3 

Extracción/Depóstio de áridos 2 2 3 

Depósito de material de dragado 3 3 3 

Detracciones de caudal 2 3 1 

Retornos de caudal 1 2 1 

Introducción de especies 3 4 4 

Manejo de especies 4 2 4 

Tránsito 1 4 4 

Quema 2 2 3 

Desbroce / Poda / Corta 1 1 3 

Tabla I. 3. Sensibilidad de los hábitats litorales frente a las principales presiones existentes en el 
medio litoral de Cantabria (Leyenda: 4 = Alta, 3 = Media, 2 = Baja, 1 = Nula; IH Cantabria, 
2011). 

 

En cuanto a la exposición potencial, ésta se integró a través del concepto de “zona de 
afección”, la cual se definió como la superficie espacial en la que una presión puede 
modificar la estructura o funcionalidad de los hábitats que se desarrollan en ella, es 

decir, la zona de influencia de la presión (IH Cantabria, 2011). 
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La propuesta de delimitación espacial de la zona de afección se basó en umbrales 
propuestos en diferentes documentos técnicos, normativas y publicaciones científicas, 
asumiendo, además, el principio de precaución. Dichos criterios condujeron a la 
creación de una zona de afección de geometría única e idéntica para cada una de las 
presiones pertenecientes a un mismo tipo de estrés, independiente de la localización 
espacial de la misma y, por lo tanto, de las características de su entorno. La aplicación 
de esta metodología produjo resultados muy restrictivos, que no siempre se ajustaban a 
la realidad de la presión y su entorno, cuya principal consecuencia fue la valoración 

como vulnerables de numerosos hábitats litorales.  

De este modo, la definición de la zona de afección mediante criterios estáticos, 
independientes de las características del medio, es una aproximación homogénea y 
fácilmente estandarizable en las primeras etapas de la gestión de los programas, planes 
y proyectos que se desean desarrollar en los espacios Natura 2000 (European 
Commission 2000a), con una función básica de filtrado o reconocimiento de los 
aspectos más importantes, significativos y/o críticos de dichos planes o proyectos. No 
obstante, esta aproximación debería optimizarse en etapas subsiguientes, en las que se 
desea estimar, con una mayor precisión, el grado potencial de afección de una 
determinada actuación. De esta forma, los resultados obtenidos mediante el 
procedimiento de cálculo de la vulnerabilidad de los hábitats resultarían más próximos 

a su realidad. 

Por ello, parece interesante desarrollar una propuesta de delimitación espacial de la 
zona de afección de las principales presiones litorales basada en criterios dinámicos, 
dependientes tanto de las características de la propia alteración como de las 

propiedades del medio en el que se localiza. 
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Capítulo II 

Objetivos de la Tesis 

El objetivo general de esta tesis persigue la propuesta de metodologías para la 

evaluación del estado de conservación de los hábitats litorales. 

Este objetivo general puede desglosarse en diferentes objetivos específicos, 
relacionados con cada uno de los tres componentes básicos que, tal y como se ha 
puesto de manifiesto en la introducción de este trabajo, deben formar parte del 
diagnóstico del estado de conservación de los hábitats litorales: la distribución, la 

estructura y composición y la vulnerabilidad de los hábitats.  

Cada uno de los objetivos específicos de la presente tesis se enuncia como: 

i) Definir una metodología de evaluación del estado de la distribución de los 

hábitats litorales (Capítulo IV). 
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Esta propuesta metodológica será la base a partir de la cual definir las 
estrategias de gestión que permitan garantizar el mantenimiento y conservación 

de los hábitats litorales protegidos por la Directiva Hábitat. 

ii) Seleccionar las variables más idóneas para evaluar el estado de la estructura y 

composición de los hábitats dunares (Capítulo V). 

Las variables utilizadas como indicadores del estado de la estructura y 
composición de un hábitat deben responder a sus principales fuentes de 
alteración, o presiones. Dado que estas presiones varían en función del tipo de 
hábitat y su localización, una misma variable puede comportarse como un buen 
indicador para determinadas tipologías de hábitat y como mal indicador en 
otros casos. Por ello, la selección de las variables para la evaluación de la 
estructura y composición de los hábitats litorales debe realizarse con base en 
una clasificación tipológica de dichos hábitats (p.e. hábitats del sistema dunar – 

hábitats del sistema estuarino). 

iii) Analizar de forma experimental la sensibilidad de los hábitats litorales frente a 
diferentes gradientes de presión (Capítulo VI). 

iv) Analizar las consecuencias de la aplicación de diferentes aproximaciones 
metodológicas para el cálculo de la zona de afección de las presiones en las 

estimaciones de vulnerabilidad de los hábitats litorales (Capítulo VI). 

La delimitación de una zona de afección alrededor de cada una de las presiones 
permite integrar el grado de exposición de un hábitat, frente a las presiones de 
su entorno, en el cálculo de la vulnerabilidad. De este modo, es posible 
complementar la evaluación de la vulnerabilidad de los hábitats estuarinos y 
dunares, que usualmente se encuentra fundamentada en la valoración exclusiva 

de la sensibilidad de los hábitats. 

Cabe señalar que la redacción de esta tesis doctoral y del Plan Marco de Gestión de los 
espacios acuáticos litorales de la Red Natura 2000 en Cantabria fue simultánea. Por 
ello, en algunos casos, los resultados de esta tesis han servido como propuesta para el 
desarrollo del procedimiento de evaluación del estado de conservación descrito en el 
propio Plan Marco, como es el caso del indicador estructura y composición. En el caso 
de los elementos de distribución y vulnerabilidad, el trabajo desarrollado en esta tesis 

ha servido como contraste y mejora de los procedimientos desarrollados en el Plan. 



 
 
 

Capitulo III.  Ámbito de estudio 

 

 

 

‐25‐ 

  

Capítulo III 

Ámbito de estudio 

La singularidad y complejidad de los sistemas estuarinos y dunares (Edgar et al., 
1999), junto con su elevada importancia económica y social, conlleva que numerosas 
disciplinas científicas hayan empleado ambos sistemas como ámbito espacial de sus 
estudios. No obstante, a pesar de los numerosos trabajos existentes en el campo de los 
ecosistemas estuarinos y dunares, no existe una definición clara y consensuada sobre 
qué son, dónde se encuentran sus límites y cuáles son los elementos biológicos que los 

conforman.  

Debido a esta falta de homogeneidad en la delimitación y caracterización de los 
sistemas estuarinos y sistemas dunares, en los siguientes apartados se establecen los 
límites de ambos sistemas y se realiza una descripción tanto de sus características 

físicas, como de los hábitats de interés comunitario que los integran. 
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3.1 EL SISTEMA ESTUARINO 

3.1.1 Límites del estuario 

De acuerdo con la definición realizada por Fairbridge (1980), un estuario es un brazo 

de mar que se interna en un valle fluvial tan lejos como el límite superior de las 
mareas, normalmente divisible en tres sectores: (a) estuario inferior o marino, en 
conexión libre con el mar abierto; (b) estuario medio sometido a la mezcla de la 
elevada salinidad y el agua dulce; y (c) estuario superior o estuario fluvial, 
caracterizado por el agua dulce pero sometido a una importante acción mareal. En 
este sentido, se puede entender que los límites interiores de un estuario se extienden 
hasta las áreas fluviales sometidas al efecto de las mareas. Esto permite integrar las 
aguas de influencia mareal, componente de gran importancia para el funcionamiento de 
las aguas de transición (Elliott and Hemingway, 2002) que, sin embargo, han sido 
obviadas en numerosos estudios sobre el funcionamiento de ríos y estuarios (Elliott 

and McLusky, 2002).  

Por otro lado, resulta igualmente difícil definir el límite exterior del estuario. Con este 
objeto, Dyer (1996) utiliza criterios físicos tales como la forma de la línea de costa y la 
topografía submarina, junto con la distribución de los sedimentos. Así, este autor 
considera que los límites exteriores del estuario deben presentar una topografía 
caracterizada por la presencia de una serie de ripples de arena alineados con el flujo de 
la marea dominante. Sin embargo estas bandas de arena no siempre existen, por lo que 

los límites no son siempre aplicables. 

Con la implementación de nueva normativa legal europea sobre la calidad de las aguas 
(p.e. Directiva Marco del Agua, Directiva de aguas de baño, etc), surgió la necesidad 
de unificar los criterios de delimitación de las diferentes tipologías de aguas (estuarios, 
aguas costeras, aguas continentales), bien desde un punto de vista ecológico, bien 
desde una visión administrativa. De este modo, durante la implementación de la DMA 
se realizó una delimitación de los estuarios, basada en criterios administrativos, por la 
cual el límite interior de los estuarios se sitúa entre el límite del Dominio Público 
Hidráulico (DPH)  y el Dominio Público Marítimo Terrestre (DPMT), y el límite 
exterior se corresponde con los límites fisiográficos adaptados a las singularidades 

morfológicas de las desembocaduras (CHC, 2011). 

Con base en las diferentes definiciones ecológicas y administrativas del estuario, el 
presente trabajo considera como límite superior del estuario aquél punto en el que la 
influencia marina y mareal deja de ser perceptible lo que, de acuerdo con su propia 
definición, resulta coincidente con el límite del DPMT. Por su parte, el límite inferior 
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del sistema se encuentra delimitado por la línea recta que une las puntas de su 

desembocadura, ya sean estructuras antrópicas o naturales (Figura III. 1). 

 

Figura III. 1. Límites de dos estuarios en el LIC Rías Occidentales y Duna de Oyambre. 

 

3.1.2 Descripción de las características físicas de los estuarios  

Para comprender la presencia y distribución de los hábitats en los estuarios cantábricos, 
es necesario conocer las dinámicas que caracterizan a estos ambientes. Los estuarios 
cantábricos son valles fluviales inundados (Arriola et al., 2006), originados a partir de 
la excavación de los cauces fluviales durante la glaciación del Würm, en el Pleistoceno 
superior, y su posterior inundación y relleno durante la transgresión Holocena 
(INDUROT, 2003), en la que el nivel del mar alcanzó cotas 2-3 metros superiores a la 
pleamar actual (Cearreta et al., 1990; Mary, 1979; Mary, 1982; Rivas and Cendrero, 

1987). 

De forma general, los estuarios cantábricos son definidos como estuarios 
mesomareales (Hayes, 1975), o estuarios dominados por el oleaje (Dalrymple et al., 
1992), sometidos a una onda de marea con un periodo de 12h y 42’ y un rango de 
oscilación de altura media próximo a 3 metros (Puertos del Estado, 2007), dominados 
por superficies intermareales, en los que las descargas fluviales varían entre los 116 y 

los 763 Hm3.año-1 (García et al., 2008).  
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Estas condiciones hidrodinámicas determinan que las velocidades máximas de las 
corrientes estuarinas (~1m/s) se generen en la bocana de los estuarios (Figura III. 2), lo 
que condiciona sus características sedimentarias (McLusky and Elliott, 2004). Como 
consecuencia de este régimen general, los sedimentos de mayor tamaño (gravas y 
arenas gruesas) se localizan en la bocana, donde la elevada velocidad favorece la 
erosión sedimentaria, mientras que en las zonas interiores se favorece el incremento del 

contenido en fangos (Figura III. 3). 

 

Figura III. 2. Simulación de la velocidad de las corrientes en las bocanas de los estuarios de 
Cantabria (Fuente: GIOC, 1990). 

 

Figura III. 3. Concentración de gravas y fangos en los sedimentos de los estuarios de Cantabria 
(Fuente: IH Cantabria, 2010a). 
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En relación a la salinidad, los estuarios cantábricos son considerados estuarios 
verticalmente homogéneos. La estratificación salina se produce horizontalmente, con 
un gradiente de salinidad que oscila entre 35 UPS, en las bocanas, y 0.4 UPS, en las 

colas (IH Cantabria, 2010a). 

A pesar de que el conjunto de los estuarios cantábricos comparten historias geológicas 
y presentan características físicas semejantes, pertenecen a diferentes tipologías de 
estuario. De acuerdo con Fernández et al. (2004), las principales diferencias entre los 
estuarios cantábricos se centran en las configuraciones geológicas de los tramos 
costeros y las particularidades hidrodinámicas y de transporte sedimentario de cada una 
de las cuencas hidrográficas, principales factores abióticos empleados en la realización 
de clasificaciones tipológicas de los sistemas estuarinos (Edgar et al., 1999; Pritchard, 

1967; Thurman, 1993).  

Tal y como describen Galván et al. (2010), los estuarios cantábricos pueden 
diferenciarse en cinco tipologías diferentes (Figura III. 4), en función de sus 
características hidrológicas y morfológicas, con base en tres factores físicos: i) la 
conexión del estuario con el mar (Arriola et al., 2006); ii) la procedencia de los 
principales aportes de caudal; y iii) la morfología del estuario.  

 

 

Figura III. 4. Clasificación hidromorfológica de los estuarios de Cantabria (Galvan et al., 2010). 
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3.1.3 Descripción de los hábitats característicos de los sistemas 
estuarinos cantábricos 

Las particularidades físicas de los estuarios, como medios de transición, determinan 
una composición característica de sus comunidades vegetales, cuya distribución se 
encuentra principalmente determinada por los gradientes de inundación y salinidad 
(Bueno, 1996; McLusky and Elliott, 2004). Estos gradientes, junto con las 
características fitogeográficas  y bioclimáticas del litoral cantábrico (situado en la 
provincia Cantabro-Atlántica de la región Eurosiberiana, perteneciente al piso 
termocolino de ombroclima subhúmedo-húmedo; Rivas-Martínez, 1990), determinan 

su composición florística característica. 

Atendiendo a la información cartográfica existente (IH Cantabria, 2011), los estuarios 
de Cantabria están dominados por seis hábitats de interés comunitario. Con base en la 
descripción realizada en el manual de interpretación de los hábitats, publicado por la 
Comisión Europea (European Commission, 2003), y las descripciones botánicas y 
fitosociológicas de los estuarios cantábricos realizadas por Loriente (1998) y Bueno 

(1996), la descripción de estos seis hábitats es la siguiente: 

1. Hábitat 1110. Bancos de arena cubiertos permanentemente por agua marina, 

poco profunda. 

Zonas ocupadas por depósitos de arenas y/o fangos, comúnmente carentes de 
vegetación vascular enraizada que, no obstante, en zonas de baja hidrodinámica, 
pueden albergar praderas de fanerógamas marinas perteneciente a la asociación 

Zosteretum marinae (Borgesen 1905) Harmsen 1936.  

2. Hábitat 1140. Llanos fangosos o arenosos que no están cubiertos de agua 

cuando hay marea baja. 

Bancos de arena y/o fangos, frecuentemente desprovistos de vegetación, que 
permanecen descubiertos durante la bajamar, momento en el que actúan como zona de 

alimentación y descanso para las aves. 

En los casos en los que los páramos se encuentran vegetados, las comunidades 
vegetales asociadas al hábitat pueden ser de tres tipos: i) algas filamentosas y/o 
diatomeas, ii) praderas halófilas semisumergidas de la asociación Zosteretum noltii 
Harmsen 1936, y iii) vegetación enraizada en aguas salobres estancadas, pertenecientes 

a la asociación Ruppietum maritimae (Warming 1906) Hocquette 1927. 
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3. Hábitat 1310. Vegetación anual pionera con Salicornia y otras especies de zonas 

fangosas o arenosas. 

Comunidades vegetales compuestas mayoritariamente por especies anuales, 
principalmente quenopodiáceas del género Salicornia, que colonizan sustratos 

fangosos, o arenosos, periódicamente inundados por la marea. 

En el litoral cantábrico existen diversas formaciones de hábitat 1310, las cuales 
pertenecen a la alianza Saginion maritimae Westhoff, Van Leenwen & Adriani 1962, y 
a las asociaciones fitosociológicas Salicornietum dolichostachyae Knauer ex R. Tx 
1974, Salicornietum fragile J-M & J.Géhu (1982) 1984 y Sarcocorneo perennis-

Salicornetum ramosissimae (J-M & J.Géhu 1979) Rivas-martinez 1990. 

4. Hábitat 1320. Pastizales de Spartina (Spartinon maritimi). 

Pastizales perennes, de especies pioneras, principalmente del género Spartina (Figura 

III. 5), que colonizan superficies intermareales estuarinas. 

 

Figura III. 5. Hábitat 1320 en el estuario de Oyambre. 

 

5. Hábitat 1330. Pastizales salinos atlánticos (Glauco-Puccinellietalia maritimae). 

Pastizales salinos de las costas atlánticas, localizados en los niveles topográficos 
correspondientes al intermareal superior y supralitoral, en espacios únicamente 

inundados durante las pleamares. 
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El hábitat 1330 integra una gran diversidad de comunidades vegetales entre las que 
resulta posible destacar, por su amplia representación en el Cantábrico, las 
asociaciones Puccinellio maritimae-Juncetum maritimi Bueno & F. Prieto in Bueno 
1997, Junco maritimi-Caricetum extensae (Carillón 1953) J-M Géhu 1976, Agrostio-
Juncetum maritimi J. Izco, P. Guitián & J.M. Sánchez 1992, Agrostio-Paspaletum 
vaginati Bueno & F. Prieto in Bueno 1997, Armerio depilatae-Frankenietum laevis 
Bueno & F. Prieto in Bueno 1997, Limonio ovalifolii-Frankenietum laevis Herrera 

1995 y Sarcocornio perennis-Limonietum vulgaris Bueno & F. Prieto in Bueno 1997. 

6. Hábitat 1420. Matorrales halófilos mediterráneos y termoatlánticos 

(Sarcocornetea frutisosi). 

Vegetación perenne, principalmente compuesta por matorrales de distribución 
atlántico-mediterránea de la clase Sarcocornietea fruticosae Br-Bl & Tüxen ex A & O. 

Bolós 1950 (Figura III. 6). 

En los estuarios cantábricos es posible reconocer como hábitat 1420, al menos, cuatro 
asociaciones fitosociológicas diferentes: Puccinellio maritimae-Sarcocornietum 
perennis J-M Géhu 1976, Puccinellio maritimae-Sarcocornietum fruticosae J-M Géhu 
1976, Halimionetum portulacoidis Kuhnholtz-Lordet 1926 y Elytrigio athericae-
Suadetum verae (arénes 1933) J-M Géhu 1976 corr. Bueno 1997, si bien esta última se 

ha localizado en un estuario no integrado en la Red Natura 2000. 

 

Figura III. 6. Ejemplo de hábitat 1420 (especie Halimione portulacodes) en el estuario de Oyambre. 
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3.2 EL SISTEMA DUNAR 

3.2.1 Límites del sistema dunar 

De acuerdo con la aproximación desarrollada por Tinley (1985), la playa y la duna 
conforman un único sistema, denominado zona litoral activa, caracterizado por un 
importante transporte e intercambio de arenas, que puede ser dividido en dos 
subsistemas: por un lado, la playa, como zona de rompientes de las olas, donde el 
factor físico condicionante es la acción mecánica del oleaje; y, por otro lado, la duna, 
superficie terrestre principalmente condicionada por la acción eólica y las superficies 
vegetadas del terreno (Maun, 2009). En este mismo sentido, Martinez et al. (2004) 
igualmente reconocen la existencia de un único sistema de intercambio de arenas, 

compuesto por la playa móvil y la duna más estable. 

Con el objeto de integrar todos los elementos que garanticen la funcionalidad del 
sistema, en el marco de la presente tesis los límites del sistema dunar quedan definidos 
por la línea de la bajamar, en su límite marino, y por el límite superior del transporte 
eólico de las arenas, en la zona terrestre, incluyendo así la playa móvil y la duna 

estable (Figura III. 7). 

 

Figura III. 7. Límites de un sistema dunar en el LIC Dunas del Puntal y Estuario del Miera. 
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3.2.2 Origen y morfología de los sistemas dunares cantábricos 

La localización de los principales sistemas dunares de Cantabria se encuentra 
relacionada con el emplazamiento de las desembocaduras estuarinas, principales 
fuentes de aporte sedimentario en el litoral de la región. Las proximidades de estas 
bocanas ven favorecida la formación de grandes depósitos de arenas (Figura III. 8), que 

actúan como reservorios para la formación y regeneración de sistemas dunares. 

La disponibilidad de sedimentos arenosos, junto con oleajes dominantes del NW-W 
(Puertos del Estado, 2003) y un régimen eólico en el que los vientos más frecuentes 
son los procedentes del mar (Figura III. 9), con una dirección perpendicular y/o oblicua 
a la línea de costa (Puertos del Estado, 1995), favorecen la formación de sistemas 
dunares en la región. En el litoral de Cantabria resultan especialmente destacables los 
grandes sistemas dunares cantábricos con morfología de flecha (El Puntal, Laredo y 
Valdearenas), los cuales se originan en la desembocadura de los principales estuarios 
de la región (Bahía de Santander, Marismas de Santoña y Mogro, respectivamente) 
gracias a la confluencia de las corrientes estuarinas y mareales, que propician una 

mayor acumulación de sedimentos. 

 

Figura III. 8. Localización de los depósitos de arenas en el litoral de Cantabria (Geomytsa, 1992). 
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El origen geológico de la costa, en la que se alternan rocas mesozoicas y cenozoicas 
con roquedos calizos originados en el cretácico o carbonífero (F. Prieto and Loidí, 
1984), condiciona la coloración del sedimento de los arenales cantábricos, los cuales 
están predominantemente compuestos por arenas cuarcíferas (arenas doradas). No 
obstante, en el extremo occidental de la región, donde las rocas calizas afloran en el 
litoral, los arenales presentan el color blanquecino correspondiente a arenas coralinas 

de base caliza. 

 

a) 

 

b) 

 

Figura III. 9. Magnitud y dirección dominante del a) oleaje y b) viento, en el litoral cantábrico 
(Puertos del Estado, 1995; 2003). 

 

Independientemente de su coloración, de forma generalizada, los sistemas dunares de 
Cantabria se encuentran compuestos por arenas finas y medias (0.125<φ<0.5 mm) 
(Flor and Flor-Blanco, 2009; Flor and Martínez-Cedrún, 1991; Martínez-Cedrún, 2009; 
Medina et al., 1995; MMARM, 2011). De acuerdo con Ley et al. 2007, este tamaño de 
partícula permite un transporte eólico del sedimento por saltación (trayectorias 
parabólicas con elevados ángulos de salida y suaves ángulos de caída) y reptación 
(movimiento de las partículas adyacentes a las partículas que sufren impacto de los 

granos de arena en saltación). 

La presencia de vegetación dunar, adaptada a las condiciones de salinidad, exposición 
eólica, inestabilidad del sustrato y sequía de estos ambientes (Hesp, 1991), interrumpe 
el transporte eólico del sedimento, interceptando los granos de arena y favoreciendo su 
acumulación en forma de montículos. Cuando la densidad vegetal es suficientemente 
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elevada, los montículos adquieren una continuidad, formando los cordones dunares 

continuos existentes en los arenales de Cantabria. 

 

3.2.3 Hábitats característicos de los sistemas dunares cantábricos 

Como respuesta a la distancia al mar, resulta posible identificar un gradiente zonal 
desde la playa hacia el interior de los cordones dunares (Carter, 1990), en el que se 
observan variaciones en la estabilidad del sustrato, el transporte eólico del sedimento y 
la magnitud del spray salino, factores que condicionan la presencia y distribución de 
las comunidades vegetales dunares (Moreno-Casasola et al., 1982; Thompson and 

Webber, 2003). 

Con arreglo a la delimitación del sistema dunar asumida en este trabajo, según la cual 
el sistema integra tanto la playa como las formaciones dunares, en los sistemas dunares 
de Cantabria se han identificado seis hábitats de interés comunitario (IH Cantabria, 
2011). De acuerdo con las enunciaciones realizadas en el Manual de interpretación de 
los hábitats publicado por la Comisión Europea (European Commission, 2003), junto 
con las descripciones botánicas y fitosociológicas de realizadas por Loriente (1993; 

1994; 1996; 1998; 1974) y Bueno (1996), estos seis hábitats se describen como: 

 
1. Hábitat 1140. Llanos fangosos o arenosos que no están cubiertos de agua 

cuando hay marea baja. 

Depósitos de arenas, comúnmente carentes de vegetación vascular enraizada, 

correspondientes a la playa húmeda. 

 
2. Hábitat 2110. Dunas móviles embrionarias. 

Formaciones costeras compuestas por ondas de arena, o superficies arenosas elevadas 
sobre el nivel de la playa, que representan las primeras etapas de constitución de la 

duna, sobre las que se desarrolla una rala vegetación herbácea perenne (Figura III. 10). 

Las comunidades vegetales que, presentes en los sistemas dunares de Cantabria, 
pertenecen al hábitat 2110 son las correspondientes a la alianza fitosociológica 

Honkenio peploidis-Elytrigion junceiformis Tüxen in Br-Bl & Tüxen 1952. 
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Figura III. 10. Detalle de la especie Cakile maritima, presente en la duna embrionaria del sistema 
dunar de Valdearenas. 

 
3. Hábitat 2120. Dunas móviles del litoral con Ammophila arenaria (dunas 

blancas). 

Dunas móviles que forman los cordones dunares costeros a partir de la acumulación de 

sedimentos procedentes de los estratos inferiores (playa y/o duna móvil embrionaria).  

Sobre los acúmulos de sustrato arenoso se desarrolla una vegetación herbácea de 
mediano porte (Figura III. 11), perteneciente a la alianza Ammophilion autralis Br-Bl 
1921 corr. Rivas-Martínez, Costa & Izco in Rivas-Martínez, Lousa, T.E. Díaz, 
Fernández-González & J.C. Costa 1990, cuya especie característica es Ammophila 

arenaria. 

 

Figura III. 11. Hábitat 2120 en el sistema dunar de Valdearenas. 
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4. Hábitat 2130*. Dunas costeras fijas con vegetación herbácea (dunas grises). 

Dunas fijas, estabilizadas y colonizadas por herbáceas perennes, en las que resultan 
abundantes los líquenes y musgos tapizando el sustrato arenoso. 

La vegetación de las dunas fijas cantábricas pertenece a la alianza fitosociológica 
Crucianellion maritimae Rivas Godoy & Rivas-martínez 1958 y a la asociación 

Helichryso maritimae-Koelerietum glaucae Loriente 1974. 

 
5. Hábitat 2180. Dunas arboladas de las regiones atlánticas, continental y boreal. 

Bosques naturales, o semi-naturales, desarrollados sobre dunas costeras, que presentan 
una estructura forestal bien desarrollada y un cortejo característico de especies 

acompañantes. 

Si bien el hábitat hace referencia, inicialmente, a los bosques de quercíneas, quedan 
igualmente integrados dentro de la categoría Dunas arboladas los bosques mixtos de 

Pinus pinaster y Quercus ilex presentes en el litoral cantábrico. 

 
6. Hábitat 2190. Depresiones intradunales húmedas. 

Depresiones húmedas de los sistemas dunares, alimentadas por manantiales y acuíferos 

dulceacuícolas.  

En la región es posible identificar diferentes comunidades vegetales asociadas al 
hábitat 2190, correspondientes a la alianza Heleochlorion Br-Bl, Roussine, & Négre 
1952 y las asociaciones fitosociológicas Carici arenariae-Juncetum acuti Herrera 
1995, Cypero badii-Scirpetum holoschoeni Herrera 1995, Typho angustifoliae-
Phragmitetum australis (Tüxen & Preising 1942) Rivas-Martínez, Bascones, T.E: 

Díaz, Fernández-González & Loidi 1991. 
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Capítulo IV 

Evaluación de la 

distribución de los 

hábitats litorales 

Tal y como se puso de manifiesto en la introducción de esta tesis, los modelos 
numéricos de distribución potencial de las especies son una herramienta útil para la 
evaluación del estado de la extensión de los hábitats litorales, en tanto que permiten 

solventar la problemática asociada al establecimiento de las condiciones de referencia. 
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Independientemente del tipo de análisis multivariante efectuado por el modelo de 
distribución de especies (p.e. regresiones logísticas – Higgins et al., 1999 –  o redes 
neuronales – Özesmi and Özesmi, 1999), todos ellos se basan en principios muy 
similares: variables independientes, o predictoras, correspondientes a las características 
ecogreográficas del medio (p.e. información ecológica, variables topográficas, 
características climáticas), y una variable dependiente, basada en la presencia/ausencia 

de la especie objeto de estudio.  

Puesto que actualmente los hábitats analizados  a través del uso de modelado numérico 
son fundamentalmente terrestres (p.e. Chefaoui et al., 2005; Elith et al., 2006), las 
características ecogeográficas más utilizadas en los modelos de distribución potencial 
de la vegetación son los mapas bioclimáticos, usualmente desarrollados a partir de 
interpolaciones (Felicísimo et al., 2011), y/o los mapas geológicos o modelos digitales 
del terreno (Mücher et al., 2009), comúnmente desarrollados a una escala de trabajo 
muy grosera respecto de la escala de análisis de la distribución vegetal. En este sentido, 
Guisan and Zimmermann (2000) sostienen que el uso de mapas bioclimáticos y 
geológicos introduce numerosas incertidumbres en los modelos, principalmente 
relativas a errores de interpolación, ausencia de un volumen de información suficiente 
y errores de precisión, factores que deben ser tenidos en cuenta en el desarrollo de los 
modelos. Por el contrario, la utilización de variables consideradas como recursos para 
la especie (p.e. nutrientes) u otras condiciones ambientales que, si bien no son 
consumidas, representan un factor de modulación de sus actividades (p.e. pH; Austin 
and Smith, 1989), permite asegurar una mayor aplicabilidad del modelo, haciéndolo 
más general. De este modo, la selección de las variables ecogeográficas a utilizar en el 
modelo, y su escala de análisis, será uno de los factores determinantes de la robustez 

del modelo (Wiens, 2002) y de la fiabilidad de sus resultados. 

Respecto a la variable dependiente, la obtención de información sobre la 
presencia/ausencia de la especie es igualmente crucial para la aplicación de dichos 
modelos. Los datos sobre la ausencia de una especie llevan asociada un cierto grado de 
incertidumbre en tanto que, tal y como exponen Hirzel et al. (2002), una localización 
puede ser catalogada como ausente cuando: i) la especie no puede detectarse aunque 
está presente (McArdle, 1990), ii) la especie está ausente por razones históricas a pesar 
de que el medio resulta el adecuado, y iii) el medio es realmente inadecuado para la 

especie. 

Ante la posibilidad de introducir errores en el modelo debido a las mencionadas 
incertidumbres, si bien resulta preferible utilizar modelos de distribución potencial que 
empleen información sobre la presencia y ausencia de la especie (Brotons et al., 2004), 
en los casos en los que no se disponga de dicha información contrastada se considera 
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igualmente apropiado emplear modelos exclusivamente basados en datos sobre la 
presencia de la especie (p.e. Carpenter et al., 1993; Hirzel et al., 2001; Phillips et al., 
2006; Robertson et al., 2001). De este modo es posible evitar los errores asociados a la 
consideración de falsas “ausencias” (McArdle, 1990; Welsh et al., 1996). Por otro lado, 
a pesar de que los métodos basados en datos de presencia/ausencia de una especie son 
más discriminantes que los establecidos a partir de datos de presencia, de acuerdo con 
Zaniewski et al. (2002) los métodos basados en la presencia de la especie resultan más 
útiles cuando el objetivo de la aplicación del modelo es la conservación y/o protección, 
puesto que resulta preferible sobreestimar su área de distribución que infraestimar su 

existencia. 

4.1 HIPÓTESIS Y OBJETIVOS 

Los modelos de distribución de especies son aproximaciones predictivas que permiten 
cuantificar la distribución potencial (condiciones de referencia) de un hábitat. 
Constituyen, por tanto, una buena herramienta para la evaluación de la distribución de 

los hábitats. 

A partir de esta hipótesis, el presente capítulo persigue definir y evaluar la 
aplicabilidad de una metodología para la estimación del estado de la extensión de los 
hábitats litorales de interés comunitario (Directiva 92/43/CEE), basada en la utilización 

de modelos predictivos.  

 

4.2 DESCRIPCIÓN DEL PROCEDIMIENTO METODOLÓGICO PARA LA 

EVALUACIÓN DE LA DISTRIBUCIÓN DE LOS HÁBITATS LITORALES 

Tal y como se ha enunciado en la introducción de este trabajo, la evaluación de la 
distribución de un hábitat consiste en un análisis de la desviación existente entre su 

distribución real y su máxima distribución potencial. 

El desarrollo de un procedimiento de evaluación requiere el establecimiento de 
condiciones de referencia (estado de un sistema en condiciones prístinas o inalteradas) 
y la definición de umbrales de valoración (cf. Guinda, 2008), que permitan discretizar 
entre la variabilidad natural del medio, y/o cambios antrópicos pero asumibles por el 
medio, y cambios cuyos efectos pueden derivar en una alteración de la estructura y 

funcionalidad del sistema (Figura IV. 1). 
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Figura IV. 1. Proceso de evaluación de la extensión de los hábitats litorales. 

 

4.2.1 Establecimiento de las condiciones de referencia 

El procedimiento de cálculo de las condiciones de referencia de la extensión de los 
hábitats litorales requiere de la consecución de tres pasos (Figura IV. 2): 

1. Identificación de la superficie potencial del hábitat en el área de estudio, 
mediante la aplicación de modelos de distribución de especies. 

2. Evaluación de la robustez de los resultados obtenidos mediante los modelos. 

3. Definición de las condiciones de referencia. 

 

Figura IV. 2. Procedimiento para el establecimiento de las condiciones de referencia de la 
distribución de un hábitat. 

 

4.2.1.1 Identificación de la superficie potencial del hábitat 

La identificación de la superficie potencial de los hábitats litorales se realizó a través 
de dos modelos de distribución de especies: i) el modelo ENFA (Ecological-Niche 
Factor Analysis), desarrollado por Hirzel et al. (2002), y ii) el modelo MAXENT 
(Maximum entropy modeling), desarrollado por Phillips et al. (2006). Ambos modelos 
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permiten la utilización exclusiva de información sobre la presencia de la especie, lo 
que permite evitar las incertidumbres asociadas a la información sobre la distribución 

(presencia/ausencia) de los hábitats litorales. 

De acuerdo con sus autores (Hirzel et al., 2002 and Phillips et al., 2006), ambos 
modelos son suficientemente robustos frente a las correlaciones entre las variables 
ambientales. El modelo MAXENT tiene un buen funcionamiento frente a los métodos 
tradicionales, tales como los modelos generalizados aditivos (Elith et al., 2006), 
mientras que ENFA es un modelo robusto en función de la cantidad y calidad de 

información sobre la distribución de la especie (Hirzel et al., 2001).  

Ecological-Niche Factor Analysis (ENFA) 

El método ENFA (Hirzel et al., 2001) genera funciones de idoneidad a partir de la 
comparación de la información ecogeográfica de los lugares en los que se ha 
determinado la presencia de una especie y el conjunto de la información en el área de 

estudio. 

Mediante un procedimiento de análisis factorial, el método ENFA estima los factores 
que explican la varianza de las características ecogeográficas en el espacio en el que se 
distribuye la especie. A partir de estos factores, resulta posible generar, a través de la 
aplicación de diferentes algoritmos (medianas, media geométrica, media harmónica, 
distancia mínima), un mapa de idoneidad de hábitat para la especie (Habitat Suitability 
Map). 

Uno de los aspectos más destacables del método ENFA es el cálculo de dos factores no 
correlacionados con significado ecológico:  

- la Marginalidad (M; Ecuación 1), definida como la diferencia absoluta entre la 
media global de las variables ecogeográficas en la zona de estudio (mG) y la 
media de dichas variables en los lugares en los que se ha determinado la 
presencia de la especie (mS), dividida por 1.96 veces la desviación estándar (σG) 

de la distribución global.  

G

sG mm
M

96.1


  (Ec. 1). 

- la Especialización (S; Ecuación 2), calculada como el ratio entre la desviación 
estándar de la distribución global de las variables ecogeográficas (σG) y dicha 
distribución en los puntos en los que se localiza la especie (σS). El valor del 
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factor S varía entre 1 e infinito, de modo que cuanto mayor es el valor de S, 

mayor es la especialización de la especie. 

S

GS



  (Ec. 2). 

La ejecución del modelo ENFA, y la elaboración de los mapas de idoneidad de hábitat, 
se realizó a través del software BIOMAPPER 3.1 (Hirzel et al., 2004). Siguiendo las 
recomendaciones de Hirzel and Arlettaz (2003), el algoritmo utilizado para la 
elaboración de los mapas de idoneidad de hábitat (mapas de hábitat potencial) fue la 

media geométrica. 

Maximum entropy modelling (MAXENT) 

El modelo MAXENT (Phillips et al., 2006) estima la probabilidad de distribución de 
una especie, π, sobre un conjunto de X puntos de estudio (p.e. cada una de las celdas o 
pixeles del área de estudio), a partir de la información sobre la presencia de la especie 
y una serie de variables ecogeográficas, encontrando la distribución probable de 

máxima entropía.  

El cálculo de la distribución de máxima entropía se realiza de acuerdo con la Ecuación 

3 (Shannon, 1948).  





Xx

xxH )(ln)()(   (Ec. 3). 

Mediante el empleo de subconjuntos de datos, el modelo examina la importancia de 
cada una de las variables ecogeográficas en la probabilidad de distribución de la 
especie, comparando el modelo resultante de la utilización de dicha variable con un 

modelo teórico carente de ella. 

Al igual que el método ENFA, a partir de las variables con una mayor importancia para 
la distribución de la especie, y mediante la aplicación de diferentes algoritmos, 
MAXENT genera el mapa de idoneidad de hábitat para la especie (Habitat Suitability 

Map) en la zona de estudio. 

La ejecución del modelo MAXENT, y la elaboración de los mapas de idoneidad de 
hábitat, se llevó a cabo mediante la utilización del software Maxent 3.3.3 

(http://www.cs.princeton.edu/~schapire/maxent/). 
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4.2.1.2 Evaluación de la robustez de los resultados del modelo 

La utilización de modelos de distribución de especies requiere de la evaluación de su 
robustez durante su aplicación específica (Guisan and Thuiller, 2005), de modo que el 
usuario del modelo pueda analizar, objetivamente, la calidad de los resultados 

obtenidos (Robertson et al., 2001).  

Existen distintas técnicas estadísticas cuyo objeto es evaluar la robustez de los 
modelos, y de sus resultados (Fielding, 2002; Pearce et al., 2002). Un buen indicador 
de la precisión de un modelo de distribución potencial es el estadístico AUC (área bajo 
la curva ROC; Fielding and Bell, 1997; Robertson et al., 2001; Tittensor et al., 2009; 
Zweig and Campbell, 1993), cuyo valor oscila entre 0.5 (modelo de bajo rendimiento) 

y 1 (modelo de ajuste perfecto).  

Con base en la aproximación realizada por Felicísimo et al. (Tabla IV. 1), para 
garantizar la robustez de los resultados del modelo de distribución de especies se ha 
establecido como criterio mínimo una bondad de ajuste de 0.85 (bondad buena o 
excelente). De este modo, los resultados del modelo deben mostrar un valor del 

estadístico AUC superior a 0.85. 

Valor del estadístico AUC Bondad del Modelo 

AUC≥0.95 Excelente 

0.85≤AUC<0.95 Bueno 

0.75≤AUC<0.85 Aceptable 

AUC<0.75 Pobre 

Tabla IV. 1. Bondad del modelo de distribución potencial de acuerdo los el valor del estadístico 
AUC (Felicísimo et al., 2011). 

 

4.2.1.3 Definición de las Condiciones de Referencia 

La alternativa seleccionada para definir las condiciones de referencia se fundamentó en 
la utilización de modelos basados en datos de presencia de las especies, lo que puede 
derivar en la sobreestimación de su área de distribución potencial (Brotons et al., 
2004). Por ello, de acuerdo con las aproximaciones llevadas a cabo por Chefaoui et al., 
(2005), la condición de referencia utilizada para calcular el estado de los hábitats 
litorales fue la superficie en la que, de acuerdo con el modelo de distribución de 
especies, la idoneidad de hábitat es elevada y/o muy elevada (Habitat suitability ≥51%; 

Figura IV. 3). 
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Figura IV. 3. Delimitación de las condiciones de referencia a partir de los resultados del modelo de 
distribución de especies. 

4.2.2 Definición del estado de la distribución de los hábitats litorales 

Con arreglo a la normativa europea de referencia (Directiva Marco del Agua), los 
niveles de calidad de un indicador se definen a partir de la desviación registrada 
respecto de su condición de referencia (Andersen et al., 2004; Delvin et al., 2007; 
Guinda, 2008). De este modo, la propuesta de evaluación del estado de la distribución 
de un hábitat consiste en el análisis de la desviación existente entre la superficie 
ocupada por el hábitat en la actualidad, calculada bien a partir de trabajo de campo, 
bien mediante tratamiento de imágenes satelitales o modelos de distribución potencial; 

y su superficie en condiciones de referencia (ver apartado 4.2.1).  

Esta propuesta de evaluación de la distribución de los hábitats diferencia dos únicas 
categorías de estado de la distribución: estado favorable y no favorable. Tal y como 
refleja la literatura científica (Delvin et al., 2007; García et al., 2009; Gómez, 2010), el 
umbral entre un estado moderado (nivel admisible) y un estado pobre (nivel no 
admisible) de un indicador, que podría equivaler a la división entre su estado favorable 
y no favorable, se define como una desviación del 50% respecto de la mencionada 

condición de referencia. 
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De acuerdo con esta tendencia, en este trabajo el umbral entre un estado favorable y no 
favorable de la distribución de un hábitat litoral se estableció en una desviación, o 

pérdida de superficie, del 50% respecto de su condición de referencia (Figura IV. 4). 

 

Figura IV. 4. Valoración teórica del estado de un hábitat litoral en la Bahía de Santander. 

 

4.3 EVALUACIÓN DEL ESTADO DE LA DISTRIBUCIÓN DEL HÁBITAT DE 

Zostera noltii 

Para testar la aplicabilidad de la metodología de cálculo del estado de la extensión de 
los hábitats, descrita en los apartados anteriores, se realizó la evaluación del estado del 
hábitat de la fanerógama marina Zostera noltii (pal.class. 11.3, Devillers and Devillers-
Terchuren, 1996), integrado en el hábitat intermareal Llanos fangosos o arenosos no 
cubiertos de agua durante la marea baja (hábitat 1140), de la Directiva Hábitat 

(European Commission, 2003). 

La aplicación de la propuesta metodológica se llevó a cabo en los estuarios de la Bahía 
de Santander y la Ría de San Martín de la Arena (Figura IV. 5). La selección de ambos 
estuarios responde a su clasificación dentro de dos tipologías distintas (Galvan et al., 

2010), lo que permite testar la metodología en escenarios variables: 

 La Ría de San Martín de la Arena se caracteriza por presentar una morfología lineal 
y alongada, donde la dinámica fluvial prevalece frente a la dinámica mareal. La 
superficie intermareal de la ría es de 290 ha (75% de su superficie total). Los 
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principales aportes dulceacuícolas proceden del río Saja, cuyo caudal medio diario 
es de, aproximadamente, 24 m3/s. 

 La Bahía de Santander es un estuario de morfología compleja y redondeada, en el 
que los flujos mareales resultan dominantes frente a los flujos fluviales, pese a que 
el caudal fluvial medio diario aportado por el río Miera, principal aporte de agua 
dulce al estuario, es de 8.2 m3/s. Al igual que en el caso de San Martín de la Arena, 
la Bahía de Santander es un estuario predominantemente intermareal (67% de la 

superficie total del estuario), donde los páramos ocupan una superficie de 1570 ha. 

 

Figura IV. 5. Estuarios seleccionados como área de estudio. 

 

4.3.1 Selección de variables ecogeográficas 

De acuerdo con la bibliografía existente, las principales variables abióticas que 
condicionan la distribución de Zostera noltii y, por ende, la distribución de su hábitat, 
se relacionan con la capacidad de penetración de la luz (Lee et al., 2007), las 
condiciones hidrodinámicas del medio (principalmente la velocidad de las corrientes; 
Fonseca and Kenworthy, 1987; Koch, 2001), la temperatura (Lee et al., 2007), la 
salinidad del agua (Marín-Guirao et al., 2001), las características granulométricas del 

sedimento y su contenido en materia orgánica (Koch, 2001).  

En este sentido, el crecimiento y distribución de las fanerógamas marinas depende de 
la cantidad y calidad de la luz disponible en el medio para el desarrollo de la 
fotosíntesis (Lee et al., 2007). La cantidad de luz disponible para la vegetación acuática 
sumergida depende tanto de la profundidad de la columna de agua como de la materia 
disuelta. Consecuentemente, la variable capacidad de penetración de la luz se 
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incorporó en los modelos a través del análisis de dos variables: el calado medio 
(profundidad media de la columna de agua) en cada punto de estudio y la 

concentración de sólidos en suspensión.  

Al igual que el resto de vegetación acuática sumergida, las comunidades de 
fanerógamas marinas se desarrollan en un rango óptimo de velocidades (Fonseca et al., 
1983). La alteración del régimen acuático y, particularmente, de las velocidades de la 
corriente, puede modificar enormemente el desarrollo y crecimiento de las 
fanerógamas marinas (Otte, 2001). Por ello, una de las variables que se emplearon en 

el desarrollo de los modelos fue la velocidad de las corrientes. 

Se consideró igualmente oportuno introducir la variable salinidad en los modelos ya 
que, a pesar de la aparente tolerancia desarrollada por la especie Zostera noltii frente a 
los cambios en la salinidad (Borum et al., 2004), ésta produce un significativo estrés 
osmótico sobre las fanerógamas marinas, lo que le confiere la propiedad de ser un 
factor determinante para la abundancia y distribución de estas comunidades (Marín-

Guirao et al., 2001).  

En el caso de las características granulométricas del sedimento, diferentes estudios 
determinan la existencia de una concentración óptima de sedimentos de tamaño 
intermedio para el desarrollo de las comunidades de Zostera sp (Koch, 2001; Murphey 
and Fonseca, 1995; Orth, 1977). De acuerdo con ello, la granulometría se integró en el 

modelo a través de la fracción de arenas en el sedimento. 

Finalmente, las variables temperatura y materia orgánica en el sedimento no se 
introdujeron en el modelo. Si bien el trabajo realizado por Lee et al. (2007) pone de 
manifiesto la existencia de rangos de temperatura óptima para el crecimiento y 
desarrollo de las comunidades de Zostera sp, estos rangos son muy amplios. 
Asimismo, el litoral cantábrico, marco de esta tesis doctoral, presenta una 
homogeneidad térmica espacial (Lavín et al., 1998; Valencia and Franco, 2004) que 
posibilita la exclusión de la variable. Por su parte, y a pesar de su importancia en el 
desarrollo de las fanerógamas marinas (Koch, 2001), la materia orgánica del sedimento 
no se ha tenido en consideración debido a su elevada correlación (Tabla IV. 2) con las 
variables Sólidos en suspensión (Ría de San Martín de la Arena) y Fracción de arenas 
en el sedimento (Bahía de Santander). Si bien esta correlación podría responder a un 
artificio matemático, carente de significado ecológico, para la correcta ejecución de los 

modelos es preferible la utilización de variables no correlacionadas. 
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Ría de San 
Martín de la 

Salinidad S. Suspensión Frac. Arenas M. Orgánica Velocidad max. Calado max. 

Salinidad 1** 0,64** 0,07** 0,63** -0,63** 0,75** 
S. Suspensión   1 0,55** -0,97** -0,52** 0,54** 
Frac. Arenas     1 0,54** 0,14** 0,07** 
M. Orgánica       1 0,51** 0,53** 
Velocidad max.         1** -0,51** 
Calado max.           1** 

 Bahía de 
Santander 

Salinidad S. Suspensión Frac. Arenas M. Orgánica Velocidad max. Calado max. 

Salinidad 1** -0,48** 0,15** -0,15** 0,36** 0,60** 
S. Suspensión   1 -0,06** 0,16** -0,25** -0,25** 
Frac. Arenas     1 -0,92** 0,23** 0,06** 
M. Orgánica       1 -0,30** 0,12** 
Velocidad max.         1** 0,34** 
Calado max.           1** 

Tabla IV. 2. Coeficientes de correlación no paramétricos (Spearman) entre las variables 
ecogeográficas, en la Ría de San Martín de la Arena y la Bahía de Santander (**=Muy 
significativo; *= Significativo). 

 

4.3.2 Cálculo de las variables ecogeográficas 

Variables biológicas 

Los datos de presencia de Z. noltii utilizados en los modelos de distribución de las 
especies se obtuvieron a partir de la información presente en el informe Estudio de las 
comunidades de Zostera de la Bahía de Santander aplicado al desarrollo de técnicas 
para la restauración de los hábitats litorales, elaborado por García-Castrillo et al. 
(2002), y a partir del trabajo de cartografiado de las comunidades vegetales estuarinas 
existentes en las masas de agua de transición de Cantabria, desarrollado por GESHA 

(2005), para la implementación de la Directiva Marco del Agua en Cantabria.  

La evaluación del estado de la extensión del hábitat de Z. noltii se realizó analizando su 
evolución temporal entre los años 2005 y 2010. Con este objeto, se emplearon tres 
fuentes de información diferentes: las cartografías vegetales elaboradas en la 
implementación de la Directiva Marco del Agua (año 2005) y Directiva Hábitats (año 
2009), y una delimitación de polígonos cartográficos del hábitat de Zostera noltii, 
elaborada a partir de la fotointerpretación de las ortofotos georreferenciadas (escala 

1:5000) de los años 2007 y 2010. 
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Variables físico-químicas 

La información sobre las características físico-químicas de la columna de agua 
(salinidad y sólidos en suspensión) y del sedimento (fracción de arenas) procedieron de 
las bases de datos del IH Cantabria (ACEM-GESHA, 2003; GESHA, 2005; IH 
Cantabria, 2010a), que comprenden 164 estaciones de muestreo, repartidas en los 

estuarios de la Bahía de Santander y San Martín de la Arena (Figura IV. 6). 

 

Figura IV. 6. Estaciones de muestreo existentes en la Bahía de Santander y la Ría de San Martín 
de la Arena. 

A partir de la interpolación de la información disponible en las 164 estaciones de 
muestreo, mediante la técnica Inverse Distance Weighted, se generaron mapas con los 
valores medios de la última década (años 2001-2010) para cada variable físico-química 
seleccionada (salinidad, sólidos en suspensión y fracción de arenas; Figura IV. 7 y 
Figura IV. 8). La resolución espacial fue de 50 m (resolución equivalente a la de la 

malla utilizada para la generación de las variables hidrodinámicas). 

Variables hidrodinámicas 

Las variables hidrodinámicas (velocidad máxima de las corrientes y calado medio) se 
calcularon mediante el modelo hidrodinámico bidimensional H2D (GIOC, 1990), 
calibrado y validado para la obtención de simulaciones óptimas (Castanedo, 1997). El 

cálculo se realizó utilizando como condiciones de contorno: 



 
 
 

Capítulo IV.  Evaluación de la distribución de los hábitats litorales 

 

 

 

‐52‐ 

- una onda de marea generada en MATLAB, mediante la herramienta Tidal 
Analysis Toolbox (Pawlowicz et al., 2002), a partir de las componentes 
armónicas del mareógrafo de Santander; y  

- los caudales fluviales diarios de los ríos Saja y Miera, registrados en las 
estaciones de aforo situadas en las bocanas de la Ría de San Martín de la Arena 

y la Bahía de Santander (Ría Cubas), respectivamente. 

 

Figura IV. 7. Mapas ráster de las variables físico-químicas utilizadas como predictoras en los 
modelos de hábitat potencial de Zostera noltii en la Bahía de Santander. 
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Figura IV. 8. Mapas ráster de las variables físico-químicas utilizadas como predictoras en los 
modelos de hábitat potencial de Zostera noltii en la Ría de San Martín de la Arena. 

 

Como respuesta a la dificultad técnica asociada a la ejecución de las simulaciones, y 
posterior análisis de los datos de una década completa (enero 2001- enero 2011), las 
simulaciones del comportamiento hidrodinámico se realizaron utilizando 
exclusivamente la información de los meses de marzo. En este mes se produce la 
confluencia de las mareas vivas equinocciales y las máximas descargas fluviales 
asociadas a las precipitaciones y al deshielo primaveral. Con los datos procedentes de 
las simulaciones hidrodinámicas se calculó, para cada celda de la malla, el valor medio 
de: la velocidad máxima de la corriente (m/s) y el calado máximo (m), en cada ciclo de 

marea. 

Los resultados del modelo hidrodinámico fueron transformados para su integración en 
un Sistema de Información Geográfica, mediante la asignación de coordenadas 
geográficas a cada nodo de la malla batimétrica empleada en las simulaciones, y su 

posterior transformación en un ráster (Figura IV. 9). 
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Figura IV. 9. Mapas ráster de las variables hidrodinámicas empleadas como predictoras en los 
modelos de hábitat potencial de Zostera noltii en la Bahía de Santander y Ría de San Martín de la 
Arena. 

 

Finalmente, toda la información (variables biológicas, físico-químicas e 
hidrodinámicas) se transformó a formato Idrisi y ASCII, formatos para su tratamiento 

en los software Biomapper y Maxent, respectivamente.  
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4.3.3 Definición de las condiciones de referencia para la distribución del 
hábitat de Zostera noltii 

4.3.2.1 Resultados del modelo ENFA 

Los análisis ENFA realizados para Z. noltii dieron como resultado valores dispares de 
marginalidad (M) y especialización (S) en las dos zonas de estudio (Tabla IV. 3).  

En la Ría de San Martín de la Arena, la marginalidad (M = 2.06) indica que las 
condiciones óptimas para el desarrollo del hábitat difieren considerablemente de la 
media de las condiciones del estuario. Sin embargo, en la Bahía de Santander las 
condiciones medias ambientales están próximas a las condiciones del hábitat 
(M=0.36). En ambas zonas de estudio la especialización es elevada, especialmente en 
el caso de San Martín de la Arena, lo que se traduce en la existencia de un nicho 

ecológico confinado. 

Zona de estudio Marginalidad (M) Especialización (S) 

Ría de San Martín de la Arena 2.06 17.56 

Bahía de Santander 0.36 4.382 

Tabla IV. 3. Resultados del análisis ENFA. 

Al igual que para la marginalidad y la especialización, el valor del estadístico AUC 
difiere entre las dos zonas de estudio. La bondad de ajuste del modelo resulta  muy 
superior en la Ría de San Martín de la Arena (AUC=0.88 0.077), donde es calificado 
como Bueno (ver Tabla IV. 1), mientras que los resultados de la Bahía de Santander 
son evaluados como pobres (AUC=0.707 0.058). De este modo, se incumple el 

condicionante de robustez de resultados exigido en el desarrollo metodológico. 

A partir de los resultados obtenidos en el ENFA, se obtuvieron cuatro factores para la 
producción del mapa de idoneidad de hábitat en la Bahía de Santander, los cuales 
contribuyeron en un 95.4% al modelo. Por el contrario, en la Ría de San Martín de la 
Arena, dos únicos factores presentaron una contribución al modelo del 99.9% (Tabla 

IV. 4). 

A pesar de las diferencias existentes entre ambos estuarios, las variables con mayores 
coeficientes de Marginalidad (M; factor determinante de la presencia de Z.noltii) 
fueron, en ambos sistemas, la fracción de arenas y la velocidad de la corriente (Tabla 
IV. 4). Por el contrario, la variable ecogeográfica calado máximo presentó los menores 
coeficientes de M (-0.161 y -0.249, en la Bahía de Santander y San Martín de la Arena, 
respectivamente), por lo que, de acuerdo con el modelo, su importancia es menor a la 

hora de determinar el nicho de la especie. 
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Bahía de Santander Ría de San Martín 

 
Factor 1 

(46,97%) M 
Factor 2 
(36%) S1 

Factor 3 
(7,6%) S2 

Factor 4 
(4,88%) S3 

Factor 1 
(99,6%) M 

Factor 2 
(0,3%) S 

Salinidad 0,32 0,602 -0,337 0,169 -0,305 -0,68 

S. Suspensión 0,399 -0,143 -0,118 -0,546 -0,325 0,699 

Frac. Arenas 0,696 0,316 0,579 -0,286 0,407 0,22 

Velocidad max. 0,477 -0,713 -0,295 0,769 0,706 -0,002 

Calado max. -0,161 0,095 0,671 0,022 -0,249 -0,007 

Tabla IV. 4. Varianza explicada por los principales factores ecológicos condicionantes de los 
resultados del modelo ENFA en la Bahía de Santander y la Ría de San Martín de la Arena (M = 
Marginalidad; S = Especialización), y valores de los coeficientes de las diferentes variables 
predictoras.  

En los mapas de idoneidad de hábitat (Figura IV. 10) se observa que, tal y como 
describen los factores de marginalidad y especialización, la Bahía de Santander 
presenta una mayor extensión idónea para el desarrollo del hábitat, mientras que en la 
Ría de San Martín de la Arena el hábitat potencial de Zostera noltii queda reducido a 

una pequeña superficie localizada en las proximidades de la bocana.  

En la Bahía de Santander se aprecia un gradiente de idoneidad de hábitat, con valores 
mínimos en la canal principal y colas del estuario (rías de Cubas, Boo, Solía y Tijero) y 

valores máximos en los páramos intermareales. 

 

Figura IV. 10. Mapas de idoneidad del hábitat de Zostera noltii calculados con el método ENFA: a) 
Ría de San Martín de la Arena y b) Bahía de Santander. 
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De acuerdo con los resultados del modelo ENFA, las condiciones de referencia para la 
extensión del hábitat de Zostera noltii (idoneidad de hábitat ≥51%) es de 6.2 ha (~1% 
de la superficie del estuario) en la Ría de San Martín de la Arena y de 151.4 ha (~10% 

de la superficie total) en la Bahía de Santander. 

 

4.3.2.2 Resultados del modelo MAXENT 

La aplicación del modelo MAXENT identifica como principal factor condicionante de 
la distribución de Z. noltii, en las dos zonas de estudio, las características 
granulométricas del sedimento (fracción de arenas; Tabla IV. 5). Por el contrario, la 
concentración de sólidos en suspensión es la variable que tiene una menor contribución 

al modelo en ambos estuarios. 

La bondad de ajuste del modelo en la Bahía de Santander fue buena (AUC = 0.861) y 
muy buena en la Ría de San Martín de la Arena (AUC = 0.995). Si bien el estadístico 
AUC difiere entre los modelos desarrollados para las dos zonas de estudio (Ría de San 
Martín de la Arena y Bahía de Santander), en ambos casos su bondad de ajuste fue 

muy superior a la registrada en los modelos anteriores.  

Contribución al modelo (%) 
Variable 

San Martín de la Arena Bahía de Santander 

Salinidad 41,2 6,9 

Sólidos en suspensión 1,2 0,01 

Fracción de arenas 50,3 46,7 

Velocidad máxima. 2,4 36,5 

Calado máximo 5 9,9 

Tabla IV. 5. Contribución de las variables ecogeográficas a los resultados del modelo MAXENT. 

Los mapas de idoneidad de hábitat elaborados mediante la aplicación del modelo 
MAXENT permiten identificar un gradiente de idoneidad de hábitat en ambos 
estuarios, con transiciones suaves entre los espacios en los que la idoneidad es 
calificada como 0% y las superficies donde la idoneidad de hábitat es de, 

aproximadamente, el 100% (Figura IV. 11). 

De acuerdo con el modelo, en la Bahía de Santander existe una mayor superficie 
óptima para el desarrollo del hábitat, que podría encontrarse a lo largo de todo el 
sistema. En la Ría de San Martín de la Arena, por su parte, el hábitat de Zostera se 

restringe a una pequeña superficie limitada a la bocana del estuario.  
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Figura IV. 11. Mapa de idoneidad de hábitat de Zostera noltii en a) la Ría de San Martín de la 
Arena y b) la Bahía de Santander, de acuerdo con los resultados del método MAXENT. 

A partir de estos resultados, la condición de referencia para la extensión del hábitat 
(idoneidad de hábitat ≥51%) de Zostera noltii es de 281.2 ha (~15% de la superficie del 
estuario) en la Bahía de Santander y 13.6 ha (~2% de la superficie total estuarina) en la 

Ría de San Martín de la Arena. 

4.3.3.3 Comparación entre métodos de cálculo de las condiciones de referencia 

Tal y como se muestra en la Tabla IV. 6, las condiciones físicas de cada uno de los 
estuarios en las que ambos modelos reconocen la presencia de la especie son muy 
similares. No obstante, las diferencias entre los dos estuarios son notables, 
especialmente en el caso de la salinidad. Así, mientras que en la Bahía de Santander el 
hábitat potencial de Z.noltii se localiza en espacios euhalinos (salinidad > 30‰), en la 
Ría de San Martín de la Arena, caracterizada por su linealidad y una elevada influencia 
fluvial, el hábitat potencial de Z.noltii se sitúa en espacios mesohalinos (salinidad 

variable entre 5‰ y 18‰). 

En este sentido, cabe destacar que, si bien las condiciones físicas identificadas por 
ambos modelos como condiciones óptimas para el desarrollo de la especie son muy 
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similares, las condiciones de referencia y, por ende, los umbrales definidos para la 
evaluación del estado de la extensión del hábitat de Z. noltii, difieren 

considerablemente en función del modelo utilizado (Tabla IV. 7).  

Habitat potencial de Z. noltii en la 
Bahía de Santander 

Habitat potencial de Z. noltii en la Ría de 
San Martín de la Arena Variable 

Modelo MAXENT Modelo ENFA Modelo MAXENT Modelo ENFA 

Salinidad (UPS) (33.9 - 35.03) (34.03 – 34.9) (4.1 – 9.5) (6.1 – 15.5) 

S. Suspensión (mg/l) (7.01 – 10.3) (7.1 – 9.7) (1.16 – 2.7) (1.7 – 4.3) 

Frac. Arenas (%) (77.3 - 100) (85.2 – 95.2) (78.8 - 84) (69.9 – 87.3) 

Velocidad max. (m/s) (0.1 – 0.2) (0.1 – 0.2) (0.2 – 0.47) (0.2 – 0.65) 

Calado max (m). (5.4 – 7.6) (5.4 – 6.7) (3.3 – 7.3) (4.4 – 8.7) 

Tabla IV. 6. Rangos de variación de las variables predictoras en las zonas en condiciones de 
referencia, de acuerdo con los dos modelos de distribución potencial de especies. 

Los umbrales establecidos a partir del cálculo de la idoneidad de hábitat con el modelo 
MAXENT son más restrictivos. Con base en dicho modelo, para la definición de un 
estado favorable de la extensión del hábitat es necesario mantener una superficie 

mínima de hábitat que duplica la establecida a partir del método ENFA (Tabla IV. 7). 

Método ENFA Método MAXENT 

Estuario Condición de 
Referencia (ha) 

Umbral (ha) 
extensión favorable / 

no favorable 

Condición de 
Referencia (ha) 

Umbral (ha) extensión 
favorable / no 

favorable 
Ría de San Martín  6.24 3.12 13.6 6.8 

Bahía de Santander 151.4 75.7 281.2 140.6 

Tabla IV. 7. Valores correspondientes a las condiciones de referencia de la extensión del hábitat de 
Zostera noltii en los estuarios de San Martín de la Arena y Bahía de Santander y umbrales para la 
valoración favorable de la misma. 

 

4.3.4 Evaluación de la distribución del hábitat de Zostera noltii 

En la Figura IV. 12 se representa la evolución de la superficie ocupada por Zostera 
noltii en la Bahía de Santander y la Ría de San Martín de la Arena durante los últimos 
años, junto con los umbrales para la definición de una extensión favorable del hábitat, 
establecidos a partir del cálculo de la idoneidad de hábitat mediante los modelos ENFA 

y MAXENT.  

A pesar de las diferencias en los umbrales de valoración establecidos con cada uno de 
los modelos de distribución potencial, el diagnóstico final de la distribución del hábitat 
de Z. noltii es independiente del modelo empleado. La extensión del hábitat de Z. noltii 
de la Bahía de Santander fue siempre superior al umbral de evaluación, lo que 
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determina su estado favorable. Por el contrario, en San Martín de la Arena, con 
independencia del modelo utilizado, el diagnóstico de la extensión del hábitat de 

Zostera noltii fue no favorable. 

 

Figura IV. 12. Evolución de la superficie de Zostera noltii en la Bahía de Santander y la Ría de San 
Martín de la Arena en el período 2005-2011 con indicación de los umbrales del estado favorable 
establecidos por los modelos MAXENT y ENFA. 

 

4.4 DISCUSIÓN 

De acuerdo con los resultados expuestos en aparados anteriores, en este capítulo se ha 
comprobado la aplicabilidad de una metodología de evaluación de la distribución de 
los hábitats litorales basada en la utilización de modelos predictivos. Asimismo, la 
propuesta metodológica desarrollada ha permitido realizar una valoración cuantitativa 
y robusta de la extensión de un hábitat litoral, incluso en aquellas situaciones en las 
que se carece de datos históricos y/o ambientes prístinos en los que basar las 
condiciones de referencia del diagnóstico. 

Sin embargo, pese a que la aproximación metodológica desarrollada ha dado respuesta 
a los objetivos de este capítulo, es necesario poner de manifiesto ciertos aspectos, 
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relacionados con la selección del modelo predictivo y de las variables ecogeográficas, 

que pueden condicionar la evaluación final de la distribución de los hábitats litorales. 

Tal y como se enunció en la introducción de este trabajo, la utilización de modelos 
numéricos basados, exclusivamente, en datos sobre la presencia de una especie, 
permiten obviar errores asociados a las incertidumbres sobre la información de 
ausencias pero, en contraposición, pueden derivar en una sobreestimación de su área de 
distribución (Brotons et al., 2004). Por ello, la elección del modelo numérico a utilizar 
es un aspecto crucial en el proceso de evaluación de la extensión de los hábitats. Esta 
relevancia se ha puesto de manifiesto en la aplicación de los modelos ENFA y 
MAXENT para el cálculo de las condiciones de referencia de la distribución del hábitat 
de Z. noltii, en los estuarios de la Bahía de Santander y San Martín de la Arena. A 
pesar de las similitudes en los resultados de ambos modelos (Tabla IV. 6), las 
condiciones de referencia y los umbrales de valoración calculados por uno u otro 
método resultan muy dispares (Tabla IV. 7). Así, la utilización de un modelo u otro 

podría incluso condicionar el diagnóstico final de la extensión de un hábitat. 

Acorde a los resultados obtenidos por diversos autores (Elith et al., 2006; Li et al., 
2009; Tittensor et al., 2009; Tong et al., 2012), los valores del estadístico AUC 
confirman que la robustez del modelo MAXENT es superior a la del modelo ENFA. 
Esto indica que mediante la utilización del modelo MAXENT se incrementa la 
capacidad de discriminar entre el hábitat idóneo y no idóneo para la especie. Incluso en 
aquellos casos en los que la información disponible sobre la presencia de la especie 
resulta escasa, tal y como es el caso de la Ría de San Martín de la Arena, donde tan 
sólo existe una pequeña mancha de Z.noltii situada en su desembocadura, el modelo 
MAXENT realiza una buena discriminación del hábitat potencial de la especie 
(Pearson et al., 2007). De este modo, las diferencias en los valores registrados 
mediante ambas aproximaciones parecen deberse a una infravaloración asociada al uso 

del modelo ENFA y no a una sobreestimación del modelo MAXENT. 

Así, el modelo de distribución potencial de las especies MAXENT presenta una mayor 
fiabilidad (mayor robustez de los resultados) y aplicabilidad (software de aplicación 
más sencilla) que el método ENFA. Por ello, con el objeto de garantizar el desarrollo 
de una propuesta de evaluación de la extensión de los hábitats litorales cuantitativa, 
robusta y viable para la gestión de los espacios Natura 2000, se propone la utilización 
del modelo numérico MAXENT para el cálculo de la extensión de los hábitats 

litorales. 
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Por otro lado, una vez seleccionado el modelo numérico de distribución potencial de 
las especies, otro de los elementos decisivos en el proceso de evaluación de la 
extensión es la elección de las variables ecogeográficas que van a ser utilizadas en el 
modelo como variables predictoras (Lenihan, 1993; Prentice et al., 1992; Woodward, 

1987).  

Los resultados de un mismo modelo pueden variar en función de las variables 
seleccionadas y su resolución espacial y/o temporal. En este sentido, la utilización de 
datos promediados en la última década ha podido condicionar los rangos de salinidad 
registrados en el estuario de San Martín de la Arena (4.1-15.5 UPS; Tabla IV. 6). Al 
menos, tres de las campañas de toma de muestras se realizaron en fechas próximas 
(dentro de los cinco días posteriores) a importantes avenidas fluviales, en las que el 
caudal fluvial registró volúmenes que, como mínimo, quintuplicaron el caudal medio 
diario de este río (aproximadamente, 23m3/s; CHC): 282 m3/s en marzo de 2007; 140 
m3/s en abril de 2008; 250 m3/s en junio de 2008; lo que ha podido disminuir, 
drásticamente, los valores medios de salinidad del sistema. Por otro lado, la resolución 
espacial de los datos, cuyo tamaño de celda fue de 50 m, pudo condicionar los 
resultados de velocidad máxima registrados, igualmente, en el estuario de San Martín 
(0.65 m/s), donde el hábitat potencial de Z.noltii se localizó adyacente a la canal 

principal del estuario, donde se alcanzan velocidades máximas de 1.1 m/s. 

En cualquier caso, de acuerdo con las aproximaciones llevadas a cabo por van Katwijk 
et al. (2009) y van der Heide et al. (2009) en el norte de Europa, la aplicación de los 
modelos de idoneidad de hábitat en la Bahía de Santander y San Martín de la Arena 
reconocen como variables condicionantes de la distribución de Zostera a la salinidad 
de la columna de agua, la velocidad de las corrientes y el calado máximo (variable 
relacionada con la atenuación de la luz). En todos los casos, dichas variables (Tabla IV. 
6) presentan valores equivalentes a los propuestos por la bibliografía. Por ejemplo, la 
velocidad de las corrientes se sitúan entre valores mínimos de 0.1 m/s (Fonseca and 
Kenworthy, 1987) y valores máximos inferiores a 1.5 m/s (Fonseca et al., 1982); 
mientras que la salinidad muestra un mayor rango de variación, desde ambientes 

euhalinos a oligomesohalinos (van Katwijk et al., 2009). 

Sin embargo, pese a encontrarse dentro de los rangos establecidos por la bibliografía, 
las diferencias registradas en cada una de las variables ecogeográficas entre los dos 
estuarios objeto de estudio, en los lugares definidos como condiciones de referencia, 
son lo suficientemente pronunciadas como para imposibilitar la definición de unos 
umbrales generales, extrapolables al conjunto de los estuarios cantábricos. Por ello, 
con el objeto de evaluar el estado del hábitat de Zostera noltii en el conjunto de la Red 
Natura 2000 en Cantabria, los modelos deberían aplicarse en cada uno de los estuarios 
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de la red. De este modo, los diferentes estuarios podrían presentar unas condiciones de 
referencia y unos umbrales de valoración específicos y característicos y, por ende, una 

evaluación final del hábitat independiente en cada uno de ellos. 

De cara a la gestión de los espacios, la evaluación independiente de la distribución del 
hábitat en cada una de las zonas de estudio posibilitará la sencilla definición de 
medidas de gestión específicas para un hábitat en una determinada localización, o 
estuario. En el caso de los hábitats segregados, como es el caso del hábitat de Zostera, 
este enfoque resulta ventajoso frente a una evaluación única del estado de la 
distribución del hábitat en el conjunto de la Red Natura 2000, la cual podría llegar a 
enmascarar problemas puntuales que derivasen en la pérdida del hábitat en una 

localización concreta. 

Finalmente, en relación a la propia metodología propuesta para la evaluación de la 
extensión de los hábitats litorales, cabe señalar que el establecimiento del umbral de 
valoración favorable/no favorable de la extensión de los hábitats como una desviación 
del 50% respecto de su condición de referencia, permite introducir objetivos de 
conservación realistas en la gestión de los espacios Natura 2000. De este modo, se 
evitan unas predicciones excesivamente optimistas (tomando como objetivo, por 
ejemplo, la condición de referencia) que puedan derivar en una sobreelevación de los 
costes de las estrategias de conservación (Araújo and Williams, 2000), abocándolas al 

fracaso. 

A pesar de que este umbral parece resultar un valor muy tolerante, los resultados de la 
aplicación de la propuesta metodológica al hábitat de Zostera noltii han permitido, 
además de testar la aplicabilidad de la metodología, comprobar su capacidad de 
discriminación entre el estado favorable y no favorable de la distribución de un hábitat. 
En este sentido, los resultados mostraron un diagnóstico desfavorable de la extensión 
del hábitat de Zostera en la Ría de San Martín de la Arena, donde gran parte de su 
superficie potencial se encuentra colonizada por algas verdes, mientras que el 

diagnóstico en la Bahía de Santander fue favorable.  

Este diagnóstico resulta coherente con la identificación de la contaminación como uno 
de los principales factores de estrés para las comunidades de Zostera (Cabaço et al., 
2008; Duarte, 2002; Orth and Carruthers, 2006). En este sentido, las elevadas tasas de 
contaminación del estuario de San Martín (Besada et al., 2010; Irabien et al., 2008; 
Puente and Diaz, 2008), junto con las alteraciones hidrodinámicas existentes en el 
mismo, favorecen la degradación de los lechos de fanerógamas marinas (Delgado et 
al., 1997; Fonseca and Bell, 1998), como consecuencia de la disminución de la calidad 
del agua y de los sedimentos. Igualmente, un incremento en la contaminación estuarina 
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provoca la proliferación de macroalgas oportunistas (Bricker et al., 2003) en las 
proximidades de la canal del estuario, hábitat potencial de Zostera noltii, lo que 
disminuye la capacidad de penetración de la luz en la columna de agua (Nielsen et al., 
2002; Twilley et al., 1985) y favorece la competencia por un mismo nicho. Por el 
contrario, en la Bahía de Santander, donde en el año 2001 se puso en funcionamiento 
un saneamiento integral que supuso el cese de los vertidos urbanos e industriales al 
estuario, con la consecuente mejoría en la calidad de las aguas y los sedimentos 
(Echavarri, 2007), el estado de la extensión del hábitat de Z.noltii resulta favorable a lo 
largo de todo el periodo de estudio (años 2005-2011), observándose incluso un 
incremento en la superficie ocupada por dicho hábitat. Esto resulta equiparable a lo 
sucedido en los estuarios del País Vasco, donde la mejoría de las condiciones 
ambientales de los estuarios favorece la recuperación de las comunidades de Zostera 
(Valle et al., 2010). 

A modo de síntesis, es posible concluir que el empleo de modelos numéricos en la 
evaluación del estado de la distribución de un hábitat permite solventar los problemas 
asociados a la ausencia de información (Chefaoui et al., 2005; Linden et al., 2011; 
Roloff et al., 2001). Por un lado, los modelos de distribución potencial de las especies 
permiten definir las condiciones de referencia en aquellos casos en los que se carece de 
datos históricos y/o condiciones prístinas (European Commission, 2000b). Por otro 
lado, estos modelos resultan igualmente efectivos para la estimación de la superficie 
actual de un hábitat (Mücher et al., 2009), lo que permite disminuir los costes 
asociados a los métodos tradicionales de cálculo de la distribución de los hábitats (p.e. 
cartografiado basado en trabajo de campo) y realizar un diagnóstico fiable basado en 
series de datos más sencillas a las necesarias para la aplicación de otras propuestas 
metodológicas (p.e. propuesta metodológica de cálculo de la extensión de los hábitats 

desarrollada por IH Cantabria, 2011). 
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Capítulo V 

Selección de indicadores 
para la evaluación de la 

estructura y composición 
del Sistema Dunar 

La vegetación del sistema playa-duna presenta una distribución muy específica en 
bandas, o estratos diferenciados (playa, duna primaria, duna secundaria y duna 
terciara), como respuesta a los requerimientos ambientales de las diferentes 
comunidades vegetales (p.e. estabilidad del sustrato, velocidad del viento, spray salino; 

Moreno-Casasola et al., 1982; Sykes and Wilson, 1991; Thompson and Webber, 2003).  

Los estratos inferiores del sistema, correspondientes a la interfase playa-duna, 
muestran una dinámica sedimentaria estrechamente ligada a la presencia de restos 
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vegetales (arribazón) acumulados en la franja costera. Estos acúmulos vegetales 
favorecen el mantenimiento y estabilización de la línea de costa mediante: i) la 
disminución de los procesos erosivos (Hemminga and Duarte, 2000; Roig and Martín, 
2005), y ii) la potenciación de los procesos de sedimentación (Hemminga and 
Nieuwenhuize, 1991). La combinación de ambos factores favorece la formación de 
sistemas dunares debido a su función como trampa de sedimentos (Garau, 2006; 
Hemminga and Nieuwenhuize, 1990). Por otro lado, la existencia de restos vegetales 
parece contribuir al mantenimiento de la vegetación dunar, mediante el aporte de una 

elevada cantidad de nutrientes (Balestri et al., 2006). 

A pesar de los beneficios asociados a la presencia del arribazón, la apreciación de estos 
restos vegetales como residuos y suciedad, por parte de los usuarios de las playas, ha 
potenciado la sistematización de la limpieza mecánica de la línea de costa (retirada de 
basuras y cepillado de las arenas), con la consiguiente retirada sistemática de restos 
vegetales (arribazones de macroalgas y fanerógamas marinas, maderas, etc), así como 

de propágulos de vegetación dunar y organismos invertebrados (Defeo et al., 2009).  

La consecuencia directa de la limpieza de la playa es una disminución, no sólo de las 
formaciones vegetales (Nordstrom et al., 2007; Nordstrom et al., 2006) y los aportes de 
nutrientes, sino del propio volumen de la playa (Servera and Martín-Prieto, 1996) y 
cambios en la morfología del frente dunar (Roig and Martín, 2005), que pueden 
favorecer, asimismo, la disminución de las concentraciones de componentes 

bioquímicos (materia orgánica y nutrientes) en el sedimento (Incera et al., 2003). 

En el caso de los estratos superiores del sistema dunar, la dinámica se encuentra 
condicionada por la disponibilidad de sedimento, y su tamaño de grano, y las 
características del viento superficial (Ley et al., 2007), que genera el transporte del 
sedimento desde la playa hacia el interior. La existencia de vegetación (Packham and 
Willlis, 1997) y obstáculos topográficos incrementan el rozamiento, lo que disminuye 

la velocidad eólica e inicia el depósito y acumulación de la arena.  

Uno de los principales factores de alteración de los estratos dunares superiores es el 
uso tradicional de los sistemas dunares como fuente de áridos para la construcción. 
Esto conlleva la transformación de un sistema dunar activo en un sistema inestable en 
formación (Hesp, 1991), con los consecuentes cambios en la composición específica de 
la comunidad dunar (García-Mora et al., 1999). Asimismo, la alteración topográfica del 
sistema, asociada a la extracción del sedimento, provoca cambios en la distribución y 
desarrollo de los grupos funcionales de la vegetación dunar (Feagin and Wu, 2007). No 
obstante, las políticas de conservación del litoral han derivado en la supresión de estos 
procesos de extracción y, en la actualidad, los principales factores de alteración de las 
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comunidades dunares, en los estratos superiores, se encuentran relacionados con la 
compactación del terreno (Kutiel et al., 1999; Schlacher and Thompson, 2008) y la 
pérdida de vegetación derivada del tránsito, tanto pedestre como de vehículos (Groom 

et al., 2007; Kutiel et al., 1999; Liddle and Grieg-Smith, 1975).  

Tal y como describe Kuss (1986), el tránsito, y consiguiente pisoteo, ocasiona dos 
tipos diferentes de impactos sobre el crecimiento y regeneración de la vegetación. Por 
un lado, de forma directa, produce lesiones mecánicas sobre las hojas, tallos, raíces y 
brotes de la vegetación, ocasionando alteraciones en los procesos fotosintéticos y en 
los flujos de energía de las plantas, que deben destinar parte de la misma a la 
restauración y reparación de los tejidos dañados. Por otro lado, el tránsito produce la 
alteración del sustrato, que es compactado, lo que deriva en la transformación de 
procesos asociados a las raíces, que ven limitada su capacidad de elongación, tales 
como la translocación y la captación de nutrientes. Del mismo modo, la compactación 
del terreno se encuentra asociada a una disminución en la disponibilidad de nutrientes 
(Breland and Hansen, 1996; Whisler et al., 1969). No debe ser obviado, asimismo, un 
tercer impacto derivado indirectamente del tránsito: la dispersión de especies 
invasoras, que es favorecida por la presencia de sendas, carreteras y aparcamientos 

(Jorgensen and Kollmann, 2008). 

La combinación de estos impactos se resume en la modificación de la sucesión natural 
de las comunidades que forman el sistema dunar (Duffey, 1967), produciendo 
alteraciones en la distribución y en la estructura y composición de los estratos dunares 

e incluso su eliminación (Burden and Randerson, 1972).  

En este contexto de degradación y conservación de los sistemas dunares, en los últimos 
años han surgido numerosas propuestas de evaluación del estado de la vegetación 
dunar, habitualmente basados en la valoración cualitativa de parámetros tan dispares 
como son el cambio de la cobertura vegetal en la última década, la presencia de 
conejos o la conectividad del paisaje (Arens and Wiersma, 1994; García et al., 2009; 
Martín-Prieto et al., 2007). En este sentido, en la actualidad no existe un procedimiento 
cuantitativo de evaluación del estado de la estructura y composición dunar que haya 

sido consensuado y aceptado por la comunidad científica. 

5.1  HIPÓTESIS Y OBJETIVOS 

Tal y como se ha expuesto anteriormente, las principales presiones derivadas del uso 
lúdico-recreativo de las playas (limpieza y tránsito) pueden ejercer un importante papel 
en el mantenimiento del estado de la vegetación dunar. En este marco, se establece 
como hipótesis de partida que el sistema de evaluación del estado de la estructura y 
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composición de la vegetación dunar debe integrar elementos de análisis que respondan 

a un gradiente en estas presiones. 

El objetivo general de este capítulo es definir las variables biológicas y/o físico-
químicas que permitan evaluar el estado de la estructura y composición de los hábitats 
dunares. Este objetivo general se desarrolla a través de los siguientes objetivos 

específicos: 

 Analizar los patrones espaciales de variables biológicas que permitan caracterizar la 
composición y estructura de la vegetación dunar, y de variables físico-químicas del 
sedimento. 

 Evaluar la respuesta de las variables biológicas y físico-químicas frente a la limpieza 
sistemática de las playas y al tránsito pedestre del sistema dunar. 

La consecución de estos objetivos se alcanzará mediante la ejecución de dos diseños 
experimentales. Cada uno de estos procedimientos analiza la respuesta de los 
diferentes estratos de la vegetación dunar frente a las principales presiones derivadas 
del uso turístico de las playas: la limpieza (apartado 5.3) y el tránsito pedestre 

(apartado 5.4). 

 

5.2 ZONA DE ESTUDIO 

La experimentación diseñada para dar respuesta a los objetivos de este capítulo se llevó 
a cabo en las playas de Valdearenas y El Puntal (Figura V. 1). Estos arenales se 
caracterizan por la existencia de dos de los sistemas dunares longitudinales de dunas 
eólicas más relevantes del norte de la Península Ibérica. La formación de ambos 
cordones dunares se encuentra favorecida por la persistencia de vientos dominantes de 
dirección NW y la convergencia de dos corrientes opuestas: la corriente litoral y la 
corriente fluvial de los ríos Pas y Miera, respectivamente, lo que condiciona, por un 
lado, su composición de sedimentos mixtos de origen fluvial (silíceos) y mareal 

(bioclastos) y, por otro, una disposición característica que avanza de Este a Oeste.  
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Figura V. 1. Localización de los sistemas dunares objeto de estudio. 

 

Otra de las singularidades de ambos arenales reside en su ubicación dentro de espacios 
de la red de Espacios Naturales Protegidos de Cantabria (Ley 4/2006 de Conservación 
de la Naturaleza de Cantabria). La playa de Valdearenas forma parte del LIC Dunas de 
Liencres y Estuario del Pas y del Parque Natural de las Dunas de Liencres, y el El 

Puntal forma parte del LIC Dunas del Puntal y Estuario del Miera.  

Asimismo, debido a su localización en espacios de elevada fragilidad paisajística, así 
como a una notable naturalidad, las dos playas (Valdearenas y El Puntal) han sido 
clasificadas como playas rurales por el Plan de Ordenación del Litoral de Cantabria 

(Ley 2/2004). 

Los valores naturales y paisajísticos de ambos arenales, y su proximidad a Santander 
(principal núcleo urbano del litoral de la región), condicionan el elevado interés 
turístico y la importante afluencia estival de estos enclaves. Esta circunstancia 
determina que, además de estar sometidos a una limpieza diaria durante la época 
estival (mayo-septiembre), su configuración se caracterice por presentar numerosas 
sendas creadas bien por los organismos gestores, con el objeto de canalizar el tránsito 
pedestre y minimizar así su presión sobre el sistema litoral, bien espontáneamente por 

los usuarios en su camino hacia los puntos de recreo. 
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5.3 RESPUESTA DE LA VEGETACIÓN DUNAR FRENTE A LA LIMPIEZA 

SISTEMÁTICA DE LAS PLAYAS 

Tal y como se ha expuesto en apartados anteriores, el objetivo general de este capítulo 
es definir las variables biológicas y físico-químicas que permitan evaluar la estructura 

y composición de las comunidades vegetales de los sistemas dunares.  

Con este objeto, se diseñó un procedimiento experimental que permitiera describir las 
características biológicas y físico-químicas de los estratos inferiores (playa, preduna y 
duna primaria) del sistema dunar, así como analizar su posible respuesta frente a la 
limpieza sistemática de las playas. Cabe destacar que, en el marco de este trabajo, el 
límite superior del estrato playa se situó en el límite de la PMVE (c.f. GIOC, 1999), 
considerándose como preduna la superficie de arena seca situada entre dicho límite y la 
duna primaria bien desarrollada (c.f. IH Cantabria, 2011). A continuación se describe 

el procedimiento experimental y los resultados derivados del mismo. 

5.3.1 Diseño experimental 

El experimento diseñado inicialmente para analizar los efectos de la retirada de 
depósitos mareales, mediante la limpieza sistemática de las playas, se desarrolló en los 
meses de junio a agosto del año 2009 en los sistemas dunares de Valdearenas y El 
Puntal. En su diseño inicial se manipuló, de forma controlada, el hábitat playa-preduna 
de los dos sistemas dunares estudiados. Para ello, se identificó una zona sometida a las 
acciones de limpieza de la playa y una zona control, en la que se restringió la acción de 

los servicios de limpieza.  

A pesar de disponer de los permisos necesarios, e identificar la zona de estudio, los 
trabajos de limpieza del arenal de El Puntal alteraron la zona control de este sistema 
dunar. Este episodio condujo a un rediseño del experimento, que finalmente se llevó a 

cabo únicamente en el sistema dunar de Valdearenas. 

En el diseño final (Figura V. 2) se delimitaron un total de 40 unidades experimentales, 
de 40m2 cada una (10 x 4m), distribuidas en dos espacios de trabajo, separados entre sí 
una distancia de, al menos, 25 metros. Uno de los dos espacios de trabajo se utilizó 
como espacio control y el otro fue sometido a un proceso de limpieza sistemática de la 

playa. La selección del espacio control y el espacio sometido a limpieza fue aleatoria. 

Con el objeto de que la limpieza se realizase de forma controlada, se restringió el 
acceso de los servicios municipales de limpieza a toda la superficie de trabajo (control 
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y tratamiento). La limpieza se llevó a cabo mediante el rastrillado del sedimento y la 
retirada de los depósitos mareales en el estrato playa, simulando las tareas de 
mantenimiento desarrolladas por los servicios municipales de limpieza, que limitan su 

acción a este estrato.  

Tal y como se indica en la Tabla V. 1, se delimitaron 21 unidades experimentales en el 
espacio control (siete en cada estrato dunar) y 19 unidades experimentales en el 

espacio de trabajo sometido a la limpieza de la playa. 

  Número de Unidades Experimentales 

  Playa Preduna Duna primaria 
Unidades control 7 7 7 
Unidades sometidas a tratamiento 7 6 6 
Total 14 13 13 

Tabla V. 1. Distribución de las unidades experimentales en los tres niveles dunares. 

La señalización de cada una de las unidades experimentales se realizó mediante la 
inserción de una vara de madera de 0.5m de longitud en la arena, no visible en 
superficie, en una de las esquinas de la unidad experimental. De cada vara, enganchado 

mediante un sedal, sobresalía un único testigo visible en superficie (Figura V. 3).  

 

Figura V. 2. Esquema del diseño experimental. 
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Figura V. 3. Señalización de cada unidad experimental. 

5.3.2 Variables analizadas 

Para evaluar la estructura y composición de la vegetación del sistema dunar, y 
cuantificar los efectos producidos por la limpieza sistemática de la playa sobre los 
estratos inferiores del sistema, en cada una de las 40 unidades experimentales 
establecidas se analizaron las siguientes variables relacionadas con sus características 

biológicas y físico-químicas:  

 Riqueza de especies. Por un lado, se llevó a cabo la identificación taxonómica, a 
nivel de especie, de la vegetación existente en cada unidad experimental. Por otro, se 
realizó una diferenciación entre vegetación característica del sistema dunar (Figura 
V. 4), correspondiente a las especies de las clases Ammophiletea arenariae Br-Bl. & 
Tüxen ex Westhorff, Dijk & Passchier, 1946 y Cakiletea maritimae Tüxen & 
Preising ex Br.-Bl. & Tüxen, 1952 (Loriente and González, 1974), y la vegetación no 
característica, entendiendo como tal la vegetación ruderal y/o alóctona (Valdeolivas 
et al., 2005), así como especies propias de otros ambientes;  

 Abundancia vegetal. Esta variable se cuantificó a través de dos aproximaciones 
distintas y complementarias: 

i) la cobertura, calculada como el porcentaje de la superficie de la unidad 
experimental (40m2) cubierta por los órganos aéreos de la vegetación, y 

ii) la densidad, estimada a partir de la frecuencia de aparición de vegetación. 
Para ello, se realizó una división de la unidad experimental en cuadrículas de 1 x 
1m (40 cuadrículas/unidad experimental), y se cuantificó el número de 
cuadrículas en las que existía vegetación enraizada. 
 



 
 
 

Capitulo V.  Selección de indicadores para la evaluación de la estr. y comp. del S.Dunar 

 

 

 

‐73‐ 

 

Figura V. 4. Distribución de la vegetación en el sistema dunar de Valdearenas (Loriente and 
González, 1974). 

 Materia orgánica del sedimento, estimada mediante la técnica de gravimetría de 
volatilización (Norma UNE-EN 13039-1), tras la ignición de 10gr de sedimento a una 
temperatura de 500ºC.  

 

5.3.3 Análisis de los datos 

Con el objeto de caracterizar la estructura y composición vegetal, así como las 
características físico-químicas del sedimento, se realizó un análisis descriptivo de las 
cinco variables cuantificadas en las unidades experimentales control y sometidas a 
tratamiento, en cada uno de los tres estratos analizados (playa, preduna y duna 

primaria). 

De forma previa a la selección de los tests estadísticos a realizar, se evaluó la 
normalidad de los datos mediante la prueba de Kolmogorov-Smirnov, y la 
homogeneidad de varianzas, con base en la prueba de Levene (Levene, 1960). En 

ambos casos se consideró un nivel de significación (α) de 0.05 (Figura V. 5). 

Para identificar las variables con patrones de respuesta similares frente a la alteración 
derivada de la limpieza de las playas, y así poder evitar redundancias en la selección de 
indicadores del estado de conservación de los hábitats dunares, se efectuó un análisis 
de correlación de Spearman (Ecuación 4) entre las variables analizadas. La correlación 
fue considerada significativa para p<0.05 y muy significativa para p< 0.01. Se 
estableció que los resultados de dos variables eran redundantes cuando entre ellas 

existía un coeficiente de correlación mayor o igual a 0.75. 
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Para evaluar el efecto de la limpieza de la playa sobre los diferentes estratos (playa, 
preduna y duna primaria), se realizó un análisis de la varianza de las variables 
biológicas y físico-químicas cuantificadas, entre las unidades control y las sometidas a 

tratamiento.  

El análisis de la varianza se efectuó a través del test U de Mann-Whitney de una vía 
(Ecuación 5), utilizando como niveles de significación p<0.05 y p<0.01. La hipótesis 
nula considera que ambas muestras provienen de una población con igual mediana. 
Para la realización de esta prueba se definió como variable independiente la limpieza 
de la playa y como variables dependientes cada una de las variables cuantificadas, de 
modo que el rechazo de la hipótesis nula determinará la existencia de un efecto de la 

limpieza de la playa sobre la variable.  
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donde, n es el tamaño de la muestra, es decir, el número de parejas de medidas; y D es la diferencia entre 
los estadísticos de dichas parejas. 
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donde, U1 y U2 son los valores estadísticos de la prueba U Mann-Withney; n1 es el tamaño de la muestra 
1, n2 es el tamaño de la muestra 2; R1 es el sumatorio de los rangos de la muestra 1 y R2 es el sumatorio 
de los rangos de la muestra 2. 
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Figura V. 5. Análisis estadísticos realizados. 
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La aplicación de los diferentes análisis estadísticos utilizados se realizó mediante el 
tratamiento de los datos en los programas informáticos SPSS (PASW Statistics 18) y 
STADISTICA (v.6). 

5.3.4 Resultados 

5.3.4.1 Caracterización de los patrones espaciales de las variables 
biológicas y físico-químicas en los estratos inferiores del sistema playa-
duna 

En el sistema playa-duna de Valdeareanas se identificaron un total de 14 especies de 
vegetación (Tabla V. 2): 10 especies características de la zona de playa, preduna y 
duna primaria, y cuatro especies ruderales y/o características de otros ambientes. Es 
destacable la ausencia de especies alóctonas. 

Playa Preduna Primaria 
Especie 

Control Tratamiento Control Tratamiento Control Tratamiento

Cakile maritima (*) x x x  x x 

Salsola kali (*) x x x  x  

Eryngium maritimum (*) x x x x x x 

Euphorbia paralias (*)   x x x x 

Elymus farctus (*) x  x x x x 

Honkenia peploides (*)      x 

Calystegia soldanella (*)  x   x x 

Crithmum maritimum x   x   

Ammophila arenaria (*)     x  

Beta maritima (*)  x     

Raphanus raphanistrum x x x x   

Agrostis stolonifera x  x    

Salix atrocinerea   x    

Pancratium maritimum (*)   x    

(*) Especies características del sistema playa-duna. 

Tabla V. 2. Especies de vegetación identificadas en las unidades experimentales del sistema dunar 
de Valdearenas. 

En las estaciones control de los tres estratos dunares, los resultados de las variables 
biológicas responden a un patrón asociado a la complejidad del estrato dunar (Tabla V. 
3). La preduna y duna primaria registraron los valores máximos de riqueza total y 
riqueza de especies características (7 y 6 especies, respectivamente). En la duna 
primaria también se cuantificaron los valores máximos de cobertura vegetal y 
frecuencia de vegetación. Estos valores de abundancia responden, fundamentalmente, a 
la amplia representación de las especies Elymus farctus y Eryngium maritimum en las 
unidades experimentales de la duna primaria. Tal y como cabía esperar, los valores 
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mínimos de riqueza (total y de especies características) y de abundancia vegetal 
(cobertura y frecuencia) se cuantificaron en el estrato playa. 

El porcentaje de materia orgánica en el sedimento no mostró un patrón asociado al 
estrato dunar, con valores próximos al 1% en el conjunto de las zonas de estudio.  

 

Estrato 
Unidad 

experimental 
Riqueza 

total 
Riqueza especies 
características 

Cobertura 
vegetación (%) 

Frecuencia 
vegetación 

Materia 
orgánica (%) 

1 3 3 1 5/40 1,43 

2 5 3 2 9/40 0,93 

3 3 3 2 7/40 1,14 

4 5 4 2,5 12/40 1,2 

5 3 2 3 14/40 **** 

6 5 4 3 18/40 **** 

P
la

ya
 

7 5 4 3 14/40 **** 

1 7 5 25 21/40 1,32 

2 6 5 10 20/40 1,04 

3 2 2 20 18/40 1,09 

4 4 4 25 33/40 1,05 

5 4 3 15 29/40 **** 

6 4 4 10 25/40 **** 

P
re

d
u

n
a 

7 3 3 45 39/40 **** 

1 4 4 65 40/40 1,44 

2 6 6 70 40/40 1,41 

3 5 5 70 40/40 0,87 

4 3 3 55 40/40 1,62 

5 5 5 65 40/40 **** 

6 3 3 65 40/40 **** 

D
u

n
a 

P
ri

m
ar

ia
 

7 4 4 45 40/40 **** 
 (*** Sin datos) 

Tabla V. 3. Resultados de riqueza, riqueza de especies características, abundancia (cobertura y 
frecuencia de vegetación) y materia orgánica en las diferentes unidades experimentales control 
(40m2). 

 

5.3.4.2 Análisis de correlación entre las variables analizadas 

Los análisis de correlación (Tabla V. 4) mostraron una relación significativa (p<0.05) 
y/o muy significativa (p<0.01) entre las riqueza total y la riqueza de especies 
características, en los tres estratos analizados. 

En el estrato playa, las dos variables de abundancia vegetal (frecuencia de aparición de 
la vegetación y cobertura vegetal) se correlacionaron entre sí de forma muy 
significativa (p<0.01), con un coeficiente de correlación de 0.95. Esta correlación 
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responde al escaso desarrollo de la vegetación de la playa, que presentó un porte muy 
reducido y, por ello, la cobertura originada por cada uno de los pies de vegetación fue 
muy pequeña.  

En la preduna, las variables riqueza total y riqueza de especies características se 
correlacionaron muy significativamente (p<0.01). El elevado coeficiente de correlación 
entre estas variables de riqueza (0.93) responde a la presencia de Cakile maritima, 
Elymus farctus y Eryngium maritumum en el conjunto de las unidades experimentales 
control. 

En la duna primaria, la riqueza total y la riqueza de especies características se 
correlacionaron muy significativamente (p<0.01), como respuesta a la ausencia de 
especies ruderales.  

 

Playa 
Riqueza 

Total 
Riqueza especies 
características 

Cobertura 
vegetal  

Frecuencia 
vegetación 

Materia 
orgánica  

Riqueza Total 1,00**     

Riqueza especies 
características 

0,78* 1,00**    

Cobertura vegetal  0,38 0,32 1,00**   

Frecuencia vegetación 0,58 0,50 0,95** 1,00**  

Materia orgánica  -0,44 0,26 -0,32 -0,40 1,00** 

Preduna 
Riqueza 

Total 
Riqueza especies 
características 

Cobertura 
vegetal  

Frecuencia 
vegetación 

Materia 
orgánica  

Riqueza Total 1,00**     

Riqueza especies 
características 

0,93** 1,00**    

Cobertura vegetal  -0,24 -0,22 1,00**   

Frecuencia vegetación -0,14 -0,12 -0,13 1,00**  

Materia orgánica  0,20 -0,10 0,63 0,00 1,00** 

Duna Primaria 
Riqueza 

Total 
Riqueza especies 
características 

Cobertura 
vegetal 

Frecuencia 
vegetación 

Materia 
orgánica  

Riqueza Total 1,00**     

Riqueza especies 
características 

1,00** 1,00**    

Cobertura vegetal 0,68 0,68 1,00**   

Frecuencia vegetación 0,00 0,00 0,00 1,00**  

Materia orgánica -0,80 -0,80 -0,94 0,00 1,00** 

Tabla V. 4. Coeficiente de correlación (Spearman) entre las variables analizadas en los diferentes 
estratos (nivel de significación: *p< 0.05, **p< 0.01). 
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5.3.4.3 Respuesta de las variables biológicas y físico-químicas del 
sedimento frente a la limpieza sistemática de las playas 

En la Tabla V. 5 se muestran los resultados obtenidos en los análisis de la varianza no 
paramétricos (U de Mann-Whitney) realizados con los datos de riqueza total de 
especies, riqueza de especies características, cobertura vegetal, frecuencia de aparición 
de la vegetación y materia orgánica, en cada estrato dunar, tomando como variable 
independiente la limpieza de la playa.  

En los estratos de playa y preduna, todas las variables, salvo la concentración de 
materia orgánica, mostraron diferencias significativas (p<0.05), y/o muy significativas 
(p<0.01), entre las unidades control y las unidades sometidas a tratamiento (limpieza 
de la playa).  

En el estrato de la duna primaria, las variables relativas a la abundancia de la 
vegetación presentaron diferencias significativas (p<0.05) entre las unidades control y 
las unidades sometidas a la limpieza, donde la cobertura y frecuencia de la vegetación 
fueron significativamente inferiores. No se apreciaron diferencias significativas en la 
riqueza de especies (riqueza total, de especies características y riqueza de especies no 
características). 

Los resultados obtenidos parecen mostrar un patrón de respuesta a la intensidad de la 
presión, de modo que el estrato playa, sometido a la acción directa de la limpieza, y el 
estrato adyacente de preduna, muestran diferencias significativas (p<0.05) en un mayor 
número de variables que la duna primaria que, si bien se encuentra alejada de la 
superficie sometida al tratamiento, puede ver limitado el aporte de semillas y/o 
propágulos procedentes de los estratos inferiores y, con ello, su abundancia vegetal. 
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K-S Levene U Mann Whitney 
Playa 

D p F p U p 
Riqueza total 0,83 0,49 0,79 0,39 5,00 0,01* 
Riqueza características 0,80 0,54 0,69 0,42 3,00 0,00** 
Cobertura (%) 1,03 0,24 0,18 0,68 5,50 0,01* 
Frecuencia 0,76 0,61 0,04 0,84 5,00 0,01* 
Materia orgánica (%) 0,50 0,96 0,69 0,44 4,00 0,25 

K-S Levene U Mann Whitney 
Preduna 

D p F p U p 
Riqueza total 0,65 0,80 1,69 0,22 4,00 0,013* 
Riqueza características 0,71 0,69 1,51 0,24 3,50 0,01* 
Cobertura (%) 0,71 0,70 6,30 0,03 0,00 0,00** 
Frecuencia 0,79 0,51 8,86 0,01 0,00 0,00** 
Materia orgánica (%) 0,66 0,78 2,63 0,16 2,00 0,08 

K-S Levene U Mann Whitney 
Duna Primaria 

D p F p U p 
Riqueza total 0,83 0,50 0,78 0,40 20,00 0,88 
Riqueza características 0,83 0,50 0,78 0,40 20,00 0,88 
Cobertura (%) 0,72 0,67 0,13 0,72 4,00 0,01* 
Frecuencia 1,06 0,21 12,73 0,00 0,00 0,00** 
Materia orgánica (%) 1,02 0,25 0,34 0,58 7,50 0,88 

Tabla V. 5. Resultados de las pruebas de normalidad (K-S), homocedasticidad (Levene) y U de 
Mann-Whitney (niveles de significación: * p<0.05; ** p< 0.01).  

 

5.4 RESPUESTA DE LA VEGETACIÓN DUNAR FRENTE A LAS 

ALTERACIONES DERIVADAS DEL TRÁNSITO 

Con el objeto de definir las variables biológicas y físico-químicas que permitan evaluar 
el estado de la estructura y composición de las comunidades vegetales del sistema 
dunar, se diseñó un procedimiento experimental que permitiera: por un lado, describir 
las características biológicas y físico-químicas de los estratos superiores (duna 
primaria, duna secundaria y duna terciaria) del sistema dunar; y, por otro lado, analizar 
su posible respuesta frente al tránsito pedestre. 

5.4.1 Diseño experimental 

El experimento diseñado para analizar los efectos del tránsito pedestre se llevó a cabo 
durante los meses de junio a septiembre del año 2009, en los sistemas dunares de 
Valdearenas y El Puntal.  

El trabajo se inició con la identificación de las sendas de tránsito pedestre más 
frecuentadas en ambos arenales. Con este objeto, se seleccionaron sendas con un 
tamaño medio de un metro de anchura y, a lo largo de estas, se establecieron un total 
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de 15 estaciones de muestreo, distribuidas en los tres estratos dunares (duna primaria, 
secundaria y terciaria). Complementariamente, fuera de las sendas, pero en zonas 
próximas a las estaciones de muestreo seleccionadas, se situaron 11 estaciones control 
(Figura V. 6 y Tabla V. 6).  

  Número de Estaciones de muestreo 
  Duna primaria Duna secundaria Duna terciaria 
Sendas transitadas 4 5 6 
Zona control (fuera de senda) 3 5 3 
Total 7 10 9 

Tabla V. 6. Número de estaciones de muestreo en cada estrato dunar. 

 

Las estaciones de muestreo situadas en la duna primaria se localizaron, 
predominantemente, en el sistema dunar de Valdearenas, donde este estrato presenta 
una mayor extensión. Por el contrario, las estaciones de muestreo de la duna terciaria 
se localizaron, mayoritariamente, en el sistema dunar de El Puntal. En el caso del 
estrato correspondiente a la duna secundaria, la distribución de estaciones de muestreo 
fue equivalente en las dos zonas de estudio. 

 

Figura V. 6. Localización de las principales sendas de tránsito pedestre y situación de las 
estaciones de muestreo en los arenales de a) Valdearenas y b) El Puntal. 



 
 
 

Capitulo V.  Selección de indicadores para la evaluación de la estr. y comp. del S.Dunar 

 

 

 

‐81‐ 

En total se establecieron 26 estaciones de muestreo. Cada estación de muestreo estaba 
constituida por una sección perpendicular a la senda de tránsito (Figura V. 7a), de 11 
metros de longitud (cinco metros y medio a cada lado del punto central de la senda) y 1 
metro de anchura, dividida en 11 cuadrículas, de 1m2 de superficie. En todos los casos, 
la cuadrícula central se hizo coincidir con el espacio central de la senda (Figura V. 7b). 
Cada una de las cuadrículas se correspondió con una unidad experimental. 

 

Figura V. 7. Diseño de las estaciones de muestreo en el sistema dunar. 

 

5.4.2 Variables analizadas 

En cada una de las 286 unidades experimentales se analizaron las siguientes variables 
biológicas:  

 Riqueza de especies. Por un lado, se llevó a cabo la identificación taxonómica, in 
situ, de la vegetación existente. Por otro lado, se realizó una diferenciación entre la 
vegetación característica del sistema dunar, correspondiente a las especies de las 
clases Ammophiletea arenariae Br-Bl. & Tüxen ex Westhorff, Dijk & Passchier, 
1946 y Cakiletea maritimae Tüxen & Preising ex Br.-Bl. & Tüxen, 1952 (Loriente 
and González, 1974), y la vegetación no característica, entendiendo como tal las 
especies ruderales y/o alóctonas (Valdeolivas et al., 2005), así como especies propias 
de otros ambientes. 

 Abundancia vegetal. Esta variable se cuantificó en términos de:  

i) cobertura, estimada como el porcentaje de la superficie de la unidad 
experimental (1m2) cubierta por los órganos aéreos de la vegetación, y,  

ii) densidad vegetal, evaluada a partir de la frecuencia de aparición de 
vegetación. Para ello, se realizó la división de cada unidad experimental en 25 
secciones de 20 x 20 cm, cuantificando el número de secciones en las que 
aparecía vegetación enraizada. 
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Asimismo, en tres de las unidades experimentales de cada estación de muestreo 
(unidad central de la estación de muestreo y unidades situadas en los extremos de la 
misma; Figura V. 8) se analizó la materia orgánica del sedimento. Esta variable se 
cuantificó mediante la técnica de gravimetría de volatilización (Norma UNE-EN 
13039-1), tras la ignición de 10gr de sedimento a una temperatura de 500ºC.  

 

 

Figura V. 8. Unidades experimentales, de cada estación de muestreo, en las que se analizaron las 
características físico-químicas del sedimento. 

 

5.4.3 Análisis de los datos 

Con el objeto de caracterizar la estructura y composición de la vegetación dunar, así 
como las propiedades físico-químicas del sedimento, en los tres estratos dunares (duna 
primaria, secundaria y terciaria), se realizó un análisis descriptivo de las variables 
analizadas. Este análisis consistió en una descripción global de la composición 
específica de los sistemas dunares y una descripción de los patrones de distribución de 
las variables biológicas y físico-química entre estratos. 

Para identificar las variables con patrones de respuesta similares frente a la alteración 
derivada del tránsito pedestre, y así poder evitar el empleo de indicadores con 
resultados redundantes en la evaluación del estado de los hábitats dunares, se efectuó 
un análisis de correlación entre el conjunto de variables analizadas. La correlación fue 
considerada significativa para un p<0.05 y muy significativa para un p<0.01. Se 
estableció que los resultados de dos variables eran redundantes cuando entre ellas 
existía un coeficiente de correlación ≥0.75. 

El análisis de los efectos del tránsito sobre la estructura y composición de cada uno de 
los estratos del sistema dunar se realizó a través de dos tipos de aproximaciones 
diferenciadas:  

a) se realizaron análisis descriptivos, comparando los valores de las variables en las 
estaciones control y las estaciones sometidas a tránsito; y 

b) se evaluó la significación de las diferencias entre las unidades experimentales de las 
estaciones control y las estaciones sometidas a tránsito, mediante un análisis de la 
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varianza de una vía, utilizando como variable independiente el tránsito y como 
variable dependiente cada una de las variables cuantificadas. 

Para definir la extensión de los efectos del tránsito sobre el sistema dunar, más allá de 
la zona directamente pisoteada, se realizaron, asimismo, tres análisis diferenciados: 

c) un análisis descriptivo, mediante la representación gráfica de los cambios en las 
diferencias entre los valores medios de las variables en las unidades de las 
estaciones control y las sometidas a tránsito, en función de la distancia al punto 
central de la estación, y análisis de correlación entre dichas diferencias y las 
distancias; 

d) un análisis de la varianza de una vía, en el que la variable independiente fue la 
distancia al punto central de la estación de muestreo; y 

e) una vez evaluada la significación de las diferencias, se realizaron análisis post hoc 
para cuantificar y delimitar la extensión de la zona afectada por el tránsito alrededor 
de la propia senda.  

Este análisis no se llevó a cabo para la materia orgánica, que sólo fue cuantificada en el 
punto central y los extremos de cada estación de muestreo. 

De forma previa a la selección de las técnicas estadísticas a utilizar para el desarrollo 
de los análisis estadísticos, se analizaron los supuestos necesarios para la aplicación de 
técnicas paramétricas: la distribución normal de las variables, mediante la prueba de 
Kolmogorov-Smirnov, y su homogeneidad de varianzas, con base en la prueba de 
Levene (Levene, 1960). En ambos casos se consideró un nivel de significación (α) de 
0.05 (Figura V. 9). 

 

Figura V. 9. Técnicas estadísticas empleadas en el análisis de la respuesta de los indicadores de 
estado de la vegetación dunar frente al tránsito. 
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Dado que los datos no cumplían los supuestos de homocedasticidad, los análisis de la 
varianza se efectuaron a través de análisis no paramétricos de Kruskal-Wallis (Kruskal 
and Wallis, 1952) (Ecuación 6), cuya hipótesis nula considera que las diferentes 
muestras proceden de una misma población, por lo que no hay diferencias 
significativas entre ellas.  
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donde N es el número de observaciones en el conjunto de muestras; ni es el número de observaciones en 
la muestra i; y Ri es la suma de los rangos de las observaciones de dicha muestra. 

Los análisis post hoc se realizaron mediante análisis no paramétricos U de Mann-
Whitney (Ecuación 4), en los que la hipótesis nula considera que ambas muestras 
proceden de una población con igual mediana, utilizando como niveles de significación 
p<0.05 y p<0.01. 

La aplicación de los análisis estadísticos se realizó mediante el tratamiento de los datos 
en los programas informáticos SPSS (PASW Statistics 18) y STADISTICA (v.6). 

5.4.4 Resultados 

5.4.4.1 Caracterización de los patrones espaciales de las variables 
biológicas y físico-químicas en el sistema dunar 

En el análisis conjunto de los sistemas dunares de Valdearenas y El Puntal (26 
estaciones de muestreo) se identificaron un total de 38 taxones diferentes (Tabla V. 7): 
21 taxones característicos del sistema dunar, seis especies alóctonas (p.e. Carpobrotus 
edulis y Spartina patens) y 11 especies características de otros sistemas (p.e. Plantago 
lanceolata y Rubus ulmifolius). 

Los valores máximos de riqueza total (30 taxones) y de especies características (16 
taxones) se registraron en las estaciones de muestreo de la duna terciaria. En este 
estrato dunar también se contabilizó el mayor número de especies no características del 
sistema. La duna primaria, por su parte, mostró los menores valores de riqueza total 
(11 taxones), si bien el 80% de esas especies fueron catalogadas como especies 
características del sistema dunar. 

De acuerdo con lo expuesto en la Tabla V. 8, las variables cuantificadas muestran un 
patrón asociado a la complejidad del estrato dunar analizado.  
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Los valores más elevados de riqueza de especies, tanto total como de especies 
características, se registraron en la duna terciaria, y los valores más bajos en la duna 
primaria. Los valores de riqueza de especies no características no mostraron 
diferencias entre los estratos dunares.  

Primaria Secundaria Terciaria 
Especie 

Control Tránsito Control Tránsito Control Tránsito 

Achillea millefolium         x 

Agrostis stolonifera      x     

Alnus glutinosa (*)         x 

Ammophila arenaria (*) x x x x x x 

Anthyllis vulneraria       x x 

Calystegia soldanella (*) x x x x x x 

Carex arenaria (*)    x x x x 

Carpobrotus edulis       x     

Conyza canadensis       x x 

Cortaderia selloana         x 

Crithmum maritimum    x x     

Crucianella maritima (*)      x     

Dactylis glomerata         x 

Dianthus hyssopifolius (*)         x 

Elymus farctus (*) x x x x x   

Equisetum sp      x     

Eryngium maritimum (*) x x x x x x 

Euphorbia  polygonifolia x x x x     

Euphorbia paralias (*) x  x x   x 

Festuca juncifolia (*)         x 

Festuca sp (*)         x 

Helicrysum stoechas (*) x x x x x x 

Honkenya peploides (*)    x      

Juncus acutus (*)         x 

Lagurus ovatus (*)    x  x x 

Leontodon sp (*) x x x x   x 

Medicago marina (*)         x 

Oenothera glazioviana         x 

Pancratium maritimum (*)   x        

Phleum arenarium (*)    x x   x 

Plantago lanceolata    x  x x 

Plantago maritima x     x x 

Polygonum maritimum (*)   x      x 

Rubia peregrina         x 

Rubus ulmifolius         x 

Salsola kali (*)    x x     

Smilax aspera         x 

Spartina patens         x x 
(*) Especies características del sistema dunar. 

Tabla V. 7. Especies de vegetación identificadas en las estaciones de muestreo (estaciones control y 
estaciones sometidas a tránsito) de los tres estratos dunares (duna primaria, secundaria y 
terciaria), en los sistemas dunares de Valdearenas (Liencres) y El Puntal (Somo). 
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Los valores máximos de cobertura y frecuencia de vegetación se registraron en la duna 
terciaria, donde los valores medios de cobertura fueron del 85%, aunque llegaron a 
alcanzar valores puntuales del 100%, y vegetación enraizada todas las secciones de las 
unidades experimentales. La cobertura media de las unidades experimentales de la 
duna primaria fue del 50%, con una frecuencia de aparición de la vegetación de 0.92. 
Asimismo, la cobertura media de la duna secundaria fue del 45% y su frecuencia media 
fue del 0.95 (Tabla V. 8). 

En el caso de las variables físico-químicas del sedimento, los valores de materia 
orgánica mostraron una relación con la estratificación dunar, con porcentajes máximos 
de materia orgánica en la duna terciaria. 

 

D. Primaria D. Secundaria D. Terciaria 
Variable 

p50 p75 p50 p75 p50 p75 
Riqueza total 2 5 4 6 6 7 

Riqueza de especies 
características 

2 3 4 5 5 6 

Riqueza de especies 
alóctonas 

0 1 0 0 0 1 

Cobertura vegetal 50 60 45 75 85 95 
Frecuencia vegetación 0,92 0,96 0,92 0,96 1 1 
Materia orgánica 1,08 1,12 0,91 1,26 1,91 2,78 

Tabla V. 8. Resultados (percentil 50 y percentil 75) de las variables analizadas en las unidades 
experimentales de las estaciones control, en los tres estratos dunares (duna primaria, duna 
secundaria y duna terciaria). 

 

5.4.4.2 Análisis de correlación entre las variables analizadas 

Los análisis de correlación indicaron que las variables relativas a la riqueza de especies 
y abundancia vegetal (cobertura vegetal-frecuencia de aparición de la vegetación) se 
correlacionan significativamente en todos los estratos dunares (Tabla V. 9). No 
obstante, los coeficientes de correlación no son elevados (valores máximos de 0.68) y 
disminuyen al aumentar la complejidad del estrato analizado, posiblemente como 
respuesta al aumento de las especies alóctonas y/o ruderales en los estratos más 
complejos (duna secundaria y terciaria).  

En la duna primaria existe, igualmente, una correlación muy significativa entre la 
riqueza de especies (total y características) y la riqueza de especies alóctonas, como 
posible respuesta al escaso número de taxones. 
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Duna primaria 
Riqueza 

Total 
Riqueza especies 
características 

Riqueza especies 
alóctonas 

Cobertura 
vegetal  

Frecuencia 
vegetación 

Materia 
orgánica  

Riqueza Total 1,00**      
Riqueza especies 
características 

0,96** 1,00** 
 

   

Riqueza especies 
alóctonas 

0,98** 0,91** 1,00**    

Cobertura vegetal  -0,63** -0,59** -0,68** 1,00**   
Frecuencia vegetación -0,66** -0,66** -0,63** 0,68** 1,00**  
Materia orgánica  -0,82** -0,72* -0,82** 0,62 0,42 1,00** 

Duna secundaria 
Riqueza 

Total 
Riqueza especies 
características 

Riqueza especies 
alóctonas 

Cobertura 
vegetal  

Frecuencia 
vegetación 

Materia 
orgánica  

Riqueza Total 1,00**      
Riqueza especies 
características 

0,93** 1,00** 
 

   

Riqueza especies 
alóctonas 

0,51** 0,20 1,00**    

Cobertura vegetal  -0,35** -0,26 -0,33* 1,00**   
Frecuencia vegetación -0,20 -0,16 -0,16 0,50** 1,00**  
Materia orgánica  -0,20 -0,21 0 0,94** 0,76 1,00** 

Duna terciaria 
Riqueza 

Total 
Riqueza especies 
características 

Riqueza especies 
alóctonas 

Cobertura 
vegetal 

Frecuencia 
vegetación 

Materia 
orgánica  

Riqueza Total 1,00**      
Riqueza especies 
características 

0,81** 1,00** 
 

   

Riqueza especies 
alóctonas 

0,63** 0,17 1,00**    

Cobertura vegetal 0,42* 0,40* 0,12 1,00**   
Frecuencia vegetación 0,22 0,23 0,03 0,60** 1,00**  
Materia orgánica -0,04 0,11 -0,27 -0,42 -0,72* 1,00** 

Tabla V. 9. Coeficiente de correlación (Spearman) entre las diferentes variables (riqueza total, 
riqueza de especies características, riqueza de especies alóctonas, cobertura vegetal, frecuencia de 
aparición de la vegetación y materia orgánica) en los tres estratos dunares (nivel de significación: 
*p< 0.05, **p< 0.01). 

 

5.4.4.3 Respuesta de las variables biológicas y físico-químicas del 
sedimento frente al tránsito pedestre 

Tal y como se muestra en la Figura V. 10, con independencia del estrato dunar (duna 
primaria, duna secundaria y duna terciaria), los valores máximos de riqueza de 
especies características se registraron en las unidades experimentales control, es decir, 
localizadas fuera de las sendas transitadas. Asimismo, en las estaciones de muestreo 
sometidas a tránsito se observó un descenso de los valores de riqueza en función de la 
proximidad a su punto central, es decir, al punto central de la senda. 
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Figura V. 10. Representación gráfica, mediante interpolación, de los resultados de riqueza de 
especies características en las 285 unidades experimentales de las 26 estaciones de muestreo. 

 

Al igual que para la riqueza de especies características, los resultados de las variables 
cobertura vegetal (Figura V. 11) y frecuencia de aparición de la vegetación (Figura V. 
12) mostraron patrones de comportamiento asociados a la intensidad de tránsito. En 
cada uno de los tres estratos dunares se apreciaron diferencias entre las estaciones 
control y las estaciones sometidas a tránsito, con valores máximos de abundancia en 
las estaciones control. En las estaciones transitadas, se observaron gradientes de 
cobertura y frecuencia de vegetación asociados a la distancia al punto central de la 
senda: valores mínimos en el punto central y valores máximos en las unidades 
correspondientes a los extremos de la estación de muestreo. 
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Figura V. 11. Representación gráfica, mediante interpolación, de los resultados de cobertura 
vegetal (%) en las 285 unidades experimentales de las 26 estaciones de muestreo. 
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Figura V. 12. Representación gráfica, mediante interpolación, de los resultados de frecuencia de 
aparición de la vegetación (en tanto por uno) en las 285 unidades experimentales de las 26 
estaciones de muestreo. 

 

A diferencia de las variables anteriormente descritas, la concentración de materia 
orgánica no parece mostrar diferencias entre en las estaciones control y las estaciones 
sometidas a tránsito (Figura V. 13). 
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Figura V. 13. Representación gráfica, mediante interpolación, de los resultados de concentración 
de materia orgánica (%) en las 26 estaciones de muestreo. 

 

Los resultados de los análisis de la varianza no paramétricos (Kruskal-Wallis), 
utilizando como variable independiente el tránsito, indicaron la existencia de 
diferencias significativas, entre las estaciones control y las sometidas a tránsito, para 
las variables biológicas relacionadas con la abundancia vegetal y la riqueza de especies 
total y de especies características, en la duna primaria y secundaria. Por el contrario, en 
la duna terciaria estas diferencias no fueron significativas (Tabla V. 10). 

La concentración de materia orgánica sólo mostró diferencias significativas en la duna 
terciaria. En este estrato el desarrollo del suelo, y no el tránsito, determinó los máximos 
valores de materia orgánica. 
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Variable dependiente 

 

Riqueza 
Total 

Riqueza de 
características 

Riqueza de 
alóctonas 

Cobertura 
vegetal 

Frecuencia 
vegetación 

Materia 
orgánica 

Duna Primaria 4,81* 4,35* 0,52 15,77** 28,06** 1,8 

Duna 
Secundaria 5,41* 7,87** 10,15** 3,1 16,10** 0,88 

V
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Duna 
Terciaria 2,23 3,58 1,27 0,01 2,44 5,0* 

Tabla V. 10. Resultados de la prueba de Kruskal-Wallis (H) en los tres estratos dunares (nivel de 
significación: *p<0.05; **p< 0.01). 

Una vez confirmada la significación de las diferencias entre las estaciones control y las 
sometidas a tránsito, se procedió a analizar hasta dónde se extendía el efecto del 
tránsito.  

En la Figura V. 14 se representan, para cada estrato dunar, los valores medios de las 
variables biológicas (riqueza de especies características, cobertura vegetal y frecuencia 
de aparición de vegetación) en: i) las estaciones control, y ii) las estaciones sometidas a 
tránsito, en cada una de las distancias al punto central de la estación de muestreo.  

Los resultados mostraron que, de forma general, para las tres variables representadas, 
los valores registrados en las estaciones control fueron superiores a los cuantificados 
en las estaciones sometidas a tránsito. Asimismo, la desviación de los valores de las 
estaciones transitadas, respecto de las estaciones control, alcanzaron valores superiores 
al 50%, si bien estos valores parecen disminuir, de forma general, al incrementarse la 
distancia al punto central de la estación de muestreo. 

Tal y como se muestra en la Figura V. 15, las diferencias entre los valores medios de 
las estaciones control y las sometidas a tránsito se extienden más allá del punto central 
de la estación de muestreo. Estas diferencias disminuyen, de forma no lineal, al 
incrementarse la distancia al punto central de la senda. Cabe destacar, igualmente, que 
para cada una de las variables analizadas, la distancia a la que desaparecen las 
diferencias entre los valores medios de las estaciones control y las estaciones 
sometidas a tránsito (punto de intersección de la curva con el eje de ordenadas) 
disminuye al incrementarse el estrato dunar analizado. De este modo, la extensión de 
los efectos del tránsito parece disminuir según se incrementa la estabilidad del estrato. 

En todos los casos, existe una correlación negativa significativa (p<0.05), o muy 
significativa (p<0.01), entre la diferencia de los valores medios y la distancia al punto 
central de la senda, con elevados valores del coeficiente de correlación. En el caso de 
las variables de abundancia vegetal (cobertura y frecuencia) los valores de los 
coeficientes de correlación están próximos a 0.95, con la única salvedad de la duna 
primaria. 
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Figura V. 14. Valores medios de la riqueza de especies características, cobertura vegetal (%) y frencuencia de aparición de la vegetación (tanto por 1) 
en los diferentes estratos dunares (◊= estaciones localizadas en sendas transitadas; ●=  estaciones control). 
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Figura V. 15. Diferencias entre los valores medios en las unidades experimentales control y las sometidas a tránsito, para las cinco distancias al punto 
central de la senda analizadas: representación gráfica de las líneas de regresión, y coeficientes de correlación de Spearman (R2). 
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Los resultados obtenidos en la prueba de Kruskal-Wallis (Tabla V. 11), tomando como 
variable independiente la distancia de las unidades experimentales al punto central de 
la estación de muestreo, confirmaron la existencia de diferencias muy significativas 
(p<0.01), para los tres estratos dunares, en los valores de cobertura y frecuencia 
vegetal, y diferencias significativas en los valores de riqueza total y riqueza de especies 
características en la duna primaria y la duna secundaria. 

Variable dependiente 

 

Riqueza Total 
Riqueza especies 
características 

Riqueza especies 
alóctonas 

Cobertura 
vegetal 

Frecuencia 
vegetación 

Duna Primaria
12,59* 12,40* 1,26 13,99** 12,26** 

Duna 
Secundaria 

27,73** 24,75** 1,67 36,04** 35,84** 

V
ar

ia
b

le
 

in
d

ep
en

d
ie

n
te

 

D
is

ta
n

ci
a 

Duna 
Terciaria 

15,74** 8,89 14,91* 32,20** 33,63** 

Tabla V. 11. Resultados de la prueba de Kruskal-Wallis (H) en los tres estratos dunares (nivel de 
significación: *p<0.05; **p< 0.01). 

De acuerdo con los resultados de los test a posteriori de U de Mann-Whitney, la 
extensión de los efectos del tránsito varió según la variable y el estrato dunar analizado 
(Tabla V. 12).  

En la duna primaria, el tránsito pedestre produjo alteraciones en todas las variables 
(riqueza total y de especies características, cobertura vegetal y frecuencia de aparición 
de la vegetación), salvo la riqueza de especies alóctonas, hasta una distancia de, al 
menos, tres metros respecto del punto central de la senda.  

En la duna secundaria, el efecto del tránsito sobre la riqueza total se extendió hasta los 
dos metros desde el punto central de la senda. No se observaron efectos significativos 
sobre la cobertura y frecuencia de la vegetación más allá de un metro a cada lado de la 
zona transitada. 

En la duna terciaria, los resultados de los test a posteriori (Tabla V. 12) mostraron que 
los efectos del tránsito sobre la riqueza de especies (total y de especies características) 
se extienden hasta un metro de distancia respecto del punto central de la senda. No se 
observaron efectos sobre la cobertura y frecuencia de vegetación más allá de la zona 
directamente transitada. Estos resultados permiten explicar la ausencia de diferencias 
significativas entre las estaciones control y las sometidas a tránsito (Tabla V. 10), dado 
que en el análisis global de la estación de muestreo (11 unidades experimentales) no es 
posible identificar los cambios producidos, exclusivamente, en la zona central de la 
estación. 
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De acuerdo con estos resultados, el incremento en la estabilidad del sistema parece 
disminuir los efectos del tránsito sobre las comunidades vegetales. 

 

   Duna Primaria Duna Secundaria Duna Terciaria 

Variable 
dependiente 

(i) Distancia 
(j) 

Distancia 
U Mann- 
Whitney 

p 
U Mann- 
Whitney 

p 
U Mann- 
Whitney 

p 

1 21 0,34 35 0,12 53,5 0,09

2 24 0,15 50 0 59,5 0,03

3 24,5 0,13 50 0 63 0,01

4 29 0,02 50 0 65 0,01

Riqueza Total 0 

5 29,5 0,02 50 0 66 0,01

1 21 0,36 35 0,12 49 0,21

2 24 0,15 50 0 53 0,01

3 24,5 0,13 50 0 58,5 0,03

4 29 0,02 50 0 59 0,03

Riqueza 
especies 
características 

0 

5 29,5 0,02 50 0 57,5 0,04

1 20 0,57 27,5 0,77 36 1

2 20 0,57 30 0,59 39 0,82

3 20 0,57 27,5 0,52 42 0,61

4 20 0,57 24 0,63 51 0,18

Riqueza 
especies 
alóctonas 

0 

5 20 0,57 24 0,63 54 0,1

1 22 0,26 35 0,12 59,5 0,03

2 26 0,08 50 0 69 0

3 27 0,05 50 0 72 0

4 31 0,01 50 0 72 0

Cobertura 0 

5 32 0,01 50 0 72 0

1 22 0,26 35 0,12 61 0,02

2 25 0,11 50 0 70 0

3 25 0,11 50 0 72 0

4 29,5 0,02 50 0 72 0

Frecuencia 0 

5 31 0,01 50 0 72 0

Tabla V. 12. Resultados de los análisis post hoc (U de Mann-Whitney) entre los pares de muestras 
correspondientes a las distancias respecto al punto central de la senda (Negrita = resultados 
significativos; p<0.05). 
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5.5 DISCUSIÓN 

Los atributos de riqueza (tanto riqueza total como riqueza de especies características) y 
densidad de la vegetación (cobertura y frecuencia) son potenciales indicadores del 
estado de la composición y estructura de las comunidades vegetales (Jansen et al., 
2004; Noss, 1990; Oliver, 2002; Tongway and Hindley, 2004). Estos atributos resultan 
fácilmente medibles y sus valores presentan propiedades estadísticas, por lo que 
cumplen, respectivamente, con los requisitos básicos establecidos por Dale and 
Beyeler (2001) y el National Research Council (2000), para que una variable resulte un 
buen indicador. 

No obstante, el criterio más relevante para la selección de los indicadores de estado de 
la estructura y composición de los hábitats dunares debe relacionarse con su capacidad 
de respuesta frente a las presiones (Dale and Beyeler, 2001; Karr, 1991). Tal y como 
ya se ha mencionado en la introducción de este capítulo, una parte importante de las 
alteraciones experimentadas por el sistema dunar se encuentra relacionada con el 
tránsito (Schlacher and Thompson, 2012; Sheppard et al., 2009; Thompson and 
Schlacher, 2008) y la limpieza de las playas (Defeo et al., 2009; Dugan et al., 2003). 
En este marco, el objetivo de los diseños experimentales planteados ha sido identificar 
las variables que responden frente a ambas presiones y, por lo tanto, que resulten unos 
indicadores óptimos para la evaluación de los hábitats del sistema dunar. 

La riqueza de especies es un indicador ampliamente utilizado en la evaluación de la 
biodiversidad (Boix et al., 2008; Gotelli and Colwell, 2001). Aunque algunos autores  
señalan que la evaluación de la riqueza de especies no tiene en cuenta aspectos 
importantes como la rareza o la diversidad taxonómica (taxonomic distinctness) 
(Vanewright et al., 1991), Gastón et al. (2009) muestran la existencia de una 
correlación significativa entre estos atributos. De este modo, la facilidad de medición y 
cálculo de la riqueza de especies, frente a, por ejemplo, una mayor complejidad en el 
cálculo de la diversidad taxonómica, hace apropiado el uso de la riqueza como 
indicador. Estos antecedentes parecen confirmados por los resultados de los 
experimentos llevados a cabo, en los que existe una respuesta significativa de la 
riqueza total de especies, y la riqueza de especies características, ante las presiones de 
limpieza de playas (Tabla V. 5) y tránsito (Tabla V. 10-Tabla V. 12), en los diferentes 
estratos dunares. Por el contrario, la ausencia de especies alóctonas en los estratos 
inferiores del sistema dunar (Tabla V. 2), y la ausencia de una respuesta significativa 
de esta variable frente al tránsito (Tabla V. 10), determinan que no resulte aconsejable 
utilizar la riqueza de especies alóctonas como indicador. 
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Los cambios en la riqueza de especies (total y de especies características) pueden 
atribuirse a la fragmentación del ecosistema ocasionada por los cambios de la 
morfología dunar asociados a estas presiones (Anders and Leatherman, 1987; Roig and 
Martín, 2005), que promueven la desaparición de las comunidades más sensibles 
(Acosta et al., 2007). Por otro lado, mientras que la limpieza de las playas deriva en 
una disminución en los aportes de nutrientes (Rossi and Underwood, 2002), el tránsito 
ocasiona la compactación del terreno y, con ella, una limitación en la elongación del 
sistema radicular de la vegetación y la retención de nutrientes en el sedimento (Kuss, 
1986), restringiendo aún más su posible asimilación. Esto perjudica la recuperación de 
las plantas dañadas por la acción mecánica del pisoteo, provocando su deterioro y 
desaparición, así como un cambio en la composición dunar, ocasionado por el 
crecimiento de especies oportunistas y especies dunares con un sistema radicular 
adaptado a estas condiciones geomorfológicas (García-Mora et al., 1999).  

En cualquier caso, ambos atributos de riqueza cumplen con el requisito de ser sensibles 
y responder frente a las presiones analizadas. 

Los resultados obtenidos en este trabajo muestran que los indicadores riqueza total y 
riqueza de especies características se encuentran significativamente correlacionados, 
con factores de correlación próximos a 0.9 (Tabla V. 4 y Tabla V. 9). Por ello, de 
acuerdo con Heino et al., (2005), con el objeto de evitar la redundancia de información 
se propone que el sistema de evaluación del estado de la vegetación dunar integre uno 
de los dos indicadores de riqueza. En este sentido, tal y como señala Oliver (2002), la 
elevada cobertura de especies exóticas es lo que causa impactos negativos sobre la 
riqueza de especies nativas, no la elevada riqueza de especies exóticas. De este modo, 
parece más apropiado emplear el indicador de riqueza de especies características, si 
bien la información relativa a la riqueza de especies ruderales y/o alóctonas podría 
emplearse como un factor de ponderación negativo sobre el estado de la estructura y 
composición de la comunidad. 

Las dificultades asociadas a la medición de la estructura de la vegetación han derivado 
en un uso generalizado de la cobertura vegetal como su principal indicador 
(Guerschmann et al., 2009; Laliberte et al., 2007). Asimismo, este indicador ha sido 
muy empleado en la evaluación de la relación entre la vegetación y la degradación del 
suelo (Zhongming et al., 2010). En el caso de la vegetación dunar, tanto el tránsito 
como la limpieza mecánica de las playas generan una degradación del sustrato (Kuss 
and Grafe, 1985; Kutiel et al., 2000; Servera and Martín-Prieto, 1996), por lo que, a 
priori, parece adecuado utilizar la cobertura como indicador del estado de la estructura 
vegetal dunar. Esta apreciación se encuentra ratificada por los resultados de los 
experimentos llevados a cabo en los sistemas dunares de la región, en los que la 
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cobertura vegetal responde de forma significativa ante las presiones analizadas, en 
todos los estratos dunares (Tabla V. 5 y Tabla V. 10-Tabla V. 12), incluso más allá de 
la zona directamente afectada por las presiones, si bien en los estratos superiores (duna 
terciaria) los efectos de las perturbaciones parecen ligados a la zona directamente 
alterada.  

Estos resultados coinciden con los obtenidos por Dugan et al. (2010) en las playas de 
California, donde la limpieza de las playas parece conducir a una conversión del 
sistema dunar en playa no vegetada. Este hecho puede ser atribuido tanto a la retirada 
directa de la vegetación por parte de las máquinas limpiadoras, como a la eliminación 
de propágulos y semillas, y a la ya mencionada reducción del aporte de nutrientes y 
fragmentación del propio sistema dunar.  

Asimismo, tal y como exponen Sheppard et al. (2009), una reiterada exposición al 
tránsito puede inducir respuestas fenotípicas en organismos de elevada plasticidad 
morfológica, tales como la disminución de las tasas de crecimiento y reproducción a 
favor de cambios morfológicos (p.e. elongación de las raíces) y de comportamiento, 
que incrementen sus mecanismos de defensa. En el caso de los organismos sésiles, esto 
puede derivar en la disminución de la abundancia de las comunidades en la zona 
directamente afectada por la presión y su entorno próximo.  

De este modo, tal y como se muestra en los resultados de este capítulo, la alteración de 
la abundancia vegetal no sólo derivará en cambios en el estrato directamente sometido 
a la limpieza o tránsito, sino que la reducción en el aporte de semillas y nutrientes, así 
como las adaptaciones de las comunidades y la disminución de sus tasas de 
reproducción, puede conllevar cambios en los estratos dunares adyacentes, 
principalmente en los niveles inferiores, como por ejemplo la disminución de la 
abundancia vegetal. 

La sensibilidad del indicador cobertura vegetal frente a las presiones, junto con la 
sencilla obtención de la información, bien mediante estimación directa en el campo 
(cuantificación de visu), o bien mediante fotointerpretación en gabinete, postula a este 
atributo como un buen indicador de la estructura dunar. 

En el caso de la frecuencia de aparición de la vegetación, los resultados obtenidos en 
los dos procedimientos experimentales indican la existencia de diferencias 
significativas en dicho atributo en función tanto del tránsito como de la limpieza 
mecánica de las playas. No obstante, a diferencia del indicador de la cobertura vegetal, 
la estimación de la frecuencia de aparición de la vegetación requiere de trabajo de 
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campo, por lo que la obtención de los datos necesarios para su valoración puede 
resultar más costosa. 

Dada la elevada correlación existente entre las variables cobertura vegetal y frecuencia 
de vegetación, siguiendo la recomendación de Heino et al. (2005), se considera 
apropiado evaluar exclusivamente un único indicador de abundancia vegetal que, en 
este caso, debido a la ya señalada sencillez de obtención de la información, será la 
cobertura vegetal.  

En el caso de la materia orgánica, a pesar de que la introducción de residuos orgánicos 
pueden sustentar e incrementar la concentración de materia orgánica en el sedimento 
(Palm et al., 2001), los resultados obtenidos en los procedimientos experimentales 
indicaron la inexistencia de diferencias significativas entre las zonas sometidas a la 
retirada del arribazón (limpieza de la playa) y las zonas control, en las que existe un 
aporte de restos orgánicos procedentes de la marea y el arrastre fluvial. No obstante, de 
acuerdo con Puttaso et al. (2010) y Samahadthai et al. (2010), la acumulación de 
materia orgánica en suelos arenosos es posible mediante la aplicación continuada, a lo 
largo de grandes periodos de tiempo, de residuos orgánicos. El orden de magnitud de la 
continuidad temporal a la que se hace referencia es de lustros y/o décadas, por lo que, a 
pesar del mantenimiento de los aportes estivales de arribazón durante el año 2009, 
resulta comprensible la ausencia de cambios en la concentración de materia orgánica 
del sedimento. 

De este modo, y dado que este atributo no respondió de forma significativa ante las 
presiones analizadas, se ha descartado la utlización de la concentración de materia 
orgánica como indicador del estado de la estructura y composición de los hábitats 
dunares. 

A modo de resumen, puede concluirse que tanto los atributos de riqueza de especies 
características como la cobertura y frecuencia de aparición de la vegetación resultan 
buenos indicadores del estado de la estructura y composición del sistema dunar.  

De acuerdo con Oliver (2002), existen numerosos problemas asociados al uso 
exclusivo de indicadores de abundancia (cobertura vegetal y/o frecuencia de aparición 
de la vegetación) en la evaluación del estado de la estructura y composición de las 
comunidades vegetales, que se dan igualmente en el uso exclusivo del indicador de 
riqueza de especies (tanto en el caso de considerar especies características como 
especies exóticas, invasoras y/o ruderales). Por ello, una correcta evaluación de la 
estructura y composición de los hábitats del sistema dunar deberá integrar ambas 
perspectivas y los indicadores que deberían ser empleados en la evaluación de la 
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estructura y composición de los hábitats dunares son la riqueza de especies 
características y la cobertura vegetal del sistema. 
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Capítulo VI 

Vulnerabilidad de los 
hábitats litorales 

De acuerdo con lo enunciado en la introducción de esta tesis, se entiende que un 
hábitat es vulnerable frente a un factor de estrés cuando éste representa una amenaza 
para el mantenimiento de su estado o sus dinámicas (Gallopin, 2006). Así, la 
evaluación de la vulnerabilidad de los hábitats debe tener en cuenta dos aspectos 
básicos: por un lado, la sensibilidad del propio hábitat frente a dicho factor de estrés 
específico y, por otro, la cuantificación del nivel de exposición del hábitat frente a las 
presiones generadas por el citado factor sobre el entorno donde se desarrolla el hábitat 

(Ippolito et al., 2010; Lahr et al., 2010; Wilson et al., 2005).  

Con respecto al primer aspecto, pese a que esta aproximación se encuentra globalmente 
aceptada, gran parte de los estudios sobre la vulnerabilidad de los hábitats no integran 
el concepto de sensibilidad frente a las presiones, sino que realizan una jerarquización 
de su valor ambiental teniendo en cuenta, por ejemplo, su carácter prioritario (Gauthier 
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et al., 2013) o la presencia de especies raras (Abbit et al., 2000; Pressey and Taffs, 
2001). Asimismo, en aquellos casos en los que el cálculo de la vulnerabilidad 
incorpora la evaluación de la sensibilidad de los hábitats (p.e. Frost, 2013; IH 
Cantabria, 2011), su valoración se realiza en términos subjetivos, a partir de 

apreciaciones de expertos. 

Por otro lado, en relación a la exposición frente a las presiones, tanto Regan et al. 
(2008) como Vilman et al. (2012) destacan la importancia de considerar la escala de 
los efectos de las presiones, tanto en relación a su magnitud como a su variación 
espacial. En el caso específico de los sistemas litorales, el desarrollo histórico de los 
núcleos de población (infraestructuras, acondicionamientos, usos del medio, 
actividades acuáticas, etc) ha generado una gran carga de presiones sobre los hábitats. 
De forma específica, los estuarios son uno de los ecosistemas más productivos del 
mundo (McLusky and Elliott, 2004), pero, al mismo tiempo, uno de los medios más 
amenazados (Branch, 1999), en los que se concentra un gran número de presiones 
relacionadas con la contaminación, los cambios hidromorfológicos, o las especies 

invasoras (Kennish, 2002).  

Tal y como señalan Boorman (2003) y França et al. (2012), las principales presiones 
que pueden afectar al desarrollo de los hábitats estuarinos son las relacionadas con las 
emisiones contaminantes y las alteraciones hidrodinámicas. En este sentido, Adam 
(2002), Bricker et al. (2003), Dennison et al. (1992), y Fonseca and Bell (1998), 
señalaron la existencia de una relación entre la contaminación del medio y la 
distribución de la vegetación estuarina debido, por ejemplo, al incremento de las 
poblaciones de macroalgas oportunistas y/o disminución de fanerógamas marinas. 
Asimismo, las alteraciones hidrodinámicas (oleaje, frecuencias de inundación, 
velocidades, aportación de agua dulce) pueden resultar un factor condicionante de la 
distribución y desarrollo de la vegetación estuarina (Otte, 2001) y, por ende, de sus 
hábitats. La distribución de estas comunidades se encuentra relacionada con tres tipos 
de gradientes, que se conjugan en toda la extensión del estuario: 1) el gradiente 
altitudinal, relacionado con las diferencias en las cotas de inundación desde la zona 
acuática a la terrestre; 2) el gradiente salino, asociado a la posible influencia de las 
aportaciones de sistemas fluviales; y, 3) el gradiente hidrodinámico, derivado de su 
posición relativa frente a la zona de canales por donde circula el agua con mayor 

velocidad (e.g. Coops et al., 1991; McIntyre et al., 2003; Peñas et al., 2013).  

Igualmente, modificaciones en la turbulencia y los procesos de mezcla podrían derivar 
en cambios en la turbidez del agua, desencadenando así una reducción de la intensidad 
lumínica y, por lo tanto, la pérdida de extensión de algunos hábitats, como por ejemplo 

los dominados por fanerógamas marinas (Walker and McComb, 1992). 
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Por otro lado, tal y como se ha puesto de manifiesto en el capítulo anterior de esta tesis, 
los usos turísticos y las presiones derivadas del mismo (e.g. el tránsito y la limpieza 
mecánica de las playas) representan presiones que pueden afectar al desarrollo de los 
hábitats dunares. Del mismo modo, los cambios en los procesos erosivos de las playas 
(Feagin et al., 2005) y/o la alteración de las corrientes mareales (Masselink et al., 
2009), resultan susceptibles de alterar los procesos de regeneración del sistema dunar, 

mediante la modificación de los aportes sedimentarios. 

 

6.1 HIPÓTESIS Y OBJETIVOS GENERALES 

La evaluación de la sensibilidad de los hábitats frente a las presiones es uno de los 
aspectos clave en la estimación de su vulnerabilidad, por lo que resulta necesario 
disponer de evidencias experimentales que permitan valorar, de la forma más objetiva 
posible, las respuestas de un hábitat ante la existencia de una presión. Por otro lado, el 
cálculo correcto de la exposición de los hábitats estuarinos y dunares frente a las 
alteraciones hidromorfológicas, las emisiones contaminantes (vertidos acuáticos) y las 
presiones derivadas del uso turístico de las playas (tránsito pedestre), mediante una 
delimitación precisa de su zona de afección, representaría un importante avance en la 

estimación de la vulnerabilidad frente a dichas presiones. 

Por todo ello, el presente capítulo persigue dar respuesta a dos objetivos diferentes:  

a) Analizar de forma experimental la sensibilidad de los hábitats litorales frente a 
diferentes gradientes de presión. Para ello, como ejemplo representativo de este 
tipo de hábitats, se realiza un análisis específico de la respuesta de los hábitats 
estuarinos frente a las alteraciones hidromorfológicas (apartado 6.2).  

b) Analizar las consecuencias de la aplicación de diferentes aproximaciones 
metodológicas para el cálculo de la zona de afección de las presiones en las 
estimaciones de vulnerabilidad de los hábitats litorales. Con este objeto se 
analizan diferentes aproximaciones para la definición de la zona de afección de 
las presiones litorales y se discute su posible implicación en la evaluación de la 

vulnerabilidad de los hábitats estuarinos y dunares (apartado 6.3). 
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6.2 RESPUESTA DE LOS HÁBITATS ESTUARINOS FRENTE A LAS 

PRESIONES HIDROMORFOLÓGICAS 
(Parte de este trabajo ha dado lugar a la publicación de un artículo de investigación en la revista 
indexada en el SCI Estuaries and Coasts, DOI 10.1007/s12237-013-9607-2, por Recio M. et al, en 2013, 
titulado The Influence of Hydromorphological Stressors on Estuarine Vegetation Indicators). 

6.2.1 Hipótesis y Objetivo específicos 

A tenor de lo expuesto en la introducción, se puede plantear que las presiones de tipo 
hidromorfológico juegan un papel importante en el estado de conservación de las 
comunidades vegetales estuarinas, debido a su sensibilidad frente a las modificaciones 
hidrodinámicas asociadas a dichas presiones. En este sentido, resulta previsible que 
algunas de sus características ecológicas, como la heterogeneidad de hábitats en un 

estuario, o su extensión respondan a los gradientes de presión hidromorfológica. 

Por ello, el objetivo principal de este estudio se centra en el análisis de la respuesta de 
la vegetación estuarina frente a los gradientes generados por diferentes presiones 
hidromorfológicas, de modo que se pueda refutar o rechazar su alta sensibilidad 

teórica, establecida con anterioridad mediante procedimientos subjetivos. 

6.2.2 Material y Métodos 

6.2.2.1 Áreas de estudio 

El estudio se llevó a cabo en nueve estuarios localizados en la costa de Cantabria: Tina 
Menor, San Vicente de la Barquera, Oyambre, San Martín de la Arena, Mogro, Ajo, 
Joyel, Santoña y Oriñón (Figura VI. 1), incluyendo toda la superficie correspondiente a 
cada una de las nueve masas de agua de transición definidas en ellos (sensu Directiva 
Marco del Agua). Todos se caracterizan por la presencia de importantes extensiones de 
páramos intermareales y perfiles de zonación de la vegetación halófila semejantes. Así, 
las zonas periódicamente inundadas están colonizadas por fanerógamas marinas 
(Zostera noltii) y vegetación anual (Salicornia spp), mientras que en zonas mas 
elevadas aparecen comunidades de Spartina alterniflora, comunidades arbustivas de la 
clase Sarcocornetea fruticosi (p.e. Haliminone portulacoides, Sarcocornea fruticosa, 
Sarcocornea perennis, Limoniun vulgare) y juncales. De este modo, en los estuarios 
analizados existe una importante representación de los hábitats 1140, 1310, 1320, 1330 

y 1420 (ver Ámbito de estudio, Capítulo III).  
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Figura VI. 1. Delimitación de los estuarios seleccionados parakmi el análisis de la respuesta de la 
vegetación estuarina frente a las presiones hidromorfológicas. 

 

6.2.2.2 Metodología  

Con el objeto de contrastar la sensibilidad de los hábitats litorales frente a diferentes 
gradientes de presión hidromorfológica, se plantearon dos escalas espaciales de trabajo 
diferentes: una a nivel de todos los estuarios y otra a nivel de diferentes zonas de un 

estuario, cuya evaluación se llevó a cabo de forma secuencial: 

1. Estudio a nivel de los diferentes estuarios, asumiendo que éstos se encuentran 

sometidos a diferentes tipos y magnitud de presiones hidromorfológicas.  

Para el estudio a esta escala, se seleccionaron tres tipos de gradientes relacionados 
con: i) la pérdida de superficie intermareal en el estuario, ii) la alteración de las 
condiciones hidrodinámicas, en términos de cambios en la velocidad de la corriente y 
en el prisma de marea y iii) la modificación de los ecosistemas asociados a la 
interfase entre el medio terrestre y el medio acuático. La cuantificación de las 
presiones asociadas a dichos gradientes en cada uno de los estuarios se realizó 
mediante los tres indicadores incluidos en el Estuarine Hydromorphological Index 
(EHI), método oficial aplicado en la demarcación hidrológica del Cantábrico para 
cumplir con los requerimientos legislativos europeos de evaluación del estado de las 

masas de agua de transición (European Commission, 2009):  
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i) Pérdida de superficie intermareal (LR). Este indicador se calcula como la 
superficie relativa (porcentaje) de la masa de agua de transición que presenta 
rellenos recuperables en su superficie intermareal (Ecuación 7):  

 
LR= (RF/IES)x100 (Ec.7) 

donde: RF es la extensión de la superficie intermareal de la masa de agua ocupada por 
rellenos recuperables, entendiendo como tal aquellas zonas ocupadas, localizadas en espacios 
públicos, con un sustrato no consolidado (espacios no urbanos), susceptibles de recuperar sus 
características naturales, y IES es la superficie intermareal de la masa de agua. 

ii) Cambios hidrodinámicos (HC). Este indicador realiza una valoración de la 
superficie estuarina en la que las dinámicas mareales (velocidades de las 
corrientes y prisma de marea) se encuentran alteradas debido a la presencia de 
estructuras antrópicas, tales como diques, espigones o molinos de marea. El 
indicador se calcula como (Ecuación 8):  

 
HC={(∑TMS)/ES}x100 (Ec.8) 

donde: TMS es la extensión de la masa de agua (ha) cuyas dinámicas mareales se han visto 
modificadas por alguna estructura hidráulica, y ES es la superficie de la masa de agua 

iii) Estructuras antrópicas longitudinales (ALS). Este indicador evalúa la 
naturalidad de las orillas del estuario y se calcula como el ratio (Ecuación 9):  

 
ALS=AL/WB (Ec.9) 

donde: AL es la longitud (m) de las estructuras antrópicas longitudinales (fijaciones de 
márgenes), y WBP es el perímetro de la masa de agua (m).  

Por otro lado, con el objeto de valorar la sensibilidad de los diferentes hábitats 
estuarinos frente a los tres gradientes hidromorfológicos establecidos, se utilizaron 
cinco indicadores de composición, estructura y funcionalidad de la vegetación de 
marisma y fanerógamas marinas, de acuerdo con la propuesta de Noss (1999) para la 

selección de indicadores de estado de la vegetación:  

i) Riqueza de hábitats, calculada como el número de hábitats naturales, de 
acuerdo con la clasificación de la Directiva Hábitats (European Commission, 
1992), presentes en el estuario (Tabla VI. 1).  

ii) Superficie relativa de especies alóctonas, estimada como la superficie relativa 
de la masa de agua situada por encima del nivel medio inferior de la marea, 
que se encuentra ocupada por especies alóctonas. 
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iii)  Superficie relativa de vegetación de marisma y fanerógamas marinas, 
definida como el valor de la superficie total vegetada en la masa de agua 
estuarina.  

iv) Pérdida de cobertura de hábitats estuarinos, estimada, de acuerdo con García 
et al. (2009), como la desviación entre la cobertura teórica (cobertura óptima) 
y la cobertura real (cobertura observada) de cada hábitat (Tabla VI. 1), 

mediante la siguiente formulación (Ecuación 10): 

















Hábitats de Número

)cover RealCover Optimal(
100 ii HabHab

Cover  (Ec.10) 

donde: Habicover Real  es la cobertura media de cada hábitat en el estuario y 

Habicover Optimal  es la cobertura teórica propuesta por Bueno (1996). 

Hábitat Descripción 
Cobertura 

óptima 

1110 Bancos de arena cubiertos permanentemente por agua marina --- 
1110-A Bancos de arena no vegetados o cubiertos por algas verdes --- 

1110-B Bancos de arena cubiertos por Zostera marina y algas 60 
1140 Páramos arenosos o fangosos, no cubiertos por agua marina en marea baja --- 
1140-A  Páramos intermareales no vegetados o cubiertos por algas verdes --- 

1140-B Páramos intermareales con Zostera noltii y algas 60 

1420 Matorrales halófilos 90 

1420-A Comunidades de Sarcocornia fruticosa 100 

1420-B  Comunidades de Halimione portulacoides  86 

1420-C Comunidades de Suaeda vera  86 

1420-D  Comunidades de Sarcocornia perennis  96 

1320 Pastizales de Spartina  63 

1310 Vegetación anual pionera con Salicornia spp 30 

1330 Pastizales salinos atlánticos 100 

1330-A  Comunidades de Juncus sp 100 

1330-B Prados halo-nitrófilos (Elymus pycnanthus) 90 

1330-D  Prados de Limonium sp  90 

1330-C Comunidades de Frankenia y Armeria  91 

1130 Estuarios --- 

1130-A  Comunidades anfíbias de Scirpus maritimus 100 

1130-B  Comunidades anfíbias de Phragmites 94 

1130-C  Comunidades anfíbias de Scirpus palustris 90 

1150 Lagunas costeras 30 

1160 Bahías --- 

1170 Arrecifes --- 

RHNs Otros habitats naturales (Dunas, acantilados marítimos, bosques de ribera, etc). --- 

AHS  Hábitats antrópicos (pastos, plantaciones, especies alóctonas…) --- 

Tabla VI. 1. Listado de hábitats estuarinos presentes en los estuarios Cantábricos y coberturas 
óptimas (García et al., 2009). 
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v) Superficie relativa de algas verdes, calculada como el ratio entre la superficie 
estuarina cubierta por poblaciones de algas verdes y la superficie intermareal 

de la masa de agua. 

Todos estos indicadores fueron calculados con base en una cartografía de los hábitats 

estuarinos a escala 1:5000 (IH Cantabria, 2010b). 

Para llevar a cabo el análisis de la sensibilidad de los hábitats frente a las presiones, 
se realizaron análisis de correlación (coeficiente de correlación de Pearson) entre los 
registros de cada uno de los indicadores de presión hidromorfológica y cada una de 
las variables representativas de posibles respuestas de la vegetación en los nueve 
estuarios analizados. Con el objeto de conocer posibles respuestas redundantes, se 
realizaron igualmente análisis de correlación entre las cinco variables biológicas. 
Todos los análisis estadísiticos se llevaron a cabo mediante la utilización del software 

STADISTICA STAT SOFT vs 6. 

2. Estudio a escala local, utilizando diferentes áreas dentro de un mismo estuario 
sometidas a niveles distintos de una misma tipología de presión, tomando en 

consideración los resultados del primer análisis. 

Teniendo en cuenta la significación de las respuestas obtenidas en el análisis a escala 
global (estuarios) reflejados en el apartado 6.2.3 (Tabla VI. 4), el estudio de las 
respuestas de la vegetación a escala local se centró en el análisis de dichas respuestas 
frente a un único gradiente de presión, el relacionado con las alteraciones de tipo 
hidrodinámico. Para ello, se seleccionaron dos áreas diferentes del estuario de las 
Marismas de Santoña: Argoños y Escalante (Figura VI. 2). Las dos zonas de estudio 
presentan unas características ambientales similares, con ausencia de vertidos 
antrópicos, pero difieren en las dinámicas mareales debido a la existencia de 
alteraciones hidrodinámicas en la zona de Argoños, los cuales restringen la 

inundación mareal del sistema. 

Para llevar a cabo el estudio, se valoraron los mismos cinco indicadores biológicos 
que en el estudio a escala global. Dichos indicadores se aplicaron al ámbito de cada 
una de las zonas del estuario, salvo el correspondiente a la pérdida de cobertura de 
hábitats, que se valoró a un único hábitat (Hábitat 1330, Pastizales salinos 
atlánticos), que se encuentra bien representado en ambas localizaciones. En este caso, 
el estudio de la significación estadística de las respuestes frente a la alteración 
hidrodinámica se realizó mediante un test T-Student, utilizando el mismo software 

referido anteriormente. 
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Figura VI. 2. Zonas de estudio a escala local: marismas de Argoños y Escalante (estuario de las 
marismas de Santoña). 

6.2.3 Resultados 

6.2.3.1 Estudio a escala global 

De acuerdo con la definición específica del indicador ocupación intermareal, la pérdida 
de hábitats estuarinos ocasionada por dicha ocupación no es una presión muy 
importante en los estuarios de la región. Únicamente dos estuarios (San Vicente y 

Santoña) presentan ocupaciones intermareales dentro de sus límites (Tabla VI. 2). 

Los cambios en las condiciones hidrodinámicas son una de las mayores presiones 
hidromorfológicas en los estuarios Cantábricos. Cuatro de las nueve zonas de estudio 
presentan importantes extensiones (más del 20% de la superficie total de la masa de 
agua, Tabla VI. 2) con cambios hidrodinámicos, producidos tanto por modificaciones 

en la velocidad de las corrientes como por limitaciones en las dinámicas de los flujos. 

Resulta especialmente destacable el caso de los estuarios de Oriñón y Oyambre, donde 
aproximadamente el 30% de la superficie de ambos estuarios presenta alteraciones en 

las dinámicas mareales, debido a la existencia de diques y/o molinos de marea. 

Dos de los nueve estuarios presentan modificaciones hidromorfológicas debido a la 
existencia de infraestructuras antrópicas longitudinales (Tabla VI. 2). Mientras que en 
la ría de San Martín de la Arena dichas infraestructuras se utilizan para la canalización 
del estuario, en el caso de Santoña funcionan como estructuras de defensa. En ambos 
estuarios, a pesar del diferente uso de las infraestructuras, el ratio entre su longitud y el 

perímetro del estuario es, aproximadamente, 0.3. 
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Estuario 
Superficie 
total (ha) 

Ocupación 
intermareal 

(%) 

Cambios 
hidrodinámicos 

(%) 

Estruct. 
antrópicas 

longitudinales 

Tina Menor 151 0,00 19,1 0,00 

San Vicente 433 10,20 0,1 0,13 

Oyambre 101 0,00 29,7 0,10 

San Martín 340 0,00 27,1 0,28 

Mogro 223 0,00 3,7 0,03 

Ajo 128 0,00 9,1 0,00 

Joyel 91 0,00 22,5 0,03 

Santoña 1868 1,10 4,6 0,30 

Oriñón 58 0,00 35,1 0,13 

Tabla VI. 2. Resultados de los indicadores hidromorfológicos en las nueve zonas de estudio. 

En el caso de las variables biológicas, los estuarios de San Vicente, Mogro, Ajo y 
Santoña presentan una elevada riqueza de hábitats, escasa presencia de especies 
alóctonas y ausencia de proliferaciones de algas verdes (Tabla VI. 3). Por otro lado, 
Oriñón y Oyambre muestran las mayores alteraciones en la vegetación estuarina, con 
los menores valores de riqueza de hábitats y grandes extensiones de especies alóctonas 

y algas verdes. 

Estuario 
Riqueza de 

hábitats 

Superficie relativa 
de especies 

alóctonas (%) 

Superficie relativa 
de vegetación de 

estuario (%) 

Pérdida de 
cobertura de 

hábitats 

Superficie relativa 
de algas verdes 

(%) 

Tina Menor 9 8,7 22,3 4,7 2,2 

San Vicente 10 2,2 6,8 13,4 2,1 

Oyambre 7 49,3 18,7 17,5 3,9 

San Martín 9 45,3 11,9 9,0 2,4 

Mogro 9 1,2 8,0 13,2 0,9 

Ajo 11 0,0 18,1 15,2 2,5 

Joyel 9 0,5 12,9 21,0 1,7 

Santoña 12 8,0 47,7 15,6 2,0 

Oriñón 6 23,6 6,7 No data 6,1 

Tabla VI. 3. Resultados de las variables biológicas en las nueve zonas de estudio. 

Cabe destacar que, en todos los estuarios, la cobertura de los hábitats presenta 

desviaciones respecto de su cobertura óptima teórica. 

Los análisis de correlación entre las variables biológicas mostraron una única 
correlación significativa, negativa (R=-0.703; p=0.035), entre la variable riqueza de 
hábitats y la extensión de algas verdes. No obstante, esta correlación parece atribuible a 
un artificio matemático, carente de significado ecológico. De este modo, ante la 
posibilidad de que ambas variables pongan de manifiesto diferentes evidencias de 

cambio en la vegetación estuarina, se mantuvieron ambos indicadores en el análisis. 
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A nivel de estuario, los análisis de correlación mostraron una relación significativa 
entre los cambios hidrodinámicos y las variables biológicas relacionadas con la 
composición vegetal (riqueza de hábitats y extensión de especies alóctonas) y 
funcionalidad (superficie de algas verdes) (Tabla VI. 4). En este sentido, la riqueza de 
hábitats parece disminuir con un incremento en la extensión del estuario que presenta 
alteraciones de flujo. Del mismo modo, un incremento en el área afectada por cambios 
hidrodinámicos deriva en un incremento del área ocupada por especies alóctonas y la 

superficie intermareal ocupada por algas verdes (Figura VI. 3). 

  
Riqueza de 

hábitats 

Superficie relativa 
de especies 
alóctonas 

Superficie 
relativa de 

vegetación de 
estuario 

Pérdida de 
cobertura de 

habitats 
estuarinos 

Superficie 
relativa de algas 

verdes 

R = 0,25 R = -0,27 R = -0,2 R = -0,008 R = -0,15 Ocupación 
intermareal (%) p = 0,521 p = 0,48 p = 0,599 p = 0,986 p = 0,695 

R = -0,8* R = 0,71* R = -0,25 R = -0,004 R = 0,72* Cambios 
hidrodinámicos (%) p = 0,010 p = 0,033 p = 0,519 p = 0,992 p = 0,029 

R = 0,2 R = 0,45 R = 0,42 R = -0,047 R = 0,12 Estruct. antrópicas 
longitudinales p = 0,610 p = 0,222 p = 0,259 p = 0,912 p = 0,764 

Tabla VI. 4. Coeficientes de correlación de Pearson (R) entre los indicadores hidromorfológicos y 
las variables biológicas (* = Correlación significativa; p<0.05). 

 

 

 

Figura VI. 3. Correlaciones entre las variables Cambios hidrodinámicos y Riqueza de hábitats, 
Superficie relativa de especies alóctonas y Superficie relativa de algas verdes. 
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6.2.3.3 Estudio a escala local 

El análisis a escala local puso de manifiesto que las principales diferencias entre un 
espacio alterado y un espacio sin cambios hidrodinámicos se encuentran relacionadas 
con la desviación de la cobertura de los hábitats respecto de su cobertura óptima (Tabla 
VI. 5). En este sentido, en el caso del análisis de un único hábitat (Pastizales salinos 
atlánticos, hábitat 1330), representado en, al menos, 15-20 teselas cartográficas en 
cada área de estudio, los resultados del test T-Student (T=2.42; p=0.02) mostraron 
diferencias significativas en la cobertura media de este hábitat entre las dos zonas. Así, 
el hábitat 1330 situado en el espacio con alteraciones hidrodinámicas presentó una 
mayor desviación de su cobertura óptima que el mismo hábitat en un espacio con los 

flujos naturales. 

  

Riqueza de 
hábitats 

Superficie relativa 
de especies 

alóctonas (%) 

Superficie relativa 
de vegetación de 

estuario (%) 

Pérdida de 
cobertura de 

habitats estuarinos 

Superficie 
relativa de algas 

verdes (%) 

Escalante 4 0,1 33,09 30,0 0,0 

Argoños 5 0,0 32,62 43,4 0,0 

Tabla VI. 5. Resultados de las variables biológicas a escala local en Argoños (marisma con 
restricciones de flujo debido a la existencia de alteraciones hidrodinámicas) y Escalante (marisma 
con dinámicas de flujo no alteradas). 

 

6.2.4 Discusión 

Los análisis desarrollados han puesto de manifiesto la existencia de una relación entre 
las alteraciones hidromorfológicas y diversas variables biológicas relativas a la 
vegetación estuarina, lo que permite concluir que los hábitats que conforman dicha 
vegetación sí resultan sensibles frente a dichas presiones. No obstante, el grado de 

sensibilidad varía en función de la presión analizada. 

De acuerdo con la bibliografía, alguna de las principales alteraciones morfológicas en 
los medios acuáticos derivan de perturbaciones relacionadas con los usos antrópicos 
del suelo (Bowen and Valiela, 2001; Dodson et al., 2005), especialmente procesos de 
ocupación de zonas intermareales (ABP, 2005). Independientemente del uso del área 
ocupada, la mera ocupación del territorio supone la pérdida total del ecosistema 
estuarino. Asimismo, en las zonas próximas a la ocupación, ésta puede provocar desde 
cambios en la composición de la vegetación acuática (Egertson et al., 2004), hasta 
alteraciones en las comunidades bentónicas (Dauvin et al., 2006; Lewis et al., 2003) o 

cambios en los procesos de sedimentación (Adams, 2005).  
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Sin embargo, los resultados obtenidos en este trabajo no han permitido revelar esta 
relación entre la vegetación estuarina y la ocupación intermareal. La ausencia de una 
correlación significativa entre el indicador ocupación intermareal y las variables 
biológicas puede atribuirse al método de evaluación del indicador hidromorfológico, 
cuyo valor final se encuentra condicionado por el criterio de definición de los límites 
del estuario. En este sentido, las masas de agua de transición se definen como la 
superficie estuarina cubierta por agua (CHC, 2011), quedando excluida toda la 
superficie que no está cubierta por agua en ningún momento del ciclo de marea, bien 
sea por tu topografía natural o como respuesta a la existencia de un relleno antrópico. 
Sin embargo, parece evidente que cualquier ocupación del medio estuarino redundaría 
en la pérdida de los hábitats de dicho espacio, por lo que se plantea la importancia de 
este indicador como variable predictiva de las posibles modificaciones de la vegetación 

estuarina frente a futuros escenarios de reducción de la masa de agua de transición. 

Por otro lado, las presiones hidromorfológicas que actúan como barreras estuarinas, 
tales como molinos de marea, diques o espigones, pueden provocar cambios en los 
patrones de las corrientes y en los procesos de sedimentación. La restricción de los 
flujos, tanto durante la penetración de la marea como durante el vaciado del estuario, 
modifica los regímenes mareales, reduciendo la amplitud de la marea (McLusky and 
Elliott, 2004). Si la energía mareal no penetra en un área del estuario, puede producirse 
un desequilibrio que incremente la erosión de la zona adyacente. En este sentido, de 
acuerdo con la hipótesis de que los cambios en la exposición al oleaje y en la velocidad 
de las corrientes podrían modificar la composición de la vegetación acuática (Fonseca 
and Bell, 1998; Keddy, 1983; Krause-Jensen et al., 2003), los resultados mostraron 
cómo las alteraciones hidrodinámicas (cambios en los regímenes mareales, tales como 
la velocidad de las corrientes, y en el prisma de marea) alteraron las condiciones de la 
vegetación estuarina, poniendo así de manifiesto su sensibilidad frente a dichas 

presiones.  

Así, un aspecto reseñable es la variación de la extensión de especies alóctonas, que 
presentan sus valores máximos en los estuarios donde las alteraciones hidrodinámicas 
son más destacables (p.e. Oyambre, Oriñón y San Martín de la Arena), con cambios 
hidrodinámicos en una superficie cercana al 30% del estuario. Esto puede relacionarse 
con la creación de nuevas zonas secas, en las que se produce una rápida colonización 
del sustrato por especies oportunistas e invasoras. Asimismo, los indicadores de 
cambios hidrodinámicos y riqueza de hábitats presentan la mayor correlación entre las 
variables hidromorfológicas y biológicas, aunque los cambios en la riqueza de especies 
parecen no ser muy elevados. No obstante, el número total de hábitats estuarinos fue 
dos veces superior en los estuarios con pequeñas alteraciones hidromorfológicas (p.e. 
Santoña y San Vicente) respecto de los estuarios con mayores alteraciones 
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hidrodinámicas (p.e. Oriñón y Oyambre). Por último, la relación significativa entre los 
cambios hidrodinámicos y la extensión de comunidades de algas verdes puede 
explicarse por la modificación de la velocidad de las corrientes ocasionada por las 
barreras mareales, tales como diques, que pueden derivar en una disminución de la 
energía y, por lo tanto, la acumulación de sedimentos finos (McLusky and Elliott, 
2004), con un incremento de la densidad de algas oportunistas (Krause-Jensen et al., 

2007). 

A pesar de los efectos señalados con anterioridad sobre la riqueza de hábitats y la 
extensión de las comunidades de algas verdes, de acuerdo con los resultados 
biológicos, la extensión relativa de las fanerógamas marinas y vegetación estuarina 
pareció no verse afectada por las presiones hidromorfológicas. En este sentido, de 
acuerdo con Fonseca (1998), cambios en las condiciones hidrodinámicas pueden 
provocar cambios en la composición de las fanerógamas marinas (que puede derivar en 
una disminución de su riqueza específica), mientras que la extensión del conjunto de la 
vegetación estuarina no muestra cambios significativos. En las comunidades de 
invertebrados bentónicos se ha observado una respuesta similar frente a las alteraciones 
hidromorfológicas, con cambios en su composición, pero no en su abundancia total 
(McCall, 1977; Norkkon et al., 2006). De este modo, a pesar de su sensibilidad frente a 
estas presiones, los cambios producidos en la composición y funcionalidad de los 

hábitats no han derivado, actualmente, en su desaparición. 

En este mismo sentido, aunque todos los estuarios analizados presentan desviaciones 
en la cobertura de sus hábitats, debido a la ausencia de condiciones prístinas (García et 
al., 2009), a escala de estuario la desviación en la cobertura de los hábitats no muestra 
una relación significativa con ninguno de los indicadores de presión hidromorfológica. 
No obstante, si los estudios se desarrollan a escala local, analizando un único hábitat, sí 
parece existir una relación entre la modificación de los flujos estuarinos y la pérdida de 
densidad vegetal, o cobertura. Así, es posible sugerir que la alteración de la cobertura 
de los hábitats se minimiza a escala estuarina debido a la formulación del indicador, 
que estima el valor medio de dichas variaciones. Estos resultados, junto con los 
problemas en la valoración del indicador de ocupación intermareal, ponen de 
manifiesto la importancia de la escala de trabajo (Kaiser, 2003; Parravicini et al., 
2009), la cual puede llevar a determinar, tal y como exponen Guinda et al. (2013), los 

resultados finales de un proceso de evaluación. 

Finalmente, a pesar de no ser objeto de este análisis, puede señalarse que los resultados 
presentaron valores normales de las variables biológicas (vegetación de marisma y 
fanerógamas marinas) en el estuario de San Martín de la Arena, el cual se caracteriza 
por la presencia de las mayores tasas de contaminación de las masas de agua de 
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transición de Cantabria (Besada et al., 2010; Irabien et al., 2008; Puente et al., 2008). 
Por ello, cabría suponer que la sensibilidad de los hábitats estuarinos frente a las 
emisiones contaminantes (vertidos puntuales y difusos) debería ser inferior a su 
sensibilidad frente a las alteraciones hidromorfológicas, si bien resultaría necesario 

realizar un análisis específico. 

En cualquier caso, es importante señalar que los estuarios son sistemas con un gran 
número de presiones, las cuales generan complejas sinergias entre ellas y, por ello, 
resulta complicado establecer relaciones entre un único tipo de presión y las variables 

biológicas. 

6.3 DELIMITACIÓN DE LA ZONA DE AFECCIÓN PARA EL CÁLCULO DE LA 

VULNERABILIDAD DE LOS HÁBITATS ESTUARINOS Y DUNARES 

6.3.1 Hipótesis y Objetivos específicos 

El objetivo general de este apartado consiste en analizar la repercusión del empleo de 
metodologías de delimitación de la zona de afección que integran indicadores relativos 
a las características de la presión y la morfodinámica del medio (metodologías 
dinámicas), frente a metodologías de estimación directa de la zona de afección 
(metodologías estáticas), para alteraciones hidromofológicas, vertidos acuáticos y 

tránsito pedestre. 

La consecución de este objetivo general está sujeta al desarrollo de tres objetivos 
específicos, cada uno de ellos relacionado con una tipología de presión frecuente en el 

litoral de la región:  

i) Desarrollar una metodología dinámica (dependiente de las características de la 
presión y la morfodinámica del medio) para la delimitación de la zona de 
afección de las alteraciones hidromorfológicas, y contrastar los resultados de su 
aplicación frente al uso de metodologías estáticas (apartado 6.3.2). 

ii) Desarrollar una metodología dinámica para la delimitación de la zona de 
afección de los vertidos acuáticos y contrastar sus resultados frente a 
metodologías estáticas (apartado 6.3.3). 

iii) Desarrollar una metodología de delimitación de la zona de afección del tránsito 
pedestre en el sistema dunar y contrastar sus resultados frente al empleo de 

metodologías estáticas (apartado 6.3.4). 
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6.3.2  Zona de afección de las Alteraciones hidromorfológicas 

Atendiendo a la definición de la ACA (2006), una alteración hidromorfológica es toda 
actuación y/o infraestructura susceptible de alterar los regímenes hidráulicos 

(circulación del agua) de un sistema, así como su estructura física (morfometría). 

De acuerdo con su propia definición, y tal y como se ha puesto de manifiesto 
anteriormente, la presencia de una infraestructura hidromorfológica genera, de forma 
directa, alteraciones hidrodinámicas relativas a la velocidad y dirección de las 
corrientes y a la exposición al oleaje, variables íntimamente ligadas con los procesos 
de erosión-sedimentación (Frostick and McCave, 1979; Lou and Ridd, 1997). Tal y 
como muestran diversos autores (Allen, 2000; French et al., 2000), el incremento en la 
exposición al oleaje y en la magnitud de las corrientes pueden derivar en una alteración 
de los procesos erosivos y sedimentarios, al tiempo que existe una correlación positiva 
entre la velocidad de la corriente y la concentración de sólidos en suspensión. De este 
modo, los cambios en las condiciones hidrodinámicas pueden alterar los procesos de 
transporte de sedimentos y, en última instancia, comprometer el mantenimiento del 

biotopo de los hábitats sedimentarios (tanto estuarinos como dunares). 

La alteración de las características hidrodinámicas estuarinas se encuentra igualmente 
ligada con el desarrollo de la biocenosis de sus hábitats. Tanto Fonseca and Bell 
(1998), como Koch (2001), muestran la existencia de una correlación significativa 
entre los procesos hidrodinámicos, principalmente la velocidad de las corrientes, y los 
atributos estructurales de la vegetación acuática, de modo que el desarrollo de esta 
vegetación se encuentra favorecido por la existencia de corrientes de velocidad 
intermedia. En este sentido, diversos autores (Conover, 1964; Fonseca et al., 1982; 
Fonseca and Kenworthy, 1987; Koch, 1994; Phillips, 1974) establecen rangos de 
tolerancia de ciertas especies vegetales (p.e. Zostera noltii, ) frente a la magnitud de la 
velocidad de las corrientes. Cambios en las velocidades que supongan la desviación de 
estos rangos implicarán la eliminación del potencial desarrollo de las diferentes 
comunidades y, por ende, de sus hábitats. Asimismo, diversos estudios de laboratorio 
afirman que, de forma general, cambios en la velocidad de las corrientes estuarinas 
generan cambios en la productividad de la vegetación acuática (Fonseca and 

Kenworthy, 1987; Madsen and Sondergaard, 1983).  

En síntesis, todo cambio en los procesos hidrodinámicos de un sistema es susceptible 
de alterar la estructura física de los hábitats, mediante la alteración de los procesos de 
sedimentación, erosión y resuspensión de materiales, así como el desarrollo y 

distribución de los organismos vegetales que los conforman. 
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Con el objeto de analizar las diferencias en la delimitación de la zona de afección 
definida mediante métodos que toman en consideración las características propias de 
una presión, y la dinámica de su entorno, sobre la delimitación de la zona de afección 
de las alteraciones hidromorfológicas, se ha llevado a cabo una comparación de los 
resultados obtenidos en el cálculo de la zona de afección de diferentes alteraciones 

hidromorfológicas con base en:  

i) una metodología dinámica, desarrollada en la presente tesis doctoral, y  
ii) una la metodología estática, independiente de las características del entorno de 

la presión, descrita en el Plan Marco de Gestión de los espacios acuáticos de la 

Red Natura 2000 en Cantabria (IH Cantabria, 2011).  

 

6.3.2.1 Método dinámico para la delimitación de la zona de afección de las 
alteraciones hidromorfológicas 

En el marco de esta tesis, la zona de afección de las alteraciones hidromorfológicas se 
define como el espacio acuático en el que las corrientes y/o los procesos de transporte 
de sedimentos se modifican significativamente a causa de la presencia de las 

alteraciones.  

Los indicadores utilizados para la delimitación de la zona de afección de las 

alteraciones hidromorfológicas fueron: 

- los cambios en la magnitud de la velocidad de las corrientes, y  

- los cambios en la tasa acumulada de erosión/sedimentación.  

Únicamente se tomaron en consideración aquellos cambios en dichas variables cuyo 
valor absoluto fue superior a los umbrales descritos en la Tabla VI. 6. Dichos valores 
están situados entre el 1-5% de los valores máximos medios, de cada indicador, 

registrados en los escenarios sin presiones. 

Velocidad de las corrientes Tasa de erosión/sedimentación 

smv /05.0  m01.0eros./sed.   

Tabla VI. 6. Umbrales utilizados como criterio para considerar que el cambio de las 
características hidrodinámicas ha sido debido a la existencia de una alteración hidromorfológica. 

 

El procedimiento diseñado para definir la zona de afección consistió en un sistema 
predictivo jerárquico, fundamentado en la consecución de los siguientes pasos:  
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1. simulación del comportamiento hidrodinámico (velocidad de las corrientes y tasa 
de erosión/sedimentación);  

2. transformación de los resultados del modelo hidrodinámico e integración en un 
sistema de información geográfica;  

3. análisis espacial de los resultados de la simulación hidrodinámica; 

4. delimitación de la zona de afección. 

Esta propuesta es aplicable al conjunto de presiones hidromorfológicas existentes en 
los sistemas litorales: alteraciones del régimen hidrológico (cambios en los caudales 
fluviales), modificaciones hidrodinámicas (alteraciones de la circulación de las 

corrientes) y alteraciones morfológicas (rellenos y/o dragados). 

1. Simulación del comportamiento hidrodinámico. 

La simulación del comportamiento hidrodinámico del sistema se realizó a través del 
módulo hidrodinámico Delft3D-FLOW, del sistema de modelado DELFT3D, 
desarrollado por Deltares. Las simulaciones de este modelo se basan en las ecuaciones 
de Navier-Stokes, bajo las asunciones de Boussinesq. Dado que la propuesta 
metodológica hace referencia a espacios someros, se optó por la realización de 

simulaciones bidimensionales, utilizando ecuaciones promediadas en vertical. 

El módulo Delft3D-FLOW es un programa de simulación hidrodinámica 
multidimensional, de distribución gratuita, que calcula los flujos y fenómenos de 
transporte resultantes de la marea y factores meteorológicos, en una malla curvilínea, 
incluyendo los efectos de diferencias en las densidades como consecuencia de una 

distribución no uniforme de temperatura y salinidad.  

La ejecución del modelo precisa definir: i) las características batimétricas de la zona de 
estudio, discretizadas en forma de malla curvilínea; y ii) las condiciones de contorno 
del modelo, las cuales comprenden los niveles de marea, los aportes de agua dulce y 
diversos parámetros físicos, tales como el tipo de sedimento (cohesivo - no cohesivo) y 

su distribución inicial, la densidad del medio, la viscosidad o la rugosidad del sustrato. 

Para cada una de las presiones, la simulación de las condiciones hidrodinámicas se 

realizó en dos escenarios diferentes (Figura VI. 4): 

- Escenario control, sin la alteración hidromorfológica. 
- Escenario de análisis, con la presencia de la alteración hidromorfológica. 

El periodo mínimo de simulación, en cada uno de los escenarios hidrodinámicos, fue 
de dos semanas, durante el mes de marzo. Este periodo de simulación permitió, junto 
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con la estabilización del modelo y la minimización de errores en sus resultados, la 
simulación de las condiciones hidrodinámicas con ondas de marea de diferente 
amplitud, entre las que se encontraban las mareas vivas equinocciales, así como la 
introducción de caudales fluviales correspondientes al periodo característico de aguas 

altas en el norte de la Península Ibérica (CHC, 2011).  

El intervalo de almacenamiento de resultados fue de 7200 sg, a partir del inicio de la 
ejecución. Tras las diferentes ejecuciones, se obtuvo un total de 336 resultados, la 
mitad (168) correspondiente al escenario control y la otra mitad (168) al escenario de 

análisis. 

 

Figura VI. 4. Proceso de simulación del comportamiento hidrodinámico del sistema. 

 

Con el objeto de reducir el volumen de datos, se seleccionaron los resultados 
hidrodinámicos de velocidad de las corrientes (magnitud) de dos ciclos completos de 
marea consecutivos (24 horas – 12 resultados) para: i) una onda de amplitud máxima 
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(marea viva) y ii) una onda de amplitud mínima (marea muerta) (Figura VI. 5), en cada 

uno de los dos escenarios hidrodinámicos.  

De este modo, a pesar de que el número total de resultados analizados se redujo de 168 
a 24 en cada escenario (12 para una onda de amplitud máxima y 12 para una onda de 
amplitud mínima), se consiguió integrar una gran variabilidad de condiciones 

hidrodinámicas. 

 

Figura VI. 5. Selección de ciclos de marea. 

En el caso de los procesos de transporte sedimentario, los cambios se evaluaron 
mediante la cuantificación de las diferencias en la tasa acumulada de 
erosión/sedimentación al final del periodo de modelado (día 15 de la simulación 
hidrodinámica). Por ello, sólo se seleccionaron los resultados del modelo 
hidrodinámico correspondientes al último instante de la simulación (hora 336) en cada 

uno de los escenarios. 

 

2. Transformación de los resultados del modelo hidrodinámico e integración en un 

sistema de información geográfica. 

La integración de los resultados del modelo hidrodinámico en un sistema de 
información geográfica se realizó mediante la transformación de los archivos a formato 
ARCview shape, a través de la herramienta QUICKPLOT del sistema de modelado 
Delft3D (Figura VI. 6a). Para posibilitar la ejecución de operaciones aritméticas la 

información fue posteriormente transformada a formato ráster (Figura VI. 6b). 
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Figura VI. 6. Transformación de los resultados del modelo hidrodinámico: a) exportación de datos 
a formato ARCview shape y b) ráster generado a partir de los resultados del modelo. 

 

3. Análisis espacial de los resultados de la simulación hidrodinámica. 

Los cambios en la velocidad de la corriente y la tasa acumulada de 
erosión/sedimentación, entre el escenario de análisis (con una presión 
hidromorfológica) y el escenario control, se cuantificaron utilizando la calculadora de 

rásters (presente en la herramienta Spatial Analyst).  

Los resultados positivos de la variación de la velocidad implicaban una aceleración de 
las corrientes, mientras que los resultados negativos representaban una deceleración. 
En el caso del transporte de sedimentos, las variaciones positivas significaban un 
incremento de los procesos sedimentarios. Por el contrario, las variaciones negativas en 
la tasa acumulada de erosión/sedimentación implicaban un aumento de los procesos 

erosivos (Figura VI. 7). 

En el caso del indicador cambios en la velocidad de la corriente, el cálculo de la 
variación de las velocidades, respecto del escenario control, se llevó a cabo para cada 
uno de los 24 resultados (t1-t24) del modelo hidrodinámico. Con el objeto de facilitar la 
gestión de los resultados, los 24 valores de variación de la magnitud de la velocidad 
fueron integrados en dos únicos rásters, correspondientes a los valores máximos y los 

valores mínimos de variación de la velocidad en cada celda de la malla (Figura VI. 8). 
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Figura VI. 7. Calculo de la variación del módulo de la velocidad de las corrientes y la tasa 
acumulada de erosión/sedimentación en un estuario. 

 

 

4. Delimitación de la zona de afección. 

La delimitación de la zona de afección de las alteraciones hidromorfológicas se realizó 

a partir de:  

i) La aplicación de los umbrales (Tabla VI. 6) para la selección de las celdas en las que 
se produjeron cambios en la velocidad de las corrientes y/o tasa acumulada de 
erosión/sedimentación (Figura VI. 9).  
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Figura VI. 8. Integración de los 24 resultados de variación de la velocidad. 

 

 

Figura VI. 9. Aplicación de umbrales. 
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ii) La integración, en una unidad espacial homogénea y coherente, de las celdas de los 
rasters en los que se registraron cambios de velocidad y/o de la tasa de 
erosión/sedimentación. Para ello, la información sobre los cambios en la velocidad y/o 
tasa de erosión/sedimentación se transformaron en polígonos y se combinaron en un 
único shapefile (*.shp). Al objeto de definir una zona de afección de baja complejidad 
geométrica, los polígonos próximos en el espacio (separados una distancia inferior a 

100m) se combinaron entre sí, formando nuevos polígonos (Figura VI. 10). 

 

Figura VI. 10. Delimitación de la zona de afección. 

 

6.3.2.2 Método estático para la delimitación de la zona de afección de las 
alteraciones hidromorfológicas 

La metodología desarrollada en el Plan Marco de Gestión de los espacios acuáticos de 
la Red Natura 2000 en Cantabria para la delimitación de la zona de afección de las 
alteraciones hidromorfológicas emplea un criterio único y constante, para cada tipo de 
alteración (Tabla VI. 7). El resultado final es una zona de afección con una geometría 
circular, cuya magnitud es proporcional a la longitud de la infraestructura, e 

independiente de las características del entorno en el que se localiza. 
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Alteración Criterio para la delimitación de la zona de afección 

Espigones, Pantalanes, Diques, 
Emisarios 

Molino de marea 

Circunferencia con radio 1.5 x L  
(L: longitud total de la actuación y centro en el origen de 
la misma).  

Dragados/Extracciones de áridos 

Buffer de 500 m de radio en torno a la zona de actuación que se 
amplía hasta 1 km de radio en la dirección del oleaje dominante en 
mar abierto y de la corriente de marea en estuarios 

Tabla VI. 7. Criterios utilizados en el Plan Marco de Gestión de los espacios acuáticos de la Red 
Natura 2000 para la delimitación de la zona de afección de las alteraciones hidromorfológicas. 

 

6.3.2.3 Contraste de metodologías para la delimitación de la zona de 
afección de las alteraciones hidromorfológicas 

Para contrastar la metodología dinámica y la metodología estática de delimitación de la 
zona de afección de las alteraciones hidromorfológicas, se seleccionaron como casos 
de estudio siete alteraciones teóricas (cinco diques y dos espigones) distribuidas en 
diversas localizaciones del estuario de Mogro (Figura VI. 11) y la ría de San Martín de 
la Arena (Figura VI. 12). La selección de estos estuarios respondió a su clasificación 
dentro una misma tipología: estuarios alongados, dominados por superficie intermareal 
(Galvan et al., 2010), en los que los aportes fluviales resultan similares (GESHA, 

2005). 

 

Figura VI. 11. Localización de las alteraciones hidromorfológicas teóricas analizadas en el estuario 
de Mogro. 
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Figura VI. 12. Localización de las alteraciones hidromorfológicas teóricas analizadas en la Ría de 
San Martín de la Arena. 

En ambas localizaciones, las simulaciones hidrodinámicas requeridas por el método 
dinámico se llevaron a cabo utilizando como condiciones de contorno:  

- una onda de marea generada en MATLAB, mediante la herramienta Tidal 
Analysis Toolbox (Pawlowicz et al., 2002), a partir de las componentes 
armónicas registradas en el mareógrafo de Santander, 

- caudales fluviales diarios, registrados en las estaciones de aforo de Puente 
Viesgo (río Pas – estuario de Mogro) y Torrelavega (río Saja – Ría de San 

Martín de la Arena).  

La información batimétrica se extrajo de la batimetría general de Cantabria, del 
Instituto Hidrográfico de la Marina, desarrollada a partir de cartas náuticas en papel 

(hojas 938, 939, 940, 941, 4021, 659, 4011, 24b y 165). 
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Aplicación de las metodologías en el estuario de Mogro 

De acuerdo con lo expuesto en la Figura VI. 11, en el estuario de Mogro se analizaron 
los efectos de tres infraestructuras hidromorfológicas teóricas, las cuales integraban 

diferentes tipos de alteraciones, todas ellas frecuentes en el litoral de Cantabria:  

- Dique 1: dique transversal a la dirección de la corriente, localizado en la cola 
del estuario. La longitud de la infraestructura fue igual la anchura del cauce 
(150m), si bien se diseñó con una apertura central (25m) que permitiese el paso 
restringido de las corrientes. 

- Dique 2: dique de 200m de longitud, transversal a la dirección de las corrientes, 
situado en el tramo medio del estuario, que limita el paso de las corrientes 
fluviales a la canal principal del estuario. 

- Espigón: espigón de 350m de longitud, ubicado en la margen izquierda de la 

bocana del estuario, en una zona sometida a la acción de las corrientes mareales. 

Resultados del Método dinámico 

Los datos batimétricos utilizados para llevar a cabo las simulaciones hidrodinámicas en 
el estuario de Mogro se encuentran integrados en una malla de 578x63 celdas (Figura 
VI. 13), generada a través del módulo RGFGRID del modelo Delf3D. La resolución de 

la malla, una vez transformada a formato ráster, fue de 21m.  

 

Figura VI. 13. Malla curvilínea (a) e información batimétrica del estuario de Mogro (b). 

La información hidrodinámica utilizada fue la correspondiente a los 15 días 
comprendidos entre el 4 y el 19 de marzo de 2003 (Figura VI. 14). Para la ejecución de 
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las simulaciones hidrodinámicas se despreciaron los aportes procedentes de la 

escorrentía superficial. 

Onda de marea: 

 

Caudal fluvial: 
Dia Caudal (m3/s) Dia Caudal (m3/s)

04-mar 5,893 12-mar 3,807
05-mar 5,063 13-mar 3,506
06-mar 6,932 14-mar 3,211
07-mar 6,407 15-mar 2,921
08-mar 5,557 16-mar 2,636
09-mar 4,901 17-mar 2,496
10-mar 4,113 18-mar 2,496
11-mar 3,807 19-mar 2,496  

Figura VI. 14. Condiciones hidrodinámicas empleadas en las simulaciones. 

Los resultados de la zona de afección de las tres alteraciones hidromorfológicas 
resultaron variables en tamaño y geometría, con una extensión de entre 40 y 65 ha. En 
todos los casos, lo más destacable fue la discontinuidad existente entre las zonas en las 
que las condiciones hidrodinámicas resultaron alteradas. Asimismo, 
independientemente de la localización de la presión, las alteraciones hidrodinámicas se 

extendieron, en mayor o menor medida, desde la cola hasta la bocana del estuario.  

La restricción del flujo fluvial, mediante la instalación de una infraestructura 
transversal al cauce en la cola del estuario (Dique 1; Figura VI. 15), provocó grandes 
cambios en la velocidad de las corrientes, con aceleraciones superiores a 0.5 m/s y 
deceleraciones de 0.1m/s, tanto en las proximidades de la infraestructura (aguas arriba 
y aguas abajo) como en el tramo medio del estuario. La mayor superficie con cambios 
en la tasa erosión/sedimentación se localizó en el tramo medio del estuario, dos 
kilómetros aguas abajo de la presión, si bien, tal y como cabría esperar, los mayores 
cambios se produjeron junto a la infraestructura, donde la tasa acumulada de 
erosión/sedimentación presentó variaciones de 0.1m (Figura VI. 15), como 

consecuencia de la retención de sedimentos a ambos lados de la infraestructura. 

La integración de estos cambios generó una zona de afección de 40 ha, que se extendió 
desde el límite del contorno fluvial de la malla hasta la bocana del estuario (Figura VI. 

15). 

La presencia de una alteración hidromorfológica en el tramo medio del estuario (Dique 
2; Figura VI. 16) generó la mayor zona de afección de las tres analizadas (65 ha). Los 
mayores cambios, tanto en la velocidad de las corrientes como en los procesos 
sedimentarios, se generaron en las proximidades de la infraestructura, donde se 
produjeron aceleraciones y deceleraciones en las corrientes próximas a 1m/s y cambios 

en la tasa de erosión/sedimentación de 0.5m. 
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Figura VI. 15. Zona de afección de un dique teórico situado en la cola del estuario de Mogro. 

 

Figura VI. 16. Zona de afección de un dique teórico situado en el tramo medio del estuario. 

Al igual que en los casos anteriores, la ubicación de un espigón en la bocana del 
estuario generó cambios en las condiciones hidrodinámicas y procesos sedimentarios, 
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tanto en las superficies adyacentes a la infraestructura como en la cola del estuario, sin 

que existiera una continuidad espacial entre las zonas afectadas (Figura VI. 17). 

La presencia del espigón produjo cambios de la velocidad de las corrientes en la 
bocana, donde se originaron deceleraciones de hasta 0.2 m/s, así como en las zonas 
medias del estuario, sometidas tanto a la dinámica mareal como fluvial. No obstante, 
las mayores alteraciones, en cuanto a extensión, se ocasionaron en los procesos 
sedimentarios, que vieron alterada la tasa erosión/sedimentación en una superficie de, 

aproximadamente, 23 ha. 

 

Figura VI. 17. Zona de afección de un espigón teórico situado la bocana del estuario de Mogro. 

 

Resultados del Método estático 

Tal y como se expone en la Figura VI. 18, la zona de afección resultante de aplicar la 
metodología estática a las presiones hidromorfológicas teóricas de Mogro fue una 

superficie continua adyacente a cada una de las presiones.  

En los tres casos analizados, la extensión de las zonas de afección estuvo condicionada 
por la longitud de la infraestructura y la topografía del estuario, que limitó su 

expansión terrestre.  
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Figura VI. 18. Zona de afección delimitada mediante el método estático para las alteraciones 
hidromorfológicas teóricas situadas en el estuario de Mogro: a) dique localizado en la cola del 
estuario; b) dique situado en el tramo medio del estuario; y c) espigón situado en la bocana. 

De forma general, la menor zona de afección se delimitó para la alteración situada en 
la zona más protegida del estuario (Dique 1; 7.7 ha) y fue aumentando a medida que se 
fue incrementando la exposición del medio en el que se localizó la presión (Espigón; 

101.05 ha). 
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Aplicación de las metodologías en la Ría de San Martín de la Arena 

El cálculo de la zona de afección se realizó sobre cuatro infraestructuras 
hidromorfológicas teóricas, distribuidas a lo largo de la Ría (Figura VI. 12), las cuales 
resultaban una representación de las diversas tipologías de alteraciones 

hidromorfológicas existentes en el litoral de la región:  

1. Dique transversal a la dirección de la corriente, situado en la cola del estuario, 
en un espacio sometido a la acción de las corrientes fluviales. La longitud del 
dique fue de 200m, con una apertura central (25m) que permitiese el paso 
restringido de las corrientes. 

2. Dique transversal a la dirección de las corrientes, localizado en la zona media 
del estuario, en un espacio sometido a la acción mareal y fluvial. La longitud de 
la infraestructura fue de 550m, con una apertura, coincidente con la canal 
principal del estuario, de 85m. 

3. Dique paralelo a la línea de tierra, ubicado en uno de los meandros intermedios 
del estuario, en una zona sometida a la influencia tanto mareal como fluvial. El 
dique, de 1000m de longitud, no presentó aberturas que permitiesen el paso de 
agua. 

4. Espigón de 500m de longitud, situado en la margen izquierda de la bocana del 

estuario, sobre los restos del dique semisumergido existente. 

 

Resultados del Método dinámico 

La información batimétrica utilizada para llevar a cabo las simulaciones 
hidrodinámicas en la Ría de San Martín de la Arena se encuentra integrada en una 
malla de 587x77 celdas (Figura VI. 19), generada a través del módulo RGFGRID del 
modelo Delf3D. Una vez transformada la malla a formato ráster, la resolución espacial 

de cada una de sus celdas fue de 12m.  

Con el objeto de homogeneizar los resultados de las dos zonas de estudio, las 
simulaciones hidrodinámicas se realizaron utilizando la información correspondiente a 

los 15 días comprendidos entre el 4 y el 19 de marzo de 2003 (Figura VI. 20).  
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Figura VI. 19. Malla curvilínea (a) e información batimétrica de San Martín de la Arena (b). 

 

Onda de marea: 

 

Caudal fluvial: 
Día Caudal (m3/s) Día Caudal (m3/s)

04-mar 15,488 12-mar 12,139
05-mar 15,264 13-mar 11,246
06-mar 16,970 14-mar 10,547
07-mar 18,151 15-mar 10,005
08-mar 17,457 16-mar 9,585
09-mar 16,077 17-mar 9,257
10-mar 14,596 18-mar 8,995
11-mar 13,257 19-mar 8,783  

Figura VI. 20. Condiciones hidrodinámicas empleadas en las simulaciones. 

Las zonas de afección de las cuatro alteraciones hidromorfológicas analizadas en la Ría 
de San Martín de la Arena fueron discontinuas y se extendieron desde la cola a la 

bocana del estuario (Figura VI. 21-Figura VI. 24). 

La presencia de un dique en la cola del estuario (Dique 1; Figura VI. 21) provocó 
cambios en la velocidad de las corrientes, tanto en las proximidades del dique como en 
la bocana. Nuevamente, las alteraciones más alejadas de la influencia mareal 

presentaron la menor zona de afección que, en este caso, fue de 4.72 ha. 
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Figura VI. 21. Zona de afección de un dique situado en la cola de la Ría San Martín de la Arena. 

 

Por el contrario, cuando la restricción del flujo se realizó en la zona media del estuario 
(Dique 2; Figura VI. 22), en la que los efectos de las dinámicas mareal y fluvial son 
igualmente notables, la zona de afección se extendió por una superficie de 96.5 ha, 
aguas arriba y aguas abajo de la presión. En el espacio en el que se permitió el paso 
restringido de agua se produjeron aceleraciones de 0.5 m/s y un incremento de la 

erosión que generó cambios en la tasa acumulada de erosión/sedimentación de -0.1m. 

La instalación de un dique paralelo a la línea de tierra, que restringía totalmente el flujo 
de agua y sedimentos en el interior de la superficie aislada (Dique 3; Figura VI. 23), 
generó, junto con el estancamiento del agua (v = 0 m/s), la alteración de los procesos 

de transporte de sedimentos en la bocana del estuario (│∆acum eros/sed│ = 0.07m).  
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Figura VI. 22. Zona de afección de un dique situado en la zona media del estuario. 

 

Figura VI. 23. Zona de afección de un dique paralelo a la margen derecha de la ría. 
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Por último, la presencia de un espigón, paralelo al ya existente en la bocana del 
estuario (Figura VI. 24), produjo alteraciones en el transporte sedimentario y la 
velocidad de las corrientes en su entorno próximo. En la zona de abrigo del espigón, la 
velocidad de las corrientes se redujo 1 m/s y se incrementaron los procesos de 
sedimentación, mientras que en la bocana del estuario aumentaron los procesos 

erosivos. 

 

Figura VI. 24. Zona de afección de un espigón teórico situado la bocana de la ría. 

 

Resultados del método estático 

De acuerdo con los resultados obtenidos en el estuario de Mogro, la zona de afección 
resultante de aplicar la metodología estática a las presiones hidromorfológicas teóricas 
localizadas en la Ría de San Martín de la Arena fue una superficie continua adyacente 

a cada una de las presiones (Figura VI. 25).  

Nuevamente, la extensión de las zonas de afección estuvo condicionada por la longitud 
de la infraestructura analizada y la topografía del estuario, que determinó la expansión 

lateral de las zonas de afección. 
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Figura VI. 25. Zona de afección delimitada mediante el método estático para las alteraciones 
hidromorfológicas teóricas situadas en la Ría de San Martín: a) dique localizado en la cola del 
estuario; b) dique situado en el tramo medio del estuario; c) dique paralelo a la línea de tierra; y 
d) espigón situado en la bocana de la Ría. 
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Con la salvedad del dique paralelo a la línea de tierra (Dique 3), que generó una zona 
de afección de 250 ha, de forma general la extensión de la zona de afección de las 
diferentes presiones se incrementó al aumentar la proximidad de la presión a la bocana 

del estuario, es decir, a una zona de mayor exposición. 

 

Comparación entre procedimientos de delimitación de la zona de afección 

La comparación de los resultados obtenidos mediante el método dinámico y el método 
estático permite observar importantes diferencias en la superficie de las zonas de 

afección de cada una de las presiones (Figura VI. 26-Figura VI. 28). 

La extensión de las zonas de afección delimitadas con base en la propuesta estática 
(independiente de las características del entorno en el que se localice la presión) se 
mostró significativamente correlacionada (R=0.93**) con la longitud de la 
infraestructura. No se observó esta correlación en los resultados de la propuesta 
dinámica (R=0.24). Tal y como se indicó en apartados anteriores, la zona de afección 
delimitada con la metodología estática quedó limitada a la zona adyacente a la 
localización de la infraestructura. Por el contrario, el método dinámico permitió definir 
zonas de afección discontinuas, detectando variaciones en las condiciones 

hidrodinámicas de los espacios alejados de la propia alteración. 

En el estuario de Mogro, el método dinámico posibilitó delimitar unas zonas de 
afección que, en el caso de los diques (Figura VI. 26-1 y Figura VI. 26-2), integraron 
totalmente la superficie definida como zona de afección por el método estático y 
mostraron una extensión muy superior (~300%) a la de propuestas anteriores. En 
cambio, la zona de afección del espigón situado en la bocana del estuario difirió de 

forma muy importante entre ambas aproximaciones. 

En la Ría de San Martín de la Arena, resultaron especialmente destacables las 
diferencias registradas en la zona de afección del cerrado situado en el tramo medio del 
estuario (Figura VI. 27-3). En este caso, además de que la superficie delimitada 
mediante el método estático (IH Cantabria, 2011) presentó una superficie un orden de 
magnitud superior a la delimitada mediante la nueva aproximación metodológica, no 

integró los cambios que se produjero en la desembocadura de la ría. 
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Figura VI. 26. Delimitación de la zona de afección de las alteraciones hidrodinámicas situadas en 
el estuario de Mogro (1= Dique 1; 2= Dique 2; 3= Espigón), con base en la propuesta desarrollada 
en esta tesis doctoral y la propuesta elaborada en los Planes de gestión de los LICs acuáticos de 
Cantabria (IH Cantabria, 2011). 
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Figura VI. 27. Delimitación de la zona de afección de las alteraciones hidrodinámicas situadas en 
la Ría de San Martín (1= Dique 1; 2= Dique 2; 3= Dique 3; 4= Espigón), con base en la propuesta 
desarrollada en esta tesis doctoral y la propuesta elaborada en los Planes de gestión de los LICs 
acuáticos de Cantabria (IH Cantabria, 2011). 
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De forma global, las diferencias entre la extensión de las zonas de afección delimitadas 
mediante las dos aproximaciones metodológicas (Figura VI. 28) resultaron 

especialmente destacables para las infraestructuras de mayor longitud. 
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Figura VI. 28. Superficie (ha) de las zonas de afección de cada una de las alteraciones 
hidromorfológicas, calculadas mediante la propuesta metodológica estática y dinámica. 

 

6.3.3  Zona de afección de los Vertidos acuáticos 

Se entiende por vertido toda descarga de sustancias susceptibles de provocar la 
contaminación o degradación del medio acuático. Una primera clasificación de los 
tipos de vertido es aquella que realiza una distinción en función del modo en que las 
sustancias son introducidas en el medio acuático. De acuerdo con las definiciones 
enunciadas en la ROM 5.1-05 (Puertos del Estado, 2005), los vertidos puntuales son 
las emisiones canalizadas por puntos fijos predefinidos, mientras que los vertidos 

difusos son las emisiones no canalizadas. 

En cualquier caso, independientemente de la forma en la que la descarga accede al 
medio acuático, de acuerdo con Hynning (1996), la evaluación de los efectos 
generados por un vertido debe tener en cuenta la persistencia, la concentración y la 
toxicidad de las sustancias emitidas. Por otra parte, Engle et al. (2007) reconocieron la 
relación de la persistencia de una sustancia con su potencial de dilución, mientras que 
Beyer et al. (2000) y Cucco et al. (2009) asociaron la capacidad de autodepuración del 
sistema a los procesos físicos de transporte y/o a los procesos biogeoquímicos de 
consumo y asimilación. Por ello, como aproximación al término de persistencia, la 
delimitación de la zona de afección de una emisión contaminante debe considerar tanto 
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los procesos de transporte como la capacidad de asimilación del medio, que se verá 
condicionada por la naturaleza de las sustancias emitidas, así como por la localización 

del punto de emisión. 

Las ecuaciones de transporte de sustancias en el medio acuático, tanto en su expresión 
unidimensional (Clark et al., 1992), como bidimensional (Kleinschmith and Pearce, 
1992) y tridimensional (Lin and Shiono, 1992), describen la variación de la 
concentración de una sustancia en un punto fijo del espacio, a lo largo del tiempo, en 
función de su concentración inicial, los componentes de la velocidad y los coeficientes 

de dispersión.  

De este modo, la delimitación de la zona de afección de los vertidos acuáticos litorales 
debe tener en cuenta tanto la concentración de sustancias contaminantes emitidas, 

como la magnitud y dirección de las corrientes en el punto de vertido. 

Para analizar la influencia de las características intrínsecas de los vertidos, y de la 
dinámica del entorno en el que estos se producen, sobre su zona de afección se ha 
llevado a cabo una comparación de los resultados obtenidos en la delimitación de la 

zona de afección de diferentes vertidos acuáticos con base en:  

i) una metodología dinámica, desarrollada en la presente tesis doctoral, que 
integra indicadores sobre las características del vertido y la morfodinámica del 
medio, y  

ii) una metodología estática, independiente de las características de la presión y de 
su entorno, descrita en el Plan Marco de Gestión de los espacios acuáticos de la 

Red Natura 2000 en Cantabria (IH Cantabria, 2011).  

6.3.3.1 Método dinámico para la delimitación de la zona de afección de los 
vertidos acuáticos 

En el marco de este trabajo, la zona de afección de los vertidos acuáticos se define 

como la superficie de la lámina de agua en la que se distribuyen las partículas emitidas. 

El procedimiento diseñado para delimitar la zona de afección se basó en la propuesta 
metodológica desarrollada por Gómez (2010) en su tesis doctoral, que emplea modelos 
numéricos de transporte, integrados en un sistema de información geográfica, para 

definir el área potencialmente afectada por una emisión difusa en áreas portuarias. 

La nueva propuesta, aplicable tanto a vertidos acuáticos difusos como a vertidos 
puntuales, perfeccionó la aproximación realizada por Gómez (2010), mediante la 

introducción de dos nuevos elementos: 
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- el concepto de concentración de las sustancias emitidas, estimado a partir del 
volumen del vertido y la densidad de las sustancias, y  

- la consideración de cuatro escenarios hidrodinámicos (bajamar, pleamar, media 
marea vaciante y media marea llenante) durante las simulaciones de transporte, 
que permiten representar el comportamiento del vertido independientemente del 

momento del ciclo de marea en el que se produzca.  

El procedimiento metodológico establecido para delimitar la zona de afección de los 
vertidos acuáticos consistió en un método jerárquico, basado en la ejecución de cuatro 

pasos consecutivos:  

1. delimitación de un área de descarga inicial alrededor del foco de emisión, es decir, 
la zona en la que inicialmente, por efecto del caudal vertido, se distribuyen las 
partículas emitidas;  

2. distribución de partículas virtuales en el área de descarga inicial;  
3. simulación del desplazamiento de las partículas virtuales en diversos escenarios 

hidrodinámicos; y  

4. delimitación de la zona de afección.  

 

1. Delimitación de un área de descarga inicial alrededor del foco de emisión. 

Alrededor del punto de vertido, en el caso de los vertidos puntuales, o del área de 
desarrollo de la actividad, en el caso de los vertidos difusos, se delimitó un área, 
denominada área de descarga inicial, correspondiente a la superficie de la lámina de 

agua en la que se produce la dilución inicial de la emisión.  

El área de descarga inicial se estableció como un buffer alrededor del foco de la 
emisión, de magnitud variable en función del caudal y la densidad de las sustancias 

emitidas:  

- Para los vertidos puntuales, el buffer correspondiente al área de descarga inicial, 
de distancia D1 (Ecuación 11), presentó una geometría circular, en la que el punto 
central de la circunferencia se localizó en el punto de vertido (Figura VI. 29a). 

iQD 1
3

1 10   (Ec.11) 

donde D1 es el radio del buffer alrededor del punto de vertido, Q1 es el caudal vertido (m3/s) y ρi es 
una constante, relativa a la densidad de los materiales susceptibles de ser vertidos por la actividad 
(t/m3) (Gómez, 2010). 
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- En el caso de los vertidos difusos, la zona de descarga inicial consistió en un buffer 
de geometría variable, y magnitud D2 (Ecuación 12), delimitado alrededor del 
polígono cartográfico en el que se reconoció la actividad fuente del vertido (Figura 
VI. 29b). 

iQD 2
3

2 10   (Ec.12) 

donde D2 es la distancia del buffer alrededor del foco de emisión, Q2 es el caudal vertido (m3/s) y ρi 
es una constante, relativa a la densidad de los materiales susceptibles de ser vertidos por la 
actividad (t/m3) (Gómez, 2010). 

 

Conocidas las sustancias o compuestos vertidos, la información sobre la densidad (ρ) 
puede extraerse de la información incluida en la Tabla VI. 8. Esta relación incluye una 
muestra, y no una revisión exhaustiva, del contenido de los principales vertidos al 

medio litoral. 

 

 

Figura VI. 29. Área de descarga inicial alrededor de a) dos vertidos puntuales y b) un vertido 
difuso. 
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Sustancia ρ Sustancia ρ 
Abonos* 1,20 Escorias* 1,10 
Aceites y grasas* 0,88 Fosfatos* 1,84 
Acetileno* 0,73 Gasolina* 0,68 
Acetona* 0,79 Gravas* 1,70 
Ácido sulfúrico* 1,85 Guisantes* 0,80 
Aguas residuales* 1,00 Harinas* 0,80 
Alcohol etílico* 0,79 Hexano* 0,65 
Asfalto* 1,00 Hierro* 3,00 
Astillas de chopo** 0,43 Hullas* 0,85 
Astillas de eucalipto** 0,75 Maiz* 0,70 
Astillas de madera* 0,30 Manganeso* 2,40 
Astillas de pino** 0,49 Metanol* 0,79 
Avena* 0,45 Octeno* 0,70 
Biodiesel * 0,88 Petróleo* 0,85 
Carbonatos* 1,25 Queroseno* 0,74 
Carbón* 0,40 Restos de cereales* 0,65 
Carbonato sódico* 2,50 Sal común* 1,20 
Carbonatos-Percarbonatos * 1,25 Semillas de algodón* 0,40 
Cebada * 0,65 Titanio* 4,80 
Cemento* 1,60 Trigo* 3,43 
Cereales* 0,65 Urea líquida* 0,77 
Cobre* 8,90 Urea sólida* 0,70 

Tabla VI. 8. Densidad (ρ) de las diferentes sustancias susceptibles de ser vertidas en el litoral. 
Fuente: *Gómez 2010; ** CPF 2004. 

Para los casos en los que se desconoce el contenido del vertido, se elaboró una 
clasificación general que relacionaba, para cada tipo de vertido, las posibles sustancias 
emitidas y su densidad (Tabla VI. 9). Esta aproximación es una simplificación, sólo 

aplicable cuando no se dispone de la información ambiental correspondiente. 

Tipo de vertido Principales sustancias emitidas ρ 
Urbano Aguas residuales 1 
Instalaciones portuarias Aceites, grasas y gasoil 0,85 
Acuicultura Piensos y aguas residuales 0,8 
Agrícola Abonos 1,2 
Ganadero Derivados ureicos 0,7 
Plantación forestal Restos de maderas 0,55 
Industrial Gasóleo/Gasolina/Petróleo 0,68 

Tabla VI. 9. Densidad (ρ) de los principales tipos de vertido existentes en el litoral cantábrico. 

 

En el caso de los vertidos puntuales, la información relativa a la localización, las 
sustancias emitidas y el caudal (Q1) de los vertidos autorizados está disponible en las 
correspondientes autorizaciones de vertido o en el registro estatal de emisiones y 

fuentes contaminantes (www.prtr-es.es). 

En los vertidos difusos, el caudal (Q2) debe calcularse. La aproximación utilizada fue 
el método racional (Ecuación 13), propuesto por Mulvaney (Chow et al., 1988), a partir 
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del coeficiente de escorrentía medio de la zona (C), la intensidad de lluvia media 
máxima (I), para la subcuenca en la que se localiza la emisión, y la superficie de 

aportación del vertido (A).  

62 106.3 



AIC

Q   (Ec.13) 

El coeficiente de escorrentía (C) se estimó como el cociente entre el caudal que 
discurre por una superficie dada, en relación con el caudal total precipitado. En la 
Tabla VI. 10 se muestran los valores del coeficiente de escorrentía medio calculados 
por GESHA (2005), para las principales cuencas hidrográficas de Cantabria. 

Cuenca hidrográfica Coeficiente de escorrentía 
Deva 0.65 
Nansa 0.63 
Escudo 0.51 
Saja-Besaya 0.65 
Pas 0.61 
Miera 0.56 
Asón 0.67 
Agüera 0.65 
Campiazo 0.58 

Tabla VI. 10. Coeficiente de escorrentía medio de las principales cuencas hidrográficas de 
Cantabria (GESHA, 2005). 

 

El valor de la intensidad de lluvia media máxima (I) se obtuvo de la aplicación 
informática MAXIN, desarrollada por De Salas (2005) en su tesis doctoral. Esta 
aplicación estima el valor de I (mm/h), para las diferentes subcuencas de España, en 
función de su tiempo de concentración (Tc). Este tiempo de concentración es el tiempo 
que tarda en llegar al aforo la última gota de lluvia que cae en el extremo más alejado 
de la subcuenca y que circula por escorrentía directa. De acuerdo con la metodología 
propuesta por el MOPU (1990), el tiempo de concentración (Tc(h)) se calculó a partir 
de la fórmula (Ecuación 14): 

76.0

4/1

)(
)( 3.0 










J

L
Tc km

h  (Ec.14) 

donde Tc(h) es el tiempo de concentración (horas), L es la longitud del canal principal de drenaje (km), y 
J es la pendiente media de la subcuenca. 
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En la Tabla VI. 11 se presentan los valores de la intensidad de lluvia media máxima 
(I), para los municipios litorales de Cantabria, en función del tiempo de concentración. 
El periodo de retorno considerado fue de 2 años: eventos extremos cuya probabilidad 
de ocurrencia es cada dos años. Con esta aproximación se consiguió integrar una gran 
variabilidad de eventos climatológicos, evitando los episodios más extremos, a la vez 
que resultó posible integrar el principio de precaución sin realizar grandes 

sobrestimaciones de los potenciales efectos del vertido. 

 

Tiempo de concentración (Tc) 
Municipio 

5 m 10 m 15 m 20 m 30 m 1 h 2 h 3 h 6 h 12 h 

Marina de Cudeyo 59,83 45,49 38,31 33,74 27,98 19,86 14,13 11,18 7,28 4,56

Ribamontán al Mar 53,8 41,13 34,76 30,69 25,64 18,26 13,09 10,41 6,84 4,32

Camargo 60,56 45,88 38,56 33,89 28,04 19,81 14,03 11,07 7,17 4,46

Santander 58,81 44,55 37,44 32,91 27,23 19,24 13,63 10,75 6,96 4,33

El Astillero 59,83 45,49 38,31 33,74 27,98 19,86 14,13 11,18 7,28 4,56

Piélagos 59,69 45,22 38 33,4 27,63 19,52 13,83 10,91 7,06 4,4

Miengo 59,69 45,22 38 33,4 27,63 19,52 13,83 10,91 7,06 4,4

San Martín de la Arena 59,69 45,22 38 33,4 27,63 19,52 13,83 10,91 7,06 4,4

San Vicente de la Barquera 65,4 49,29 41,28 36,21 29,84 20,95 14,74 11,57 7,43 4,59

Bárcena de Cicero 54,59 41,73 35,27 31,14 25,92 18,52 12,98 10,32 6,78 4,29

Santoña 51,1 39,14 33,12 29,26 24,39 17,47 12,28 9,78 6,44 4,09

Escalante 51,87 39,73 33,62 29,71 24,76 17,74 12,47 9,93 6,54 4,15

Colindres 51,87 39,73 33,62 29,71 24,76 17,74 12,47 9,93 6,54 4,15

Laredo 51,87 39,73 33,62 29,71 24,76 17,74 12,47 9,93 6,54 4,15

Castro Urdiales 58,89 42,76 353,18 30,52 24,85 17,23 11,84 9,36 6,16 3,96

Val de San Vicente 62,73 47,28 39,6 34,73 28,63 20,1 14,13 11,1 7,13 4,4

Tabla VI. 11. Intensidad de lluvia media máxima (mm/h), para diferentes tiempos de 
concentración, en los municipios litorales de Cantabria. 

 

2. Distribución de partículas virtuales en el área de descarga. 

A lo largo del perímetro de la superficie de descarga inicial se distribuyó una serie de 
puntos equidistantes, separados entre sí una distancia de 25 metros (Figura VI. 30). 
Estos puntos, que simulaban la presencia de partículas procedentes de la emisión 
contaminante en los límites del área de descarga inicial, se denominaron partículas 

virtuales. 
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Figura VI. 30. Distribución de partículas virtuales alrededor del punto de emisión: a) ejemplo de 
la distribución de partículas en dos vertidos puntuales; b) herramienta utilizada. 

 

 

3. Simulación del desplazamiento de las diferentes partículas virtuales. 

Para cada una de las partículas virtuales se realizó una simulación de su 
desplazamiento en el medio acuático, durante un periodo de dos horas (7200 sg), 
mediante la herramienta Particle Track, del programa ArcGIS Desktop 9.3 (Gómez, 
2010). Esta herramienta predice la localización futura de una partícula, con base en un 
modelo lagrangiano de advección-dispersión, siguiendo la trayectoria de advección de 

la partícula a través de un campo de flujo (Tauxe, 1994).  

Por lo tanto, la simulación del desplazamiento de la partícula requirió de información 
sobre los flujos del sistema (magnitud y dirección de las corrientes), en el momento de 

la simulación, en formato vectorial (ráster).  
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Con el objeto de completar los diferentes escenarios hidrodinámicos de un ciclo de 
marea completo, para cada una de las partículas virtuales se realizaron cuatro 
simulaciones de desplazamiento bajo las condiciones de (Figura VI. 31):  

1. pleamar, 
2. bajamar,  
3. media marea vaciante, y  

4. media marea llenante. 

 

Figura VI. 31. Escenarios hidrodinámicos (magnitud y dirección de la velocidad de la corriente) de 
la ría de San Martín de la Arena. 

 

El resultado de esta simulación fue un archivo *.txt para cada una de las partículas 
virtuales, en cada uno de los escenarios hidrodinámicos, en el que se indicaba su 
posición (coordenadas X e Y) en cada instante de la simulación, así como un archivo 
*.shp con la representación gráfica del desplazamiento de cada partícula (Figura VI. 

32). 
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Figura VI. 32. Simulación del desplazamiento de las partículas virtuales y representación gráfica 
de sus trayectorias en los cuatro escenarios hidrodinámicos considerados (1: pleamar; 2: bajamar; 
3: media marea vaciante; 4: media marea llenante). 

La información sobre la magnitud y dirección de las corrientes se generó mediante la 
ejecución de simulaciones hidrodinámicas utilizando el modelo bidimensional H2D 
(GIOC, 1990). Las condiciones de contorno consideradas fueron una onda media de 

marea (amplitud de 1.4 m) y el caudal medio anual de los principales cursos fluviales.  

La transformación de los resultados del modelo hidrodinámico a un formato vectorial, 
para su integración en el sistema de información geográfica (SIG), requirió de la 

ejecución de tres pasos sucesivos (Figura VI. 33): 

i) Los resultados de velocidad del modelo hidrodinámico fueron trasformados a 
una configuración vectorial, con coordenadas X, Y, Z, y fueron divididos en 
dos archivos *.dat independientes, uno de ellos correspondiente al módulo de la 
velocidad y el otro a la dirección de las corrientes. 

ii) Los archivos *.dat se transformaron a formato *.agd, creando así archivos de 
bases de datos con una arquitectura SQL. 
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iii) Cada uno de los resultados *.agd se transformó a formato *.txt, es decir, 
archivos de texto, que puedieron ser gestionados en el SIG, creando un ráster a 

partir de cada uno de ellos (magnitud y dirección de la corriente). 

 

Figura VI. 33. Transformación de los resultados del modelo hidrodinámico para su integración en 
un sistema de información geográfica. 

 

4. Delimitación de la zona de afección. 

La zona de afección del vertido fue el polígono resultante de la integración del área de 
descarga inicial del vertido y la envolvente de las trayectorias de todas las partículas 

virtuales situadas en su perímetro (Figura VI. 34). 

Para delimitar la envolvente (elemento bidimensional) de las trayectorias de las 
partículas virtuales (elementos unidimensionales) se generó un buffer de 25 metros 
alrededor de cada trayectoria (distancia correspondiente al intervalo entre partículas 

virtuales).  
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Figura VI. 34. Delimitación de la zona de afección de un vertido difuso en la Bahía de Santander. 

Para minimizar la complejidad geométrica de la zona de afección, y con ello facilitar la 
ejecución de posibles análisis espaciales a posteriori, la integración de los polígonos de 

realizó creando un polígono de mínima convexidad. 

6.3.3.2 Método estático para la delimitación de la zona de afección de los 
vertidos acuáticos 

La propuesta para la delimitación de la zona de afección de los vertidos acuáticos 
expuesta en el Plan Marco de Gestión de los espacios acuáticos de la Red Natura 2000 
en Cantabria considera que, independientemente de las características del vertido, la 
zona de afección de un vertido puntual estará integrada por una circunferencia, sobre 

la lámina de agua (hasta una cota nunca superior a los 7 m), de radio 1 km alrededor 
del punto de vertido en el litoral, que se extenderá a 2 km en el caso de los vertidos 

procedentes de emisarios submarinos. 

Igualmente, en el caso de los vertidos difusos, su zona de afección quedará delimitada 
por un buffer sobre la lámina de agua (hasta una cota nunca superior a los 7 m), de 

radio 1 km, alrededor de la fuente de vertido. 
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6.3.3.3 Contraste de metodologías para la delimitación de la zona de 
afección de los vertidos acuáticos 

Para contrastar los resultados de la metodología dinámica y la metodología estática se 
aplicaron ambas aproximaciones sobre cuatro vertidos difusos y cuatro vertidos 
puntuales, localizados en los estuarios de la Bahía de Santander (Figura VI. 35) y la 

Ría de San Martín de la Arena (Figura VI. 36). 

La selección de la Bahía de Santander y la Ría de San Martín de la Arena como ámbito 
de estudio responde a sus características morfológicas diferentes (Bahía de Santander - 
estuario complejo- y ría de San Martín - estuario alongado; Galván, 2010), en los que 

los aportes de caudales fluviales resultan similares (~10m3/s; GESHA, 2005).  

 

 

Figura VI. 35. Localización de los vertidos puntuales y difusos seleccionados en la Bahía de 
Santander para el cálculo de su zona de afección. 

 

La selección de estos vertidos responde al objeto de evaluar los resultados de la 
aplicación del procedimiento metodológico sobre vertidos de diversas tipologías 
(vertidos difusos forestales y/o portuarios y vertidos puntuales urbanos) localizados en 
espacios de diferentes características hidrodinámicas (espacios dominados por la 

dinámica mareal y espacios influenciados por los aportes fluviales).  
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Figura VI. 36. Localización de los vertidos puntuales y difusos seleccionados en la Ría de San 
Martín de la Arena para la delimitación de su zona de afección. 

 

Aplicación de las metodologías en la Bahía de Santander 

Las propuestas metodológicas para la delimitación de la zona de afección de los 
vertidos acuáticos se aplicaron a dos vertidos puntuales y dos vertidos difusos de la 
Bahía de Santander (Figura VI. 35). El criterio de selección de los vertidos fue su 
tipología (vertidos puntuales procedentes de dos EDAR; vertidos difusos procedentes 
de zonas portuarias) y las características hidrodinámicas de su localización. Los 
vertidos de la EDAR de Pedreña y el puerto de Marina del Cantábrico se localizan en 
zonas más expuestas a la acción de la dinámica mareal, mientras que los vertidos de la 
EDAR de Ribamontán al Mar y el puerto de Astillero se encuentran situados en zonas 

interiores, más protegidas. 
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Los vertidos puntuales, que proceden de estaciones de depuración de aguas residuales 

urbanas, presentan las siguientes características: 

- vertido de la EDAR de Pedreña, situado en la margen derecha de la Bahía, cuyo 
caudal es de 0.02m3/s; y  

- vertido de la EDAR de Ribamontán al Mar, situado en el interior de la ría de 

Cubas (desembocadura del río Miera), cuyo caudal es de 0.04m3/s. 

 

Resultados del método dinámico 

La información básica necesaria para la aplicación del procedimiento metodológico 
dinámico relativa al volumen del caudal de cada uno de los vertidos puntuales, así 
como la localización exacta de los mismos (coordenadas UTM) y las sustancias 
emitidas, se obtuvieron del Sistema Gestor DMA (IH Cantabria, 2010b), base de datos 

de la Consejería de Medio Ambiente del Gobierno de Cantabria.  

Las principales sustancias emitidas por ambos vertidos son aguas residuales sometidas 
a tratamiento primario. Atendiendo a los criterios de la Tabla VI. 8, su densidad es de 1 

t/m3. 

Los vertidos difusos seleccionados proceden de dos zonas portuarias del interior de la 
Bahía de Santander: Marina del Cantábrico (puerto deportivo) y El Astillero (astilleros 
portuarios). En ambos casos se consideró como fuente de vertido la superficie 
correspondiente a la lámina de agua localizada en el interior del puerto. La 
delimitación de ambos polígonos cartográficos (puerto de Marina del Cantábrico y 
puerto de El Astillero) se realizó utilizando como base una ortofoto georreferenciada 

de la Bahía de Santander, del año 2007, a escala 1:5000.  

Se asumió que las principales sustancias emitidas en los dos vertidos portuarios eran 
aceites, grasas y gasoil (Tabla VI. 9). Por ello, la densidad de las partículas emitidas 

era de 0.85 t/m3. 

Una vez aplicado el procedimiento metodológico, y tal y como se observa en la Figura 
VI. 37, las zonas de afección de los dos vertidos puntuales difirieron tanto en extensión 

como en geometría.  
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Figura VI. 37. Resultados de las principales etapas del procedimiento de delimitación de la zona de 
afección de los vertidos acuáticos puntuales en la Bahía de Santander. 

El vertido de la EDAR de Ribamontán al Mar presentó una zona de afección con una 
extensión de 2.58 ha. La configuración final de esta zona de afección se vio 
determinada por la localización del vertido en el interior de la ría de Cubas, junto a un 

dique que limita la velocidad de las corrientes (Figura VI. 38). 
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En el caso de la EDAR de Pedreña, el vertido se localiza en una zona abierta de la 
Bahía de Santander con elevadas velocidades de la corriente. Por ello, el 
desplazamiento de las partículas virtuales no se vio limitado por ninguna 

infraestructura hidromorfológica y su zona de afección fue de 3.87 ha. 

De este modo, a pesar que el caudal de la EDAR de Ribamontán al Mar es el doble que 
el caudal de la EDAR de Pedreña (0.04 m3/s frente a los 0.02 m3/s, prespectivamente), 
las condiciones hidrodinámicas condicionaron una mayor extensión de la superficie de 

la zona de afección de la EDAR de Pedreña. 

 

 

Figura VI. 38. Velocidades máximas de las corrientes en las áreas de la Bahía de Santander 
próximas a los puntos de vertido. 

 

Al igual que en el caso de los vertidos puntuales, las zonas de afección de los vertidos 
difusos difirieron tanto en forma como en extensión (Figura VI. 39). 

En el vertido de Marina del Cantábrico, la zona de afección se encuentra muy 
condicionada por la hidrodinámica del medio, que favorece grandes distancias de 
recorrido de las trayectorias de las partículas (hasta 560m). La integración de la zona 

de descarga inicial y las trayectorias derivó en una zona de afección de 565 ha. 

Tal y como se muestra en la Figura VI. 39, la zona de afección del vertido de El 
Astillero, localizado en el interior de la Bahía de Santander, estuvo muy condicionada 

por el área de descarga inicial y presentó una extensión de 58 ha. 
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Figura VI. 39. Resultados de las principales etapas del procedimiento de delimitación de la zona de 
afección de los vertidos acuáticos difusos en la Bahía de Santander. 

 

Resultados del método estático 

Las zonas de afección de los vertidos analizados en la Bahía de Santander, tanto 
puntuales (Figura VI. 40a) como difusos (Figura VI. 40b), mostraron extensiones 

variables entre 119 (EDAR Ribamontán al Mar) y 344 ha (Marina del Cantábrico). 

En todos los casos, independientemente de la tipología de vertido, la delimitación de 
las zonas de afección estuvo condicionada por la topografía de estuario. Las zonas de 
afección de menor superficie coincidieron con los vertidos situados en las zonas 
interiores del estuario (ría de Cubas – EDAR de Ribamontán al Mar- y rías de Solía y 
San Salvador – El Astillero), donde el estrechamiento de los canales limitó la extensión 

lateral de la zona de afección. 
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Figura VI. 40. Zonas de afección de los vertidos a) puntuales y b) difusos de la Bahía de 
Santander, delimitadas mediante el método estático. 

 

Aplicación de las metodologías en la Ría de San Martín de la Arena 

Tal y como se mostró en la Figura VI. 36, en la Ría de San Martín de la Arena se 
identificaron cuatro vertidos (dos vertidos puntuales y dos vertidos difusos) sobre los 

que aplicar los procedimientos metodológicos de delimitación de la zona de afección: 
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- vertido puntual de aguas residuales del Ayuntamiento de Suances, situado en la 
desembocadura de la Ría, cuyo caudal es de 0.03m3/s;  

- vertido puntual procedente de la EDAR de Vuelta Ostrera, localizado en el 
interior de la ría, cuyo caudal es de 0.56 m3/s; 

- vertido difuso originado en el puerto de Suances; y 
- vertido difuso procedente de una plantación forestal situada en la margen 

derecha de la ría, en el municipio de Polanco.  

La ausencia de vertidos industriales en la selección de vertidos se debió al hecho de 
que, a pesar de que esta tipología de vertidos es numerosa en la Ría de San Martín, los 
vertidos industriales se localizan en la zona más interior de la misma, en la que la 
información batimétrica y, por ende, los resultados hidrodinámicos derivados del 
modelo, presenta una notable distorsión respecto de las características reales del 
terreno (Figura VI. 41). Por ello, se descartó la aplicación del procedimiento de 

delimitación de la zona de afección de los vertidos hasta la corrección de la batimetría.  

 

 

Figura VI. 41. Localización de vertidos puntuales industriales: a) en una ortofoto georreferenciada 
de la Ría de San Martín de la Arena, y b) lámina de agua resultante de la malla batimétrica. 

 

 

 



 
 
 

Capítulo VI.  Vulnerabilidad de los hábitats litorales 

 

 

 

‐163‐ 

Resultados del método dinámico 

La información básica sobre el volumen del caudal de cada uno de los vertidos 
puntuales, así como la localización exacta de los mismos (coordenadas UTM) y las 
principales sustancias emitidas, se obtuvieron del Sistema Gestor DMA (IH Cantabria, 

2010b), base de datos de la Consejería de Medio Ambiente del Gobierno de Cantabria.  

En todos los casos, la densidad de las sustancias emitidas se estableció de acuerdo con 

lo descrito en la Tabla VI. 9: 

- Las emisiones procedentes de los dos vertidos puntuales son aguas residuales, 
por lo que su densidad es de 1 t/m3.  

- Las principales sustancias emitidas por el puerto de Suances son aceites, grasas 
y gasoil (Tabla VI. 9), por lo que su densidad es de 0.85 t/m3. 

- En el vertido de la plantación forestal las principales sustancias emitidas son 

restos de maderas (Tabla VI. 9) y, por lo tanto, su densidad es de 0.55 t/m3. 

En el vertido difuso portuario se consideró como fuente de vertido la superficie de la 
lámina de agua localizada en el interior del puerto. Por el contrario, para la plantación 
forestal se estableció como fuente del vertido la superficie terrestre ocupada por la 
misma. La delimitación de ambos polígonos cartográficos (puerto de Suances y 
plantación forestal) se realizó utilizando como base una ortofoto georreferenciada de 

los municipios de Suances y Polanco, del año 2007, a escala 1:5000.  

De acuerdo con los resultados obtenidos en las aplicaciones llevadas a cabo en la Bahía 
de Santander, las trayectorias de las partículas virtuales resultaron significativamente 
superiores en los vertidos situados en los espacios de mayor influencia mareal (Figura 

VI. 42 y Figura VI. 43). 

La zona de descarga inicial del vertido procedente de la EDAR de Vuelta Ostrera fue 
aproximadamente 20 veces superior a la del vertido de aguas residuales del 
Ayuntamiento de Suances (Figura VI. 42), como resultado de la diferencia de caudales 
entre ambos vertidos. No obstante, el movimiento de las partículas fue mucho mayor 
en el vertido situado en la desembocadura de la ría, donde las velocidades de las 

corrientes mostraron magnitudes mucho más elevadas que en el interior del estuario. 
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Figura VI. 42. Resultados de las principales etapas del procedimiento de delimitación de la zona de 
afección de los vertidos acuáticos puntuales en la Ría de San Martín de la Arena. 

 

De acuerdo con lo expuesto anteriormente, a pesar de que la zona de afección del 
vertido de la EDAR de Vuelta Ostrera presentó una extensión superior a la delimitada 
en el caso del vertido del Ayuntamiento de Suances, la diferencia entre ambas 
superficies se vio restringida respecto a las diferencias en el área de descarga inicial. 
Así, la superficie de la zona de afección del vertido de la EDAR fue de 29 ha, mientras 

que la extensión de la zona de afección del vertido del Ayuntamiento fue de 14 ha. 

Los resultados de la delimitación de la zona de afección de los vertidos difusos (Figura 
VI. 43) fueron equivalentes a los obtenidos en los vertidos puntuales. A pesar de que 
las áreas de descarga inicial presentaban grandes diferencias en su extensión, la 
superficie final de la zona de afección mostró una magnitud similar (10 ha en el puerto 
de Suances y 14 ha en el caso de la plantación forestal), debido al mayor recorrido de 
las partículas virtuales del vertido del puerto de Suances (localizado en la 

desembocadura del estuario). 
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Figura VI. 43. Resultados de las principales etapas del procedimiento de delimitación de la zona de 
afección de los vertidos acuáticos difusos en la Ría de San Martín de la Arena. 

 

Resultados del método estático 

Tal y como se muestra en la Figura VI. 44, la zona de afección delimitada mediante el 
método estático resultó independiente de magnitud del vertido. De este modo, la zona 
de afección de la EDAR de Vuelta Ostrera presentó una extensión inferior a la del 
vertido del Ayuntamiento de Suances (89 ha frente a 98 ha), a pesar de que el caudal 

vertido por la EDAR es 20 veces superior (0.56 m3/s, frente a 0.03 m3/s). 

Por el contrario, la tipología del vertido sí tuvo repercusión en la delimitación de la 
zona de afección, debido a las implicaciones de la geometría del vertido: un buffer 
alrededor del punto de vertido, en el caso de los vertidos puntuales, y buffer alrededor 
de la fuente de emisión, en el caso de los vertidos difusos. De este modo, para dos 
vertidos localizados en una misma zona, uno puntual y uno difuso (vertido puntual de 
la EDAR de Vuelta Ostrera - vertido difuso procedente de una plantación forestal), la 
zona de afección del vertido difuso (103 ha) fue superior a la del vertido puntual (89 

ha). 
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Figura VI. 44. Zonas de afección de los vertidos a) puntuales y b) difusos de la Ría de San Martín 
de la Arena, delimitadas mediante el método estático. 

 

Comparación entre procedimientos de delimitación de la zona de afección 

El análisis comparativo de los resultados obtenidos en la aplicación de los métodos 
dinámico y estático puso de manifiesto la existencia de importantes diferencias entre la 

superficie estimada mediante ambas aproximaciones (Figura VI. 45-Figura VI. 47).  

El sobredimensionamiento de los resultados del método estático fue especialmente 
evidente en los vertidos puntuales (Figura VI. 46-1, Figura VI. 47-1,2), donde la 
extensión de la zona de afección llegó a alcanzar valores dos órdenes de magnitud 
superiores a las superficies delimitadas mediante la propuesta dinámica, dependiente 

de las características del vertido y su entorno. 

En el caso de los vertidos difusos, la delimitación de la zona de afección del vertido de 
Marina del Cantábrico (Figura VI. 46-2), expuesto a la dinámica mareal, presentó un 
mejor ajuste entre las dos propuestas metodológicas. No obstante, la zona de afección 
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de los vertidos difusos de la Ría de San Martín de la Arena (Figura VI. 47-3,4) mostró 
extensiones que, nuevamente, presentaron un orden de magnitud inferior a las 

delimitadas mediante la metodología estática. 
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Figura VI. 45. Superficie (ha) de las zonas de afección de cada uno de los vertidos analizados, 
calculadas mediante la propuesta metodológica estática y dinámica. 

 

 

Figura VI. 46. Comparación de la zona de afección de los vertidos de la Bahía de Santander (1: 
vertidos puntuales; 2: vertidos difusos), con base en las dos propuesta metodológicas. 
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Figura VI. 47. Comparación de la zona de afección de los vertidos de la Ría de San Martín de la 
Arena (1: vertido puntual Ayuntamiento de Suances; 2: vertido puntual EDAR Vuelta Ostrera; 3: 
vertido difuso puerto de Suances; 4: vertido difuso plantación forestal) con base en las dos 
propuestas metodológicas. 
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6.3.4  Zona de afección del Tránsito dunar 

Tal y como se ha puesto de manifiesto en el Capítulo V de la presente tesis doctoral, 
los hábitats dunares son sensibles frente a los impactos mecánicos ocasionados por el 
tránsito, tanto pedestre como de vehículos (Hylgaard and Liddle, 1981; Kutiel et al., 

2000; Kutiel et al., 1999; Liddle and Grieg-Smith, 1975). 

Los principales efectos asociados al tránsito se relacionan con la alteración de los 
atributos físicos y la estabilidad del sustrato dunar. La compactación del sustrato 
(Iverson et al., 1981; Kutiel et al., 2000; Kutiel et al., 1999) y la creación de surcos 
(Anders and Leatherman, 1987) son susceptibles de alterar el transporte sedimentario, 
a la vez que provocan condiciones adversas para la supervivencia y regeneración de la 
vegetación (Kuss, 1986) y de la fauna arenosa (Schlacher and Thompson, 2012; 

Schlacher et al., 2007). 

Asimismo, tal y como expone Kuss (1986), la acción mecánica del pisoteo sobre la 
vegetación dunar produce daños en su follaje, que causa alteraciones en la actividad 
fotosintética de la planta e incrementa sus demandas energéticas para la reparación y 
crecimiento de los órganos dañados. No obstante, las raíces superficiales se ven 
igualmente dañadas, lo que dificulta el suministro de los nutrientes necesarios para 

paliar dichas demandas.  

La eliminación de la parte aérea de la vegetación, junto con la alteración de las raíces 
que, además de ser directamente dañadas por el tránsito, sufren la modificación de los 
procesos de transporte y disponibilidad de agua y nutrientes, asociados a la 
compactación del terreno, conducen a un descenso en la cobertura vegetal (Groom et 
al., 2007; Lathrop, 1983; Rickard et al., 1994; Tablas V.10 y V.12) y una disminución 
de la riqueza de especies y diversidad del medio (Kutiel et al., 2000; Figuras V.14 y 

V.15). 

Asimismo, en concordancia con los resultados de los procesos experimentales 
desarrollados en el sistema dunar (apartado 5.4), cabe destacar que los efectos del 
tránsito pedestre son variables en función del estrato dunar “pisoteado”. Mientras que 
en el estrato correspondiente a la duna primaria los efectos derivados del tránsito se 
extienden varios metros a cada lado del espacio en el que se desarrolla la presión, en 
los estratos con un suelo desarrollado y una menor intensidad de tránsito (p.e. duna 

terciaria) los efectos quedan limitados al espacio directamente transitado (Tabla V.12).  
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De este modo, parece necesario que la delimitación de la zona de afección del tránsito 
dunar tenga en cuenta las características del medio en el que se produzca la presión, 

especialmente en lo relativo a la estabilidad del sistema receptor del tránsito. 

Con el objeto de analizar la influencia de tomar en consideración las características del 
medio en el que se produce el tránsito pedestre sobre la delimitación de su zona de 
afección en el sistema dunar, se llevó a cabo una comparación de los resultados 
obtenidos en la delimitación de la zona de afección del tránsito con base en dos 

aproximaciones metodológicas diferentes:  

i) una metodología dinámica, que toma en consideración las características 
del entorno, y  

ii) una la metodología estática, descrita en el Plan Marco de Gestión de los 
espacios acuáticos de la Red Natura 2000 en Cantabria (IH Cantabria, 

2011).  

6.3.4.1 Método dinámico para la delimitación de la zona de afección del 
tránsito pedestre 

En el marco de esta tesis doctoral, se define como zona de afección del tránsito dunar 
la superficie del sistema en el que la estructura y/o composición de los hábitats dunares 

se altera como respuesta a las alteraciones físicas producidas por el tránsito. 

De acuerdo con los resultados del capítulo V de esta tesis (apartado 5.4), los 
indicadores seleccionados para la delimitación de la zona de afección del tránsito dunar 

fueron: 

- la disminución de la cobertura vegetal, y 

- la alteración de la riqueza de especies dunares; 

de modo que las superficies adyacentes a las sendas dunares en las que se producen 
pérdidas en la cobertura vegetal, y/o en la riqueza de especies dunares, conforman su 

zona de afección.  

No obstante, únicamente se tomaron en consideración aquellos cambios de estructura y 
composición que supusieran una variación significativa respecto de las condiciones 
naturales del sistema. Por ello, y con base en los resultados de los procedimientos 
experimentales llevados a cabo en los sistemas dunares de Valdearenas y El Puntal, la 
zona de afección del tránsito dunar quedó conformada por un buffer, alrededor de la 
senda de tránsito, de magnitud variable, de acuerdo con los criterios expuestos en la 

Tabla VI. 12.  
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Hábitat dunar Magnitud del buffer (m) 

Playa 3 m 
Duna primaria 3 m 
Duna secundaria 1 m  
Duna terciaria 1 m 

Tabla VI. 12. Magnitud del buffer, que conforma la zona de afección, alrededor de las sendas de 
tránsito. 

 

6.3.4.2 Método estático para la delimitación de la zona de afección del 
tránsito pedestre 

De acuerdo con los criterios desarrollados en el Plan Marco de Gestión de los LICs 
acuáticos de Cantabria, la zona de afección del tránsito se corresponde con la 
superficie directamente afectada por el tránsito pedestre o de vehículos (IH Cantabria, 

2011). 

De este modo, la geometría y extensión de la zona de afección resulta independiente de 
la intensidad de tránsito y/o de las características del medio en el que este se produce, y 

queda restringida al espacio directamente transitado. 

 

6.3.4.3 Contraste de metodologías para la delimitación de la zona de 
afección del tránsito dunar 

El contraste de los resultados obtenidos mediante la metodología dinámica y la 
metodología estática de delimitación de la zona de afección del tránsito se llevó a cabo 
tomando como casos de estudio las principales sendas pedestres existentes en los 
sistemas dunares de Valdearenas (Liencres) y el puntal de Laredo (Figura VI. 48). Las 
sendas se delimitaron manualmente, utilizando como base una ortofoto 

georreferenciada de Cantabria, del año 2007. 

La selección de estos arenales como casos de estudio respondió a la existencia de un 
sistema dunar bien desarrollado en ambas localizaciones, así como al elevado interés 
turístico existente en las dos zonas. Este interés turístico ha derivado en la existencia de 
un gran número de sendas pedestres, cuya longitud total es de, aproximadamente, 10 

km en cada uno de los sistemas. 



 
 
 

Capítulo VI.  Vulnerabilidad de los hábitats litorales 

 

 

 

‐172‐ 

 

Figura VI. 48. Sendas dunares utilizadas como casos de estudio en: a) Valdearenas y b) el puntal 
de Laredo. 

 

Aplicación de las metodologías a los arenales de Valdearenas y el puntal 
de Laredo 

Resultados del método dinámico 

Tal y como se observa en la Figura VI. 49, la geometría de la zona de afección del 

tránsito dunar fue equivalente al entramado de sendas dunares (Figura VI. 48).  

En el caso del sistema dunar de Valdearenas, el mayor desarrollo de la duna primaria, 
en la que los efectos del tránsito se extienden por una mayor superficie (Tabla V.12; 
Tabla VI. 13), junto con la disposición de las sendas de forma paralela al sistema 
dunar, determinaron que la extensión total de la zona de afección (3.85 ha) resultase 
superior a la zona de afección del tránsito en el puntal de Laredo (3.17 ha), a pesar de 
que la longitud total de las sendas fuese equivalente (~10 km). Esto permite poner de 
manifiesto la importancia de las características del sistema dunar (composición y 

distribución de los estratos dunares) sobre la zona de afección del tránsito dunar. 



 
 
 

Capítulo VI.  Vulnerabilidad de los hábitats litorales 

 

 

 

‐173‐ 

 

Figura VI. 49. Resultados de la zona de afección del tránsito pedestre en los sistemas dunares de: 
a) Valdeareanas y b) el puntal de Laredo. 

 

Resultados del método estático 

De acuerdo con la propuesta metodológica desarrollada por el IH Cantabria (2011), la 
zona de afección del tránsito dunar quedó restringida al espacio transitado, es decir, a 
las propias sendas pedestres identificadas en los arenales de Valdearenas y el Puntal de 

Laredo (Figura VI. 48).  

De este modo, la extensión total de la zona de afección quedó restringida a una 
superficie de 1.21 ha en Valdearenas y 1.34 ha en el Puntal de Laredo, distribuida a lo 

largo de una longitud de, aproximadamente, 10 km en cada uno de los arenales. 

Comparación entre procedimientos de delimitación de la zona de afección 
del tránsito dunar 

La propuesta dinámica de delimitación de la zona de afección permitió identificar una 
zona de afección que, en el caso del arenal de Valdearenas, triplicó la extensión 
directamente transitada, mientras que, en el puntal de Laredo, la extensión de la zona 

de afección se vió duplicada (Tabla VI. 13).  

Las principales diferencias entre los resultados de las dos metodologías se encuentran 
asociadas a la duna primaria, donde la zona de afección delimitada mediante la 
metodología dinámica alcanzó valores cinco veces superiores a la zona de tránsito 

(zona de afección de la metodología estática). 
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Metodología Estática Metodología Dinámica 
Estrato dunar 

Valdearenas Puntal de Laredo Valdearenas Puntal de Laredo 

Duna Primaria 0.21 ha 0.08 ha 1.32 ha 0.43 ha 

Duna Secundaria 0.50 ha 0.14 ha 1.36 ha 0.39 ha 

Duna Terciaria 0.48 ha 1.11 ha 1.32 ha 2.41 ha 

Total 1.21 ha 1.34 ha 3.85 ha 3.17 ha 

Tabla VI. 13. Extensión de la zona de afección (ha) del tránsito dunar, en cada uno de los estratos 
dunares de los casos de estudio, de acuerdo con las dos propuestas metodológicas de delimitación 
de la zona de afección. 

 

6.3.5 Discusión  

Los análisis realizados permitieron corroborar que la magnitud y distribución de la 
zona de afección de una presión se encuentran condicionadas tanto por las propiedades 
de la presión (Zyserman and Johnson, 2002), como por las características 

morfodinámicas del medio en el que se localiza. 

De acuerdo con la propuesta de Reza and Abdullah (2011), en la Figura VI. 50 se 
representa las relaciones existentes entre las principales presiones litorales, sus efectos 
sobre el medio y los procesos ecológicos (EPA, 1999) de los sistemas estuarinos y 
dunares que se encuentran afectados por las mismas. De este modo, bien por la 
alteración de un proceso u otro, todas las presiones consideradas (alteraciones 
hidromorfológicas, vertidos acuáticos y tránsito) resultan teóricamente susceptibles de 
alterar el estado de los sistemas estuarinos y dunares y, por ende, de sus hábitats. Por 
ello, y tal y como se enunció en la hipótesis general de este capítulo, es necesario 

establecer una delimitación precisa de su zona de afección. 

 

Figura VI. 50. Relaciones entre las principales presiones del medio litoral (Pres), sus efectos (Efec) 
y los procesos (Proc) de los sistemas estuarino y dunar que se ven alterados por las mismas. 
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De forma general, las diferencias existentes entre una zona de afección delimitada 
mediante un método estático y un método dinámico son variables en función de la 
tipología de presión analizada. Debido a que los procesos litorales se encuentran muy 
condicionados por las características hidrodinámicas del sistema (Slomp and Van 
Cappellen, 2004), las zonas de afección de las alteraciones hidromorfológicas 
resultaron especialmente sensibles a las dinámicas del medio. Por el contrario, las 
menores diferencias entre los resultados de las aproximaciones dinámicas y estáticas se 
observaron en el caso de las alteraciones derivadas del tránsito dunar, donde la 

naturaleza terrestre del sistema dunar le aporta estabilidad al medio. 

6.3.5.1 Alteraciones hidromorfológicas 

La alteración de los regímenes hidráulicos y de las condiciones del medio litoral, cuyos 
efectos sobre el estado de las comunidades litorales son significativos (Recio et al., 
2013), están usualmente infravalorados en los análisis de la vulnerabilidad de los 
hábitats. En este sentido, diversos estudios muestran cómo los cambios en la velocidad 
de las corrientes y la exposición al oleaje pueden alterar la composición de la 
vegetación acuática (Fonseca and Bell, 1998; Keddy, 1983; Krause-Jensen et al., 2007; 
Krause-Jensen et al., 2003) y los regímenes sedimentarios dunares (Finkl and Walker, 
2002; Nordstrom, 2000), modificando así el estado de sus hábitats. De este modo, para 
la evaluación de la vulnerabilidad de los hábitats litorales es especialmente 
trascendente la identificación de todos los espacios en los que, por efecto de una 
alteración hidromorfológica, se producen cambios en las condiciones hidrodinámicas 
del sistema, tanto si dichos espacios se localizan junto a la alteración, como si se sitúan 
en espacios alejados de la misma; puesto que los hábitats sometidos a dichos cambios 
podrán ver modificado su estado de conservación, bien por la alteración de su 

estructura y composición, bien por cambios en su distribución. 

En este sentido, una de las principales ventajas asociadas a la metodología dinámica 
consiste en su capacidad de delimitar una zona de afección discontinua, en la que se 
identifican espacios, alejados de la propia alteración hidromorfológica, en los que las 
condiciones del medio (velocidad de las corrientes y procesos sedimentarios) se ven 
modificadas como consecuencia del establecimiento de la presión, poniendo en riesgo 
el mantenimiento y conservación de sus comunidades bióticas (Fonseca and 

Kenworthy, 1987; Madsen and Sondergaard, 1983). 

Con respecto a los resultados obtenidos en este trabajo, las principales diferencias entre 
las dos propuestas de delimitación de la zona de afección resultan principalmente 
evidentes en las localizaciones de mayor actividad hidrodinámica, donde la 
metodología dinámica permite delimitar zonas de afección de una extensión superior a 
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los resultados de la propuesta independiente de las características morfodinámicas del 
medio. Estos resultados concuerdan con las apreciaciones realizadas por Fairley et al. 
(2009), que señalan el importante papel de las corrientes mareales en el transporte 
sedimentario. De este modo, la zona de afección de las infraestructuras ubicadas en un 
espacio de elevada influencia mareal se ve muy condicionada por los cambios en los 
procesos de transporte, que extienden su zona de afección. Igualmente, en aquellos 
casos en los que la modificación de las condiciones hidromorfológicas se produce en 
un espacio de confluencia de las dinámicas mareales y fluviales, caracterizado por 
presentar, de forma generalizada, la mayor riqueza de especies estuarinas (McLusky 
and Elliott, 2004), las zonas de afección son muy superiores a los casos en los que la 

alteración se localiza en una zona donde dominan, por ejemplo, las dinámicas fluviales. 

Finalmente, en relación a la propuesta metodológica dinámica desarrollada en este 
trabajo, cabe destacar que, tradicionalmente, los análisis sobre la afección de las 
alteraciones hidromorfológicas se han desarrollado en estudios relacionados con la 
evaluación de riesgos de inundación y la elaboración de medidas para su mitigación 
(Apel et al., 2009; Kamrath et al., 2006), siendo más escasas las aproximaciones en las 
que dichos análisis evalúan los efectos de las alteraciones sobre el medio en el que se 
localizan (Hudson et al., 2008; Liu, 2006). En cualquier caso, e independientemente de 
su objetivo final, todos estos análisis se han basado en la elaboración de modelos de 

simulación del comportamiento hidrodinámico del sistema analizado. 

En el estudio del medio litoral, la tendencia mayoritaria ha consistido en la utilización 
de modelos hidrodinámicos bidimensionales, bajo las condiciones constantes de una 
onda media de marea y caudales medios anuales (Gómez, 2010), dado que esta 
aproximación evita la frecuente alteración de los resultados en función del rango en el 
que se inicia la simulación (Sámano, 2011). Sin embargo, en el caso de la propuesta 
metodológica desarrollada en la presente tesis, la realización de simulaciones del 
comportamiento hidrodinámico con base en una onda de marea y unos caudales reales 
permite integrar una gran variabilidad de condiciones de contorno del sistema de 
estudio. De otro modo, esta variabilidad podría resultar enmascarada bajo la utilización 
de condiciones medias. Los posibles errores derivados de la utilización de valores 
reales, así como del momento de inicio de las simulaciones, quedan minimizados 
mediante la comparación de los resultados de dos simulaciones equivalentes, en las que 
exclusivamente se han visto modificadas las condiciones batimétricas del medio a 

través de, por ejemplo, la instalación de un espigón o dique, un relleno, etc. 
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6.3.5.2 Vertidos acuáticos 

Tradicionalmente, la vegetación acuática y, consecuentemente, sus hábitats, se ha 
considerado especialmente sensible frente a la contaminación del medio 
(Chryssovergis and Panayotidis, 1995; Schiel et al., 2006), que conlleva, entre otras 
consecuencias, un incremento en la densidad de las macroalgas oportunistas (Bricker et 
al., 2003) y la degradación de las fanerógamas marinas (Dennison et al., 1992; Fonseca 
and Bell, 1998), macroalgas costeras (Juanes et al., 2008) y vegetación de marisma. 
Por ello, la evaluación de la vulnerabilidad del medio litoral se ha basado, 
fundamentalmente, en el análisis de los efectos de las emisiones contaminantes. Sin 
embargo, diferentes estudios han puesto de manifiesto una marcada tolerancia de la 
vegetación acuática a diferentes concentraciones de contaminantes (González-Alcaraz 
et al., 2011; Jacob and Otte, 2003; Otte et al., 1993), lo que implica que la alteración 
del estado de los hábitats se encuentra supeditada a la existencia de episodios 
contaminantes de elevada magnitud. Por ello, para evitar una evaluación irreal y 
sobredimensionada de la vulnerabilidad frente a los vertidos acuáticos se debe tener en 
especial consideración la dimensión de la presión. En este mismo sentido, cualquier 
sobredimensionamiento de la zona de afección de los vertidos acuáticos podrá producir 

una sobrestimación de la vulnerabilidad de los hábitats litorales. 

Al igual que en el caso de las alteraciones hidromorfológicas, la principal diferencia 
entre la aproximación dinámica y la metodología estática de delimitación de la zona de 
afección consiste en la capacidad del procedimiento dinámico de reconocer zonas de 
afección de geometría y dimensión variable. La morfología de las zonas de afección se 
encuentra condicionada tanto por las características del medio emisor (p.e. cargas 
contaminantes, características topográficas del terreno), como por las particularidades 
morfodinámicas (p.e. velocidad y dirección de las corrientes) del medio receptor del 

vertido. 

De acuerdo con las premisas realizadas por Pivel et al. (2009) y Yuan et al. (2007), en 
el método dinámico los factores determinantes en la configuración y extensión de su 
zona de afección fueron las características hidrodinámicas del sistema (módulo y 
dirección de la velocidad). De este modo, las principales diferencias en las zonas de 
afección de los vertidos acuáticos se identificaron en los espacios de mayor abrigo, 
donde el desplazamiento de las partículas se encuentra limitado por la existencia de 
corrientes de menor magnitud. Asimismo, de forma generalizada, las zonas de afección 
de los vertidos puntuales delimitadas mediante la aproximación estática presentaron 
una extensión varios órdenes de magnitud superiores a los resultados de la propuesta 
dinámica, lo que puede repercutir en una sobreestimación de la vulnerabilidad de los 

hábitats desarrollados en las proximidades de la emisión contaminante. 
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En relación a las metodologías de delimitación de la zona de afección de los vertidos 
acuáticos, las propuestas existentes se han basado tradicionalmente en el desarrollo de 
programas de seguimiento del estado físico-químico del agua, que posibilitasen una 
delimitación a posteriori de la zona de afección de cada vertido (Artioli et al., 2005; 
Boyle et al., 1974; Jouanneau and Latouche, 1982). En este sentido, Pivel et al. (2009) 
exponen que la configuración a priori de la zona de afección de una emisión acuática 
resulta difícilmente predecible, debido a su elevada sensibilidad frente a pequeñas 
variaciones en la intensidad y dirección de las corrientes, las cuales ejercen un 
importante control sobre los flujos y procesos químicos y biológicos del sistema (Yuan 
et al., 2007). Por ello, cualquier modelo predictivo desarrollado para la delimitación de 
la zona de afección de un vertido debe contemplar ambas variables hidrodinámicas 

(magnitud y dirección de las corrientes).  

La propuesta metodológica dinámica da respuesta a este requerimiento mediante la 
integración del módulo de la velocidad y la dirección de las corrientes, bajo diferentes 
condiciones de contorno hidrodinámico. Asimismo, la consideración de cuatro 
escenarios hidrodinámicos diferentes (pleamar, bajamar, llenante y vaciante) evita los 
resultados poco realistas asociados a la utilización exclusiva de condiciones 
hidrodinámicas medias y simulaciones iniciadas en la misma fase mareal (Bárcena et 

al., 2011).  

Por otro lado, cabe destacar que dicha metodología considera un comportamiento 
conservativo de las sustancias emitidas, y no integra los posibles cambios temporales 
asociados a la erosión y resedimentación de materiales y/o la degradación o 
volatilización de los contaminantes y la bioturbación (Delvigne, 1996). Asimismo, no 
tiene en cuenta la persistencia de las sustancias procedentes del vertido, elemento que, 
de acuerdo con Hansen (2007), Jager et al. (2001) y Karman (2000) debe ser 
considerado en la evaluación predictiva de los efectos de una emisión, junto con la 
concentración de las sustancias emitidas (aspecto sí contemplado en la valoración). No 
obstante, cabe señalar que esta propuesta se enmarca dentro del campo de la gestión, lo 
que condiciona la necesidad de presentar una elevada aplicabilidad, incluso en aquellos 
casos en los que la información disponible resulte escasa. En este sentido, en el caso de 
desear realizar un estudio concreto del comportamiento específico de un vertido 
determinado, debería emplearse otra metodología que integre, entre otros, procesos de 
sedimentación, resuspensión y adsorción de las sustancias emitidas, así como el tiempo 
de residencia de las sustancias contaminantes (Soulsby and Tertzlaff, 2008) y/o el 
tiempo de recuperación del medio (Gómez, 2010). En cualquier caso, una evaluación 
detallada y completa necesita un volumen de información y recursos materiales muy 
superior al requerido por la propuesta de delimitación de la zona de afección descrita 

en este trabajo. 
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6.3.5.3 Tránsito dunar 

Los efectos derivados del tránsito dunar (principalmente los relacionados con procesos 
biológicos, tales como la complejidad estructural y las dinámicas poblacionales) no se 
limitan al espacio directamente sometido a la presión (ver Capítulo V). De este modo, 
la identificación de estas superficies potencialmente alteradas tendrá transcendencia en 
la gestión del sistema, que puede requerir, de forma complementaria a la regulación del 
tránsito existente, el establecimiento de medias de gestión  activas sobre espacios no 
transitados, pero asociadas a paliar los efectos de esta presión. 

Anteriores propuestas de delimitación de la zona de afección del tránsito (p.e. IH 
Cantabria, 2011) reconocen como zona afectada el espacio directamente transitado, 
independientemente del medio sobre el que se produce la presión. Sin embargo, de 
acuerdo con los resultados de los procedimientos experimentales desarrollados en este 
trabajo, y tal y como expuso Vogt Andersen (1995), la magnitud de la zona de afección 
del tránsito difiere en función del ecosistema sobre el que este se produce. De forma 
general, si bien es posible concluir que los efectos del tránsito resultan muy locales 
(Dale and Weaver, 1974; Dotzenko et al., 1967; Hall and Kuss, 1989; Kuss, 1986), en 
el caso del sistema dunar sus efectos se extienden hasta varios metros de la zona 
transitada (Anders and Leatherman, 1987; Kutiel et al., 1999), en función de la 
complejidad del estrato dunar (ver Capítulo V de la presente tesis). Por ello, en 
concordancia con los resultados obtenidos por otros autores (Bowles and Maun, 1982; 
Kutiel et al., 1999; Lemauviel and Rozé, 2003), la propuesta metodológica dinámica 
delimita la zona de afección del tránsito dunar como una banda alrededor de la zona 

transitada, de anchura variable en función del estrato alterado. 

No obstante, las diferencias existentes entre las dos aproximaciones metodológicas 
desarrolladas para la definición de la zona de afección del tránsito dunar no resultan 
tan evidentes como en el caso de las alteraciones hidromorfológicas y los vertidos. Si 
bien el uso de una metodología estática condujo a una infravaloración de la superficie 
definida como zona de afección, la principal ventaja asociada al empleo de una 
metodología dinámica residió en la capacidad de identificar la potencial afección del 
tránsito sobre espacios en los que no se identifica un tránsito directo, tales como la 
playa y preduna próximas a zonas de tránsito. Estos espacios verán limitado el aporte 
de semillas, por la disminución de la cobertura vegetal, y/o la disponibilidad de 
nutrientes en el sustrato para el desarrollo de su vegetación, como respuesta a la 
compactación del terreno, lo que derivará en la alteración de su estado de 

conservación.  
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Capítulo VII 

Conclusiones y Futuras 

líneas de Investigación 

7.1 CONCLUSIONES 

El objetivo general de esta tesis se centra en la propuesta de metodologías para la 
evaluación del estado de conservación de los hábitats litorales.  

De acuerdo con este objetivo general y con los objetivos específicos establecidos a lo 
largo de la tesis, en este trabajo se ha realizado un análisis específico de cada uno de 
los tres componentes fundamentales de la evaluación del estado de conservación de los 
hábitats litorales: distribución, estructura y composición, y vulnerabilidad, aplicados 
sobre diferentes tipos de hábitats. Esta aproximación se basa en el interés por avanzar 
en las propuestas conceptuales y metodológicas aplicables a la valoración del estado de 
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conservación de los hábitats litorales en general, más que al desarrollo de sistemas 

concretos de evaluación de cada uno de los tres componentes para cada hábitat. 

En este sentido, los diferentes estudios llevados a cabo han permitido dar respuesta al 
objetivo de la tesis, mediante la realización de propuestas específicas sobre las 
aproximaciones metodológicas más adecuadas para la valoración de cada uno de los 

componentes del estado de conservación, en diferentes hábitats litorales. 

A continuación se describen las principales conclusiones en relación a cada uno de los 
tres componentes del estado de conservación.  

7.1.1 Distribución de los hábitats litorales 

- Los modelos predictivos de distribución potencial de las especies han 
demostrado ser aplicables para el cálculo de la distribución de los hábitats 
litorales, permitiendo realizar una valoración cuantitativa incluso en aquellos 
casos en los que se carece de datos históricos y/o condiciones prístinas para 
establecer las condiciones de referencia. 

- De acuerdo con la robustez de los resultados, el método MAXENT se mostró 
como la herramienta óptima para la definición de las condiciones de referencia 
en el caso específico de la distribución del hábitat de Zostera noltii en 
Cantabria. Sin embargo, su aplicación generalizada para la valoración del 
estado de conservación de otros hábitats litorales deberá tener en cuenta que la 
selección del modelo predictivo es uno de los posibles aspectos condicionantes 
de la evaluación.  

- Otro aspecto crítico del análisis de la distribución de los hábitats con base en 
modelos predictivos es la selección de las variables ecogeográficas predictoras, 
así como su resolución espacial y/o temporal (p.e. periodo de análisis, 
utilización de valores medios frente a valores máximos o mínimos, etc), las 
cuales pueden condicionar los resultados finales del modelo. 

- La metodología de evaluación de la distribución de los hábitats propuesta en 
este trabajo permitió, además, discernir entre estados alterados y no alterados de 
un hábitat. Este hecho refuerza su utilidad en la evaluación de la distribución 
como atributo del estado de conservación de los hábitats. 
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7.1.2 Estructura y composición de los hábitats dunares 

- Los indicadores de composición de la vegetación y abundancia han mostrado 
ser buenos indicadores de este atributo del estado de conservación de los 
hábitats debido a su capacidad de respuesta frente a las presiones del medio. 

- Estos indicadores (composición específica y abundancia) evalúan dos aspectos 
diferentes, pero complementarios, de la estructura y composición de los 
hábitats. Por ello, el diagnóstico final de este atributo debe integrar ambas 
perspectivas. 

- En el caso específico de la vegetación dunar, los indicadores que mejor 
respondieron frente a las presiones analizadas (limpieza mecánica de la playa y 
tránsito) fueron la riqueza de especies y la cobertura y frecuencia de aparición 
de la vegetación. Además, las variables relativas a la abundancia permitieron 
identificar el efecto de la presión más allá de la zona directamente afectada por 
la alteración. 

- De las variables analizadas, tanto la Riqueza de especies características como la 
Cobertura vegetal representan los indicadores más fácilmente aplicables en 
estudios sistemáticos. 

 

7.1.3 Vulnerabilidad de los hábitats estuarinos y dunares 

- La relación significativa entre las variables biológicas representativas de la 
composición, estructura y funcionalidad de la vegetación estuarina y los 
indicadores de gradientes de presión hidromorfológica ratifica la sensibilidad de 
estos hábitats frente a dichas presiones. 

- La sensibilidad global de la vegetación frente a cada una de las presiones 
hidromorfológicas varía en función de su tipología, resultando especialmente 
sensibles frente a las infraestructuras que modifican las condiciones 
hidrodinámicas del sistema (p.e. diques y espigones).  

- De una forma más específica, la respuesta de la vegetación frente a dichas 
presiones puede verse condicionada por la escala espacial del análisis. Por ello, 
la valoración de la sensibilidad de cada hábitat litoral debería establecerse, de 
forma individualizada, para cada tipo de presión.  

- Las metodologías dinámicas de delimitación de la zona de afección permiten 
identificar espacios alejados de la presión en los que los hábitats se encuentran 
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potencialmente amenazados por la alteración, por lo que son métodos 
apropiados para el cálculo de la vulnerabilidad de los hábitats en el marco de la 
gestión. 

- En el caso de las presiones acuáticas (alteraciones hidromorfológicas y vertidos 
acuáticos), la extensión y geometría de la zona de afección está especialmente 
condicionada por la hidrodinámica del medio. Por ello, las diferencias entre los 
resultados asociados a una metodología dependiente de las características 
morfodinámicas del medio y una aproximación basada en indicadores estáticos 
fueron especialmente destacables.  

- Por el contrario, en el caso de las presiones desarrolladas en el medio terrestre 
(tránsito dunar) las diferencias existentes entre ambas aproximaciones 
metodológicas no resultaron tan evidentes.  

 

7.2 FUTURAS LÍNEAS DE INVESTIGACIÓN 

Durante el proceso de elaboración de esta tesis se han identificado nuevas vías de 
trabajo, que podrían mejorar los procedimientos de evaluación del estado de 
conservación de los hábitats litorales. Inclusive, sería posible ampliar el campo de su 
aplicación al conjunto de hábitats de interés comunitario, tanto acuáticos litorales y 

fluviales, como terrestres.  

A continuación se enumera alguno de los aspectos más relevantes que podrían 

constituir estas futuras líneas de investigación: 

- En relación a la distribución de los hábitats, resultaría interesante abordar la 
sistematización de la selección de los modelos de distribución potencial y las 
variables ecogeográficas más apropiadas para diferentes tipologías de hábitats 
litorales. 

- De forma específica, se deberían profundizar en el empleo alternativo de 
modelos de distribución potencial de las especies basados en datos de 
presencia/ausencia de la especie predictora frente a los modelos basados en 
datos exclusivos de presencia. 

- Acerca de la estructura y composición de los hábitats, resultaría necesario 
desarrollar nuevos trabajos experimentales para ratificar la validez de las 
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variables seleccionadas para el diagnóstico de este atributo en otras tipologías 
de hábitat litorales. 

- Con respecto a la vulnerabilidad de los hábitats, debería reducirse la 
subjetividad en las evaluaciones de la sensibilidad de los hábitats litorales frente 
al conjunto de presiones 

- Las valoraciones de vulnerabilidad de un determinado hábitat deberían 
incorporar procedimientos para la valoración objetiva de los efectos sinérgicos 
debido al solapamiento de las zonas de afección generadas por diferentes 
presiones. 

- Por último, en este trabajo se han presentado propuestas metodológicas que 
permiten analizar el estado de cada uno de los atributos básicos del diagnóstico 
del estado de conservación de los hábitats litorales. En este sentido, se debería 
analizar la posible integración de los tres componentes (distribución, estructura 
y composición, y vulnerabilidad), para la definición de una valoración única del 
estado de conservación. 

- Asimismo, la programación informática de todos los procedimientos 
metodológicos y su integración en un entorno SIG favorecería su aplicabilidad 
para la gestión de los espacios Natura 2000. 
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