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1. Introducción 

El Ministerio para la Transición Ecológica y el Reto Demográfico (MITERD) ha encargado a 

Tragsatec los trabajos para la revisión de las condiciones de referencia en masas de agua 

de la categoría ríos y lagos mediante el contrato PLAN PIMA ADAPTA. SERVICIO TÉCNICO 

PARA LA VIGILANCIA DE LAS ESTACIONES DE REFERENCIA Y OBTENCIÓN DE LA LÍNEA 

BASE PARA EVALUAR LAS ALTERACIONES DEBIDAS AL CAMBIO CLIMÁTICO Y A LA 

CONTAMINACIÓN ATMOSFÉRICA. SITUACIÓN ACTUAL (21.803-0985/0411).  

El objeto del servicio técnico es la ejecución del subprograma de referencia de las masas de 

agua superficiales conforme a lo previsto en el Real Decreto 817/2015 (RDSE), de 11 de 

septiembre, por el que se establecen los criterios de seguimiento y evaluación del estado 

de las aguas superficiales y las normas de calidad ambiental, mejorar el nivel de confianza 

en las condiciones de referencia y límites de clases de estado de los indicadores de estado 

definidos en el RDSE, realizar el seguimiento de las alteraciones y tendencias debidas al 

cambio climático, estableciendo la situación actual, y evaluar los efectos negativos de la 

contaminación atmosférica en los ecosistemas acuáticos, en cumplimiento del Real Decreto 

818/2018, de 6 de julio, sobre medidas para la reducción de las emisiones nacionales de 

determinados contaminantes atmosféricos. El RDSE traspone, en parte, la Directiva Marco 

del Agua 2000/60/CE (DMA, European Commission, 2000). 

Tragsatec cuenta con el apoyo de los contratos de “ASESORAMIENTO EXPERTO SENIOR EN 

LIMNOLOGÍA APLICADA PARA LA REVISIÓN DE LAS CONDICIONES DE REFERENCIA DE LAS 

MASAS DE AGUA”, gracias a los cuales se ha recibido apoyo científico para el desarrollo de 

cada una de las áreas que abarca el presente trabajo.  

La naturaleza de la presente encomienda implica trabajar con una red de puntos de 

muestreo en masas de agua sometidas a una nula o escasa intervención humana, o, en los 

tipos en los que estos no existan, en puntos situados en un gradiente de presiones. La 

ausencia de estas presiones directas, locales o puntuales, facilita la tarea -normalmente 

muy compleja- de estudiar los efectos del cambio climático. Aún dentro de la propia red, 

existen distintos niveles de presión y es, por tanto, necesaria la identificación de lugares 

remotos y prístinos que permita el descarte de factores de confusión y establecer una 

conexión más directa entre los efectos y fenómenos de cambio global (sin dejar de 

considerar el transporte atmosférico; Morales et al. 1992; Mladenov et al. 2011, Rieradevall 

et al. 2018; Schmeller et al. 2018). Estos puntos servirán para establecer las condiciones de 

referencia, las comunidades biológicas potenciales (es decir, las que se desarrollarían en 

ausencia de presiones antrópicas significativas) de cada tipo de río o lago existente en 
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España. Estas comunidades potenciales permitirán evaluar el estado ecológico de las 

diferentes masas de agua epicontinentales según lo establecido por la DMA. Al mismo 

tiempo, la encomienda implica seleccionar algunos de estos puntos de referencia para 

realizar un seguimiento del cambio climático según lo establecido en el Plan Nacional de 

Adaptación al Cambio Climático (Oficina Española de Cambio Climático, 2006). Para ello, 

deberán desarrollarse indicadores específicos de cambio climático que respondan a las 

modificaciones ambientales que se prevén en un futuro.  

La respuesta de los ecosistemas acuáticos epicontinentales al cambio climático es difícil de 

predecir ya que, por un lado, la hidromorfología de las diferentes cuencas puede modular 

su respuesta y, por otro lado, la respuesta de las comunidades biológicas puede verse 

afectada por muchos otros factores que enmascaran los efectos del cambio climático (por 

ejemplo, contaminación química o degradación del hábitat). Así, se hace necesario 

establecer una red de ríos y lagos representativos de los diferentes tipos hidromorfológicos 

que pueda servir para monitorizar los efectos del cambio climático. Para diseñar dicha red 

es importante conocer los impactos potenciales del cambio climático, qué indicadores 

pueden utilizarse para realizar su seguimiento y, a partir de esto, seleccionar estaciones de 

control que puedan reflejar los impactos, que a ser posible minimicen las interferencias de 

otros impactos no climáticos, y que sean representativas de la diversidad de España.  

El establecimiento de esta red de seguimiento del cambio climático es el propósito del 

presente informe que, a partir de la información recogida en la bibliografía científica 

respecto a los efectos del cambio climático (CC) en ecosistemas acuáticos (véase listado de 

referencias), tiene los siguientes objetivos: 

1. Caracterizar los efectos potenciales del CC sobre las condiciones ambientales, 

hidromorfológicas y ecológicas sobre los ríos y lagos de España y, específicamente, 

sobre las condiciones de referencia de los distintos elementos de calidad biológica 

estudiados bajo la DMA. 

2. Proponer una serie de indicadores para el seguimiento del CC, tanto en ríos, como 

en los lagos, con la intención de seleccionar algunos de ellos para su seguimiento a 

lo largo del periodo 2020-2023 durante los trabajos de muestreo del proyecto 

“SERVICIO TÉCNICO PARA LA VIGILANCIA DE LAS ESTACIONES DE REFERENCIA Y 

OBTENCIÓN DE LA LÍNEA BASE PARA EVALUAR LAS ALTERACIONES DEBIDAS AL 

CAMBIO CLIMÁTICO Y A LA CONTAMINACIÓN ATMOSFÉRICA”.  

3. Establecer una metodología y realizar una selección inicial de estaciones de 

seguimiento del efecto del CC en ecosistemas acuáticos epicontinentales. 
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4. Proponer una serie de estudios o análisis particulares que permitan abordar 

específicamente los efectos del CC. 

En esta línea, la intención es desarrollar herramientas que permitan a las administraciones 

llevar a cabo un seguimiento riguroso de los efectos del cambio climático en los 

ecosistemas acuáticos. Dado que el futuro ambiental es incierto, basado en modelos 

predictivos con un cierto grado de incertidumbre, estas herramientas han de ser flexibles, 

versátiles y adaptables, permitiendo a las administraciones gestionar sus recursos en 

consonancia con los cambios ambientales que vayan produciéndose (Schindler & Hilborn 

2015). 
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2. El cambio climático en ecosistemas acuáticos epicontinentales 

Todas las predicciones prevén que el CC va a implicar alteraciones de las principales 

variables climáticas, especialmente en las temperaturas y las precipitaciones (IPPC3 2013), 

tanto en sus tendencias globales, como en su estacionalidad: i) cambios en la temperatura; 

ii) cambios en la precipitación; iii) cambios en la frecuencia de eventos extremos.  

Estos cambios pueden alterar sustancialmente distintos parámetros y fenómenos ligados 

con los sistemas acuáticos, como la evapotranspiración real, el grado de humedad en el 

suelo, los depósitos de nieve, la recarga y el volumen subterráneo y la escorrentía (CEDEX 

2010).  

En España los extremos climáticos (lluvias torrenciales, sequías, etc.) están aumentando su 

frecuencia y severidad (De Castro et al. 2005), y se prevén incrementos de entre 3 y 5ºC en 

la temperatura máxima, así como disminuciones de alrededor del 20% en las 

precipitaciones para el final del siglo XXI (Morata-Gasca 2014). Es obvio que estos cambios 

en el clima tendrán consecuencias para los ecosistemas fluviales y el abastecimiento de 

agua (Vörösmarty et al. 2000; Vörösmarty et al. 2010). El impacto del cambio climático se 

prevé especialmente intenso en los ríos y lagos españoles, ya que muchos de ellos 

dependen de la precipitación anual o, incluso, de la estacional para mantener su caudal o, 

para los lagos, su patrón de inundación (Álvarez-Cobelas et al. 2005). 

Existen diversos estudios que resaltan el potencial de los ecosistemas acuáticos 

epicontinentales como centinelas del CC (Williamson et al. 2008; Adrian et al. 2009), 

incluyendo el caso particular de lagos y ríos españoles (p.ej. Luque Marín 2003; Barriendos 

& Rodrigo 2006; Kilsby et al. 2007; Romero et al. 2008; Romero et al. 2009). Aunque dicho 

papel no se ha estudiado lo suficiente como para comprender todos los componentes que 

actúan, algunos estudios van definiendo poco a poco un marco sobre el que trabajar.  Estos 

ecosistemas son potencialmente buenos indicadores del CC por las siguientes razones: i) 

están bien definidos, y en algunos casos se enmarcan dentro proyectos de seguimiento; ii) 

responden de manera directa al CC e incorporan los efectos que el mismo pueda tener en 

sus cuencas (integradores territoriales); iii) sirven como herramientas de integración 

temporal, lo que puede ayudar a discernir entre la variabilidad aleatoria o errores de los 

datos de las tendencias más robustas y significativas; y iv) se distribuyen globalmente, y en 

el ámbito nacional, por todo el territorio, por lo que pueden ejercer su función centinela 

desde gran parte de nuestra geografía (Williamson et al. 2008; Adrian et al. 2009). Además 

de su valor indicador, existen ya diversos estudios realizados en nuestro país que 

evidencian que el cambio climático va a provocar alteraciones en el papel biogeoquímico 
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de los lagos (Camacho et al. 2017, Morant et al. 2020a y 2020b) y los ríos (Cole et al. 2007), 

por lo que además de considerarlos en una perspectiva de adaptación al cambio climático, 

debe considerarse también su influencia directa en el ciclo del carbono. 

2.1. Condiciones de referencia y clima 

Las condiciones de referencia para la clasificación del estado ecológico de las masas de 

agua pueden verse afectadas por distintos aspectos climáticos. Por un lado, la variabilidad 

meteorológica propia de los ambientes mediterráneos supone la existencia de distintos 

escenarios hidrológicos, en función del balance precipitación/evaporación en sus cuencas 

hidrográficas e inmediatas. Por otro lado, las condiciones de referencia pueden verse 

afectadas por los cambios potencialmente predecibles ligados a las tendencias climáticas 

marcadas por el CC. Con respecto a esto, se describen a continuación los principales 

aspectos que se recomienda desarrollar en este proyecto. 

A) Condiciones de referencia variables para distintos escenarios meteorológicos 

El clima mediterráneo se caracteriza por su alta variabilidad interanual, de forma que el 

patrón meteorológico (principalmente los valores de temperatura y precipitación, y su 

distribución en el ciclo hidrológico anual) cambia de un año a otro. Esto provoca que las 

condiciones ecológicas a las que un lago o río se ve sometido, especialmente si tiene poca 

inercia hídrica (su alimentación subterránea es poco relevante con respecto a la superficial), 

puedan diferir de manera extrema debido a patrones naturales y no a presiones externas. 

Para estos tipos de ecosistemas acuáticos, las condiciones de referencia bien pudieran estar 

ligadas a distintos escenarios meteorológicos (por ejemplo, años secos vs años húmedos) y 

sería recomendable no establecer un único valor de referencia, sino un rango de valores 

que atienda a la posible variabilidad entre años. Para llegar a ello, es imprescindible analizar 

cómo la variabilidad meteorológica interanual influye sobre los valores de referencia (y los 

umbrales entre clases de estado) de las distintas métricas de los elementos de calidad, al 

menos para determinados tipos de ríos y lagos. Para ello se debe modelizar el 

comportamiento de esas variables en los principales escenarios meteorológicos que 

experimentan las masas de agua.  

Se propone aquí realizar una modelización de los comportamientos de las distintas 

métricas, atendiendo a la variabilidad meteorológica y su influencia principal en la 

hidrología (modelización hidrológica, fenología y patrones de llenado). Seguidamente, se 

utilizarán todos los datos disponibles (los generados por el proyecto y aquellos disponibles 

en la base de datos de seguimiento del estado de las masas de agua continentales NABIA) 

para modelizar la respuesta de cada variable, y con ello poder proponer nuevas 
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condiciones de referencia y umbrales entre clases de estado para los tipos que presenten 

esa variabilidad. 

B) Condiciones de referencia alteradas por distintos escenarios climáticos 

Además de la variabilidad interanual propia del clima mediterráneo, el CC marca una 

tendencia direccional en la evolución de las condiciones ecológicas hacia las cuales van a 

estar sometidos los ecosistemas acuáticos en el futuro. Por ello, se propone modelizar los 

cambios en las principales condiciones ambientales (fundamentalmente lo ligado a la 

hidrología) en los diferentes escenarios climáticos (escenarios RCPs, Representative 

Concentration Pathways), para poder realizar predicciones sobre las características futuras 

de cada tipo de masa de agua y las métricas de los diferentes elementos de calidad. Con 

ello, se pretende predecir los cambios potenciales en las condiciones de referencia (y los 

valores umbrales entre clases de estado) que se puedan dar en el futuro debido a las 

tendencias del CC. 
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3. Propuesta preliminar de variables de seguimiento como 

marcadores 

Para estudiar los efectos del CC se deben seleccionar una serie de variables para cada uno 

de los componentes principales del medio que podrían incorporarse al protocolo de 

seguimiento, atendiendo a los principios de sensibilidad al cambio, replicabilidad futura y 

viabilidad técnica y económica. Estas variables podrán posteriormente depurarse e 

integrarse en marcadores más complejos que puedan indicar posibles cambios de una 

manera más sintética. Siguiendo el esquema propuesto en el apartado anterior, en este 

apartado se realiza una primera aproximación que está basada en el Protocolo de 

seguimiento del cambio climático en las Reservas Naturales Fluviales elaborado por el 

MITECO, actualmente MITERD (MITECO 2018), y plantea trabajar en los siguientes tipos de 

indicadores: 

a) Indicadores abióticos, fundamentalmente que muestren los cambios hidrológicos 

ligados a las tendencias direccionales del CC. 

b) Indicadores basados en los cambios en las comunidades biológicas. Se refiere a los 

cambios, tanto en la composición, como en la abundancia relativa de los grupos 

taxonómicos ligados a elementos de calidad (por tanto, monitorizados en las redes 

de control y en el proyecto REFCON).  

c) Indicadores basados en los cambios en los procesos ecosistémicos, tanto en las 

tasas de procesos (por ejemplo, cambios sinérgicos o antagónicos entre las 

tendencias climáticas y la respuesta a nutrientes ligada a la eutrofización, que se 

visualizaría en las métricas que responden a esta presión) o en las relaciones entre 

los componentes de la comunidad (en especial aquellas que atañen a los elementos 

de calidad monitorizados), así como en la resiliencia de las masas de agua y los 

puntos críticos de cambio (por ejemplo, transiciones entre fases claras – fases 

turbias en lagos). 

A continuación, se expone una propuesta preliminar de las variables de seguimiento, 

susceptibles de ser utilizadas, y del modo de obtenerlas.  

A efectos prácticos, en la medida de lo posible, se han separado las propuestas de variables 

para ríos y lagos, si bien es cierto que muchas de estas variables son comunes para ambas 

categorías de masas de agua.  
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3.1. Indicadores abióticos 

A) Componente meteorológica 

Las proyecciones realizadas por la AEMET (AEMET 2016) y utilizadas por el CEDEX (CEDEX 

2017), muestran un claro aumento de la temperatura media, que provocaría un incremento 

de la temperatura del agua, unido a un aumento de la evapotranspiración potencial (ETP) 

que, si se da una disminución de las precipitaciones, provocaría un mayor estrés hídrico en 

los ríos y lagos españoles. La componente meteorológica debe de ser por tanto 

considerada y monitorizada de manera regular. 

Igualmente, la precipitación es una de las variables más afectadas por el CC. Es también la 

variable sobre la que los diferentes modelos predictivos muestran un mayor grado de 

incertidumbre, con más variaciones dependiendo del escenario, estación y región, aunque 

la mayoría de los modelos predicen una disminución de la cantidad de lluvia unida a un 

aumento de su distribución en eventos extremos. 

Para la propuesta de indicadores climáticos propiamente dichos, se han tomado como 

referencia las variables meteorológicas empleadas en el Programa de Seguimiento de 

Cambio Global del MITERD (Portal web del Programa de Seguimiento del Cambio Global), 

que se podrían obtener de las estaciones más próximas a cada masa de agua. Las variables 

básicas propuestas para incluir en el protocolo son la precipitación y la temperatura. 

Además, cuando se encuentren disponibles, se propone incluir otras variables tales como la 

humedad relativa, evapotranspiración y radiación solar. En cualquier caso, se considerarán 

diferentes indicadores, estimados a partir de las variables indicadas (por ejemplo: 

temperatura mínima o máxima, o número de días con temperaturas inferiores a 0˚C), y se 

trabajará especialmente con la estimación de las desviaciones de los valores recientes con 

respecto a periodos anteriores (Tabla 1). 

Idealmente, las medidas de estas variables se realizarán a partir de sensores instalados en 

las estaciones de seguimiento. Alternativamente y/o complementariamente, las variables se 

medirán a partir de los datos de las estaciones meteorológicas más próximas, cuando se 

trate de variables meteorológicas tomadas en aire, mientras que se intentará usar sensores 

térmicos con capacidad de acumulación de información (termistores con data-loggers) para 

recabar los datos de temperatura del agua. Para considerar una estación meteorológica 

representativa, se propone, siempre que sea posible, seleccionar aquellas estaciones de la 

red AEMET u otros servicios meteorológicos (por ejemplo, las estaciones agronómicas de 
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control) que se encuentren a menos de 20 km del punto y cuyas características topográficas 

sean representativas (en la misma vertiente, altitud aproximada, etc.), o, en su defecto, la 

mejor combinación de éstas.  

Además, será recomendable que dichas estaciones se encuentren instaladas desde hace 

varios años, de forma que se pueda contar con una serie temporal larga que permita los 

cálculos descritos (desviación con respecto al periodo anterior). En el caso de no existir 

sensores, ni estación meteorológica que cumpla estas características, los datos se 

obtendrán de la triangulación con las tres estaciones más cercanas. En este caso, y de cara 

a un seguimiento correcto en el futuro, se propondrá la instalación de una estación nueva 

en las proximidades del punto a la autoridad competente de su gestión. 

Tabla 1. Indicadores abióticos relacionados con la componente meteorológica para el seguimiento de los efectos 

del CC sobre los sistemas acuáticos. 

Datos 

recolectados 
Métrica/variable Posibles indicadores de CC Frecuencia 

Temperatura del 

aire 

Temperatura 
Desviaciones en las temperaturas máximas 

y mínimas diurnas y nocturnas 

Continua Heladas 

Desviaciones en la frecuencia, duración y 

distribución anual de los días con 

temperaturas inferiores a 0°C 

Episodios 

extremos 

Desviaciones en la frecuencia, intensidad y 

distribución de olas de frío y/o calor 

Temperatura del 

agua 
Temperatura 

Desviaciones en las temperaturas máximas 

y mínimas diurnas y nocturnas 

Cambios en el patrón de estratificación (en 

lagos estratificables) 

Continua 

Precipitación Precipitación 

Desviaciones en la frecuencia, intensidad y 

distribución general de las precipitaciones 

anuales 

Continua 

Humedad relativa Humedad relativa 
Desviaciones respecto a la media de la 

humedad relativa del aire 
Continua 

Evapotranspiració

n 
Evapotranspiración 

Desviaciones respecto a la media de la 

evapotranspiración 
Continua 

Radiación solar 
Radiación solar 

neta 

Desviaciones respecto a la media de la 

radiación solar neta 
Continua 

Viento 

Velocidad y 

dirección del 

viento 

Estas variables tienen espciel incidencia en 

los lagos, provocando movimientos del 

agua e influyendo sobre el transporte  y 

estratificación de masas de agua 

Continua 

 



 

Informe de selección de marcadores y estaciones de 

seguimiento de CC en ecosistemas acuáticos 
 

14 / 145 

 

Cambios en la temperatura del agua  

Dada la relativa escasez de registros continuos y de larga duración de temperatura del agua 

en ríos y lagos, es difícil estimar los efectos del cambio climático sobre este parámetro. Sin 

embargo, los estudios disponibles parecen indicar que, en términos generales, la 

temperatura del agua está aumentando en los ríos (Whitehead et al. 2009). Por ejemplo, el 

análisis de 39 años de datos (período 1980–2009) en 18 puntos de muestreo en el Noroeste 

de EE.UU. reveló una tendencia significativa de aumento de la temperatura estival de 

alrededor de 0,22 ºC por década (Isaak et al. 2012). De manera similar, las temperaturas en 

el arroyo Girnock Burn (Escocia) aumentaron de manera significativa para la primavera 

durante el período 1968–1997 (Langan et al. 2001). Es importante recalcar que en ambos 

casos no hubo aumentos significativos de la temperatura media anual, y las tendencias a 

largo plazo solo fueron detectadas una vez se analizaron los datos estacionales. Esta podría 

ser la razón por la que Pace et al. (2013) no encontraron cambios significativos en la 

temperatura media anual del agua en dos tramos de la cuenca del Río Llobregat (Cataluña, 

España) para el período 1995-2008. Aunque un estudio de 20 grandes ríos de EEUU sí 

registró un aumento significativo de la temperatura media anual a un ritmo de 0.009–

0.077˚C por año (Kaushal et al. 2010). En cualquier caso, parece conveniente registrar datos 

de temperatura del agua con una frecuencia elevada (idealmente en intervalos de minutos, 

para poder capturar los cambios en las fluctuaciones diarias de la temperatura). 

En cuanto a las predicciones futuras, dada la mencionada escasez de datos, de momento se 

basan en gran medida en las correlaciones entre la temperatura del agua y la temperatura 

del aire. Aunque la temperatura del agua en los ríos no depende exclusivamente de la 

temperatura del aire, sino también de otras variables como el caudal (Isaak et al. 2012; 

Kamarianakis et al. 2016), ambas suelen estar relacionadas (Langan et al. 2001). Basándose 

en esta correlación los modelos prevén aumentos significativos en las temperaturas que 

podrían afectar de forma severa a la disponibilidad de hábitats. Por ejemplo, se han 

previsto aumentos de entre 2.4 °C y 4.7 °C para ríos de EE.UU si se doblase la concentración 

actual de CO2 atmosférico, y el aumento podría llegar hasta 6 °C si se toma en cuenta la 

probable reducción en la cobertura de vegetación de ribera (Stefan & Sinokrot 1993). Sin 

embargo, es importante tener en cuenta que el uso de la temperatura del aire para predecir 

la temperatura del agua en ríos ha sido puesto en entredicho (Arismendi et al. 2014), y sería 

mucho más conveniente utilizar datos reales de temperatura del agua en ríos para 

desarrollar predicciones de cara al futuro. 

Por lo que respecta a los lagos, las variaciones en la temperatura del agua pueden 

reflejarse, entre otras, tanto en la actividad de los organismos y sus implicaciones 

biogeoquímicas (p. ej. Morant et al. 2020a y 2020b), en su abundancia y distribución 
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(Cabrerizo et al. 2020) y en la estructura física de la masa de agua (Granados et al. 2020). 

Las primeras producen alteraciones funcionales que modifican, por ejemplo, al papel de los 

lagos y humedales en la regulación climática, a través de los cambios en la captación de 

carbono y en las emisiones de gases de efecto invernadero (GEI). Por otro lado, los cambios 

en las condiciones ambientales afectan a las comunidades biológicas, y en consecuencia 

estos cambios se estudiarán mediante el seguimiento de indicadores bióticos que se 

refieren más adelante, pero deben ser relacionados con las variables ambientales que, 

como la temperatura, influyen sobre estas (Brentrup et al., 2016). Mas especifico de este 

apartado es lo que hace referencia a los cambios de temperatura en el agua, que afectan a 

la estructura física de la columna de agua y, en particular, para aquellos lagos con 

condiciones morfométricas adecuadas, a su patrón de estratificación, que se ve 

determinado tanto por la temperatura ambiental, que regula la del agua, pero también por 

la incidencia del viento con sus componentes de fuerza y dirección.  

B) Componente hidrológica 

Los recursos hídricos son muy sensibles al aumento de la temperatura y los cambios en la 

precipitación. La información sobre los cambios hidrológicos es esencial para evaluar los 

efectos del CC sobre los ecosistemas acuáticos epicontinentales. Tal y como se ha 

comentado en el apartado anterior, la sensibilidad de los recursos hídricos al aumento de la 

temperatura y a los cambios en la precipitación es muy alta. Estos cambios pueden afectar 

a los recursos hídricos de diferentes modos y variabilidad en función de la localización 

geográfica y la estación de año.  

Cambios en el régimen hidrológico - Ríos 

Al igual que en el caso de la temperatura, se dispone de muy pocos registros continuos y 

de larga duración de caudal en los ríos. Esto es especialmente acusado en pequeños ríos y 

arroyos, en los que no hay estaciones de aforo instaladas y que, al mismo tiempo, están 

entre los más vulnerables al cambio climático, ya que muchos podrían ver sus regímenes de 

caudales pasar de permanentes a temporales, con periodos de flujo nulo (Cid et al. 2015; 

Gallart et al. 2012). Además, el caudal de cada río depende no solo de la precipitación, sino 

también de otros parámetros como la cobertura vegetal (Gallart et al. 2002) o la conexión 

del río con los acuíferos superficiales (Winter 1999), lo que hace muy difícil la 

generalización de predicciones a escala regional. A esto se debe de sumar la gran 

variabilidad espacial de las precipitaciones, que también dificulta las generalizaciones en el 

ámbito regional (López‐Moreno et al. 2008). 
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Aun así, en términos generales, parece claro que habrá una disminución en el caudal de la 

mayoría de los ríos de latitudes medias y bajas, y un aumento del caudal en los ríos 

situados en latitudes altas. Esto es debido principalmente a un aumento de la temperatura 

y la evapotranspiración en los primeros y a un mayor aporte de agua proveniente del 

deshielo en estos últimos (Nohara et al. 2006; Döll & Zhang 2010). Un estudio de los 

cambios en caudal de los grandes ríos del mundo para el período 1984-2004 reveló que el 

número de ríos que habían experimentado reducciones significativas en su caudal era más 

del doble que el de los que habían experimentado aumentos significativos (Dai et al. 2009). 

Así, en España se esperan reducciones generalizadas en el caudal de los ríos. Por ejemplo, 

un descenso de los caudales ha sido ya registrado para las cuencas del Duero (Morán-

Tejeda et al. 2011) y el Tajo (Lorenzo-Lacruz et al. 2010) y para la zona del Pirineo (López-

Moreno et al. 2006), y predicho en un futuro para los ríos Gállego (Majone et al. 2012) y 

Guadiana (Kilsby et al. 2007). Por otro lado, a nivel estacional, se espera un aumento en la 

duración y severidad de avenidas y sequías (Mantua et al. 2010; Van Vliet et al. 2013). Como 

hemos señalado, es muy probable también que muchos ríos permanentes pasen a ser 

temporales debido al déficit hídrico en la época estival (Larned et al. 2010; Tockner et al. 

2014). 

Así pues, una de las variables más afectadas puede ser el caudal, que podría verse alterado 

de diferentes maneras. Por un lado, la disminución de la precipitación conllevaría una 

reducción de los caudales. Este hecho es especialmente importante en regiones 

mediterráneas, donde la disminución de los caudales podría provocar un cambio en los 

regímenes hidrológicos de los ríos, aumentando la proporción de ríos intermitentes y 

efímeros frente a ríos permanentes (Datry et al. 2011). Por otro, la mayor recurrencia de 

eventos extremos conllevaría una mayor recurrencia de picos de caudal (avenidas) (IPCC, 

2014). Los nuevos escenarios de CC introducen también bastantes incertidumbres de cara 

al futuro en cuanto a las aguas subterráneas. También resultarán claves las variaciones que 

se puedan dar en la escorrentía y aportaciones externas. En consecuencia, la información 

sobre los cambios hidrológicos es tan esencial como la biológica para evaluar los efectos 

del CC. 

Para el seguimiento de estas variables se proponen, en principio, diferentes técnicas. Los 

indicadores del comportamiento hidrológico se deberían analizar a partir de los datos que 

se obtengan de medidores instalados específicamente para ello en las estaciones de 

referencia. Para la medición del caudal se propone la instalación de sensores que registren 

la velocidad del agua en continuo. Por ejemplo, sensores Doppler que envían una señal 

ultrasónica continua que penetra en el agua a un ángulo conocido. Para conocer el caudal, 

a esto se le deberían de sumar medidas periódicas de anchura y profundidad del cauce. No 
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se recomienda el uso de estaciones de aforo debido a su impacto en el río (por ejemplo, 

tala de árboles, la afección a las riberas, el impedimento en los desplazamientos de la fauna 

acuícola). Una alternativa para conocer la anchura del cauce sería el uso de imágenes de 

satélite. En cuanto a la profundidad, se podrían utilizar sondas de presión hidrostática, que 

es proporcional a la altura de la columna de agua. Incluso hay algunos modelos de sondas 

que incorporan tanto la medida de la velocidad del agua como la de la presión hidrostática. 

También se propone identificar estaciones de aforo existentes próximas a los sitios de 

referencia y recabar dichos datos para su posible utilización. Una alternativa útil y 

económica para poder saber si el río está seco o no (aunque no sirva para estimar el 

caudal), es el uso de sensores de temperatura modificados (Chapin et al. 2014). 

Para las estaciones de referencia que tengan una conexión con el agua subterránea, se 

propone tener en cuenta los datos generados por el seguimiento del estado cuantitativo de 

la masa de agua subterrnánea correspondiente.  

Cambios en el régimen hidrológico - Lagos 

El CC provocará potencialmente cambios sustanciales en la calidad y cantidad de los 

regímenes de aportación a los lagos y humedales, afectándolos de diferentes formas, en 

función de su localización geográfica y la estación del año. Resultarán claves las variaciones 

que se puedan dar en las aportaciones externas: lluvia, deshielo, escorrentía, etc. Además, 

los ecosistemas lacustres con conexión fluvial se verán afectados por los cambios en los 

regímenes de caudales (descenso de caudal, picos de caudal…) de los ríos que los 

alimentan. Los nuevos futuros escenarios de CC introducen también bastante incertidumbre 

en cuanto a las aguas subterráneas. Estos cambios sobre el régimen hídrico, al incidir sobre 

una componente ecológica esencial del ecosistema lacustre, es previsible que alteren las 

condiciones para el desarrollo de la biota, tal como se ha demostrado en diversas ocasiones 

(p.ej. Camacho et al. 2016).  

Los indicadores del componente hidrológico se deberían analizar a partir de datos 

obtenidos con medidores instalados específicamente para ello en puntos adecuados del 

lago o humedal. Tanto el nivel del agua como la permanencia hidrológica pueden medirse 

en continuo mediante sensores, capaces de dar valores precisos (con frecuencia incluso 

horaria) de la profundidad de la lámina de agua, incluso cuando ésta fuera igual a 0. 

Algunos de estos sensores también permiten medir la temperatura del agua, por lo que tal 

como se ha especificado en un anterior apartado, su aplicación sería muy práctica para el 

seguimiento del CC. Si no fuera posible la instalación de estos sensores, se recurrirá a 

imágenes de satélite tomadas periódicamente para detectar la presencia/ausencia de agua 

y el área inundada (Bustamante et al. 2005; Doña et al. 2016). De hecho, se propone recurrir 
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a este tipo de técnicas para la reconstrucción de series hídricas más largas. A efectos del 

seguimiento de la presencia/ausencia de agua durante el seguimiento anual de estos 

ecosistemas seleccionados, se propone solicitar la colaboración de la red de guardas 

fluviales ya existente, que podrían informar (al menos mensualmente) del estado 

cuantitativo de los lagos, lagunas y zonas húmedas, o incluso semi-cuantificar la cantidad 

de agua mediante referencias fijas.  

Para las estaciones de referencia que tengan una conexión con el agua subterránea, se 

propone establecer un seguimiento de los niveles piezométricos de dicha masa. 

Tabla 2. Indicadores abióticos relacionados con la componente hidrológica para el seguimiento de los efectos del 

CC sobre los sistemas acuáticos.  

 
Datos 

recolectados 
Métrica/variable Posibles indicadores de CC Frecuencia 

Lagos 

Cota/batimetría 
Volumen del 

lago 

Alteraciones en el patrón de variación 

del volumen de agua almacenada en la 

cubeta 

Continua o 

variable 

Permanencia 

hidrológica 

Hidrodinámica/ 

Hidroperiodo 

Alteraciones en los patrones de 

profundidad, duración, frecuencia y 

estacionalidad de la permanencia 

hidrológica 

Continua o 

variable 

Ríos 

Caudal 

Caudal 
Alteraciones en el patrón de variación 

del volumen de agua 
 

Permanencia 

hidrológica 

Alteraciones en el patrón de 

permanencia hidrológica 
Continua 

Avenidas 
Frecuencia de 

avenidas 
Alteraciones en el patrón de avenidas Continua 

Sequías 

Frecuencia y 

duración de 

períodos de flujo 

nulo 

Alteraciones en el patrón de sequías Continua 

Ambos 
Niveles 

piezométricos 

Nivel del 

acuífero/ 

Conexión con 

aguas 

subterráneas 

Variaciones de los niveles 

piezométricos asociados a sistemas 

acuífero-masa de agua 

Continua o 

variable 
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C) Componente geomorfológica 

El cambio climático también lleva asociado cambios en los procesos geomorfológicos tanto 

a nivel de cuenca como en el propio ecosistema fluvial (Stromberg et al. 2010; Verdonschot 

et al. 2010; Rivaes et al. 2013). Las alteraciones de régimen hidrológico, caudales de ríos, 

aguas subterráneas y escorrentías producidas por el cambio climático son los que 

determinarán en mayor medida los cambios en la morfología del río y en los diferentes 

hábitats disponibles (ampliación o disminución del área de inundación, incremento en la 

erosión de las orillas, cambios en la vegetación, aumentos en la entrada de materia 

orgánica alóctona, mayor sedimentación, etc.). Estos cambios en la morfología dependerán 

del régimen hidrológico, pero también de la vulnerabilidad de los propios ecosistemas, los 

usos del suelo (que en el caso de los sitios de referencia deberían de ser principalmente 

naturales) o los incendios. 

Para la selección de las variables de seguimiento de la componente geomorfológica, se han 

seleccionado aquellas que puedan ser más sensibles a las variaciones producidas por el CC, 

que sean replicables y viables técnica y económicamente, de acuerdo con los documentos 

para el Establecimiento de condiciones hidromorfológicas del CEDEX (CEDEX 2010) y 

Protocolo de caracterización hidromorfológica de masas de agua de la categoría ríos 

(MITECO 2015). 

Cambios geomorfológicos – Ríos  

Para la evalución de la morfometría fluvial se propone el análisis de las ortofotografías del 

Plan Nacional de Ortofotografía Aérea (PNOA 2019) o el uso de LiDAR aéreo o dron. Para la 

caracterización del hábitat fluvial se propone el cálculo del Índice de Hábitat Fluvial (IHF), 

que es una medida de la diversidad de hábitats fluviales (Pardo et al. 2002). Es importante 

no reportar únicamente el valor final del índice, sino también el de cada uno de los bloques 

que lo conforman, ya que estos nos aportan información sobre algunos elementos clave 

del hábitat de los macroinvertebrados acuáticos, tales como: la frecuencia de rápidos, la 

existencia de distintos regímenes de velocidad y profundidad, el grado de inclusión del 

sustrato y sedimentación en pozas, y la diversidad y representación de sustratos, la 

presencia de materiales de origen alóctono (hojas, madera) y la presencia de diversos 

grupos morfológicos de productores primarios. Para evaluar el bosque de ribera se 

propone calcular el índice de calidad del bosque de ribera (QBR), que toma en cuenta el 

grado de cubierta de la zona de ribera, la estructura y calidad de la cubierta y el grado de 

naturalidad del canal fluvial (Munné et al. 2003). Alternativamente, se podrán calcular otros 

índices, como el Índice de Vegetación Fluvial (IVF, Gutiérrez et al. 2001), el Riparian Quality 

Index (RQI, González del Tanago et al., 2006) o el Riparian Forest Evaluation (RFV, 
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Magdaleno et al., 2010). Al igual que con el IHF, es importante aquí no reportar únicamente 

el valor final del QBR sino también el valor individual de cada bloque. Esta información se 

complementará con un inventario detallado de las especies presentes (distinguiendo entre 

especies autóctonas e invasoras) y valores de recubrimiento forestal de la zona de ribera 

(que se pueden calcular a partir de las mismas ortofotografías usadas para evaluar los 

cambios en la morfometría fluvial). 

El bosque de ribera se evaluará también utilizando los datos de estructura, composición y 

dimensiones de la zona ribereña observados en el Protocolo Hidromorfológico. La 

aparición o mayor superficie ocupada por especies termófilas será un punto importante de 

evaluación del CC, así como la reducción del bosque de ribera teniendo en cuenta como 

referencia las dimensiones de las riberas funcionales y topográficas.  

Tabla 3. Indicadores morfológicos de cambio climático sobre los sistemas acuáticos. 

 
Datos 

recolectados 
Métrica/variable Posibles indicadores de CC 

Frecuencia 

de la toma 

de datos 

Ríos 

Morfometría 

fluvial 

Tamaño y evolución del cauce 

fluvial: cauce activo, ribera funcional 

y ribera topográfica (PHMF) 

Alteraciones morfométricas y 

desplazamientos en el cauce del 

río 

Sexenal 
Perfil geobotánico del río 

Alteraciones morfométricas y 

desplazamientos en el cauce del 

río 

Tipo y dinámica de los sedimentos 
Alteraciones tipo y distribución de 

sedimentos 

Caracterización 

del hábitat 
Índice de Hábitat Fluvial (IHF) 

Cambios en la composición del 

hábitat (es decir, cambios en cada 

uno de los bloques del IHF) y en la 

diversidad total de hábitats (es 

decir, el valor final del IHF). 

Sexenal 

Caracterización 

del bosque de 

ribera 

Índice de Calidad del Bosque de 

Ribera (QBR), inventario de especies, 

porcentaje de cobertura riparia 

forestal. 

Cambios en el bosque de ribera, 

tanto en estructura (es decir, 

cambios en cada uno de los 

bloques del QBR), como en calidad 

(es decir, el valor final del QBR), 

composición (listado de especies) 

y densidad (porcentaje de 

cobertura riparia forestal). 

Sexenal 

Tipo de 

sedimentos, 

formas de 

depósitos 

emergentes y 

movilidad 

(PHMF) varios apartados 

observados dentro de la estructura 

y sustrato del lecho 

Cambios en el tamaño de los 

sedimentos, formas emergentes y 

movilidad de los mismos por 

cambios de caudal y/o aumento 

de la torrencialidad 

Sexenal 
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Datos 

recolectados 
Métrica/variable Posibles indicadores de CC 

Frecuencia 

de la toma 

de datos 

Estructura de 

la zona 

ribereña 

(PHMF) Superficie de la ribera 

funcional y topográfica ocupada por 

vegetación, especies sensibles 

presentes, Distribución de la 

vegetación observable en el perfil 

geobotánico y aparición de 

individuos muertos en la zona 

externa de la ribera funcional y 

topográfica 

Reducción (estrechamiento) del 

bosque de ribera por disminución 

de caudales, aparición de especies 

térmofilas, cambios de distribución 

de las especies de ribera y muerte 

de los individuos más alejados del 

canal fluvial. 

Sexenal 

Lagos 

Morfometría 

del lago 

en planta 

Tamaño y evolución de la 

cubeta 

Alteraciones en el estado y 

estructura de la cubeta 
Sexenal 

Testigos de 

sedimento 

Cantidad, estructura y sustrato 

del lecho del lago 

Alteraciones en la tasa de 

sedimentación y granulometría 
Sexenal 

Estructura de 

la zona 

ribereña 

Superficie de la ribera funcional y 

topográfica ocupada por 

vegetación, especies sensibles 

presentes. Distribución de la 

vegetación observable en el perfil 

de zonación y aparición de 

individuos muertos en las zona 

externa de la ribera funcional y 

topográfica 

Reducción (estrechamiento) de la 

vegetación de ribera por 

disminución del tamaño del lago, 

aparición de especies térmofilas, 

cambios de distribución de las 

especies de ribera y muerte de los 

individuos más alejados. 

Sexenal 

 

Dentro del protocolo hidromorfologico se observará y evaluará la aparición de individuos 

muertos en las orlas externas de la ribera funcional y topográfica debidos a la reducción del 

canal de agua, así como del aporte hiporreico. Se tendrá en cuenta la evolución de 

comunidades o individuos vegetales sensibles al aumento de temperaturas y/o reducción 

de caudales en función de la región biogeográfica en la que se encuentre el punto de 

referencia. Cómo resumen de identificación de cambios en la dinámica fluvial y la estructura 

ribereña por el CC se utilizará el perfil geobotánico, el cual deberá ser realizado lo más 

preciso posible para su posterior evaluación comparativa en el tiempo. 

Cambios geomorfológicos - Lagos 

Para la medida de la morfometría del lago en planta, se debería llevar a cabo un 

levantamiento topobatimétrico que permita la obtención de una cartografía de precisión, 

en la que quede reflejada el tamaño y forma del lago. Para la evolución de la cubeta activa 

se propone el análisis de las ortofotografías del PNOA o el uso de LiDAR aéreo o dron. Para 

los lagos profundos, se tratará de recabar además batimetrías cuando estas existan, ya que 

no es realista pensar que en el marco del presente proyecto se puedan realizar batimetrías 
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de todos los lagos estudiados durante la vigencia del mismo. No obstante a medio plazo 

será necesario de disponer de batimetrías de los lagos estudiados.  

En el caso de lagos y lagunas también se evaluará la estructura de la zona ribereña 

utilizando los datos de estructura, composición y dimensiones de la zona ribereña. Al igual 

que para la ribera de los ríos, la aparición o mayor superficie ocupada por especies 

termófilas alrededor del lago, o los cambios en la proporción relativa de las especies, será 

un punto importante a considerar para la evaluación de los efectos del CC, así como la 

reducción de la vegetación de ribera. Se observará y evaluará la aparición de individuos 

muertos en las orlas externas de la ribera del lago debidos a la reducción del tamaño de la 

masa de agua, así como del aporte hiporreico. Se tendrá en cuenta la evolución de 

comunidades o individuos vegetales sensibles al aumento de temperaturas y/o desecación 

en función de la región biogeográfica en la que se encuentre el punto de referencia. Cómo 

resumen de identificación de cambios en la estructura ribereña por el CC se utilizará la 

zonación de especies, el cual deberá ser realizado lo más preciso posible para su posterior 

evaluación comparativa en el tiempo. 

D) Componente físico-química del agua 

El aumento de la temperatura del agua podría conllevar una modificación de los ciclos 

biogeoquímicos, por ejemplo, mediante la aceleración de las tasas de los principales 

procesos (Camacho et al. 2017). Numerosos estudios apuntan a cambios en la componente 

físico-química derivados del CC: 

- En los lagos de alta montaña, la temperatura del agua también está relacionada con 

otras variables como el espesor y la duración de la cubierta nívea o el patrón de 

deshielo. En consecuencia, el aumento de la temperatura puede afectar a la 

duración del periodo vegetativo (favorable para el desarrollo de los productores 

primarios), la concentración de oxígeno disuelto en el agua, la temperatura 

ambiental, la estratificación del agua (Granados et al. 2020), etc. 

- En ríos, por ejemplo, el análisis de 17 arroyos de montaña pertenecientes a las 

diferentes cuencas hidrográficas de España entre 1973 y 2005 reveló un aumento en 

las concentraciones de fósforo reactivo soluble relacionado con un aumento de la 

temperatura (Benítez-Gilabert et al. 2010). Otras posibles alteraciones físico-

químicas son un aumento en la concentración de materia orgánica disuelta y del 

nitrógeno inorgánico y una acidificación del agua (Monteith et al. 2007; Whitehead 

et al. 2009).  
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- Además, la disminución de caudal de los ríos asociada al cambio climático podría 

llevar a incrementos de la conductividad por un efecto de concentración de las sales 

disueltas en un volumen menor de agua y un mayor lavado de las rocas (con la 

consiguiente disolución de sales) por reducciones en la cobertura vegetal (Cañedo-

Argüelles et al. 2013; Le et al. 2019; Olson 2019).  

- La concentración de CO2 o la presión parcial del mismo podrían ser objeto de 

seguimiento, aunque los efectos directos de éste cambio no se prevén como muy 

notables (Álvarez Cobelas et al. 2005; Low-Décarie et al. 2015; Hasler et al. 2016). 

- Numerosos estudios (Dhir 2015; Reitsema et al. 2018) apuntan a que las 

temperaturas más cálidas y otros factores de cambio global aumentan las 

concentraciones de DOC, el cual influye en el metabolismo bacteriano. Un 

componente del DOC, la materia orgánica cromofórica (cDOM), que incluye, entre 

otros, las sustancias húmicas, provoca una coloración marrón en el agua y un 

cambio en las propiedades y comunidades, especialmente en relación con la 

vegetación sumergida. Este proceso se conoce como “browning” o “brownification”. 

- En el caso de los lagos, se ha observado enfriamiento de capas profundas y 

calentamiento de capas superficiales en lagos profundos en relación al aumento de 

las mínimas diarias (nocturnas) asociadas al CC, sin afectar a las máximas diarias 

(diurnas) (Livingstone 2003; O'Reilly et al. 2003, Granados et al., 2020). 

Sin embargo, se puede considerar que por el momento existen pocos datos respecto a los 

cambios físico-químicos del agua en ecosistemas acuáticos provocados por el cambio 

climático. Es por tanto importante generar esta información para poder determinar su 

relevancia. 

Atendiendo a lo establecido en la Directiva Marco del Agua (DMA, European Commission, 

2000) y en el RD 817/2015, se seleccionan como variables físico-químicas del agua 

potencialmente sensibles al CC: la temperatura, la conductividad, el oxígeno disuelto y la 

concentración de nutrientes y materia orgánica (Tabla 4). 

Tabla 4. Indicadores abióticos relacionados con la componente físico-química para el seguimiento de los efectos 

del CC sobre los sistemas acuáticos. 

Datos 

recolectados 
Métrica/variable Posibles indicadores de CC Frecuencia 

Temperatura 

del agua 

Temperatura 

(sonda de la columna de 

agua en el caso de 

lagos) y termistores 

Aumento en la temperatura media y máxima 

mensual, estacional y anual. 

 

En Lagos: índice de estabilidad de Schmidt(*) y/o 

Continua / 

Estacional o 

bianual 



 

Informe de selección de marcadores y estaciones de 

seguimiento de CC en ecosistemas acuáticos 
 

24 / 145 

 

Datos 

recolectados 
Métrica/variable Posibles indicadores de CC Frecuencia 

instalados in situ frecuencia de Brunt-Väisälä 

Conductividad 

Conductividad/salinidad 

(sonda de la columna de 

agua en el caso de 

lagos) 

Desviaciones respecto a la media debido a cambios 

en la evapotranspiración, aportes, etc. 

Continua / 

Estacional o 

bianual 

Concentración de iones 

mayoritarios (Na, K, Ca, 

Mg, SO4 y Cl) 

Cambios en la composición iónica del agua 

asociados a cambios hidrogeomorfológicos 

Estacional o 

bianual 

Oxígeno 

disuelto 

Concentración de 

oxígeno disuelto 

Cambios en la concentración de oxígeno disuelto en 

el agua asociados a cambios en su solubilidad y en 

la producción primaria 

Continua / 

Estacional o 

bianual 

Concentración 

de nutrientes 

Concentración de 

fósforo reactivo soluble, 

fósforo total, nitrato y 

amonio 

Aumento en la concentración de nutrientes. 

Cambios en el ratio de C:N:P que es muy relevante 

para la producción primaria (267). 

Mensual, 

estacional 

o bianual 

Materia 

orgánica 

Concentración de 

materia orgánica 

disuelta 

Aumento de la materia orgánica disuelta (DOM), 

concretamente del carbono orgánico disuelto (DOC) 

Mensual, 

estacional 

o bianual 

(*) El índice de estabilidad de Schmidt o la intensidad de la frecuencia de Brunt-Väisälä (Whitehead et al. 2009) 

calculados en el perfil vertical, y en especial en la termoclina, pueden dar información interesante sobre el efecto 

del CC (CEDEX 2017; Zadereev 2017). Estos índices informan sobre los efectos de los cambios de temperatura, 

junto con otras variables como la salinidad, dada su influencia en la densidad del agua, que afecta a la 

estratificación de la columna de agua y su dinámica vertical, y con ello a las comunidades biológicas. 

Todas estas medidas pueden tomarse, y de hecho ya se toman en muchos casos, dentro de 

los programas de seguimiento de los distintos organismos de cuenca. A pesar de ello, en el 

caso de la temperatura, la conductividad y el oxígeno, se recomienda la instalación de 

sondas que permitan registrar estas variables en continuo, puesto que estas variables 

fluctúan en el tiempo de manera acusada, y tener registros en continuo puede ser muy útil 

para detectar los efectos del cambio climático. En el caso de la concentración de nutrientes 

y de materia orgánica disuelta, aunque la instalación de sondas para registrar datos en 

continuo es recomendable, esta puede ser una opción costosa y técnicamente más difícil. 

Así pues, se propone como alternativa tomar muestras de agua para su análisis en el 

laboratorio. Como se trata de puntos de referencia, con niveles de concentración de 

nutrientes bajos, sería necesario mejorar los análisis de nutrientes, especialmente en lo 

relativo a la obtención de un límite de detección más bajo. En cuanto a la concentración de 

iones, dado que no suele presentar cambios temporales a corto plazo, se propone tomar 

muestras de agua una vez al año para su análisis en el laboratorio. 
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3.2. Indicadores bióticos 

En ecosistemas acuáticos, el CC puede generar un efecto cascada: a partir de su impacto 

sobre el balance hídrico, incide sobre distintos procesos del ecosistema, afectando a los 

distintos elementos de calidad del agua y alterando el valor de sus descriptores. En relación 

con los elementos biológicos, estas modificaciones podrían suponer un adelantamiento de 

los ciclos biológicos, un desplazamiento en altitud de las especies e incluso su desaparición 

por la pérdida de las características de su hábitat. 

A) Vegetación de ribera – Ríos 

La franja de vegetación más inmediata al cauce de ríos y arroyos, conocida como 

vegetación riparia, es un elemento clave del ecosistema fluvial, en cuanto que interviene en 

muchos de los procesos abióticos y bióticos que determinan su funcionamiento. Así, influye 

en los regímenes de erosión/sedimentación, evaporación, escorrentía, etc. Además, es una 

buena fuente de recursos y refugio para muchos elementos de fauna y flora (Naiman et al. 

2005; Dufour et al. 2019). En función del uso del suelo, tamaño del río, el ámbito 

biogeográfico y otros muchos factores, su tipología y anchura puede ser muy variable (Lara 

et al. 2004; Garilleti et al. 2012; Biurrun et al. 2016). 

En el contexto de los escenarios de CC se esperan unos cambios que condicionarán el 

balance de agua entendido como la relación de la cantidad de agua que llega al suelo y la 

que finalmente queda accesible por las plantas. También condicionará las tasas de 

evaporación y evapotranspiración. Estos y otros factores pueden afectar a la vegetación 

ribereña, por lo que ésta podría resultar indicadora de los efectos del CC (Rivaes et al. 2014; 

Rocha et al. 2015; Van Looy & Piffady 2017). 

Las dimensiones de la zona ribereña determinan la funcionalidad de las riberas en cuanto a 

conexión y permeabilidad con el ecosistema terrestre circundante. En lo referente a la 

estructura de la vegetación, ésta y sus posibles cambios se pueden medir combinando 

técnicas de muestreo de campo y teledetección, de modo que la información obtenida 

pueda ser complementaria (Bertoldi et al. 2011). Las nuevas tecnologías de teledetección, 

como LiDAR, permiten obtener de modo automático algunos parámetros de estructura de 

la cubierta forestal, como la altura de dosel, a través de un modelo digital de alturas de 

dosel (Lallias-Tacon et al. 2017). 
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Tabla 5. Variables de vegetación de ribera propuestas para el seguimiento del cambio climático en ríos. 

Datos 

recolectados 
Métrica/variable Posibles indicadores de CC 

Fre-

cuencia 

Dimensiones 

de la zona 

ribereña 

Área ocupada 
La distribución espacial de la vegetación se va a ver 

condicionada por la variación de precipitación, temperatura y 

sus repercusiones sobre el régimen de caudales y sedimentos. 

El área y volumen ocupado por la vegetación de ribera puede 

verse reducido debido a un deterioro progresivo de la 

vegetación de ribera, vigor de las plantas, ocupación del 

espacio por vegetación propia de áreas degradadas, etc. 

Todo ello puede afectar a la conectividad longitudinal y 

transversal de la vegetación. 

Sexenal 

 

Volumen 

Cobertura 

Conectividad 

ecológica 

Composición 

específica 

Riqueza de 

especies 
Una disminución de la riqueza y diversidad (incluyendo el 

reparto de individuos) de especies puede deberse a que los 

cambios en las condiciones ambientales presentes en la ribera 

(disminución de las precipitaciones y la escorrentía, 

desplazamiento del nivel freático a cotas más bajas), pueden 

comprometer la supervivencia de muchas especies. 

El CC puede favorecer también la entrada de especies exóticas 

invasoras. 

Sexenal 

 

Abundancia de 

cada especie 

Especies 

indicadoras de 

cambio 

Especies exóticas 

invasoras 

Dendrometría 

Diámetros y 

alturas de los 

árboles 

Cambios en la dendrometría de la vegetación de ribera. Sexenal 

Estado 

fitosanitario 

Estado 

fitosanitario 

Mayor incidencia de plagas, mayor grado de defoliación, 

daños por eventos catastróficos, etc. 
Sexenal 

Fenología 
Índices de verdor 

(NDVI) 

Una disminución de NDVI nos indica que la vegetación está 

perdiendo vigor, lo que se advertirá posiblemente antes que la 

presencia de daños en la vegetación o vegetación muerta, Un 

aumento del NDVI, por el contrario, nos va a indicar que el 

vigor de la vegetación está aumentando Todo ello sería 

aplicable a las masas de agua con suficiente tamaño como 

para poder efectuar una resolución de pixel entre el agua, la 

vegetación, y otros componentes. 

Sexenal 

La composición de especies es una variable importante para el seguimiento del CC, ya que 

éste puede alterar la composición de la comunidad vegetal y su distribución (Rodríguez-

González et al. 2014). En el caso del seguimiento planteado, se proponen métodos de 

campo para analizar los cambios en la riqueza de especies y también en la densidad de 

cada una de ellas, pudiéndose producir alteraciones en la dominancia de determinadas 

especies. En este equilibrio se incluyen cambios en especies indicadoras de CC por su 

sensibilidad a alteraciones y también la aparición de especies alóctonas o invasoras que, en 

general, se caracterizan por una amplia plasticidad fenotípica y adaptabilidad a ambientes 

cambiantes que pueden aprovechar de modo oportunista los cambios en las condiciones 

del ecosistema.  
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La productividad-fenología son variables muy empleadas en el seguimiento del CC por su 

estrecha relación. A través de modernas técnicas de teledetección (Cunningham et al. 

2018), se pueden estimar ya de modo sencillo y coste reducido, diferentes parámetros 

relativos a la fenología y a la producción primaria de la vegetación, como es el caso de los 

índices de verdor (NDVI; Martínez & Gilabert 2009). El seguimiento de campo de la 

fenología es muy costoso, de este modo se realiza de modo mucho más asequible. 

Numerosas administraciones hacen un seguimiento continuo de estos índices, como es el 

caso de Andalucía, que cuenta con una serie comparable desde 1992. De modo adicional, 

pueden calcularse otros índices como el estrés hídrico de la vegetación. Existe información 

directa de cobertura nacional para la obtención de estos índices a través del satélite 

MODIS, con una periodicidad cada 16 días, si bien se debería tender a usar los satélites 

Sentinel lanzados por la UE, con diferentes capacidades de análisis temporal y de 

frecuencias. Dado que los drones o vuelos también pueden obtener estos índices teniendo 

una resolución espacial mucho más detallada, para el caso de este protocolo se debería 

evaluar la resolución de las imágenes de satélite para el nivel de análisis espacial requerido. 

 

Figura 1. Vegetación de ribera de los ríos a) Tus y b) Ladrillar. Fotografías: David Martín, campaña REFCON 2019. 

B) Vegetación de ribera – Lagos 

El uso del suelo que rodea el ecosistema lacustre es un elemento clave en muchos de los 

procesos que afectan al lago, tanto abióticos -como los regímenes de 

erosión/sedimentación, evaporación o escorrentía- como bióticos -la vegetación ribereña 

constituye una fuente de recursos y refugio para la fauna y la flora. La estructura y 

composición de la vegetación ribereña puede ser muy variable, en función del uso del 

suelo, el ámbito geográfico y otros muchos factores como la tipología, el tamaño y la 

anchura del lago. Aunque en muchos lagos puede adscribirse a un cinturón de vegetación 

helofítica que rodea la orilla (formado por especies graminoides anuales y cuyo 
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seguimiento está incluido en el muestreo de otra flora acuática), la vegetación ribereña 

también incluye especies leñosas y arbóreas a analizar como parte del protocolo 

hidromorfológico (CEDEX 2010; Ruiz et al. 2011). 

En el contexto del CC, los cambios esperados en las tasas de evaporación y 

evapotranspiración y, por tanto, en el balance hídrico total, condicionarán la cantidad de 

agua que llega al suelo y la que finalmente queda accesible por las plantas, afectando a la 

estructura de la vegetación ribereña (Tabla 6). En el caso de las lagunas de origen 

hipogénico, la recesión de la vegetación ribereña y la colonización de las orillas por parte 

de vegetación esclerófila (o poco favorecida por suelos húmedos o encharcados) pueden 

indicar la regresión de los acuíferos. Cuando estas especies son de desarrollo lento, 

además, estarían integrando la información de largos períodos de tiempo. Un ejemplo de 

esto lo encontraríamos en la Torca Seca (Cañada del Hoyo, Cuenca), donde se observa un 

claro avance de los pinos (P. nigra) hacia el interior de la cubeta que podrían indicar un 

cambio de régimen hídrico (Figura 2).  

En lo referente a la estructura de la vegetación, ésta y sus posibles cambios se pueden 

medir combinando técnicas de muestreo de campo y de teledetección, de modo que la 

información obtenida pueda ser complementaria. Las nuevas tecnologías de teledetección, 

como es la tecnología LiDAR, permite obtener de modo automático algunos parámetros de 

estructura de la vegetación forestal como es la altura de dosel, a través de un modelo 

digital de alturas de dosel. En cuanto al análisis de la composición de especies, se proponen 

métodos de campo para analizar los cambios en la riqueza de especies y también en la 

densidad de cada una de ellas. Para estimar diferentes parámetros relativos a la fenología y 

a la producción primaria de la vegetación, como son los índices de verdor (NDVI) o el estrés 

hídrico de la vegetación, también pueden utilizarse técnicas de teledetección, o incluso 

visores y sus herramientas asociadas, como es el caso de Google Earth Pro. Numerosas 

administraciones hacen un seguimiento continuo de estos índices, como es el caso de 

Andalucía, que cuenta con una serie comparable desde 1992. Existe información directa de 

cobertura nacional para la obtención de estos índices a través del satélite MODIS, con una 

periodicidad de 16 días. Si bien, debería haber una tendencia hacia el uso preferente de los 

satélites Sentinel, lanzados por la UE, con diferentes capacidades de análisis temporal y 

frecuencias, para el estudio de los lagos y el nivel de análisis espacial requerido, debería 

evaluarse la resolución de las distintas imágenes de satélite. De hecho, dado que los vuelos 

con dron también permiten obtener estos índices con una resolución espacial mucho más 

detallada, podría considerase su uso en este proyecto. 
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Tabla 6. Indicadores bióticos en la vegetación ribereña para el seguimiento de los efectos del CC sobre los sistemas 

lacustres. 

Datos 

recolectados 

Métrica/ 

variable 
Posibles indicadores de CC 

Fre-

cuencia 

Dimensiones 

de la zona 

ribereña 

 

Área ocupada 

La distribución espacial de la vegetación se verá condicionada por 

la variación de precipitación, temperatura y sus repercusiones 

sobre el régimen de caudales y sedimentos. El área y volumen 

ocupado por la vegetación ribereña puede verse reducido debido 

a su deterioro progresivo: pérdida de vigor de las plantas, 

ocupación del espacio por vegetación propia de áreas 

degradadas… Consecuentemente, la conectividad longitudinal y 

transversal de la vegetación también se verá afectada. 

Sexenal 

 

Volumen 

Conectividad 

ecológica 

Composición 

específica 

Riqueza de 

especies 

Los cambios en las condiciones ambientales presentes en la ribera 

(disminución de las precipitaciones y la escorrentía, 

desplazamiento del nivel freático a cotas más bajas) pueden 

comprometer la supervivencia de muchas especies, provocando 

una disminución de la riqueza y diversidad (incluyendo el reparto 

de individuos). 

El CC también puede alterar la dominancia de determinados 

taxones sensibles a alteraciones (especies indicadoras) y favorecer 

la entrada de especies alóctonas y/o invasoras que, en general, se 

caracterizan por una amplia plasticidad fenotípica y adaptabilidad 

a ambientes cambiantes. 

Sexenal 

Abundancia 

de cada 

especie 

Especies 

indicadores 

de cambio 

Especies 

exóticas 

invasoras 

Productividad

- fenología 

Índices de 

verdor (NDVI) 

Una disminución de NDVI nos indica que la vegetación está 

perdiendo vigor, lo que se advertirá posiblemente antes que la 

presencia de daños en la vegetación o vegetación muerta, Un 

aumento del NDVI, por el contrario, nos va a indicar que el vigor 

de la vegetación está aumentando Todo ello sería aplicable a las 

masas de agua con suficiente tamaño como para poder efectuar 

una resolución de pixel entre el agua, la vegetación, y otros 

componentes (Gao 1996; Yang et al. 2012, Doña et al., 2016). 

Sexenal 

 

 

 

 

Figura 2. El avance de los pinos (P. nigra) hacia el interior de la cubeta en la Torca Seca (Cañada del Hoyo, 

Cuenca) podrían indicar un cambio de régimen hídrico. 
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C) Fitoplancton – Lagos 

Entre los distintos componentes biológicos de los ecosistemas leníticos, el fitoplancton es 

uno de los grupos potencialmente más sensibles a cambios relacionados con el clima, 

especialmente en relación a los cambios fenológicos (Thackeray et al. 2016) y de patrones 

físicos (Brentrup et al., 2016). Esto, en combinación con el seguimiento detallado realizado 

hasta el momento por parte de las administraciones gestoras, supone que el potencial de 

dicho elemento para estudiar el CC es muy elevado (Tabla 7). 

Tabla 7. Indicadores bióticos relacionados con el fitoplancton para el seguimiento de los efectos del CC sobre los 

sistemas lacustres. 

Datos 

recolectados 
Métrica/variable Posibles indicadores de CC Frecuencia 

Recuentos y 

cálculos 

biovolumétricos 

/ Clorofila 

Abundancia de 

fitoplancton 

Aparición de proliferaciones masivas 

de fitoplancton. 

Bianual 

Proporción relativa de 

cianobaterias 

Aumento de la dominancia de 

cianobacterias 

Tamaño de células de 

fitoplancton 

Cambios en el tamaño de células de 

fitoplancton 

Abundancia de la 

proliferación primaveral 

Cambios en la magnitud y 

sincronización de la proliferación 

primaveral 

Recuento de especies 

invasoras 

Aparición de especies invasoras de 

origen sub-tropical o tropical 

Proporciones relativas de 

los grupos funcionales 

Cambios en la abundancia relativa 

entre los diferentes grupos 

funcionales 

 

Las proliferaciones masivas de fitoplancton pueden verse favorecidas por un aumento en 

las temperaturas, y podrían seguirse con un estadístico de frecuencia a nivel del territorio a 

modo de “variable centinela” (Álvarez Cobelas et al. 2005; Havens et al. 2019). 

Se ha observado un aumento de la dominancia de cianobacterias en muchos lagos 

someros que sufren calentamiento acoplado al clima y/o incremento de nutrientes. Cabe 

pensar en la retroalimentación del cambio por ser las cianobacterias, además, muy 

competitivas en ambientes con altos índices de absorción lumínica (Nõges et al. 2003; 

Kosten et al. 2010; Paerl & Paul 2012; Havens et al. 2019). En mesocosmos de fitoplancton 

marino se ha visto una clara relación entre el tamaño medio celular de distintas especies y 

la temperatura, siendo ésta inversamente proporcional (Sommer & Lengfellner 2008). 

También se han observado cambios en el inicio de la proliferación de fitoplancton 
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primaveral, así como en su magnitud, lo que tiene, además, importantes efectos en el 

funcionamiento del lago (Winder & Sommer 2012). 

Por otro lado, las especies de origen sub-tropical o tropical, como Cylindrospermopsis 

raciborskii u otras cianobacterias Nostocales, presentan características de desarrollo e 

invasibilidad favorecidas por el CC (Briand et al. 2004). Contando con una base de datos 

que las identifique y contabilice su abundancia relativa en los lagos, tal como la referida en 

NABIA para las masas de agua, podría controlarse su aparición y evolución de la 

importancia relativa a nivel del territorio. 

Finalmente, con el cambio climático podrían darse cambios en la abundancia relativa entre 

los diferentes grupos funcionales. Los distintos codones (grupos funcionales) establecidos 

en la literatura muestran preferencias en cuanto a distintos parámetros, como la época de 

mezcla, la intensidad de la estratificación, la temperatura, etc. (Reynolds et al. 2002; Padisák 

et al. 2009). 

Todas las métricas propuestas podrían calcularse con los datos obtenidos en los 2 

muestreos anuales como parte del seguimiento llevado a cabo por los Organismos de 

cuenca: recuentos y cálculos de biovolumen a nivel de especie (siempre que se pueda), y 

medida de las concentraciones de clorofila-a en el agua. Si bien es cierto que en muchos 

casos los biovolúmenes asignados a los individuos de cada especie se asignan, según el 

protocolo MFIT-2013, en base a los volúmenes celulares estandarizados descritos en 

TAXAGUA, los instrumentos necesarios para el cálculo individual en cada muestra son 

intrínsecos a la metodología del recuento. Esto permitiría calcular biovolúmenes 

individuales, si bien no en todas las muestras, sí en las suficientes como para poder evaluar 

cambios en el tamaño de las células, por lo que sería necesaria una modificación en NABIA 

para que esos datos estén disponibles a partir de los programas de seguimiento del estado 

ecológico. 

Para evaluar de la aparición de especies invasoras de origen sub-tropical o tropical, se 

pretende realizar una recopilación de información bibliográfica que identifique dichas 

especies. Esta información se incorporará a TAXAGUA para facilitar el uso de estas especies 

como marcadores de cambio climático. 

De forma adicional, la posibilidad de realizar un seguimiento temporal mucho más 

detallado de la evolución de la concentración de clorofila mediante teledetección (p.ej. 

Doña et al. 2014 y 2015) permitiría mejorar enormemente la resolución temporal y el 

número de masas de agua consideradas.  
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D)  Diatomeas – Ríos 

Respuestas generales 

Como se explica en un apartado anterior, el cambio climático puede promover un menor 

flujo de agua y la disminución del volumen de ésta (un proceso que podría llamarse 

lentificación, Sabater 2008). A estos cambios físicos se les asocia una menor dilución, 

además de favorecer temperaturas más altas del agua. El aumento de la temperatura y la 

disminución del volumen del agua pueden favorecer los procesos de estratificación (en 

lagos) y tiempos de residencia hidráulicos más largos (en sistemas fluviales). En estas 

situaciones, se podría esperar -en general- una mayor producción de algas, una 

proliferación de cianobacterias, y una disminución de las concentraciones de oxígeno 

disuelto. Las concentraciones de nutrientes resultantes pueden reducirse en paralelo al 

mayor crecimiento de la biomasa de las algas. Sin embargo, las respuestas a nivel de 

comunidad son necesariamente menos generales. Las consecuencias que pudieran ser 

esperadas sobre la estructura de las comunidades biológicas incluyen:  

- Pérdida de riqueza y diversidad local, que afecta al número y la proporción 

de especies en la comunidad (no está claro si serán más afectadas las 

especies raras o las más abundantes). 

- Variaciones en la diversidad beta (dirección poco clara, pueden ocurrir varias 

posibilidades). 

- Cambios en la composición de rasgos y diversidad de la comunidad 

biológica. 

- Variación en las proporciones entre taxones especializados y generalistas. 

Es también necesario destacar que cualquier descripción del papel de las especies en 

relación con los efectos del cambio climático debe considerar datos ambientales sobre 

temperatura e hidrología (Falasco et al. 2016).  

Con respecto al componente algal (incluyendo las diatomeas), la literatura detalla varios 

patrones de respuesta, así como también muestra relevantes lagunas de conocimiento. A 

continuación, se detallan por separado las respuestas conocidas para los principales 

factores asociados con el cambio climático y que afectan a los ecosistemas fluviales, es 

decir, la reducción del flujo y el aumento de la temperatura. Dado que el objetivo de la 

investigación es sobre los sitios de referencia y su respuesta al cambio climático, la 
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relevancia de las presiones químicas antropogénicas o la alteración del hábitat se han 

considerado circunstanciales. 

Respuestas a la temperatura 

Los modelos que usan las diatomeas para inferir cambios en la temperatura del agua a 

partir de los testigos de sedimentos en sistemas lacustres son menos relevantes que los 

realizados con salinidad, pH o nutrientes (Anderson 2000) Esta restricción también es 

aplicable al fitoplancton contemporáneo. Litchman y col. 2010 describen como 

características las respuestas fisiológicas de las especies individuales a la temperatura 

(Litchman et al. 2010). Así, es posible observar cambios en el tamaño celular promedio, el 

tamaño del organismo, el contenido de carbono y nitrógeno celular, la tasa de absorción 

de fosfato, el metabolismo del nitrógeno, la relación C:N, y el contenido de clorofila. La 

relación entre la temperatura y la tasa de crecimiento en el fitoplancton comúnmente sigue 

una forma de aumento lento (no lineal normalmente) hasta llegar a la temperatura óptima, 

seguido de una disminución rápida en el crecimiento a temperaturas superiores a este 

óptimo. Los parámetros generalmente considerados en la literatura incluyen la tasa de 

crecimiento máxima, la temperatura óptima para el crecimiento y el rango de temperatura 

(Bestion et al. 2018), todos ellos característicos a diferentes especies (y cepas). 

En lagos, las temperaturas más altas se han relacionado con el aumento en la proporción 

de cianobacterias (Carey et al. 2012) con respecto a otros grupos. En ríos, estas relaciones 

no están bien definidas, pero podría esperarse que las temperaturas más altas (asociadas a 

un flujo bajo) favorezcan las algas verdes y algunas cianobacterias (Sabater 2008). Usando 

diatomeas, también en lagos, Reavie et al. 2016 identificó el cambio en la dominancia de 

varios taxones de Cyclotella y los asoció a los cambios en la temperatura y la profundidad 

de la termoclina (Reavie et al. 2017). Estos patrones son mucho más difíciles de encontrar 

en los ríos, donde no se puede establecer un perfil y una datación tan detallados como en 

aquellos sistemas. 

A pesar de estas dificultades, se han descrito cambios en la composición de especies de 

diatomeas que pueden atribuirse a cambios en la temperatura de las aguas circulantes. Fell 

et al. (2018) determinaron que la retirada de los glaciares en los Alpes se asoció a cambios 

relevantes en la diversidad alfa y beta de las comunidades de diatomeas (Fell et al. 2018). 

Este estudio mostró que algunas especies de diatomeas fueron favorecidas por el cambio 

en la cubierta de hielo en los glaciares, mientras que otras fueron afectadas negativamente. 

Algunas especies altamente sensibles a temperaturas muy bajas (por ejemplo, Caloneis 

lancettula y Eunotia trinacria) se encontraron exclusivamente en sitios con una restante alta 

proporción de cobertura glaciar. Otros se vieron favorecidos por la disminución y se 
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encontraron solo en sistemas alimentados por agua subterránea (0% de cobertura de 

glaciares). Estos incluyeron los taxones Chamaepinnularia mediocris, Cymbella parva, 

Gomphonema angustatum, Gomphonema calcareum, Meridion circulare, Reimeria sinuata f. 

antiqua y Stauroneis agrestis. Esta observación abre un espacio interesante sobre el uso de 

la composición de especies como indicadora a cambios de temperatura del agua; sin 

embargo, es posible que sea complejo atribuir cambios en la composición de las especies 

cuando los gradientes son más suaves. 

Respuestas a la sequía y a la desecación 

Uno de los posibles efectos del cambio climático es la mayor frecuencia de períodos de 

caudales bajos. Estos bajos flujos, de continuar, pueden conducir a la desecación, lo que 

causa un estrés importante para las células que se someten a fuertes presiones osmóticas e 

incluso a la lisis celular. El bajo flujo y la desecación son fuerzas de selección que favorecen 

a los microorganismos adaptados. El secado y la rehumectación inducen lisis celular que 

altera la composición de la comunidad microbiana y grandes reducciones en la actividad 

microbiana y la biomasa (Timoner et al. 2014). 

Las respuestas a la interrupción del flujo se pueden ver en la composición de la comunidad, 

así como en la alteración de los rasgos de las especies respectivas. En el valle de Taylor, 

Antártida (Stanish et al. 2012), se observaba un gradiente de circulación que se 

correspondía a especies adaptadas de diatomeas (por ejemplo, Psammothidium, Diadesmis, 

en los cursos menos intermitentes; Luticola en los más intermitentes; Hantzschia en cursos 

con frecuencias de flujo más moderadas). 

La desecación no es homogénea en el canal fluvial y en su profundidad, y puede producir 

un gradiente que va desde cuerpos de agua permanentes hasta sedimentos 

temporalmente mojados. Se han descrito (Souffreau et al. 2013) cambios en las diatomeas 

bentónicas, asociado a este gradiente. Hay un cierto número de morfoespecies de 

diatomeas confinadas en gran parte a suelos o sedimentos húmedos, que podrían 

denominarse "terrestres". Varios mecanismos explican que las diatomeas puedan hacer 

frente a la desecación y a las fluctuaciones de temperatura en sus hábitats: mecanismos de 

protección como la excreción de polisacáridos extracelulares, la acumulación de 

metabolitos, o estrategias de migración (esto implica una potencial (re) colonización desde 

parches cercanos). En algunas especies, se pueden encontrar fases de reposo (células en 

reposo, esporas), lo que no solo les permite persistir localmente a lo largo del tiempo, sino 

también dispersar y colonizar nuevos parches de hábitat adecuados. Se ha detectado que 

algunos taxones (Achnanthes coarctata, Luticola spp., Hantzschia amphioxys, Pinnularia 

borealis o Mayamaea atomus) sobreviven a períodos más largos de desecación en forma de 
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fases de reposo, pero también por sus gruesas paredes celulares que aseguran un mayor 

aislamiento del medio externo. Cabe también indicar que la respuesta de las células 

solitarias es mucho más extrema que en células protegidas por biofilms, y entre estos a los 

más gruesos que permiten una mayor capacidad de refugio a la escala de las células. 

Souffreau et al. (2010) indica asimismo que las cepas terrestres de algunas diatomeas 

tienen una capacidad de supervivencia a la desecación mayor que las propias de la misma 

especie, pero de origen acuático. Entre éstas cuenta Rhopalodia gibba y Cymbella 

subaequalis. En algunos casos, pocos, se han descrito formas de resistencia en diatomeas 

de las aguas continentales. Entre ellas se cuenta la especie Craticula cuspidata, que 

configura formas de resistencia en el caso de desecación y se recupera con la rehidratación 

(Souffreau et al. 2010). La formación de formas de resistencia es difícil de detectar, ya que 

las células vegetativas son morfológicamente muy parecidas a las resistentes (McQuoid & 

Hobson 1996), y la diferencia se define en lo fisiológico. Por ello, la atribución de estas 

formas de resistencia se puede efectuar solamente en base a estudios previos y revisiones, 

que dejan profundas lagunas de conocimiento ya que difícilmente son exhaustivas. 

En entornos menos extremos, la detección de estos patrones es mucho menos evidente. 

Piano et al. (2019) no encontraron respuestas claras de las diatomeas a la sequía utilizando 

formas de vida y ecomorfotipos (B-Beres et al. 2017; Piano et al. 2019); sin embargo, se 

pudieron detectar respuestas en los invertebrados. 

Los rasgos biológicos pueden complementar la información asociada a los cambios en la 

composición de la comunidad. Los rasgos surgen como innovaciones a lo largo del árbol 

de la vida y tienden a ser compartidos por especies que tienen ascendencia común y que a 

menudo muestran similitudes en las preferencias ambientales. El uso de rasgos puede tener 

un papel relevante en la identificación de respuestas de células de algas al cambio 

climático. En el fitoplancton se ha indicado lo siguiente: tamaño de algas, forma, fagotrofia, 

demanda de sílice, motilidad, fijación de nitrógeno, tasas de crecimiento, toxicidad, etapas 

de reposo, morfología multicelular, adquisición de nutrientes y luz, tipo de reproducción, 

ultraestructura (estructura tilacoide, cromosoma número, tamaño del genoma), tipo de 

pared celular, mucílago, aerótopos, simetría (simétrica, asimétrica), polaridad (isopolar, 

heteropolar), enrollamiento (recto, enrollado), etapas de la vida (zoosporas), tipos de 

toxinas (neurotoxinas, hepatotoxinas, dérmica toxinas), moléculas tóxicas (p. ej., anatoxina-

a, saxitoxinas), tipo de filamento (filamento, pseudofilamento), ramificación de filamento 

(verdadero, falso, no ramificado), tipo de ramificación de filamento, preferencia de hábitat 

(marino, agua dulce, terrestre) y tipo de comunidad (pelágico, bentónico) (Litchman et al. 

2010). En las algas bentónicas, algunos de estos rasgos también podrían considerarse (Wu 

et al. 2019) como indicadores de la respuesta al cambio climático:  
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- Formas de vida (unidas por almohadillas de mucílago, unidas por pedúnculos, 

adnatas, pioneros, filamentos).  

- Tamaño (nano, micro, meso, macro, grande). 

- Gremios (perfil bajo, perfil alto, móvil o planctónico).  

Además, cabe considerar la formación de fases de reposo (células en reposo, esporas) y la 

frecuencia de aparición de especies con paredes gruesas (morfologías sub aéreas), que 

pueden indicar una mayor capacidad de resistir los cambios hídricos. Ésta última requiere 

confirmar si las especies sub aéreas pueden ser o no indicadoras del cambio climático.  

La presencia de formas teratológicas aún se debate (Coquille & Morin 2019) y, por lo tanto, 

su uso requiere de una mayor investigación. 

Los rasgos también están relacionados con la posición filogenética de la especie. Cuando 

ambas informaciones pueden estar disponibles, se refuerza el valor indicador de la 

sensibilidad ambiental de cada especie (Keck et al. 2016). Las especies estrechamente 

relacionadas tienen más probabilidades de exhibir una sensibilidad similar debido a 

restricciones filogenéticas y a la herencia. La medición y prueba de la presencia de señales 

filogenéticas entre especies puede reforzar la atribución potencial de éstas como 

indicadoras del cambio climático. 

Diatomeas como indicador de CC 

Los escasos estudios que se han encontrado en la literatura muestran que las señales 

asociadas al cambio climático son leves y requieren de un análisis cuidadoso. Este análisis 

debe centrarse en lo siguiente:  

- Análisis detallado de las variaciones de la composición de especies en las 

comunidades de diatomeas, con el fin de evaluar los posibles cambios de 

especies como respuesta al cambio climático, tanto en cuanto a la variación de 

temperatura como a los cambios hidrológicos. Este análisis permitirá determinar 

las especies más sensibles y las más tolerantes a los cambios cuando se proceda 

a un análisis multivariante que use las señales acumuladas en muchos puntos.  

- Atribución a cada una de las especies de los rasgos biológicos que las 

caracterizan; especialmente por lo que se refiere a sus formas de vida, tamaño, 
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gremios, y especialmente por la posible existencia de fases de reposo (células en 

reposo, esporas).  

Estas características se deben cruzar con la historia hidrológica de los puntos de muestreo, 

que a ser posible tiene que ser lo más exhaustiva posible. La comparación con muestras 

históricas es asimismo una posibilidad que se debiera considerar. 

Tabla 8. Indicadores bióticos a partir de las diatomeas para el seguimiento de los efectos del CC sobre los sistemas 

lacustres. 

Datos 

recolectado

s 

Métrica/variable Indicador de CC 
Frecuenci

a 

Composició

n de 

especies 

Composición de 

especies 

Cambios en la prevalencia de formas de vida, tamaños, 

gremios* 
Anual 

Aumento de fases de reposo (células en reposo, esporas) Anual 

 

E) Macrófitos – Ríos 

Los macrófitos, junto con el fitobentos (diatomeas), conforman el elemento de calidad 

biológico (BQE) “flora acuática” que establece la Directiva Marco del Agua 2000/60/CE 

(DMA) para la clasificación del estado ecológico de los ríos. En general, incluirían al resto de 

organismos autótrofos que viven en los ríos, una vez excluidas a las diatomeas y el 

fitoplancton. El término “macrófito” significa literalmente “planta macroscópica”, lo que 

incluiría a cualquier organismo autótrofo de tamaño macroscópico, es decir, visibles a 

simple vista, ya sean individuos macroscópicos o agregados o colonias de micrófitos que 

adquieren tamaño macroscópico (Moreno et al. 2006). Por lo tanto, los macrófitos fluviales 

forman un grupo muy heterogéneo constituido por grupos taxonómicos y niveles de 

organización muy diversos. Tienen representantes de los reinos Monera, Protista, Plantae y 

Fungi (si se tienen en cuenta los líquenes acuáticos). Los niveles de organización abarcan 

organismos protófitos (procariotas y eucariotas, unicelulares, colonias o agregados; 

representados por cianobacterias y algunas algas), talófitos (pluricelulares no cormófitos; 

algas, líquenes), cormófitos (plantas vasculares, con raíz, tallo y hojas; pteridófitos y 

angiospermas) y briófitos (plantas no vasculares que pueden desarrollar rizoides, caulidios y 

filidios, pero no verdaderas raíces, tallos y hojas, que presentan organización intermedia 

entre los talófitos y cormófitos; musgos y hepáticas). Como consecuencia, las formas 

biológicas y tipos de comunidades que forman son también muy variadas (Margalef 1983). 
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Margalef (1983) distingue entre macrófitos, si su capacidad de transporte de sustancias es 

mayor de 10 cm, y micrófitos si es menor. Estos últimos, pueden formar principalmente dos 

tipos de comunidades de tamaño macroscópico, típicas en ríos y actualmente incluidas 

dentro del grupo BQE “macrófitos”: pecton (tapetes discontinuos delgados, láminas, 

almohadillas, costras, pulvínulos, masas globulares, sobre sustrato compacto; cianobacterias 

y algunas algas) y plocon (organismos filamentosos fijos al sustrato por su base, 

accidentalmente desprendidos flotando; algas). Las plantas vasculares se suelen clasificar en 

pleustófitos (flotantes, usan CO2 atmosférico), rizófitos limnófitos (sumergidos, usan C 

inorgánico disuelto), rizófitos anfífitos (hojas sumergidas y flotantes) y helófitos (hojas y 

tallos emergidos) (Margalef 1983). También se utiliza el término hidrófito para las plantas 

vasculares que completan su ciclo biológico con toda su masa sumergida o flotando en el 

agua (Cirujano et al. 2014). 

Esta gran heterogeneidad de tamaños, formas, comunidades y su diferente grado de 

dependencia del agua complica el muestreo y la cuantificación de la abundancia o 

coberturas y, a la vez, dificulta su tratamiento como grupo homogéneo indicador de 

presiones. Recientemente, se ha publicado un protocolo de muestreo e identificación de 

macrófitos en ríos vadeables (CHE 2018), donde se pondera la abundancia según la escala 

de tamaño de las especies, y se recoge un listado actualizado de los macrófitos 

recolectados en las campañas de muestreo de seguimiento del estado ecológico de las 

cuencas españolas según la DMA. El listado refleja la diversidad de grupos taxonómicos 

considerados en el elemento BQE macrófitos fluviales: 20 géneros de cianobacterias, 61 

géneros (especies en el caso de géneros monoespecíficos) de algas, 33 especies de 

briófitos, 2 especies de pteridófitos y 59 especies de fanerógamas (15 helófitos y 44 

hidrófitos) 

En cuanto a las respuestas a las presiones, puede ser diferente según el grupo considerado. 

Las plantas vasculares, y especialmente los helófitos, pueden responder con mayor claridad 

a las modificaciones hidromorfológicas del cauce (sedimentación, pendiente de las 

márgenes, canalización, régimen de caudales) ya que necesitan espacio en las orillas, y un 

suelo adecuado para enraizar y obtener nutrientes. Sin embargo, las cianobacterias, algas y 

briófitos que viven sumergidos, no poseen raíces para absorber nutrientes del suelo, y 

suelen responder mejor a las condiciones fisico-químicas del agua, incluyendo los 

nutrientes disueltos (mineralización, eutrofización, estado trófico).  

En cuanto al tiempo de respuesta a las presiones, tampoco es homogéneo dentro del 

grupo. Así, las plantas vasculares responden a medio y largo plazo (meses, años), mientras 

que las cianobacterias y algas (comunidades de pecton y plocon) suelen responder más a 
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corto plazo (semanas). Por todo ello, diversos autores han debatido si estudiar 

independientemente las comunidades de plantas superiores del resto (pecton, plocon), o si 

estudiarlas juntas, principalmente debido a un problema de escala (Margalef 1983). Si se 

estudian separadamente se retiene una mayor flexibilidad y siempre es posible considerar a 

la vegetación total como el resultado de la superposición, en grado diverso en cada punto, 

de estratos distinguibles (Margalef 1983).  

En conclusión, los macrófitos fluviales pueden ser utilizados como potenciales centinelas de 

los efectos del CC, ya que pueden responder a presiones a corto, medio y largo plazo, ya 

sean hidromorfológicas o fisico-químicas, presiones que pueden ser originadas y/o 

alteradas por el cambio climático. En los siguientes apartados se analizan los diferentes 

grupos de macrófitos, con indicaciones sobre su posible utilización como marcadores de 

los efectos del cambio climático. 

Cianobacterias 

La mayoría de los estudios sobre el efecto del cambio climático en cianobacterias se han 

realizado sobre el fitoplancton de lagos y océanos. Una reciente revisión ha sido realizada 

por Pathak y colaboradores (Pathak et al. 2019). En general, los efectos fisiológicos del CC 

sobre las cianobacterias fluviales podrían ser similares a los obtenidos en lagos y océanos, 

por lo que a continuación se comentan los efectos más constatados en estos procariotas 

fotosintéticos.  

El incremento de la temperatura junto con el aumento de nutrientes produciría un aumento 

sinérgico en la abundancia de cianobacterias (Kosten et al. 2012). El aumento de 

temperatura de los lagos, nutrientes y descenso de escorrentías provocaría un incremento 

en la abundancia relativa de cianobacterias (Elliott 2012). Por otra parte, los blooms de 

cianobacterias se incrementarían con el calentamiento global (Paerl & Huisman 2008; Paerl 

& Paul 2012) dado que su temperatura óptima fotosintética y su crecimiento son más altos 

que en las algas eucariotas (Castenholz & Waterbury 1989). El incremento de las sequías y 

de salinidad del agua puede aumentar la predominancia de cianobacterias y la ocurrencia 

de blooms, debido a su mayor adaptación a condiciones extremas (Crusberg & Eslamian 

2017). 

Sin embargo, el aumento de radiación ultravioleta UV-B (280-315 nm) asociado al CC, 

provocaría una disminución de la actividad fotosintética y de la fijación de nitrógeno en las 

cianobacterias (Lesser 2008), así como destrucción de membranas celulares (He & Häder 

2002) y ADN (Singh et al. 2010). El resultado de la interacción entre aumento de 
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temperatura, CO2 y UV-B en cianobacterias debe de estudiarse con mayor profundidad 

(Häder et al. 2015; Pathak et al. 2019). 

El calentamiento global también está provocando una invasión de Nostocales tropicales. 

Especies tropicales de los géneros Cylindrospermopsis y Aphanizomenon están apareciendo 

en Europa (Sukenik et al. 2012). C. raciborskii se ha expandido en Europa y latitudes 

centrales (Kokocinski et al. 2009), mientras que A. ovalisporum ha aparecido en el sureste de 

Europa (Bazzichelli & Abdelahad 1994), y en España ha producido blooms en embalses y 

estanques (Quesada et al. 2006; Cirés et al. 2013). El incremento de temperatura favorece a 

especies tropicales frente a las nativas (Mehnert et al. 2010). La aparición de Nostocales 

tropicales podría ser un candidato a marcador del CC. 

Nostochopsis lobata es una especie de distribución principalmente tropical, que habita en 

África (Frémy 1930), América del Sur y del Norte y Australia (Cáceres 1973; Sarma & 

Chapman 1975; Branco et al. 2001), y Asia (Geitler 1930-1932; Desikachary 1959; Tiwari 

1978; Peerapornpisal et al. 2006). En Europa ha sido recolectada muy escasamente, 

existiendo solo cuatro citas en ríos cálidos de Francia (Frémy & Feldmann 1934), Córcega 

(Hoffmann 1990), Italia (Del Grosso 1977) y España (Moreno et al. 2012 y 2013). En todos 

los casos son citas en un solo punto y recolectadas una sola vez. Es una especie que crece 

abundantemente en zonas tropicales donde tiene su óptimo climático, mientras que en 

zonas no tropicales parece que su aparición es más efímera, formando colonias de 

pequeño tamaño y en escasa abundancia (Moreno et al. 2012 y 2013). Sin embargo, en los 

últimos años se está recolectando con más frecuencia y recurrencia en España, en concreto 

en las cuencas del Guadalquivir, Guadiana y Galicia Costa (Andrés Mellado, com. pers.). Ello 

podría significar que las condiciones ambientales son cada vez más favorables, 

probablemente como consecuencia del CC. Podría constituir un marcador de CC, como 

especie tropical en expansión en los ríos españoles. No está presente en estaciones del 

programa de seguimiento de estaciones de referencia. Presente en la RNF gn03r19m1. 

En ríos, se ha comprobado que la riqueza de cianobacterias disminuye con el incremento 

de contaminación río abajo, principalmente con el SRP (Perona et al. 1998), mientras que su 

abundancia y proporción con respecto a otros grupos aumenta con el aumento de 

nutrientes (N y P) (Fisher et al. 1982; Mulholland et al. 1995). En un estudio sobre tapetes de 

cianobacterias realizado en ríos del centro-sur peninsular (Monteagudo & Moreno 2016) se 

identificó una comunidad que habitan ríos silíceos fríos de alta montaña, en condiciones 

naturales o de referencia: Coelodesmium wrangelii, Nostoc caeruleum y Phormidium 

fonticola. Podrían considerarse marcadores del CC como estenotermos de aguas frías, 
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candidatos a ser desplazados a altitudes mayores a medida que aumente la temperatura 

media del agua. Presente en la red de estaciones del programa de referencia. 

Macroalgas 

Existen numerosos trabajos sobre algas carófitas en España, sintetizados en la monografía 

de Flora Ibérica (Cirujano et al. 2008). La mayoría de los estudios han sido realizados en 

aguas estancadas, como lagunas y una gran variedad de tipos de humedales (Cirujano 

1990; Cirujano 1995; Cirujano & Medina 2002). 

Los efectos del CC sobre las algas carófitas han sido analizados en algunos estudios, pero al 

igual que otros macrófitos se refieren a medios leníticos. Joye and Rey-Boissezon (2015) 

aplicaron modelos de distribución de especies a un escenario de CC en Suiza y obtuvieron 

que la mitad de las especies modelizadas aumentarían su distribución (Chara hispida, C. 

vulgaris, C. globularis, C. aspera, C. strigosa y C. intermedia) mientras que la otra mitad 

disminuirían (C. contraria, C. virgata, C. tomentosa, Nitella opaca y N. obtusa). El tamaño de 

los cuerpos de agua y la temperatura (media de julio) fueron las variables que más 

influyeron en los modelos de distribución. Así C. strigosa tuvo el rango más estrecho y frío 

de temperatura (11-12ºC), resultando ser un estenotermo especialista de aguas frías, 

mientras que C. hispida, N. obtusa, C. globularis, C. contraria y C. aspera mostraron un rango 

más amplio de temperatura, con óptimos en torno a 20ºC.  

El éxito de las especies puede estar relacionado con los rasgos ecológicos que presentan 

(Joye & Rey-Boissezon 2015). Así las especies con alta fertilidad que producen muchas 

esporas resistentes tendrían ventajas en el nuevo escenario de CC (C. aspera, C. contraria, C. 

globularis y C. vulgaris), así como las especies más resistentes a la desecación (C. aspera, C. 

hispida and C. vulgaris). En los ríos ibéricos, las especies de carófitos más frecuentes son C. 

vulgaris (y variedades), C. hispida y C. globularis, que son especies adaptadas a la 

desecación y fluctuaciones del caudal. C. vulgaris, la más común en los ríos españoles, es 

una especie resiliente a la desecación (Van Geest et al. 2005), asociada a cuerpos de agua 

frecuentemente perturbados (Bornette & Arens 2002).  

El aumento de la cobertura de especies más resilientes a las perturbaciones podría 

constituir un marcador de efectos del CC (C. vulgaris, C. hispida, C. globularis, C. aspera). 

Podrían seleccionarse algunas estaciones donde estas poblaciones estén bien 

representadas para realizar un seguimiento de la variación en coberturas. Presente en la red 

de estaciones del programa de referencia y algunas RNFs. 
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En cuanto a las macroalgas fluviales distintas a los carófitos, existen pocos trabajos 

extensivos enfocados a su uso como bioindicadores de estado ecológico de los ríos, 

destacando los más recientes realizados en la cuenca del Ebro (Tomás 2016) y en Castilla-La 

Mancha (Monteagudo 2016). Los diferentes índices tróficos de macrófitos fluviales 

publicados en España recogen las algas más frecuentes, principalmente a nivel de género 

(Moreno et al. 2005, Moreno et al. 2006; Moreno et al. 2008; Arnau et al. 2015). El nuevo 

protocolo de muestreo e identificación de macrófitos (CHE, 2018), recoge 55 géneros de 

algas (excluidas las carófitas y cianobacterias). 

Entre los posibles candidatos a marcadores de CC se encuentran las siguientes especies: 

- Hydrurus foetidus, Bangia atropurpurea y algunas formas de Ulothrix zonata 

normalmente no se desarrollan a temperaturas superiores a 10-15ºC (Margalef 

1983). Descienden de altitud durante los meses fríos considerablemente, también 

como consecuencia de la velocidad de la corriente (Margalef 1983). Hydrurus 

foetidus es un habitante exclusivo de arroyos fríos de montaña con alta velocidad de 

corriente de todo el mundo, en un rango de temperatura del agua entre 2-12ºC 

(Hieber et al. 2001; Wehr & Sheath 2003; Krizmanic et al. 2008). La temperatura 

máxima que soporta a partir de la cual desaparece se sitúan entre 10ºC (Wehr & 

Sheath 2003) y 15ºC (Starmach 1977). En España se ha encontrado en Pirineos 

(Margalef 1948; Llimona et al. 1985), cordillera cantábrica (Margalef 1950), Sierra 

Nevada (Sánchez-Castillo 1984) y Sierra de Ayllón, Guadalajara (Monteagudo 2016; 

Monteagudo & Moreno 2016). Tomás (2016) la encuentra en 20 sitios de la cuenca 

del Ebro principalmente en ríos de alta montaña de Pirineos, pero advierte que 

podría verse afectada por el CC. Presente en estaciones de referencia. 

- Bangia atropurpurea es en España una especie escasamente citada, mientras que en 

Europa es un rodófito común en tramos altos de montaña (Sabater et al. 1989). En 

la cuenca del Ebro es propia de aguas dulces de montaña oligomesotróficas, que 

crece en zonas turbulentas y de elevada corriente, aunque puede tolerar altos 

niveles de eutrofia en tramos inferiores (Tomás et al. 2013). Su aparición en tramos 

inferiores más cálidos hace pensar que no podría ser un marcador estenotermo de 

aguas frías. Presente en estaciones de referencia. Presente en la RNF ES030RNF063. 

- La comunidad de pecton de arroyos de montaña (ritron) con Hydrococcus, 

Hildenbrandia y Heribaudiella (Margalef 1983), podría ser candidata a un 

seguimiento para estudiar los efectos del CC. Heribaudiella es una feofícea 

escasamente citada en España (Moreno et al. 2018) que actualmente está siendo 

detectada con mayor frecuencia (Andrés Mellado, com. pers.) y que podría ser de 
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interés su seguimiento. Presente en las RNFs ES030RNF055, ES016RNF015, 

ES017RNF008 y ES016RNF015. 

- Tetrasporidium javanicum es bastante común en zonas tropicales (Entwisle & 

Skinner 2001) como India (Iyengar 1932), China (Hu & Wei 2006), Islas Hawai 

(Sherwood 2004), Java, Estados Unidos, Australia y Bangladesh (Entwisle & Skinner 

2001). En Europa se ha citado puntualmente en República Checa, Francia, Portugal y 

España (Moreno et al. 2013). En la Península Ibérica ha sido recolectada en Alicante 

(Aboal & Llimona 1984), Cáceres (Marin-Murcia & Aboal 2007), Galicia (Rodríguez & 

Rodríguez 2007), Castilla-La Mancha (Moreno et al. 2013), y en numerosos ríos de la 

Cuenca del Ebro (Tomás et al. 2013; Tomás 2016) y del Guadalquivir (Andrés 

Mellado, com. pers.). El hábitat más frecuente en España son ríos de aguas 

eutróficas cálidas en tramos medios y bajos, lentos, turbios y mineralizados, aunque 

también ha sido encontrado en ríos de media montaña de aguas claras y contenido 

bajo en nutrientes. Podría constituir un marcador de CC, como especie tropical en 

expansión en los ríos españoles. No está presente en estaciones de referencia. 

Presente en la RNF ES010RNF001. 

- Compsopogon caeruleus es una especie ampliamente distribuida en arroyos cálidos 

templados y tropicales (Kwandrans & Eloranta 2010). En la Península Ibérica las citas 

son escasas, creciendo principalmente en aguas salobres cerca de la costa o en 

ramblas salinas del sureste peninsular (Aboal 1989; Sabater et al. 1989), y 

ocasionalmente en aguas dulces interiores (Busquets et al. 1985). En la cuenca del 

Ebro, C. coeruleus se ha recolectado en numerosas localidades, correspondiendo 

con tramos medios caudalosos de aguas cálidas, alcalinas, mineralizadas y eutróficas 

(Tomás et al. 2013) C. coeruleus, junto con Tetrasporidium javanicum, están 

consideradas como especies tropicales que podrían estar ampliando su distribución 

en las últimas décadas a zonas más norteñas como consecuencia del CC (Aboal 

2010). Podría constituir un marcador de CC, como especie tropical en expansión en 

los ríos españoles. Presente en estaciones de referencia. 

Briófitos 

Glime (2011) y más recientemente Martínez Abaigar and Núñez-Olivera (Martínez-Abaigar 

& Núñez-Olivera 2019), han realizado una revisión detallada de los efectos del cambio 

climático en los briófitos acuáticos. Los briófitos han sido considerados más sensibles al CC 

que las plantas vasculares (Scarpitta et al. 2017) y el grupo taxonómico más en riesgo de 

reducir sus áreas de distribución, aunque algunas especies podrían ampliarlo (Pearce-

Higgins et al. 2017; Martínez-Abaigar & Núñez-Olivera 2019). Ya sea ampliando o 
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reduciendo su distribución geográfica, los briófitos serían buenos indicadores del CC ya 

que además presentan una respuesta rápida a sus efectos (Gignac 2011). En general, los 

briófitos son plantas ideales como bioindicadores de CC, debido a su sensibilidad a los 

cambios ecológicos (Martínez-Abaigar & Núñez-Olivera 2019).  

Los briófitos acuáticos se pueden clasificar en tres tipos según su dependencia del agua 

(Glime & Vitt 1984; Martínez-Abaigar & Núñez-Olivera 2019):  

1) emergentes semiacuáticos con la base de sus talos permanetemente mojadas, pero 

expuestos al aire; viven en turberas (Sphagnum spp.), forman tobas o “tufa” (ej. los 

musgos Didymodon tophaceus, Eucladium verticillatum, Palustriella commutata, y las 

hepáticas Southbya tophacea y Pellia endiviifolia) o flotando en el agua como 

pleustófitos (ej. las hepáticas Riccia fluitans, Ricciocarpus natans).  

2) los acuáticos facultativos, que viven en suelo o rocas del borde de los ríos y sufren 

períodos inundación por las riadas.  

3) los briófitos acuáticos obligados (conocidos como Obligated Aquatic Bryophytes, 

OAB), son especies perennes que permanecen sumergidos la mayor parte del año ya 

sea en aguas corrientes (reófilos) o estancadas (limnófilos). Las especies más 

frecuentes en los ríos europeos templados son los musgos Brachythecium rivulare, B. 

plumosum, Cinclidotus spp., Dichelyma falcatum, Fissidens crassipes, F. fontanus, F. 

grandifrons, Fontinalis spp., Hygroamblystegium tenax, H. fluviatile, Hygrohypnum 

duriusculum, H. ochraceum, Hyocomium armoricum, Leptodictyum riparium, 

Palustriella falcata, Rhynchostegium riparioides, Racomitrium aciculare, Schistidium 

agassizii y S. rivulare; y las hepáticas Aneura spp., Chiloscyphus polyanthos, 

Jungermannia atrovirens, J. exsertifolia subsp. cordifolia, J. pumila, Marsupella 

emarginata, Porella cordaeana, P. pinnata y Scapania undulata) (Martínez-Abaigar & 

Núñez-Olivera 2019). Sin embargo, no existe un catálogo específico de briófitos 

acuáticos en España.  

El reciente protocolo para el muestreo y determinación de macrófitos fluviales (CHE 2018), 

incluye 34 musgos acuáticos que viven preferentemente sumergidos (27 musgos y 7 

hepáticas). Un estudio sobre la flora y vegetación acuática de Castilla-La Mancha incluye un 

catálogo de briófitos acuáticos que recoge 22 especies de briófitos fluviales acuáticos 

obligados, referidos como “principalmente sumergidos” (16 musgos y 3 hepáticas) (Moreno 

et al. 2011). Además, los volúmenes de la Flora Briofítica Ibérica contienen información 

detallada sobre el hábitat de cada una de las especies presentes en la Península Ibérica 

(Guerra et al. 2018). 
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Mientras que los dos primeros tipos de briófitos acuáticos (emergentes semiacuáticos y 

facultativos) junto a los terrestres son dependientes del medio atmosférico, los OAB reflejan 

con mayor realidad los efectos del CC en el medio acuático ya que están influidos por la 

temperatura del agua, concentración de CO2 disuelto, nutrientes y contaminantes disueltos, 

y están expuestos a la radiación solar que penetra en la columna de agua (UV-B) (Martínez-

Abaigar & Núñez-Olivera 2019). Funcionalmente, los OAB juegan un papel importante en la 

producción primaria de los ríos, en los ciclos de nutrientes y redes tróficas, proveen sustrato 

para epífitos y refugio y alimento a consumidores, e incluso alimento directo en algunos 

casos (Bowden et al. 1999).  

Los principales factores ecológicos que determinan la composición de la comunidad de 

briófitos acuáticos fluviales son la composición fisico-química del agua (pH, alcalinidad, 

formas de C inorgánico, nutrientes y contaminantes), temperatura del agua, velocidad de la 

corriente, caudal, turbulencia, fluctuaciones del nivel de la lámina de agua, luz, turbidez y 

estabilidad del sustrato (Martínez-Abaigar & Núñez-Olivera 2019). Por tanto, los principales 

factores de estrés son la desecación estacional, abrasión y sólidos en suspensión, 

movimientos del sustrato, temperaturas muy frías, limitación de nutrientes en aguas no 

alcalinas, limitación de CO2 en aguas estancadas y alcalinas, radiaciones UV y fotosintéticas 

altas en arroyos de altitud expuestos, y las dificultades de dispersión y fijación en nuevos 

sustratos (Glime 2011). No se conocen briófitos que utilicen el bicarbonato como fuente de 

carbono inorgánico, lo cual los coloca en desventaja frente a los carófitos y plantas 

superiores en aguas alcalinas (Margalef 1983). En comparación con estos últimos, el 

crecimiento es más lento y limitado por difusión del CO2. Por tanto, los briófitos necesitan 

CO2 libre para realizar la fotosíntesis, por lo que prefieren arroyos de montaña a los tramos 

bajos de los ríos, ya que en arroyos de montaña las aguas turbulentas son ricas en CO2 

libre, disminuyendo su concentración en aguas lentas y alcalinas.  

Los briófitos acuáticos obligados se verán desplazados por el CC a latitudes y altitudes más 

altas, ya que serán afectados por los siguientes factores: mayor tasa de respiración, 

disminución de las tasas de fotosíntesis, del CO2 disponible y disminución de caudal, flujos 

alterados, sequías, alteración de la disponibilidad de nutrientes, y una mayor competición 

por parte de las algas y plantas vasculares (Glime 2011). El patrón de cambios estacionales, 

el aumento de la frecuencia de riadas y sequías y el incremento de luz solar alterarán la 

composición de especies de briófitos acuáticos (Glime 2011).  

Un incremento de CO2 atmosférico debido al CC, aumentaría el CO2 libre en el agua, y en 

principio favorecería a los briófitos. Los briófitos acuáticos están adaptados a temperaturas 

bajas y tienen su óptimo fotosintético y de crecimiento alrededor de los 15ºC (Glime 2011), 
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por lo que un aumento de temperatura en regiones templadas puede afectar al crecimiento 

y disminuir su abundancia (Martínez-Abaigar & Núñez-Olivera 2019). La disminución de 

caudales y el incremento en extensión y duración de las sequías afectará negativamente al 

crecimiento y desarrollo de los OAB (Martínez-Abaigar & Núñez-Olivera 2019). Sin 

embargo, los AOB bien adaptados a la desecación (p.ej. Fontinalis antipyretica y 

Rhynchostegium ripariodes) se verán favorecidos por el CC, mientras que los menos 

adaptados (Jungermannia, hepáticas foliosas en general) se verán más afectados (Martínez-

Abaigar & Núñez-Olivera 2019). Por otra parte, la mayor frecuencia de riadas debido al CC, 

podría eliminar a los briófitos de los cauces, arrancándolos del substrato, movilizando 

piedras (sustratos inestables no pueden ser colonizados por briófitos) e impidiendo la 

fijación de diásporas (Martínez-Abaigar & Núñez-Olivera 2019).  

En conclusión, los briófitos acuáticos obligados son unos bioindicadores relevantes para 

monitorizar los efectos del CC en los ecosistemas acuáticos (Martínez-Abaigar & Núñez-

Olivera 2019). 

Podrían seleccionarse estaciones ricas en briófitos obligados que incluyan buenas 

poblaciones de hepáticas foliosas. Numerosas estaciones en NABIA y RNFs.  

Cormófitos o plantas vasculares (Angiospermas y Pteridófitos) 

Los principales factores que influencian la distribución y el crecimiento de los cormófitos en 

los ríos son la turbulencia y velocidad de la corriente, el régimen térmico, las características 

fisico-químicas del agua y del sedimento, el tipo de sustrato, la luz que penetra en el cauce 

(presencia de riberas), y, por último, la influencia de otra biota (White & Hendricks 2000). En 

general, la variación en la distribución espacial y temporal de la vegetación acuática es muy 

elevada de forma natural, resultando a menudo en la formación de mosaicos de 

“fitocenosis” que resultan primariamente de la naturaleza turbulenta del flujo en 

combinación con la historia a medio y largo plazo de la interacción con el sustrato (Dawson 

1988).  

Los cormófitos enraizados sumergidos (limnófitos, hidrófitos) obtienen nutrientes e iones 

tanto del agua como del sedimento, actuando como conductores entre los dos medios 

(White & Hendricks 2000). Pueden alterar sensiblemente la disponibilidad de nutrientes en 

el agua a través de procesos biológicos y fisiológicos, así como alterar el flujo del agua y la 

deposición de sedimentos (Sculthorpe 1967). El papel de los cormófitos es fundamental 

como aporte de materia orgánica y liberación de nutrientes después de su muerte, 

aportando además un sustrato de fijación para el perifiton (epífitos), y alimento y refugio 

para invertebrados acuáticos y peces (Allan 1995).  
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Cirujano y colaboradores recogen monográficamente la descripción, hábitat y distribución 

de los hidrofitos vasculares españoles (Cirujano et al. 2014). Se enumeran 47 géneros, 117 

especies y 4 subespecies pertenecientes a 4 familias de pteridófitos y 27 familias de 

espermatófitos (fanerógamas). En el caso de los ríos no existe ningún catálogo específico 

de plantas acuáticas, aunque se puede considerar que la mayoría de los cormófitos citados 

en humedales también pueden crecer en el ecosistema fluvial, ya sea dentro del mismo 

cauce, en zonas de inundación de riberas o charcas marginales en contacto con el cauce 

principal. En general, los ríos son menos diversos en hidrófitos que los humedales, debido a 

que pocas plantas vasculares han conseguido adaptarse específicamente para vivir en 

aguas corrientes (Hynes 1970). Los géneros más frecuentes en ríos españoles son: 

Potamogeton, Ranunculus, Myriophyllum, Ceratophyllum, Callitriche, Zannichellia, Lemna. 

Algunos estudios indican que la abundancia de los helófitos (macrófitos emergentes) 

aumentará en detrimento de las plantas sumergidas (Alahuhta et al. 2011). Los modelos 

bioclimáticos sugieren un incremento de las plantas acuáticas emergentes y una expansión 

de su distribución geográfica (Dhir 2015). Así, se apunta que su abundancia se incrementará 

alrededor de un 25% ya que aumentará su capacidad reproductiva, producción de esporas, 

germinación y crecimiento (Dhir 2015). El aumento de crecimiento con la temperatura ha 

sido comprobado en diversos macrófitos como Phalaris arundinacea, Potamogeton natans, 

Lemna major, Equisetum fluviatile, Typha tras una exposición a temperaturas 3-7º por 

encima de la temperatura ambiente (Riis et al. 2012).  

Macrófitos sumergidos y flotantes termotolerantes que pueden crecer bajo altas 

temperaturas como Hydrilla verticillata and Myriophyllum spicatum se verán favorecidos 

por el aumento de temperatura provocado por el CC (Dhir 2015). El adelanto del período 

de crecimiento que predicen los modelos climáticos aumentará la biomasa y ampliará la 

distribución de las comunidades de macrófitos sumergidos, modificando el funcionamiento 

y la estructura de lagos templados norteños (Rooney & Kalff 2000).  

El incremento de nutrientes puede favorecer a las plantas flotantes frente a las sumergidas 

(Netten et al. 2010). El aumento del crecimiento por un incremento en la concentración de 

CO2 ha sido observado en macrófitos sumergidos como Vallisneria americana, 

Ceratophyllum demersum e Hydrilla verticillata (Alahuhta et al. 2011). El incremento de la 

temperatura, nutrientes y la acumulación de sedimentos favorecerá el crecimiento y el 

aumento de cobertura de macrófitos emergentes como Phragmites australis, Equisetum 

fluviatile, Typha latifolia y Schoenoplectus lacustris, lo que supondrá un cambio en la 

estructura de las comunidades de helófitos (Partanen & Luoto 2006; Park & Blossey 2008; 

Dhir 2015). 
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Por último, algunos cormófitos acuáticos son considerados especies exóticas invasoras en 

ríos. Cirujano et al. (2014) catalogan 21 especies de hidrófitos introducidos, 7 de los cuales 

consideran invasores: Azolla filiculoides, Eichornia crassipes, Egeria densa, Ludwigia 

grandiflora, Myriophyllum aquaticum, Nymphaea mexicana, Pistia stratiotes (Cirujano et al. 

2014). El Catálogo Español de Especies Exóticas Invasoras incluye además a Elodea 

canadensis, Cabomba caroliniana, Elodea nuttallii, todas las especies de Ludwigia excepto L. 

palustris, y todas las especies del helecho Salvinia. Es probable que el CC aumente la 

distribución de estas especies. Algunos estudios sugieren que el calentamiento global 

favorecerá a las plantas flotantes frente a las sumergidas (Netten et al. 2010). Por otra parte, 

un incremento de carbono orgánico disuelto (DOC) puede estimular especies exóticas 

invasivas como Elodea canadensis que podrían reducir el crecimiento de otros 

competidores como las algas y macrófitos sumergidos nativos (Dhir 2015). 

Podrían seleccionarse algunas estaciones de referencia donde medir métricas como el 

porcentaje de hidrófitos respecto a helófitos, o donde las poblaciones de hidrófitos 

flotantes sean relevantes. La presencia de especies invasoras de hidrófitos en tramos de 

referencia también constituiría un marcador de CC, así como su expansión global en las 

cuencas hidrográficas. 

Macrófitos de ríos como indicadores de CC 

La revisión bibliográfica sobre la respuesta de los macrófitos al cambio climático nos lleva a 

proponer las variables de la Tabla 9 para ser estudiadas como posibles indicadores en la 

red de seguimiento.  

Tabla 9. Variables de macrófitos propuestas para el seguimiento del cambio climático en ríos. 

Grupo 
Métrica/ 

variable 
Posibles indicadores de CC 

Fre-

cuencia 

Cianobacterias 

Riqueza y 

composición 

de especies 

 Aparición de Nostocales tropicales de los géneros 

Cylindrospermopsis y Aphanizomenon (por ejemplo C. 

raciborskii y A. ovalisporum) 

Anual 

Abundancia/ 

Distribución 

 Aumento de blooms. 

 Aumento de Nostochopsis lobata, de distribución tropical. 

 Desplazamiento a altitudes mayores de especies estenotermas 

de aguas frías (por ejemplo: Coelodesmium wrangelii, Nostoc 

caeruleum y Phormidium fonticola) 

Anual 

Macroalgas 
Abundancia/ 

Distribución 

 Aumento de la cobertura de especies más resilientes a las 

perturbaciones como Chara vulgaris, C. hispida, C. globularis y 

C. aspera. 

 Aumento de especies tropicales en expansión, como 

Tetrasporidium javanicum y Compsopogon caeruleus. 

 Disminución o desplazamiento a altitudes mayores de 

especies estenotermas de aguas frías como Hydrurus foetidus, 

Anual 
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Grupo 
Métrica/ 

variable 
Posibles indicadores de CC 

Fre-

cuencia 

Bangia atropurpurea y algunas formas de Ulothrix zonata. 

 Retroceso de la comunidad de pecton de arroyos de montaña 

con Hydrococcus, Hildenbrandia y Heribaudiella. 

Briófitos 
Abundancia/ 

Distribución 

 Desplazamiento de especies representativas del grupo OAB 

(Obligated Aquatic Bryophytes) hacia latitudes y altitudes más 

altas. 

 Aumento de OABs bien adaptados a la desecación como 

Fontinalis antipyretica y Rhynchostegium ripariodes. 

 Disminución de OABs poco adaptados a la desecación como 

Jungermannia y otras hepáticas foliosas. 

Anual 

Cormófitos o 

plantas 

vasculares 

(Angiospermas 

y Pteridófitos) 

 

Riqueza y 

composición 

de especies 

 Aumento de la cobertura de especies helófitas (macrófitos 

emergentes) en detrimento de las plantas sumergidas. 

 Aumento de la cobertura de plantas flotantes frente a las 

sumergidas. 

Anual 

Abundancia/ 

Distribución 

 Aumento de macrófitos sumergidos y flotantes 

termotolerantes que pueden crecer a altas temperaturas 

como Hydrilla verticillata o Myriophyllum spicatum. 

 Aumento de la distribución de plantas exóticas invasoras 

como Azolla filiculoides, Eichornia crassipes, Egeria densa, 

Ludwigia grandiflora, Myriophyllum aquaticum, Nymphaea 

mexicana, Pistia stratiotes, Elodea canadienses, Cabomba 

caroliniana, Elodea nuttallii, todas las especies de Ludwigia 

excepto L. palustris, y todas las especies del helecho Salvinia. 

Anual 

 

Figura 3. Representación de taxones de macrófitos posibles indicadores del cambio climático. a) Egeria densa, b) 

Azolla filiculoides, c) Hydrurus foetidus, d) Chara vulgaris, e) Compsopogon caeruleus, f) Tetrasporidium 

javanicum. Fotografías: José Luis Moreno Alcaraz. 
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F) Macrófitos – Lagos 

Los macrófitos (del elemento “Otra flora acuática” aplicable a lagos) son aquellas plantas 

acuáticas o hidrófilas visibles a simple vista, incluyendo distintos grupos taxonómicos: 

plantas vasculares, musgos, hepáticas y macroalgas (carófitos y otros grupos). En el caso de 

los lagos, se distinguen dos tipos básicos: los hidrófitos, que completan su ciclo biológico 

cuando todas sus partes se encuentran sumergidas o flotando en la superficie del agua, y 

los helófitos, que no precisan necesariamente de inundación y pueden crecen dentro de la 

lámina de agua o en la zona de las orillas en suelos hídricos más o menos saturados. Los 

macrófitos se consideran útiles para la detección y seguimiento a medio o largo plazo de 

presiones fisico-químicas (reducción de la transparencia del agua, variación de la 

mineralización y eutrofia) y de presiones hidromorfológicas (variación del nivel del agua, 

cambios en la duración del periodo de inundación…). Son, por tanto, potenciales centinelas 

de los efectos del CC ya que, como se ha señalado anteriormente, ambos tipos de factores 

pueden ser susceptibles de alteración por el CC. En la Tabla 10 se presentan algunas de las 

variables relacionadas con los macrófitos que podrían actuar como marcadores de los 

efectos del CC. 

Tabla 10. Indicadores bióticos relacionados con los macrófitos para el seguimiento de los efectos del CC sobre los 

sistemas lacustres.  

Datos 

recolectados 
Métrica/variable Posibles indicadores de CC Frecuencia 

Riqueza y 

abundancia de 

especies de 

macrófitos 

Riqueza 
Cambios en la riqueza de 

especies. 

Anual Distribución de especies 
Cambios en la distribución de 

especies 

Riqueza de especies exóticas 
Aumento del número de 

especies exóticas 

Coberturas totales 

de helófitos e 

hidrófitos 

Proporción helófitos/hidrófitos 
Cambios en la dominancia de 

helófitos/hidrófitos 
Anual 

Coberturas 

específicas de 

hidrófitos 

Riqueza de especies termo-

tolerantes 

Aumento de especies termo-

tolerantes 

Anual 

Riqueza de especies halo-

tolerantes 

Aumento de especies halo-

tolerantes 

Riqueza de especies 

favorecidas por altas 

concentraciones de CO2 

Aumento de especies 

favorecidas por altas 

concentraciones de CO2 
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Datos 

recolectados 
Métrica/variable Posibles indicadores de CC Frecuencia 

Riqueza y cobertura de 

especies flotantes y algas 

filamentosas 

Aumento de especies flotantes 

y algas filamentosas 

Cobertura de 

especies exóticas 

% de cobertura de especies 

exóticas 
Aumento de especies exóticas Anual 

 

Algunos estudios apuntan a que el calentamiento (Jeppesen et al. 2014) y el proceso de 

“browning” (Reitsema et al. 2018), llevará a una disminución de la riqueza de macrófitos. 

El CC podría favorecer la aparición de especies propias de zonas meridionales en lugares 

más septentrionales (Alahuhta et al. 2011; Gillard et al. 2017). El grupo taxonómico más en 

riesgo de reducir sus áreas de distribución en lagos, al verse desplazados a latitudes y 

altitudes más altas, son los briófitos acuáticos obligados (conocidos como Obligated 

Aquatic Bryophytes, OAB), que son aquellos que permanecen sumergidos la mayor parte 

del año. En general, están adaptados a temperaturas bajas y tienen su óptimo fotosintético 

y de crecimiento alrededor de los 15˚C, por lo que un aumento de temperatura en regiones 

templadas puede afectar al crecimiento y disminuir su abundancia. Los OAB menos 

adaptados a la desecación también pueden verse afectados, como las hepáticas foliosas en 

general, y Jungermannia en particular. Los OAB bien adaptados a la desecación, como 

Fontinalis antipyretica y Platyhypnidium ripariodes, podrían ampliar sus áreas y abundancias 

(Glime 2011, Martínez-Abaigar & Núñez-Olivera 2019). En general, las especies con ciclos 

biológicos rápidos, alta fertilidad y rangos ecológicos más amplios (mayor tolerancia a 

temperaturas altas y desecación) podrían ampliar sus rangos de distribución, como se ha 

predicho en carófitos para las especies Chara hispida, C. aspera, C. globularis y C. vulgaris 

(Joye & Rey-Boissezon 2015). En especies anuales, como C. canescens, el aumento de las 

temperaturas invernales podría alargar su ciclo vital y provocar un segundo ciclo 

reproductivo otoñal, aumentando su fertilidad (Calero 2018). Los modelos bioclimáticos 

también sugieren un incremento general de las plantas acuáticas emergentes (como 

Phragmites australis, Equisetum fluviatile, Typha latifolia y Schoenoplectus lacustris) y una 

expansión de su distribución geográfica (Dhir 2015). 

Contando con una base de datos que identifique los rasgos ecológicos de las especies de 

macrófitos, podrían controlarse los cambios de distribución entre los distintos grupos y, 

sobre todo, las relaciones entre estos. Conociendo las características de sus nichos debería 

ser posible establecer índices de composición relativa (y/o cobertura) que resulten 

indicativos de estos cambios. Por ejemplo, dado que en España existen numerosos tipos de 
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lagos temporales, la relación entre la cobertura de las plantas anfífitas y la de los hidrófitos 

estrictos podría cambiar. Además, el aumento de las temperaturas, unido a los procesos de 

“browning” y eutrofización, parece que favorecerá la entrada de especies exóticas de aguas 

cálidas (zonas tropicales) (Jeppesen et al. 2014; Dhir 2015; Gillard et al. 2017).  

Varios estudios indican que los helófitos (macrófitos emergentes) se verán favorecidos por 

el CC, aumentando su abundancia alrededor de un 25% en detrimento de las plantas 

sumergidas (Dhir 2015), especialmente en ecosistemas someros (Partanen & Luoto 2006). 

Sin embargo, otros estudios muestran que las fluctuaciones rápidas en el nivel del agua 

podrían llevar a una dominancia de los macrófitos sumergidos respecto a los emergentes 

(Tachet et al. 2000). En algunos casos, los niveles bajos de agua están relacionados con 

lagos completamente cubiertos de plantas sumergidas, mientras que niveles altos se 

relacionan con su ausencia (Jeppesen et al. 2014). Otros factores como la eutrofización o el 

browning podrían llevar a la disminución de la cobertura total de hidrófitos (Reitsema et al. 

2018). 

El calentamiento favorece a las especies tolerantes a altas temperaturas, como Hydrilla 

verticillata y Myriophyllum spicatum (Dhir 2015). Igualmente, el aumento de salinidad 

debido a una mayor evapoconcentración o al aumento de las aportaciones de agua salada 

en ecosistemas costeros favorece a las especies tolerantes a altas salinidades (Merritt & 

Cummins 1996). Por otro lado, el aumento de las concentraciones de CO2, favorece el 

crecimiento de algunas especies como Myriophyllum spp. y Ceratophyllum demersum 

(Merritt & Cummins 1996; Dhir 2015). Además, varios estudios apuntan al aumento de las 

especies flotantes y las algas filamentosas, en detrimento de los macrófitos sumergidos, 

debido al incremento de la temperatura y la eutrofización (Merritt & Cummins 1996; 

Jeppesen et al. 2014; Dhir 2015). Contando con una base de datos como la antedicha, que 

identifique los rasgos ecológicos de las especies de macrófitos, podría controlarse el 

aumento de cobertura de estas especies. 

Todas las métricas propuestas podrían calcularse con los datos obtenidos en los muestreos 

del seguimiento llevado a cabo por los organismos de cuenca.  

Para la medida de los cambios en la distribución de especies, los cambios en la dominancia 

de helófitos/hidrófitos, el aumento de especies termo-tolerantes, el aumento de especies 

halo-tolerantes, el aumento de especies favorecidas por altas concentraciones de CO2, el 

aumento de especies flotantes y algas filamentosas, y el aumento de especies exóticas, se 

pretende realizar una recopilación de información bibliográfica que identifique las especies 

con cada rasgo ecológico. Esta información se incorporará a TAXAGUA para facilitar el uso 

de dichas especies como marcadores de cambio climático, lo cual se evaluará mediante los 
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datos específicos disponibles en NABIA y los obtenidos en el presente proyecto 

(subprograma de referencia). 

G)  Invertebrados – Ríos 

Los macroinvertebrados acuáticos, y en especial los insectos, son uno de los principales 

grupos en términos de abundancia y riqueza de especies en los ríos (Merritt & Cummins 

1996; Tachet et al. 2000). Se encuentran en todo tipo de ríos y engloban una gran 

diversidad de rasgos ecológicos (estrategias de vida, formas de alimentación, preferencias 

de hábitat, etc.). Se trata de un grupo clave para el funcionamiento del ecosistema como 

elemento intermedio entre los productores primarios (de los que muchos invertebrados se 

alimentan) y los peces (McIntosh & Townsend 1996; Leung et al. 2009). Además, muchas 

especies juegan un papel importante en el procesamiento de materia orgánica mediante la 

descomposición de hojarasca (Graça 2001). Al mismo tiempo, se trata de un grupo 

gravemente amenazado a nivel global por los impactos humanos. Por ejemplo, se calcula 

que un 15% de las especies de Odonatos están en peligro de extinción (Sánchez-Bayo & 

Wyckhuys 2019). Entre estas amenazas se encuentra el cambio climático, que podría reducir 

drásticamente la biodiversidad de macroinvertebrados en los ríos (Hering et al. 2009; Poff et 

al. 2012; Conti et al. 2014). Por ejemplo, alrededor de un 63% de las especies de 

Plecópteros europeos son susceptibles al cambio climático (Tierno de Figueroa et al. 2010). 

Los impactos asociados al cambio climático vienen derivados de dos factores principales: la 

temperatura del agua y la hidrología. 

Cambios en la temperatura del agua 

Los insectos acuáticos se ven profundamente afectados por la temperatura en todas las 

etapas de su ciclo de vida (huevos, larvas, pupas, adultos). Los cambios de temperatura son 

los principales impulsores del desarrollo embrionario, el crecimiento de las ninfas y la 

emergencia de los adultos (Butler 1984; Lillehamnur et al. 1989; Marten 1990; Watanabe et 

al. 1999; Haidekker & Hering 2008). Además, la temperatura puede influir en la fecundidad 

de los adultos (Bradshaw 1980; Vannote & Sweeney 1980) y la eclosión de las puestas 

(Elliott 1972; Friensen et al. 1979). Incluso, algunas especies desarrollan mecanismos de 

diapausa como estrategia de resistencia a temperaturas elevadas (Khoo 1968; Harper & 

Hynes 1970). Así, las diferencias en temperatura entre unos ríos y otros pueden influir en las 

dinámicas poblacionales y determinar en gran medida la distribución geográfica de los 

insectos (Sweeney et al. 1992; Ward & Stanford 1982).  

Se prevé que los cambios en la temperatura del agua asociados al cambio climático tengan 

un efecto directo en las comunidades de macroinvertebrados al excederse los rangos de 
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tolerancia termal de muchas especies (Bennett et al. 2018). Por ejemplo, Domisch et al. 

(2013) modelaron los rangos de tolerancia termal de 191 especies de macroinvertebrados 

acuáticos en ríos europeos y predijeron cambios significativos en la distribución potencial 

de entre el 57 y 59 % de las especies para el año 2080 según los escenarios climáticos 

propuestos por el IPCC. El aumento de la temperatura en muchas regiones provocará que 

los macroinvertebrados busquen refugio en zonas más elevadas de temperaturas más frías 

(Alba-Tercedor et al. 2017). Esto pone en situación de especial vulnerabilidad a las especies 

propias de alta montaña, que no tienen la posibilidad de migrar hacia cotas más elevadas 

(Sauer et al. 2011; Domisch et al. 2011). 

Cambios en el régimen hidrológico 

Los macroinvertebrados acuáticos están adaptados a condiciones hidrológicas específicas. 

Por ejemplo, dentro de un mismo río, encontramos comunidades propias de zonas de 

rápidos y lentos (Scullion et al. 1982; Brown & Brussock 1991). Por tanto, las alteraciones 

hidrológicas en forma de avenidas y sequías pueden tener una enorme influencia en sus 

comunidades. La predictibilidad y magnitud de estas alteraciones determina la capacidad 

de los macroinvertebrados de adaptarse a ellas (Lytle & Poff 2004). Por ejemplo, el 

escarabajo acuático gigante Abedus herberti es capaz de predecir las avenidas que se 

producen durante la época del monzón en el desierto de Arizona y huye a refugiarse en 

cavidades de la montaña antes de ser arrastrado por la corriente (Lytle 1999; Lytle & White 

2007; Lytle et al. 2008). En el otro extremo del gradiente hidrológico, muchas especies han 

desarrollado estrategias para resistir a la sequía (por ejemplo, mediante la diapausa) en los 

ríos temporales de zonas Mediterráneas y áridas (Bonada et al. 2007; Cañedo-Argüelles et 

al. 2016; Leigh et al. 2016; Bogan et al. 2017). En ambos casos, se trata de estrategias 

evolutivas que se han desarrollado durante largos períodos de tiempo. Sin embargo, la 

rapidez e impredictibilidad de los cambios hidrológicos asociados al cambio climático no 

permitirá el desarrollo de dichas adaptaciones, pudiendo tener por tanto un efecto drástico 

en las comunidades de macroinvertebrados de los ríos. Por ejemplo, de nuevo en el 

desierto de Arizona (donde las alteraciones hidrológicas asociadas al cambio climático 

están empezando a notarse de manera pronunciada), el cambio en el régimen hidrológico 

de un arroyo, que pasó de permanente a temporal, conllevó modificaciones irreversibles en 

la comunidad de invertebrados en forma de extinciones locales y aumentos muy 

significativos en la abundancia de algunas especies (Bogan & Lytle 2011). 

Se espera por tanto que el aumento en la frecuencia y la severidad de los eventos 

hidrológicos extremos (avenidas y sequías) asociado al cambio climático modifique 

sensiblemente la estructura y composición de las comunidades de macroinvertebrados de 

los ríos (Resh et al. 1998; Woodward et al. 2016; Alba-Tercedor et al. 2017). De manera 
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general las especies estrategas de la r (crecimiento poblacional rápido, ciclos de vida cortos, 

pequeño tamaño corporal) resultarán favorecidas respecto de las estrategas de la k 

(crecimiento poblacional lento, ciclos de vida largos, gran tamaño corporal) (Ledger et al. 

2013; Woodward et al. 2015). Al mismo tiempo, es probable que las especies y poblaciones 

mejor adaptadas a los extremos hidrológicos (por ejemplo, las que habitan en arroyos 

temporales de la región Mediterránea) aumenten su distribución y que algunas especies 

consigan adaptarse a las nuevas condiciones hidrológicas (por ejemplo, acortando su ciclo 

de vida) dependiendo de su plasticidad fenotípica (Bonada et al. 2007). 

Macroinvertebrados de Ríos como indicador de CC 

Los macroinvertebrados son muy buenos indicadores del cambio ambiental en ríos y han 

sido ampliamente utilizados para tal fin (Bonada et al. 2006). Su poder indicador reside en 

su ubiquidad, la gran diversidad de especies y rasgos ecológicos que comprenden, su 

respuesta rápida a los cambios ambientales y su relativamente fácil recolección e 

identificación. Existen numerosos índices basados en la riqueza y diversidad de 

invertebrados acuáticos, así como en la composición de la comunidad en función de su 

mayor o menor tolerancia a determinadas variables ambientales (Birk et al. 2012; Buss et al. 

2015). Más recientemente han comenzado a utilizarse los rasgos ecológicos (estrategias de 

vida, formas de alimentación, preferencias de hábitat, etc.) como indicadores de cambios en 

la estructura de la comunidad y funcionamiento del ecosistema (Dodélec & Statzner 2008; 

Kuzmanovic et al. 2017). A pesar de la gran cantidad de índices existentes, se ha 

comprobado que muchos de los índices tradicionales no responden de manera adecuada al 

cambio climático y es necesario desarrollar indicadores específicos para este fin (Lawrence 

et al. 2010; Munné & Prat 2011). 
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Tabla 11. Indicadores bióticos relacionados con los macroinvertebrados para el seguimiento de los efectos del CC 

en ríos. 

Datos 

recolectados 
Métrica/variable Indicador de CC 

Fre-

cuencia 

Composición 

de la 

comunidad 

Riqueza acumulada a nivel 

de género del grupo EPT 

Disminución de la riqueza acumulada a nivel de 

género de Efemerópteros, Plecópteros y 

Tricópteros (EPT) 

Anual 

Composición por rasgos 

ecológicos 

Disminución de la abundancia relativa de especies 

con poca capacidad de dispersión* 
Anual 

Las especies de ciclo de vida corto se verán 

favorecidas frente a las de ciclo de vida largo* 
Anual 

Disminución de la abundancia en las especies 

endémicas (con rangos de distribución más 

estrechos y por tanto, más vulnerables)* 

Anual 

Retroceso de especies muy especializadas en su 

alimentación, frente a las especies generalistas* 
Anual 

Aumento de especies con preferencia por 

caudales bajos* 
Anual 

Las especies de mayor tamaño serán substituidas 

por especies de menor tamaño con el aumento de 

temperatura* 

Anual 

 

a) Taxones indicadores 

De acuerdo con la bibliografía y bases de datos consultadas, se han identificado un total de 

184 taxones de macroinvertebrados acuáticos potencialmente vulnerables al cambio 

climático distribuidos en 13 órdenes. El orden con un mayor número de taxones es el de los 

Plecópteros (65 taxones), seguido de los Tricópteros (63 taxones), y el de los Efemerópteros 

(18 taxones). Es muy importante tener en cuenta que la mayor parte de esta información 

viene dada por modelos predictivos que, aunque son robustos, tienen unos límites de 

confianza limitados y determinados por múltiples factores como la cantidad de datos 

usados en la construcción de los modelos, las variables predictoras incorporadas o los 

escenarios futuros empleados en la modelización (Araujo & Guisan 2006; Araújo et al. 
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2005). Así pues, se recomienda usar como taxones indicadores aquellos que hayan sido 

identificados como vulnerables al cambio climático por varios estudios independientes. Por 

ejemplo, parece claro que la familia de Tricópteros Ryacophilidae es una buena candidata 

para monitorizar el cambio climático ya que ha sido propuesta por 3 estudios (Durance & 

Ormerod 2009; Conti et al. 2014; Alba-Tercedor et al. 2017), y contiene 1 género 

(Ryacophila) y 11 especies (R. adjuncta, R. aquitanica, R. arties, R. carpathica, R. evoluta, R. 

intermedia, R. meridionalis, R. munda, R. nubila, R. praemorsa y R. pubescens) identificadas 

como vulnerables al cambio climático. Otro ejemplo es la familia de Plecópteros Leuctridae 

que, aunque solo fue señalada por un estudio (Conti et al. 2014), contiene 20 especies (L. 

alticola, L. ariega, L. autumnalis, L. berthelemyi, L. besucheti, L. bidula, L. braueri, L. clerguae, 

L. gallaeca, L. hiberiaca, L. joani, L. kempnyi, L. microstyla microstyla, L. microstyla nalon, L. 

microstyla saja, L. moselyi, L. pseudocingulata, L. rauscheri, L. rauscheri y L. wilmae) 

identificadas como vulnerables al cambio climático. Por el contrario, los órdenes 

Oligochaeta, Turbellaria y Diptera no parecen contener taxones indicadores fiables, ya que 

solo han sido propuestos de manera puntual. Una vez seleccionada la lista de taxones 

indicadores que vamos a utilizar, se deben de monitorizar cambios tanto en su abundancia 

como en su distribución total, regional (extinciones locales) y altitudinal (migraciones hacia 

altitudes más elevadas). 

Tabla 12. Lista detallada de todos los taxones identificados como potencialmente vulnerables al cambio climático 

según la bibliografía revisada (cada taxón tiene asignadas una o varias referencias bibliográficas que lo proponen 

como vulnerable al cambio climático). 

Arhynchobdellida 

Familias   

Erpobdellidae Durance & Ormerod 2009; Alba-Tercedor et al. 2017 

Rhynchobdellida 

Familias   

Glossiphoniidae Alba-Tercedor et al. 2017 

Oligochaeta 

Especies   

Stylodrilus brachystylus Domisch et al. 2013 

Turbellaria 

Familias   

Planariidae Domisch et al. 2011 

Especies   

Dugesia tigrina Domisch et al. 2013 

Bivalvia 

Familias   

Pisidium Durance & Ormerod 2007 
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Especies   

Pisidium amnicum Domisch et al. 2011 

Pisidium personatum Domisch et al. 2013 

Pisidium supinum Domisch et al. 2011 

Crustacea 

Especies   

Crangonyx pseudogracilis Domisch et al. 2013 

Gammarus trigrinus Domisch et al. 2013 

Niphargus aquilex Domisch et al. 2013 

Megaloptera 

Géneros   

Sialis Alba-Tercedor et al. 2017;  Kroll et al. 2017 

Ephemeroptera 

Familias   

Heptageniidae Conti et al. 2014 

Ephemerellidae Durance & Ormerod 2009 

Ephemeridae Alba-Tercedor et al. 2017 

Especies   

Ameletus inopinatus Sauer et al. 2011 

Baetis bundyae Domisch et al. 2013 

Baetis nicolae Pace et al. 2013 

Baetis subalpinus Domisch et al. 2013 

Epeorus silvicola Pace et al. 2013 

Ephemerella aurivillii  Domisch et al. 2013 

Heptagenia dalecarlica Domisch et al. 2013 

Nigrobaetis digitatus Domisch et al. 2013 

Paraleptophlebia submarginata Domisch et al. 2011 

Rhithrogena hercynia Sauer et al. 2011 

Rhithrogena monserrati Hershkovitz et al. 2015 

Rhithrogena semicolorata Pace et al. 2013 

Serratella ignita Pace et al. 2013 

Torleya major Domisch et al. 2011 

Torleya nazarita Hershkovitz et al. 2015 

Plecoptera 

Familias   

Chloroperlidae Conti et al. 2014 

Leuctridae Conti et al. 2014 

Nemouridae Conti et al. 2014 

Perlidae Alba-Tercedor et al. 2017 

Perlodidae Conti et al. 2014 

Taeniopterygidae Conti et al. 2014 
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Géneros   

Amphinemura Daufresne et al. 2004 

Chloroperla Daufresne et al. 2004 

Dinocras Kroll et al. 2017 

Epoperla Kroll et al. 2017 

Nemoura Daufresne et al. 2004 

Perla Kroll et al. 2017 

Protonemura Daufresne et al. 2004 

Especies   

Amphinemura hibernatarii Benejam et al. 2010; Tierno de Figueroa et al. 2010; Hershkovitz et al. 2015 

Arcynopteryx compacta Hershkovitz et al. 2015;  

Capnia vidua Sauer et al. 2011 

Capnioneura brachyptera Hershkovitz et al. 2015 

Capnioneura narcea Tierno de Figueroa et al. 2010; Hershkovitz et al. 2015 

Dinocras cephalotes Pace et al. 2013; 

Diura bicaudata Domisch et al. 2013 

Diura nanseni Domisch et al. 2013 

Isoperla bipartita Domisch et al. 2013 

Isoperla rivulorum Sauer et al. 2011 

Leuctra alticola Hershkovitz et al. 2015 

Leuctra ariega Tierno de Figueroa et al. 2010; Hershkovitz et al. 2015 

Leuctra autumnalis Sauer et al. 2011 

Leuctra berthelemyi Tierno de Figueroa et al. 2010; Hershkovitz et al. 2015 

Leuctra besucheti Hershkovitz et al. 2015 

Leuctra bidula Hershkovitz et al. 2015 

Leuctra braueri Domisch et al. 2011 

Leuctra clerguae Tierno de Figueroa et al. 2010; Hershkovitz et al. 2015 

Leuctra gallaeca Hershkovitz et al. 2015 

Leuctra hiberiaca Hershkovitz et al. 2015 

Leuctra joani Tierno de Figueroa et al. 2010; Hershkovitz et al. 2015 

Leuctra kempnyi Tierno de Figueroa et al. 2010 

Leuctra microstyla microstyla Tierno de Figueroa et al. 2010; Hershkovitz et al. 2015 

Leuctra microstyla nalon Tierno de Figueroa et al. 2010; Hershkovitz et al. 2015 

Leuctra microstyla saja Tierno de Figueroa et al. 2010; Hershkovitz et al. 2015 

Leuctra moselyi Tierno de Figueroa et al. 2010 

Leuctra pseudocingulata Sauer et al. 2011 

Leuctra rauscheri Sauer et al. 2011 

Leuctra rauscheri Hershkovitz et al. 2015 

Leuctra wilmae Tierno de Figueroa et al. 2010; Hershkovitz et al. 2015 

Nemoura mortoni Sauer et al. 2011 

Nemoura moselyi Hershkovitz et al. 2015 



 

Informe de selección de marcadores y estaciones de 

seguimiento de CC en ecosistemas acuáticos 
 

60 / 145 

 

Nemurella pictetii  Domisch et al. 2013 

Nemoura erratica Tierno de Figueroa et al. 2010 

Nemoura sciurus Domisch et al. 2013 

Pachyleuctra bertrandi Tierno de Figueroa et al. 2010; Hershkovitz et al. 2015 

Pachyleuctra ribauti Hershkovitz et al. 2015 

Protonemoura beatensis Pace et al. 2013 

Protonemura brittaini Tierno de Figueroa et al. 2010; Hershkovitz et al. 2015 

Protonemura canigolensis Hershkovitz et al. 2015 

Protonemura culmenis Tierno de Figueroa et al. 2010; Hershkovitz et al. 2015 

Protonemura fusunae Tierno de Figueroa et al. 2010; Hershkovitz et al. 2015 

Protonemura hrabei Tierno de Figueroa et al. 2010 

Protonemura isabellae Hershkovitz et al. 2015 

Protonemura nimborum Sauer et al. 2011 

Protonemura tuberculata Hershkovitz et al. 2015 

Protonemura zhiltzovae Tierno de Figueroa et al. 2010; Hershkovitz et al. 2015 

Rhabdiopteryx antoninoi Tierno de Figueroa et al. 2010; Hershkovitz et al. 2015 

Rhabdiopteryx navicula Tierno de Figueroa et al. 2010 

Siphonoperla neglecta Sauer et al. 2011 

Taeniopteryx aubert Sauer et al. 2011 

Taeniopteryx nebulosa Domisch et al. 2013 

Trichoptera 

Familias   

Brachycentridae Alba-Tercedor et al. 2017 

Glossosomatidae Alba-Tercedor et al. 2017 

Helicopsychidae Conti et al. 2014 

Limnephilidae Conti et al. 2014 

Philopotamidae Alba-Tercedor et al. 2017 

Polycentropodidae Alba-Tercedor et al. 2017 

Psychomyiidae Conti et al. 2014;                    Alba-Tercedor et al. 2017 

Rhyacophilidae 
Durance & Ormerod 2009; Conti et al. 2014;                   Alba-Tercedor et al. 

2017  

Sericostomatidae Alba-Tercedor et al. 2017 

Géneros   

Anomalopterygella Kroll et al. 2017 

Allogamus Kroll et al. 2017 

Drusus Kroll et al. 2017 

Halesus Kroll et al. 2017 

Limnephilus Kroll et al. 2017 

Potamophylax Kroll et al. 2017 

Ryacophila Daufresne et al. 2004 

Sericostoma Kroll et al. 2017 

Especies   
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Allogamus uncatus Sauer et al. 2011 

Anabolia nervosa Domisch et al. 2013 

Anomalopterygella chauviniana Domisch et al. 2013 

Apatania meridiana Hershkovitz et al. 2015 

Athripsodes tavaresi Domisch et al. 2013 

Chaetopterygopsis maclachlani Sauer et al. 2011;                  Bálint et al. 2011 

Drusus annulatus Domisch et al. 2013 

Drusus berthelemyi Hershkovitz et al. 2015 

Drusus discolor Sauer et al. 2011,            Domisch et al. 2011;           Bálint et al. 2011 

Drusus romanicus Bálint et al. 2011 

Drusus vinconi Hershkovitz et al. 2015 

Ecclisopteryx dalecarlica Domisch et al. 2011 

Ecclisopteryx guttulata  Sauer et al. 2011 

Glossosoma intermedium Sauer et al. 2011 

Glossosoma privatum Domisch et al. 2013 

Hydroptila fuentaldeala Domisch et al. 2013 

Hydroptila idefix Domisch et al. 2013 

Hydropsyche instabilis Pace et al. 2013 

Hydropsyche silfvenii Pace et al. 2013 

Hydropsyche tenuis Bálint et al. 2011;                 Sauer et al. 2011;                   Pace et al. 2013 

Melampophylax mucoreus Domisch et al. 2013 

Micrasema longulum  Domisch et al. 2013 

Oxyethira archaica Domisch et al. 2013 

Plectrocnemia geniculata geniculata Domisch et al. 2011 

Polycentropus telifer Domisch et al. 2013 

Potamophylax rotundipennis Domisch et al. 2013 

Pseudopsilopteryx zimmeri Sauer et al. 2011,            Domisch et al. 2011 

Psychomyia ctenophora Domisch et al. 2013 

Rhyacophila adjuncta Domisch et al. 2013 

Rhyacophila aquitanica Bálint et al. 2011 

Rhyacophila arties Hershkovitz et al. 2015 

Rhyacophila carpathica Bálint et al. 2011 

Rhyacophila evoluta Sauer et al. 2011 

Rhyacophila intermedia Hershkovitz et al. 2015 

Rhyacophila meridionalis Pace et al. 2013 

Rhyacophila munda Durance & Ormerod 2007 

Rhyacophila nubila Domisch et al. 2013 

Rhyacophila praemorsa Domisch et al. 2011 

Rhyacophila pubescens Domisch et al. 2011;          Bálint et al. 2011 

Potamophylax latipennis Domisch et al. 2013 

Sericostoma vittatum Domisch et al. 2013 
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Thremma tellae Domisch et al. 2013 

Wormaldia copiosa  Sauer et al. 2011 

Wormaldia corvina Domisch et al. 2013 

Wormaldia lusitanica Domisch et al. 2013 

Wormaldia pulla Sauer et al. 2011 

Coleoptera 

Familias   

Dryopidae Alba-Tercedor et al. 2017 

Gyrinidae Alba-Tercedor et al. 2017 

Scirtidae Alba-Tercedor et al. 2017 

Géneros   

Autogyrus Kroll et al. 2017 

Orectochilus Kroll et al. 2017 

Gyrinus Kroll et al. 2017 

Especies   

Agabus nevadensis Abellán et al. 2019 

Hydraena melas Domisch et al. 2013 

Hydroporus sabaudus sierranevadensis Abellán et al. 2019 

Odonata 

Familias   

Aeshnidae Alba-Tercedor et al. 2017; Hassall et al. 2010 

Calopterygidae Alba-Tercedor et al. 2017; Hassall et al. 2010 

Cordulegastridae Alba-Tercedor et al. 2017; Hassall et al. 2010 

Gomphidae Alba-Tercedor et al. 2017 

Lestidae Hassall et al. 2010 

Platycnemidae Hassall et al. 2010 

Especies   

Cordulegaster boltonii Durance & Ormerod 2007 

Coenagrion hastulatum Termaat et al. 2019;          Escolà 2008 

Diptera 

Familias   

Ceratopogonidae Durance & Ormerod 2007 

Stratiomyidae Alba-Tercedor et al. 2017 

Especies   

Cricotopus trifascia Domisch et al. 2013 

Eukiefferiella fuldensis Domisch et al. 2013 

Orthocladius holsatus Domisch et al. 2013 

Oxycera morrisii Domisch et al. 2013 

Ptychoptera minuta Domisch et al. 2013 

Rheocricotopus fuscipes Domisch et al. 2011 

Simulium lundstromi Domisch et al. 2013 
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Figura 4. Representación de taxones de macroinvertebrados acuáticos posibles indicadores del cambio climático.     

a) Aeshnidae, b) Cordulegastridae, c) Perlidae, d) Calopterygidae, e) Heptageniidae. Fotografías: David Martín, 

campaña REFCON 2019. 

 

b) Índices unimétricos y multimétricos 

Tal y como acabamos de ver en la última sección, los Efemerópteros, Plecópteros y 

Tricópteros (EPT) contienen el mayor número de taxones potencialmente vulnerables al 

cambio climático. Así la riqueza acumulada (a nivel de familia o, preferiblemente, de 

género) de taxones pertenecientes a estos órdenes de insectos podría ser un buen 

indicador de cambio climático en ríos. De hecho, varios estudios han mostrado una relación 

entre la riqueza de EPT y la temperatura (Hamilton et al. 2010; Lawrence et al. 2010). Dado 

que algunos índices basados en macroinvertebrados tales como el IBMWP parecen mostrar 

también cierta sensibilidad al cambio climático (Munné & Prat 2011), podría desarrollarse 

algún índice multimétrico que combinase la riqueza de EPT con modificaciones de índices 

tradicionales en el que los valores indicadores de los taxones se reajustaran de acuerdo a la 

información presentada en la Tabla 12. Este índice multimétrico podría complementarse 

con las métricas basadas en rasgos ecológicos que presentamos en la siguiente sección. 
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c) Rasgos ecológicos 

Los rasgos ecológicos tienen la gran ventaja de que pueden ser estudiados de manera 

global, porque no dependen de la identidad de las especies (Menezes et al. 2010; Dolédec 

et al. 1999). Esto es especialmente importante de cara a la monitorización del cambio 

climático, ya que muchas de las especies vulnerables tienen rangos de distribución 

geográfica muy restringidos (por ejemplo, arroyos de alta montaña de una determinada 

región de España), dificultando su recolección y limitando su uso de cara al futuro (una vez 

que la especie desaparece de la región de estudio deja de ser útil cómo indicadora). La 

información relativa a los rasgos ecológicos de los diferentes taxones se encuentra 

disponible al nivel de familia, y en muchos casos también a nivel de genero e incluso de 

especie (Bonada & Dodélec 2011; Tachet et al. 2010).  

De acuerdo con la bibliografía consultada existen al menos 13 rasgos ecológicos que 

podrían responder de manera significativa al cambio climático: 2 ligados a ciclos de vida, 1 

al tamaño corporal, 1 a la dispersión, 1 a la forma de alimentación y 8 a preferencias 

ambientales y/o de hábitat. Por ejemplo, se espera que el cambio climático traiga una 

reducción en la abundancia de taxones con preferencias por temperaturas bajas (Chessman 

2009; Hering et al. 2009; Hamilton et al. 2010; Poff et al. 2010; Stamp et al. 2010; Tierno de 

Figueroa et al. 2010; Domisch et al. 2013; Conti et al. 2014) y altitudes elevadas (Tierno de 

Figueroa et al. 2010; Sauer et al. 2011; Conti et al. 2014; Sandin et al. 2014). También se 

espera que se favorezcan las especies con ciclos de vida cortos (Hering et al. 2009; 

Lawrence et al. 2010; Sandin et al. 2014) y multivoltinas (Bonada et al. 2007; Stoks et al. 

2014), ya que el aumento de la temperatura permitirá a estas especies crecer 

suficientemente rápido como para completar sus ciclos de vida en zonas donde 

actualmente las temperaturas bajas son un factor limitante para ellas (Ward & Stanford 

1982). A nivel de microhábitat, el cambio climático conllevará reducciones de caudal (ver 

sección 2.2.2) y un aumento de la cobertura algal asociado a una pérdida de vegetación 

riparia y, por tanto, una mayor penetración de la luz en el lecho del río (Stromberg et al. 

2010; Millán et al. 2011; Rivaes et al. 2013). Esto resultará en un aumento en el porcentaje 

de taxones asociados a aguas lentas y a sustratos algales (Conti et al. 2014). Dada la relativa 

facilidad con la que se puede recolectar la información de rasgos ecológicos una vez que el 

listado de familias presentes en un punto está disponible, se recomienda su uso rutinario 

en la red de seguimiento del cambio climático en ríos. Además, se propone explorar su 

incorporación a un índice multimétrico tal y como se ha mencionado en la sección anterior. 
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Tabla 13. Listado de rasgos ecológicos a considerar como indicadores de cambio climático, con una breve 

explicación de su respuesta esperada y las referencias que la avalan. 

Rasgo 

ecológico 
Explicación Referencias 

Dispersión 

Las especies con poca capacidad de dispersión tendrán 

menos capacidad de sostener sus poblaciones mediante 

inmigración y también menor capacidad de buscar 

hábitats favorables. 

Bonada et al. 2007; Sandin et al. 

2014 

Duración de 

ciclo de vida 

Las especies de ciclo de vida largo son reemplazadas por 

especies de ciclo de vida corto. 

Hering et al. 2009; Lawrence et 

al. 2010; Sandin et al. 2014 

Endemismo 

El cambio climático afectará a las condiciones 

ambientales y por tanto a los rangos de distribución de 

las especies. Las especies endémicas son más vulnerables 

a estos cambios. 

Hering et al. 2009; Tierno de 

Figueroa et al. 2010; Domisch et 

al. 2013; Conti et al. 2014 

Forma de 

alimentación 

Las especies con nichos pequeños, que requieren un tipo 

específicos de alimentación, son más sensibles al cambio 

climático que las especies generalistas. 

Conti et al. 2014; Kroll et al. 

2017 

Número de 

ciclos de vida 

por año 

Con el aumento de la temperatura se puede acelerar el 

metabolismo y acortar los ciclos de vida. 

Bonada et al. 2007; Stoks et al. 

2014 

Preferencia 

altitudinal 

Con el aumento de la temperatura, las especies propias 

de zonas de montaña (asociadas a bajas temperaturas) se 

verán forzadas a migrar hacia cotas más elevadas. 

Tierno de Figueroa et al. 2010; 

Conti et al. 2014; Sandin et al. 

2014; Alba-Tercedor et al. 2017 

Preferencia de 

caudal 

Con el cambio climático se producirán cambios en el 

caudal de los ríos. 

Chessman 2009; Domisch et al. 

2013; Conti et al. 2014; 

Preferencia de 

micro-hábitat 

y sustrato 

Con el cambio climático habrá cambios 

hidromorfológicos y en la vegetación de ribera que 

cambiarán la composición de micro-hábitats y sustratos 

en los ríos. 

Tierno de Figueroa et al. 2010; 

Poff et al. 2010; Conti et al. 

2014; Sandin et al. 2014 

Preferencia de 

temperatura 

Las diferentes especies tienen diferentes rangos de 

tolerancia a la temperatura. Por tanto los cambios en la 

temperatura del agua afectarán de diferente manera a las 

diferentes especies presentes en los ríos. 

Chessman 2009, Hering et al. 

2009; Hamilton et al. 2010; 

Stamp et al. 2010; Tierno de 

Figueroa et al. 2010; Poff et al. 

2010; Conti et al. 2014; Domisch 

et al. 2013; Sandin et al. 2014 

Preferencia de 

tramo del río 

Los ecosistemas fluviales tienen una zonación 

longitudinal desde la cabecera hasta la desembocadura, 

con diferencias importantes en términos de hábitat y 

funcionamiento. Esta zonación puede verse afectada por 

el cambio climático. 

Conti et al. 2014; Domisch et al. 

2013 

Preferencia 

por fuentes 

Algunas especies son propias de fuentes, ya que 

proporcionan unas condiciones ambientales (p.ej. 

temperatura del agua, hidrología) determinadas y 

relativamente estables. 

Hering et al. 2009 

Resistencia a Con el cambio climático las sequías serán más frecuentes Sandin et al. 2014; Cañedo-
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Rasgo 

ecológico 
Explicación Referencias 

la sequía y prolongadas, e incluso muchos ríos permanentes se 

volverán temporales. 

Argüelles et al. 2016 

Tamaño 

corporal 

Las especies de mayor tamaño son reemplazadas por 

especies de menor tamaño cuando aumenta la 

temperatura (ley de Bergmann). 

Lawrence et al. 2010 

 

H) Invertebrados – Lagos 

En el apartado anterior se han desarrollado los conocimientos actuales y propuesta de 

estudio para evaluar los efectos del cambio climático en ríos. En general los lagos 

comparten algunas familias de macroinvertebrados con los ríos, y varios de los 

conocimientos y propuestas pueden ser compartidos. Desafortunadamente, los 

conocimientos de la función y patrones estructurantes de la producción secundaria 

bentónica en lagos, lagunas y humedales son todavía limitados y no están tan 

desarrollados como en los ríos. Es por ello, que nos basaremos en gran parte en los 

estudios de los ríos como base de conocimiento para los lagos, por supuesto siendo 

conscientes de las grandes diferencias que también hay entre ellos.  

Los invertebrados bentónicos son uno de los componentes clave de los ecosistemas 

lénticos, constituyen un eslabón esencial entre los productores primarios, los depósitos 

detríticos y los niveles tróficos más altos en las redes tróficas acuáticas (Johannsson et al. 

2000; Tachet et al. 2000; Schindler & Scheuerell 2002; Vander Zanden & Vadeboncoeur 

2002; Reynolds 2008). La teoría ecológica predice que la estructura y el funcionamiento de 

las comunidades de invertebrados bentónicos cambian según el nivel y el tipo de 

perturbación (Lago 2000), lo que convierte a los invertebrados bentónicos en un indicador 

ecológico adecuado para evaluar la calidad ecológica y la gestión de los ecosistemas 

lacustres. Cualquier cambio ambiental como, por ejemplo, los debidos al cambio climático, 

se reflejará en cambios en la estructura y composición de la comunidad de invertebrados 

bentónicos.  

Los invertebrados bentónicos se encuentran en todo tipo de ecosistemas lacustres y 

engloban una gran diversidad de rasgos ecológicos (estrategias de vida, formas de 

alimentación, preferencias de hábitat, etc.). Como se ha comentado en el apartado anterior 

de “Macroinvertebrados en ríos”, se trata de un grupo gravemente amenazado a nivel 

global por los impactos humanos, y entre ellos, por el cambio climático que podría reducir 

drásticamente la biodiversidad de invertebrados (Conti et al. 2014; Hering et al. 2009; Poff 

et al. 2012). Al igual que en ríos, los impactos asociados al cambio climático vienen 
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derivados de dos factores principales: la temperatura del agua y la hidrología, aunque 

cambios indirectos consecuencia del CC, tales como aquellos esperables en la dinámica de 

nutrientes, podrían ser también relevantes. 

Dependiendo de las características particulares de cada ecosistema lacustre, la influencia de 

las presiones asociadas al cambio climático tendrá diferente magnitud e impacto y alterará 

de manera diferente a las distintas poblaciones de invertebrados presentes. Por ejemplo, 

los cambios térmicos se verán más reflejados en los lagos alpinos permanentes, influyendo 

determinantemente en la composición de las comunidades de microcrustáceos, viéndose 

más favorecidas las especies termófilas que irán sustituyendo a las especies que viven 

actualmente. Sin embargo, las alteraciones hidrológicas y de calidad de las aguas se verán 

más reflejadas en los lagos someros (tanto permanentes como temporales, y tanto alpinos 

como esteparios y costeros), en los que cambiarán los ciclos de inundación y sequía, la 

morfología lacustre y las condiciones hidroquímicas de las aguas. Dichas alteraciones 

previsiblemente irán también acompañadas de transformaciones de la composición de las 

comunidades de invertebrados que incluirían especies con sus ciclos vitales adaptados a las 

nuevas condiciones hidromorfológicas y con tolerancia a los cambios hidroquímicos, en 

especial a los de salinidad. 

Además de los macroinvertebrados, desde hace ya unos años, se vienen estudiando los 

microcrustáceos bentónicos dentro de los programas de seguimiento del estado ecológico 

en lagos por su gran valor indicador, y de hecho se incluyen en el índice oficial utilizado en 

España (IBCAEL), de modo que también se ha querido incluir su análisis particular como 

integrantes fundamentales de los invertebrados bentónicos en la red de estudio de la 

influencia del cambio climático sobre los ecosistemas lacustres.  

Los microcrustáceos incluyen las clases Branchiopoda, Copepoda y Ostracoda cuyos 

organismos poseen tamaños generalmente inferiores a 3 mm. La clase Branchiopoda, 

incluye también algunos ordenes que no son propiamente microcrustáceos, como es el 

caso de los Anostraca, Spinicaudata y Notostraca, cuyo tamaño es comparable al de los 

macroinvertebrados, pero que, por su biología y su cercanía taxonómica con el resto de los 

Branchiopoda, y por los objetivos del presente proyecto, se incluyen también entre los 

microinvertebrados. 

En los lagos, los microcrustáceos aparecen en el plancton y en el bentos. La comunidad 

bentónica es generalmente más diversa porque su hábitat es más rico y variado en recursos 

vitales. Además, los microcrustáceos cumplen la totalidad de su ciclo vital en la masa de 

agua en la que habitan, la cual debe reunir plenamente las características necesarias para su 

existencia, lo que les convierte en indicadores ecológicos muy apropiados. Debido a esta 
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característica, la composición y estructura de la comunidad de microcrustáceos tiene un 

significado muy importante para el cálculo del índice IBCAEL (MAGRAMA 2013) en la 

valoración del estado ecológico de los lagos.  

Los cladóceros, gracias a que dejan restos reconocibles en el sedimento y a que su 

taxonomía global está bastante bien resuelta, han tenido mucho interés en estudios 

paleoecológicos, que son los que les han dado más valor como indicadores, por ejemplo, 

de condiciones térmicas (Jeppesen et al., 2003), de estado trófico (Chen et al., 2010), de 

acidificación (Walseng et al. 2003), y de condiciones hidromorfológicas (López-Blanco, et al. 

2011; Korhola et al, 2000). Los copépodos y ostrácodos han sido menos utilizados como 

indicadores porque dejan pocos restos reconocibles en el sedimento y se han utilizado 

mucho menos en paleoecología, pero también tienen su valor indicador. Concretamente en 

Alonso (1998), se definen comunidades características de copépodos y cladóceros de los 

lagos ibéricos de acuerdo con su ciclo hidrológico, y la salinidad y turbidez inorgánica de 

sus aguas.  

Hasta el momento, el conocimiento sobre la influencia del cambio climático sobre los 

microcrustáceos es muy escaso, y los estudios que existen lo hacen utilizando estos 

organismos, principalmente cladóceros y quironómidos, como testigos de fenómenos de 

cambio climático acontecidos en el pasado (George & Harris 1985; Lotter et al. 1997; 

Battarbee 2000; Duigan & Birks 2000). Por ello son tan importantes los conocimientos que 

puedan desarrollarse a partir de ahora en proyectos como este, en los que se incluya el 

estudio de los microcrustáceos como elemento fundamental de la comunidad de 

invertebrados de los lagos como indicadores del cambio climático.  

Cambios en la temperatura del agua 

Como se ha explicado en el apartado de ríos, los invertebrados acuáticos se ven 

profundamente afectados por la temperatura en todas las etapas de su ciclo de vida, hecho 

que determina su distribución geográfica y dinámicas poblacionales. Es por ello que los 

cambios en la temperatura del agua asociados al cambio climático pueden tener un efecto 

directo en las comunidades de invertebrados también en los ecosistemas lénticos.  

Los cambios de temperatura pueden afectar de diversas maneras: pueden excederse los 

rangos de tolerancia termal de muchas especies (Bennett et al. 2018), pueden condicionar 

el desarrollo de los organismos (Lillehamnur et al. 1989; Marten 1990; Watanabe et al. 

1999), o influir en las dinámicas poblacionales (Butler 1984; Haidekker & Hering 2008). Se 

ha sugerido que el aumento de las temperaturas podría cambiar el espectro de tamaño en 

las comunidades hacia un mayor dominio de los organismos más pequeños (Petchey et al. 
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1999; Woodward et al. 2010), y esto tiene implicaciones importantes para las redes tróficas 

lacustres (Woodward et al. 2005; Ings et al. 2009).  

Cabe subrayar que las variaciones de la temperatura tienen efectos sobre el metabolismo 

de los organismos, pero también sobre los recursos que éstos utilizan, concretamente 

variaciones de la producción primaria, de los detritos orgánicos y de la concentración de 

oxígeno en los microhábitats. Además, tienen efectos indirectos que pueden condicionar 

también a las poblaciones presentes como, por ejemplo, el aumento de la 

evapotranspiración y secado más rápido de las lagunas temporales, el deshielo más 

temprano en las lagunas de alta montaña, o cambios en la estratificación de los lagos. Las 

sinergias con otros factores podrían amplificar los efectos del cambio climático. Por 

ejemplo, pueden exacerbar los impactos de la eutrofización y las toxinas, bien externas o 

las producidas de nuevo con la proliferación de cianobacterias fomentada por el CC al 

aumentar las concentraciones de contaminantes (Woodward et al. 2010). Así, los cambios 

en temperatura debidos al cambio climático condicionarían cambios en la distribución 

geográfica de los invertebrados acuáticos (Sweeney et al. 1992; Ward & Stanford 1982). 

Particularmente en cuanto a los microcrustáceos, en Daphnia magna se ha comprobado 

que la aclimatación a una mayor temperatura le permite soportar condiciones de 

oxigenación más bajas (SeidlR & Pirow 2005). Experimentos realizados con Eurycercus 

vernalis revelaron que con el aumento de la temperatura se potencia el incremento de las 

poblaciones a través de una reducción del tiempo de desarrollo de los huevos y del 

adelantamiento de la edad reproductiva (Lemke & Benke 2004). El calentamiento climático 

posterior a la Pequeña Edad del Hielo coincidió con la alteración limnológica y del estado 

ecológico de los lagos alpinos, y con la colonización masiva de Bosmina longirostris, un 

cladócero anteriormente ausente en los mencionados lagos (Nevalainen & Luoto 2012). 

Cambios en el régimen hidrológico 

Los invertebrados acuáticos están adaptados a condiciones hidrológicas específicas; por 

ejemplo, hay especies adaptadas a lagunas temporales o incluso efímeras (Colburn et al. 

2007). Los cambios en el régimen hidrológico pueden tener una enorme influencia en sus 

comunidades.  

Muchas especies han desarrollado estrategias para resistir a la sequía, se trata de 

estrategias evolutivas que se han desarrollado durante largos períodos de tiempo. Sin 

embargo, la rapidez e impredictibilidad de los cambios hidrológicos asociados al cambio 

climático no permitirá el desarrollo de dichas adaptaciones, pudiendo tener por tanto un 

efecto drástico en las comunidades de invertebrados bentónicos. De este modo, el cambio 
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en el régimen hidrológico de un lago, que pase de permanente a temporal, podría 

conllevar modificaciones irreversibles en la comunidad de invertebrados en forma de 

extinciones locales y aumentos muy significativos en la abundancia de algunas especies, tal 

como ya ha sido explicado en el apartado de macroinvertebrados de ríos.  

Se espera, por tanto, que el cambio en la frecuencia y/o abundancia de lluvias asociado al 

cambio climático pueda modificar la estructura y composición de las comunidades de 

invertebrados en algunos lagos. Al igual que podría suceder en los ríos, de manera general 

las especies estrategas de la r (crecimiento poblacional rápido, ciclos de vida cortos, 

pequeño tamaño corporal) resultarán favorecidas respecto de las estrategas de la K 

(crecimiento poblacional lento, ciclos de vida largos, gran tamaño corporal) (Ledger et al. 

2013); y al mismo tiempo, es probable que las especies y poblaciones mejor adaptadas a 

los extremos hidrológicos aumenten su distribución y que algunas especies consigan 

adaptarse a las nuevas condiciones hidrológicas dependiendo de su plasticidad fenotípica 

(Bonada et al. 2007). 

En lagos temporales, debido a que el periodo hidrológico es corto o incluso efímero, o al 

menos altamente variable, los invertebrados necesitan comenzar sus vidas rápidamente y 

completar cuanto antes las etapas de desarrollo acuáticas de sus ciclos de vida (Williams 

1987). Dichas condiciones seleccionan dos estrategias generales de historia de vida: (1) 

“colonización temprana”, para que los animales puedan moverse a nuevos sitios donde las 

condiciones sean favorables, y (2) “resistencia a la desecación”, es decir, la capacidad de 

evitar, resistir o tolerar el secado de la laguna (Wiggins et al. 1980; Williams 1996, 1997).  

Muchos animales son residentes permanentes que permanecen en los sedimentos de la 

laguna y se activan tan pronto como aparece el agua y cuando otras condiciones (por 

ejemplo, temperatura) son adecuadas; nacen de huevos de resistencia a la desecación que 

pueden permanecer en el sedimento durante meses y, en algunos casos, hasta décadas, 

sirviendo como lo que se conoce como un "banco de huevos" (Colburn et al. 2007). En 

muchas ocasiones la capacidad de esos huevos a permanecer en diapausa durante largos 

periodos permitirá que esas especies puedan aguantar periodos secos más extremos (de 

varios años) sin que se llegue a producir el llenado de la cubeta, mientras que las especies 

que puedan permanecer sólo unos meses en estado seco serán desplazadas cuando una 

sequía más extensa haga que dejen de llenarse algunas lagunas todos los años como 

posible efecto del cambio climático.  

Con el cambio climático, podría darse que algunos ecosistemas lacustres permanentes 

pasen a ser temporales, y que los temporales permanezcan secos mayores periodos de 

tiempo; pero, además, otro de los factores que influirá en gran medida, serán los cambios 
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en el periodo de permanencia del agua en la cubeta, pasando muchas de las lagunas a ser 

efímeras. En estas condiciones en las que el hidroperiodo es muy corto, se verán 

favorecidas también las especies con una mayor y más eficaz capacidad de dispersión.  

Las especies migratorias con una rápida dispersión, como los insectos voladores, son los 

primeros colonizadores, que encuentran piscinas recién formadas y recién inundadas en tan 

solo 24 h (Grensted 1939, Williams 1987). Además, hay otras especies de dispersión pasiva 

que están especializadas en una colonización temprana de los nuevos hábitats que se 

inundan, como es el caso de algunos copépodos ciclopoides, que desarrollan estrategias de 

desarrollo específicas para dominar estos ambientes efímeros (como su capacidad para 

almacenar esperma o su rápido desarrollo individual) como se observó en charcas 

temporales de nueva creación en Doñana (Green, 2007).  

Los cambios en el régimen hidrológico influirán particularmente sobre los microcrustáceos 

bentónicos, ya que éstos son organismos exclusivamente acuáticos, aunque disponen de 

estrategias muy variadas para su desarrollo. Al igual que en los macroinvertebrados, las 

especies de microcrustáceos desarrollan preferencias por aguas permanentes o temporales. 

Las especies que viven en las aguas permanentes, donde hay peces, son generalmente de 

pequeño tamaño. En las aguas temporales con ausencia de peces aparecen especies de 

mayores dimensiones, particularmente los grandes branquiópodos (Anostraca, Notostraca 

y Spinicaudata). En los lagos permanentes el régimen hidrológico interviene en las 

características de las aguas (mineralización, turbidez, grado trófico) y en la hidromorfología; 

en estos lagos los microcrustáceos bentónicos ocupan preferentemente las zonas menos 

profundas y con vegetación acuática, que son las más afectadas por los cambios en el 

régimen hidrológico. En los lagos temporales, para que la comunidad característica y de 

mayor valor ecológico de microcrustáceos se mantenga, es preciso que alternen periodos 

húmedos y secos, sobreviviendo a los periodos secos por formas de resistencia. 

Los cambios, ya sean de decremento de las aportaciones superficiales y/o subterráneas en 

lagos permanentes, como de aumento de los mismos tipos de aportaciones en los lagos 

temporales con interrupción permanente del periodo seco, pueden ser muy perjudiciales 

para las comunidades de microcrustáceos bentónicos. Los que afectan a los lagos 

permanentes que provocan reducciones de nivel, pueden dejar sin agua las zonas menos 

profundas ocupadas por los microcrustáceos, generalmente los litorales, lo que ha sido 

objeto de varios estudios (Hofmann 1998; Zawisza et al. 2016). Los que afectan a los lagos 

temporales alterando de forma importante el hidroperíodo suponen la eliminación de la 

comunidad característica, generalmente de muy elevado valor ecológico. 
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Macroinvertebrados de Lagos como indicador de CC 

Como se ha explicado ya en el apartado anterior, los invertebrados bentónicos son muy 

buenos indicadores del cambio ambiental y han sido ampliamente utilizados para tal fin 

(Rosenberg & Resh 1993; Bonada et al. 2006). Su poder indicador reside en su ubiquidad, la 

gran diversidad de especies y rasgos ecológicos que comprenden, su respuesta rápida a los 

cambios ambientales y su relativamente fácil recolección e identificación. Existen 

numerosos índices basados en la riqueza y diversidad de invertebrados acuáticos, así como 

en la composición de la comunidad en función de su mayor o menor tolerancia a 

determinadas variables ambientales (Birk et al. 2012). Más recientemente han comenzado a 

utilizarse los rasgos ecológicos (estrategias de vida, formas de alimentación, preferencias de 

hábitat, etc.) como indicadores de cambios en la estructura de la comunidad y 

funcionamiento del ecosistema (Dodélec & Statzner 2008).  

El estudio de los macroinvertebrados de los lagos, tanto taxonómico, como a partir de 

rasgos ecológicos, se realizará siguiendo bases análogas a las explicadas para 

macroinvertebrados de ríos, pero adaptadas para los lagos, ya que las familias que 

componen ambos tipos de ecosistemas acuáticos son muy similares. Con el desarrollo del 

proyecto y la adquisición de nuevos conocimientos se adaptarán estos análisis a las 

particularidades de los lagos. Para más detalle ver el apartado “3.2.7. Macroinvertebrados - 

Ríos” y Tabla 12 y Tabla 13 del presente informe. 

En la Tabla 14 y Tabla 15 se describen los indicadores bióticos relacionados con los 

invertebrados bentónicos y con sus rasgos ecológicos, respectivamente, para el 

seguimiento de los efectos de CC sobre los sistemas lacustres. Ambas tablas suponen la 

base para el estudio, tanto de microcrustáceos, como de macroinvertebrados.  

Las métricas propuestas podrían calcularse con los datos obtenidos en los muestreos 

anuales como parte del seguimiento llevado a cabo por los organismos de cuenca, aunque 

sería necesario llevar a cabo algunos análisis con una mayor resolución taxonómica. Para la 

medida de la aparición de especies indicadoras del cambio y especies invasoras, se 

pretende realizar una recopilación de información bibliográfica que identifique dichas 

especies. Esta información se incorporará a TAXAGUA para facilitar el uso de estas especies 

como marcadores de cambio climático. 

 

 



 

Informe de selección de marcadores y estaciones de 

seguimiento de CC en ecosistemas acuáticos 
 

73 / 145 

 

Tabla 14. Indicadores bióticos relacionados con los invertebrados bentónicos para el seguimiento de los efectos del 

CC sobre los sistemas lacustres. 

Datos 

recolectados 
Métrica/variable Posibles indicadores de CC Frecuencia 

Riqueza y 

abundancia de 

los taxones de 

invertebrados 

bentónicos 

Riqueza de taxones 

Con el CC podrían darse variaciones en la riqueza de 

especies que no necesariamente tendrían que darse 

en la misma dirección en todos los tipos de lagos. La 

variación del clima podría empobrecer la riqueza de 

ciertos lagos, a la vez que en otros propiciar la 

aparición de un mayor número de especies. 

Anual 

Abundancia relativa 

de los diferentes 

grupos taxonómicos 

Los diferentes grupos taxonómicos, con sus 

particularidades biológicas, se verán afectados de 

manera distinta por el CC, de este modo podrían 

darse variaciones en la abundancia relativa entre ellos. 

Abundancia relativa 

de los diferentes 

grupos funcionales 

La estructura de la red trófica de cada lago podría 

verse alterada por estas variaciones climáticas y 

cambiar las abundancias relativas entre grupos 

funcionales. 

Presencia y 

abundancia de 

especies indicadoras 

del cambio 

Es necesario un análisis más detallado para identificar 

y estudiar aquellas especies más sensibles a los 

efectos del CC en lagos que puedan mostrar una 

respuesta notoria y direccional a él. 

Presencia y 

abundancia de 

especies invasoras 

Es probable que ciertas especies de origen exótico 

vean favorecida su distribución con el CC. Se realizará 

un registro y seguimiento de las especies invasoras 

que aparezcan en los lagos. 

Estructura de 

tamaños 

Se ha sugerido que el aumento de las temperaturas 

podría cambiar el espectro de tamaño en las 

comunidades hacia un mayor dominio de los 

organismos más pequeños. 

Distribución de 

especies 

Cambios en la distribución geográfica de las especies, 

cambios en latitud y cambios en altitud. Expansión o 

retroceso de la distribución de ciertas especies. 

Especies vulnerables 

Disminución de la abundancia de especies vulnerables 

al CC (ver lista detallada de los taxones vulnerables en 

el presente informe). 

Cambios en su distribución total, regional (extinciones 

locales) y altitudinal (migraciones hacia altitudes más 

elevadas). 

Riqueza acumulada a 

nivel de género del 

grupo EPT 

Disminución de la riqueza acumulada de géneros de 

Efemerópteros, Plecópteros y Tricópteros (EPT) 
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Tabla 15. Indicadores bióticos relacionados con los rasgos ecológicos de los invertebrados bentónicos para el 

seguimiento de los efectos del CC sobre los sistemas lacustres. 

Datos 

recolectados 

Métrica/ 

variable 
Posibles indicadores de CC Frecuencia 

Riqueza y 

abundancia de 

los taxones de 

invertebrados 

bentónicos 

Composición 

por rasgos 

ecológicos 

Disminución de la abundancia relativa de especies con poca 

capacidad de dispersión 

Anual 

Las especies de ciclo de vida corto se verán favorecidas 

frente a las de ciclo de vida largo 

Disminución de la abundancia en las especies endémicas 

(con rangos de distribución más estrechos y por tanto, más 

vulnerables) 

Retroceso de especies muy especializadas en su 

alimentación, frente a las especies generalistas 

Aumento de especies con preferencia por lagos temporales 

Las especies de mayor tamaño serán substituidas por 

especies de menor tamaño con el aumento de temperatura 

Aumento de las especies con formas de resistencia de mayor 

durabilidad. 

Desplazamiento a altitudes mayores de especies 

estenotermas de aguas frías. 

Aumento de la proporción de especies termófilas. 

Aumento de la riqueza y abundancia de las especies 

halotolerantes en lagunas temporales 

Aumento de la abundancia de las especies indicadoras de 

eutrofización. 

 

Microcrustáceos bentónicos como indicador de cambio climático 

Las características del hábitat lacustre son los factores que en mayor medida determinan la 

estructura y composición taxonómica de la comunidad de microcrustáceos bentónicos. Es 

por esto que los factores ligados al cambio climático que más afectan a esta comunidad 

son los relacionados con la calidad del agua y la hidromorfología de los lagos. Muchas de 

las especies ibéricas se encuentran ampliamente representadas en la Región Paleártica en 

condiciones térmicas muy diferentes, por lo que la temperatura no parece constituir un 

factor discriminante muy importante para su distribución, aunque sí para su biología; para 

las especies planctónicas tanto de cladóceros como de copépodos se han descrito efectos 

significativos de estimulación del desarrollo de las poblaciones ligados al incremento 

térmico (Rautio, 2001; Dubovskaya et. al 2010). 
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La composición específica de las comunidades de microcrustáceos en los lagos responde 

fundamentalmente a tres características (Alonso, 1998): la permanencia del agua (aguas 

permanentes y temporales), la salinidad y la turbidez inorgánica. En el caso de la reducción 

de la pluviometría como efecto del cambio climático, parte de los lagos, principalmente los 

más someros, podrían pasar de permanentes a temporales. Y las aguas de estos lagos, en 

las zonas con sustratos más solubles y de tipo endorreico, incrementar su salinidad. Estas 

variaciones conllevarían cambios en la composición específica de las comunidades de 

microcrustáceos. 

Para detectar los efectos de los cambios térmicos, pueden analizarse las variaciones en la 

composición específica de las comunidades propias de lagos de alta montaña, que serían 

las que potencialmente se verían más afectadas.  

En la Tabla 16 se describe la comunidad característica de cada tipo de lago definido según 

la temporalidad, la mineralización y la turbidez. Para la evaluación de los cambios debidos 

al aumento de la temperatura, los tipos más adecuados serían el 1 y el 3, que son los que 

normalmente se encuentran a mayor altitud. Sería esperable detectar cambios atribuibles, a 

la colonización de los lagos por especies normalmente situadas en zonas más bajas. 

El seguimiento de la composición específica de las comunidades de microinvertebrados 

bentónicos podrá informar de la desviación que ha tenido cada tipo de lago respecto a sus 

características actuales. En principio, como ya se ha comentado, los cambios más 

esperables debido reducción de la pluviometría, se producirían en los tipos de 

comunidades 4 al 10, en el sentido de que disminuirían los tiempos de inundación y 

aumentaría la mineralización. Por ejemplo, el tipo 4 con menor aportación hídrica pasaría al 

tipo 5; el tipo 6 podría pasar al tipo 7 por reducción del tiempo de inundación; el tipo 8 al 

tipo 7 por incremento de la mineralización de las aguas, y el tipo 7 al tipo 9 por la misma 

razón. 

Tabla 16. Comunidades de microcrustáceos características de agrupaciones de ecosistemas lacustres según 

temporalidad, mineralización y turbidez. 

1. Aguas permanentes, dulces y transparentes  

Asociación Chydoro-Eucyclopidetum serrulati. Especies: Chydorus sphaericus, Eucyclops serrulatus, 

Simocephalus vetulus, Alona affinis, Coronatella rectangula, Alonella excisa y Cypria ophtalmica. 

2. Aguas algo mineralizadas, permanentes y transparentes 

Asociación Acropero-Eucyclopidetum macruroidis. Especies: Acroperus neglectus, Eucyclops 

macruroides, Alona affinis, Macrocyclops albidus, M. fuscus, Graptoleberis testudinaria, Sida crystallina 

y Cypridopsis vidua.  

3. Aguas semitemporales, limpias y muy poco mineralizadas 
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Asociación Chydoro-Eucyclopidetum serrulati. En sistemas más maduros y menos permanentes se 

desarrolla la asociación Eurycercetum lamellati con Eurycercus lamellatus, Megacyclops viridis, 

Ceriodaphnia reticulata, Simocephalus vetulus, Chydorus sphaericus, Eucyclops serrulatus, Coronatella 

rectangula, Ephemeroporus margalefi, Alona azorica y Scapholeberis sp. pl.  

4. Aguas temporales, limpias y algo mineralizadas 

Asociación Eurycercetum lamellati. También aparece Daphnia magna y si hay diaptómidos, 

Mixodiaptomus incrassatus. 

5. Aguas temporales y efímeras, limpias y algo mineralizadas 

Asociación Simocephalion vetuli con Simocephalus vetulus, Canthocamptus staphylinus, Chydorus 

sphaericus y Diacyclops bicuspidatus. 

6. Aguas algo mineralizadas, semitemporales y turbias por arcilla 

Asociaciones: Neolovenulo-Daphnietum obtusae, con Neolovenula alluaudi, Daphnia obtusa, 

Tropocyclops prasinus y Cyclops sp. pl. y Mixodiaptometum incrassati, con Mixodiaptomus incrassatus, 

Ceriodaphnia smirnovi y Daphnia similis. Esta última asociación incluye también especies de aguas 

temporales como Streptocephalus torvicornis. 

7. Aguas algo mineralizadas, temporales y turbias por arcilla 

Asociación Branchipetum schaefferi con Metacyclops minutus, Mixodiaptomus incrassatus, Branchipus 

schaefferi, Daphnia atkinsoni y Moina Brachiata. 

8. Aguas dulces, temporales y de turbidez por arcillas moderada 

Asociación Triopsetum mauritanici con Ceriodaphnia smirnovi, Moina brachiata, Mixodiaptomus 

incrassatus, Metacyclops minutus, Triops cancriformis mauritanicus, Streptocephalus torvicornis y 

Dunhevedia crassa. 

9. Aguas temporales, de turbidez variable y con alcalinidades muy elevadas y dominio de sodio. 

Asociación Branchinecto-Daphnietum atkinsoni, con Daphnia atkinsoni, Macrothrix hirsuticornis, 

Mixodiaptomus incrassatus, Chirocephalus diaphanus, Branchinecta ferox, Metacyclops minutus, 

Eucypris virens y Heterocypris barbara. En aguas algo más saladas y estables aparece el Simocephalo-

daphnietum magnae con Simocephalus exspinosus, Daphnia magna, Pleuroxus letourneuxi y 

Arctodiaptomus wierzejskii. En los medios más alcalinos (sódicos) aparecería la comunidad de Alona 

salina con Mixodiaptomus incrassatus, Moina brachiata y Daphnia atkinsoni.  

10. Aguas saladas, temporales y semipermanentes de turbidez por arcillas variable 

Asociación Arctodiaptometum salini, con Arctodiaptomus salinus, Cletocamptus retrogressus y 

Daphnia mediterranea. En aguas turbias aparece Moina salina con Phallocryptus spinosus o 

Branchinectella media. 

11. Aguas saladas, permanentes y claras 

Artemia sp es el único taxón característico 

 

Taxones indicadores 

Los taxones que se consideran indicadores son los más representativos de cada comunidad 

característica. Todos los taxones mencionados poseen distribución pasiva, y tienen éxito los 

que alcanzan hábitats favorables. En la Tabla 17 se incluye la relación de los taxones 
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considerados estenoicos y fieles a las mencionadas características que definen los tipos de 

lagos. 

Tabla 17. Lista de los taxones de microcrustáceos de lagos identificados como potencialmente vulnerables al 

cambio climático. 

CLASE BRANCHIOPODA 

     Orden Anostraca 

      Familia Artemiidae 

         Artemia sp 

      Familia Branchinectidae  

         Branchinecta ferox 

      Familia Branchipodidae 

         Branchipus schaefferi 

      Familia Chirocephalidae 

         Chirocephalus diaphanus 

         Branchinectella media 

      Familia Streptocephalidae 

         Streptocephalus torvicornis 

      Familia Thamnocephalidae 

         Phallocryptus spinosus 

    Orden Notostraca 

       Familia Triopidae 

         Triops cancriformis mauritanicus 

    Orden Ctenopoda 

       Familia Sididae 

          Sida crystallina 

    Orden Anomopoda       

       Familia Daphniidae 

 Daphnia (C.) magna 

 Daphnia (C.) atkinsoni 

 Daphnia (C.) mediterranea 

 Daphnia (C.) similis 

 Daphnia obtusa 

 Simocephalus vetulus 

 Simocephalus exspinosus 

 Ceriodaphnia reticulata 

 Ceriodaphnia smirnovi 

 Scapholeberis sp. pl. 

        Familia Moinidae 

         Moina brachiata 

         Moina salina 

       Familia Macrothricidae 

         Macrothrix hirsuticornis 

        Familia Eurycercidae 

         Eurycercus lamellatus 

         Pleuroxus letourneuxi 

         Alonella excisa 

         Ephemeroporus margalefi 

         Dunhevedia crassa 

         Chydorus sphaericus 

         Coronatella rectangula 

         Alona salina 

         Alona azorica 

         Alona affinis 

         Acroperus angustatus 

         Graptoleberis testudinaria 

CLASE MAXILOPODA, SUBCLASE COPEPODA 

     Orden Calanoida 

       Familia Diaptomidae 

         Neolovenula alluaudi 

         Arctodiaptomus salinus 

         Arctodiaptomus wierzejskii 

         Mixodiaptomus incrassatus 

      Orden Cyclopoida 

       Familia Cyclopidae 

          Macrocyclops albidus 

          Macrocyclops fuscus 

          Eucyclops macruroroides 

          Eucyclops serrulatus 

          Tropocyclops prasinus 

          Megacyclops viridis 

          Diacyclops bicuspidatus 

          Metacyclops minutus 

      Orden Harpacticoida 

       Familia Canthocamptidae 

          Cletocamptus retrogressus 

          Canthocamptus staphylinus 

CLASE OSTRACODA 

       Orden Podocopida        

        Familia Candonidae 

          Cypria ophtalmica 

        Familia Cyprididae 

          Eucypris virens 

          Heterocypris barbara 

          Cypridopsis vidua 
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Podría utilizarse el IBCAEL (MAGRAMA 2013), que es un índice multimétrico de calidad 

ecológica para lagos, que combina el ABCO y el RIC. El ABCO considera únicamente los 

microinvertebrados y se calcula teniendo en cuenta la abundancia relativa de cada taxón y 

su valor de sensibilidad. Prácticamente todos los taxones de la Tabla 17 están recogidos en 

el protocolo del IBCAEL y sus valores de sensibilidad tienen que ver con su valor indicador 

para cada tipo de lago. El análisis de cambio climático podría efectuarse considerando los 

lagos dentro de su tipología actual, y en los que mostrasen un empeoramiento respecto a 

los valores actuales, podría reformularse el ABCO cambiando su tipología de acuerdo con 

las modificaciones previstas y las variaciones observadas en los inventarios. En el caso de 

que el ABCO no mejorase, el cambio podría deberse a un deterioro por otras causas, o a 

que no hubiese habido tiempo para la recuperación de la comunidad característica de 

microcrustáceos del ecosistema acuático modificado por el cambio climático. 

I) Ictiofauna – Ríos 

Importancia de los peces de río como indicadores ecológicos 

En comparación con otros grupos taxonómicos, los peces de río tienen algunas 

desventajas, pero también varias ventajas importantes como indicadores ecológicos y 

herramienta para la gestión ambiental y su comunicación (Benejam et al. 2010; García-

Berthou et al. 2016; Simon & Evans 2017): 

 Su taxonomía, ecología y biología en general se conocen mejor que la de algas o 

macroinvertebrados 

 Integran múltiples perturbaciones antropogénicas a escalas temporales y espaciales 

más grandes. Por ejemplo, una barrera espacial (por ejemplo, un gran embalse) 

puede influir en la ausencia aguas arribas de una especie de pez muchos kilómetros 

(incluso centenares) y una comunidad de peces puede tardar años a recuperarse de 

un episodio severo de contaminación 

 Son excepcionales para comunicar el estado ecológico y de conservación de un río 

al público en general por numerosas razones (mayor tamaño, ser vertebrados como 

los humanos, importancia de la pesca, etc.) 

Además, tal y como se resume a continuación, el cambio climático afectará enormemente a 

los ecosistemas de aguas continentales y especialmente a los peces continentales, por lo 

que es sumamente importante usar los peces como indicadores. 
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Efectos del cambio climático observados en los peces de río 

La temperatura es un factor determinante en la distribución altitudinal de los peces y afecta 

de muchas maneras a los peces y muchos otros animales poiquilotermos (de sangre fría), 

desde el metabolismo, la actividad, la tasa de ingestión de alimento y la digestión, hasta la 

selección de microhábitat y la competencia entre especies (García-Berthou et al. 2007). 

Existen numerosas revisiones sobre los efectos ya observados o previsibles del cambio 

climático en los ecosistemas acuáticos continentales (Heino et al. 2009; Moss et al. 2009; 

Filipe et al. 2013; Kelley et al. 2018), incluidas algunas que se centran en la Península Ibérica 

(Álvarez Cobelas et al. 2005; Iglesias et al. 2007; Sabater et al. 2016) o en los peces de río 

(Buisson et al. 2010; Comte et al. 2013; Lynch et al. 2016; Carlson et al. 2017; Jarić et al. 

2019), incluidos los ibéricos (Elvira & Almodóvar 2007; García-Berthou 2007; Sabater et al. 

2016). 

Los efectos del cambio climático ya detectados en comunidades de peces continentales de 

fuera de la Península Ibérica son principalmente: 

 En Gran Bretaña, se observaron cambios en la distribución de peces continentales 

entre 1970-1995, con un desplazamiento medio para 15 especies de 51 km hacia el 

norte y 32,7 m de altitud (Hickling et al. 2006). 

 En Francia, el rango de distribución medio de los peces continentales en Francia ha 

cambiado unos 13.7 m/década a mayor altitud y se ha desplazado unos 0,6 

km/década aguas arriba (Comte & Grenouillet 2013). El límite altitudinal superior en 

general ha aumentado unos 61.5 m/década, mientras que el inferior se ha contraído 

unos 6.3 km/década (Comte & Grenouillet 2013). Los peces están adaptando su 

distribución geográfica pero no a la velocidad a la que se produce el cambio 

climático (Comte & Grenouillet 2013 y 2015). 

 En Francia se ha estimado que entre 1980–1992 y 2003–2009, los cambios en la 

distribución de peces debidos a otros impactos antropogénicos (degradación del 

hábitat, especies invasoras, etc.) han sido 3,2-3,7 mayores que los debidos al cambio 

climático. 

 En Francia se ha demostrado que las especies de corta longevidad son más 

resilientes al cambio climático mientras que las de vida larga, distribución 

restringida o poca altitud se adaptan peor al cambio climático (Grenouillet & Comte 

2014). 
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 En el río Ródano (Francia), se ha observado un aumento de abundancia del barbo 

común (Barbus barbus) y el bagre (Squalius cephalus) y disminución de dos especies 

de ciprínidos más de aguas frías (el alburno Alburnus alburnus y Leuciscus leuciscus) 

en el Ródano, relacionados con el aumento de la temperatura (Daufresne & Boët 

2007). En algunos puntos del Ródano donde se tienen series temporales largas 

(Daufresne et al. 2004; Daufresne & Boët 2007), se ha observado un aumento de la 

abundancia total de peces, pero especialmente de las especies termófilas, y una 

disminución de la equitatividad (es decir, un aumento de la dominancia de unas 

cuantas especies). 

 En grandes ríos franceses, se ha observado (desde los 1980s a 2003), básicamente 

por el cambio climático, un aumento de la abundancia relativa de especies de aguas 

cálidas, de la riqueza local (en parte por especies invasoras), una disminución de la 

equitatividad (es decir, un aumento de la dominancia de unas pocas especies) y un 

aumento de la abundancia total, sobretodo de peces pequeños (Daufresne & Boët 

2007). 

 En Norteamérica, se han detectado unos 15 ejemplos (Lynch et al. 2016) de cambios 

fenológicos, por ejemplo, en la reproducción y migración más temprana de 

salmónidos, pero también especies de otras familias. En algunos casos también van 

acompañados de respuestas evolutivas (Lynch et al. 2016). 

 Aunque el clima (por ejemplo, a distintas latitudes) afecta a la demografía 

(supervivencia, abundancia, crecimiento o reclutamiento) de muchos peces 

(Carmona- Benejam et al. 2009; Carmona-Catot et al. 2011; Catot et al. 2014), los 

cambios demográficos atribuidos al cambio climático en Norteamérica son más 

escasos (Lynch et al. 2016). 

 En Europa se han observado también muchos cambios fenológicos (fechas de 

puesta y migración), especialmente en el salmón, pero también en otras especies de 

agua dulce, y también cambios en la biología (básicamente en la edad de 

maduración, crecimiento, tamaño) (Crozier & Hutchings 2014). La mayoría de 

estudios lo han atribuido plastificad fenotípica pero unos pocos han demostrado 

cambios evolutivos (Crozier & Hutchings 2014) aunque no es fácil diferenciar entre 

los dos (Crozier & Hutchings 2014; Merilä & Hendry 2014). 

 En Norteamérica, se han detectado que cambios diferenciales en la distribución de 

especies y sus presas implican cambios en las interacciones ecológicas 

(depredación, competencia, etc.) (Lynch et al. 2016). 
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 También se han observado cambios en la fisiología de los peces que están en la 

base de otros efectos del cambio como los poblacionales, como, por ejemplo: 

exceder los límites de tolerancia térmica, reducción en la función cardiorrespiratoria, 

función comprometida del sistema inmune y patrones alterados en cuanto a 

inversión reproductiva individual (Whitney et al. 2016). 

Los efectos del cambio climático detectados en comunidades de peces continentales 

específicamente para ríos españoles son mucho menores (Álvarez Cobelas et al. 2005), por 

la escasez de series temporales largas y monitorización. Podemos destacar: 

 Las capturas de salmón (Salmo salar) en ríos españoles han disminuido desde cifras 

próximas a los 10.000 ejemplares anuales en la década de 1960 hasta sólo un 20% 

de esos datos en los años 2000 (Elvira & Almodóvar 2007; Nicola et al. 2018; 

Almodóvar et al. 2019). Ello está relacionado en parte con aumentos de temperatura 

en el mar (y otros cambios asociados) pero también con la sobreexplotación y 

deterioro del hábitat fluvial (Elvira & Almodóvar 2007; Almodóvar et al. 2019). 

 El cambio climático reciente ha provocado una llegada más tardía de los salmones a 

los ríos cantábricos, con tamaños menores para edades similares por menor 

crecimiento (y acumulación de lípidos) en el mar (Valiente et al. 2011). 

 El cambio climático reciente ha provocado un mayor straying (retorno a ríos 

distintos a los que nacieron, es decir menor homing) de los salmones del 

Cantábrico, lo que aumenta el flujo génico entre poblaciones y su homogeneización 

genética (Horreo et al. 2011). 

 En España, la trucha común (Salmo trutta) ha visto reducida la disponibilidad de 

hábitat en aproximadamente un 25% (de cuadrículas UTM 10 × 10) desde los años 

1850s a los 2000s (Clavero et al. 2017). 

Predicciones de efectos del cambio climático en peces de río 

La Península Ibérica es muy rica en peces endémicos, muchos de ellos amenazados, y es de 

las zonas de Europa con mayor número y proporción de especies susceptibles al cambio 

climático, según evaluaciones de la UICN (Figura 5). Algunas de las especies de peces 

continentales europeos identificadas como las más susceptibles al cambio climático son 

endemismos ibéricos amenazados como Squalius malacitanus, Aphanius baeticus, 

Iberocypris palaciosi, Anaecypris hispanica, Squalius torgalensis o Valencia hispanica (Jarić et 

al. 2019). Típicamente, las especies más vulnerables son las mediterráneas, amenazadas, 
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con poca relevancia comercial y vulnerabilidad por pesca, de tamaño pequeño, distribución 

restringida y ambientes cálidos (Jarić et al. 2019).  

A continuación, se resumen los efectos del cambio climático previstos o proyectados a 

partir de modelos en comunidades de peces y revisiones. Se destaca la trucha común 

(Salmo trutta) porque por su amplia distribución e importancia socioeconómica hay mucha 

más información disponible sobre esta especie. 

 

Figura 5. Riqueza (número de especies) de especies de peces continentales no susceptibles (izquierda) y 

susceptibles (medio) al cambio climático y porcentaje de susceptibles en Europa (Jarić et al. 2019). 

Efectos previstos para la trucha común 

La trucha común (Salmo trutta) tiene una amplia distribución nativa (esencialmente Europa, 

pero también una pequeña parte de Asia y norte de África) y una gran importancia 

socioeconómica (y también ecológica) por lo que ha sido introducida en muchos países del 

planeta y es una de las especies de pez continental más estudiadas (Lobón-Cerviá 2003 y 

2012; Jonsson & Jonsson 2009; Budy et al. 2013; Ayllón et al. 2016). Por ello los efectos 

potenciales del cambio climático se conocen mucho mejor que para la mayoría de las otras 

especies (Jonsson & Jonsson 2009), incluido para la Península. 

Los efectos previstos para las poblaciones de trucha son disminución del hábitat disponible 

y de la distribución (Lassalle & Rochard 2009; Santiago et al. 2016 y 2017; Muñoz-Mas et al. 

2016), seguramente acompañada de fragmentación de las poblaciones y deriva genética 

(Elvira & Almodóvar 2007; Buisson et al. 2010; Sabater et al. 2016). La reducción del hábitat 

disponible para la trucha no sería solo por el aumento de temperatura sino también por la 

reducción de caudales (Ayllón et al. 2019) y ambos dependen también de la geología de la 

zona (Santiago et al. 2017). El cambio climático afectaría sobre todo a las truchas de mayor 
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tamaño, por mayor coste metabólico y menor entrada de energía, por lo que cambiaría la 

estructura poblacional de tamaños (mayor dominancia de truchas pequeñas y jóvenes). 

En España, la trucha común (Salmo trutta) podría ver reducida la disponibilidad de hábitat 

en aproximadamente un 56% (de cuadrículas UTM 10 x 10) en el 2050 respecto su 

distribución histórica en los años 1850s (Figura 5). En el Ebro, se ha proyectado una pérdida 

del 83% del hábitat de la trucha para los 2080s (Figura 6). 

Además de los cambios en distribución, abundancia y extirpaciones (extinciones de 

poblaciones) respecto a la latitud y altitud, además se esperan en general tanto para la 

trucha como para el salmón (Salmo salar), migraciones más tempranas, desove posterior, 

edad más temprana de madurez sexual, mayor susceptibilidad a enfermedades y mayor 

mortalidad (ver versión detallada en Jonsson & Jonsson 2009). 

Cabe mencionar también que en lagos del Pirineo las truchas y salmónidos introducidos e 

invertebrados de mayor altitud tienen mayor concentración de algunos contaminantes 

(organoclorados semivolátiles que condensan a menos temperatura); el efecto de la altitud 

y la temperatura varían según la sustancia en cuestión y se prevé que el cambio climático 

aumentará la concentración de estos contaminantes (Grimalt et al. 2001 y 2010; Gallego et 

al. 2007). 
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Figura 6. Presencia (en gris oscuro) de trucha común en la cuenca del Ebro proyectada a partir de modelos en la 

actualidad y en los años 2020s, 2050s y 2080s (desde arriba a la izquierda, siguiendo el sentido de las agujas de 

reloj) (Filipe et al. 2013). 
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Figura 7. Idoneidad relativa del hábitat para la trucha en España para escenarios climáticos del 2000 (izquierda) y 

el 2050 (Clavero et al. 2017). 

 

Efectos previstos para otras especies de peces de río 

Otros efectos del cambio climático previstos o proyectados a partir de modelos en 

comunidades de peces y revisiones son principalmente los siguientes: 

 Disminución del hábitat disponible y la distribución para especies de aguas frías, 

como la trucha o el salmón (Elvira & Almodóvar 2007; Lassalle & Rochard 2009; 

Buisson et al. 2010; Sabater et al. 2016). 

 Reajustes de la distribución de muchas especies de peces continentales, incluidos 

los ibéricos, en muchos casos los ciprínidos podrían aumentar su distribución 

(Buisson et al. 2010; Comte et al. 2013), aunque los modelos en general solo 

consideran el clima y no cambios en la hidrología o la existencia de barreras. Por 

ejemplo, los barbos (Barbus spp. y Luciobarbus spp.), los cachos, bagres o bagras 

(Squalius spp.) y otros ciprínidos nativos e introducidos colonizarían, si no tienen 

barreras naturales o artificiales o hidrología que lo impidan, tramos superiores de 

los ríos (Sabater et al. 2016). 
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 Un escenario climático para el 2100 proyecta la desaparición de la trucha, la 

lamprea marina (Petromyzon marinus), y otros peces migradores diádromos (Alosa 

alosa, Platichthys flesus) (Lassalle & Rochard 2009). 

 Como la riqueza de peces depende del tamaño de la cuenca, pero incluso más de 

su caudal medio, un modelo estadístico sencillo (Jonsson & Jonsson 2009) predice 

la extinción local de muchas especies de peces en ríos de latitudes entre 42 °N y 42 

°S, donde el caudal se prevé que se reduzca. En algunas regiones, estas extinciones 

locales aumentan debido a los escenarios de más uso humano del agua. Por 

ejemplo, en el Duero y el Guadiana, Xenopoulos et al. (2005) predicen la extinción 

del 0-8% de las especies nativas de peces considerando sólo el aumento de 

temperatura y del 4-18% considerando también las mayores detracciones de agua 

(Xenopoulos et al. 2005).  

 Favorecimiento de las especies invasoras existentes, muchas de las cuáles son 

termófilas, limnofílicas (es decir, que prefieren poca corriente) y de tramos bajos 

(Sharma et al. 2007 y 2009; Rahel & Olden 2008; Britton et al. 2010; Hering et al. 

2010; Sabater et al. 2016; Radinger et al. 2019). Por ejemplo, la gambusia (Gambusia 

holbrooki) (Murphy et al. 2015), la perca americana o black-bass (Micropterus 

salmoides) (Bae et al. 2018), y otras especies previsiblemente invadirán tramos 

medios donde hasta ahora no estaban presentes (Figura 8 y Figura 9) y también el 

norte de España donde apenas están establecidas (Figura 8). 

 Favorecimiento del establecimiento de nuevas especies invasoras (Heino et al. 2009; 

Britton et al. 2010; Sabater et al. 2016). Por ejemplo, el chanchito (Autraloheros 

facetus) es una especie subtropical sudamericana que actualmente solo se 

encuentra naturalizada en el Guadiana y sur de Portugal y podría ampliar su 

distribución en España gracias al cambio climático (Sabater et al. 2016). Las tilapias 

(Oreochromis spp.) son especies tropicales apenas establecidas en Europa pero que 

podrían sobrevivir y reproducirse cuando aumenten las temperaturas.  

 Cambios en las interacciones bióticas y en los ciclos vitales (por la dependencia de 

ambos de la temperatura y el régimen hídrico). Como las diferentes especies 

responderán de manera diferente al cambio climático, y alterarán su abundancia y 

distribución, esto afectará sus interacciones bióticas, y se producirán nuevas 

asociaciones de especies (Ficke et al. 2007) y ecosistemas «noveles» o «emergentes» 

(Hobbs et al. 2006). 
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 En Gran Bretaña, se modelaron cinco ciprínidos ampliamente distribuidos en Europa 

(dos de ellos introducidos en España como Rutilus rutilus o Abramis brama) y se 

proyectaron además de cambios en la distribución (a veces contracciones y otras 

expansiones), para cuatro de las especies: disminución del tamaño corporal máximo 

o disminución de las tasas de crecimiento, y por tanto alteración de la estructura 

poblacional (Carmona-Catot et al. 2010). 

 

 

 

Figura 8. Predicción de extinción de especies en las cuencas del Duero y el Guadiana, según dos 

escenarios del IPCC 2001 (A2 y B2) para el 2070, incluyendo el efecto del cambio climático solo y 

también con el consumo futuro de agua (Xenopoulos et al. 2005).  
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Figura 9. Riqueza total de especies y proporción de especies introducidas (%SA) y su distribución espacial en la 

cuenca del río Ebro (Radinger et al. 2019). El tamaño de los círculos es proporcional a la riqueza total de especies 

observada; el gradiente de color verde a rojo indica una proporción creciente de especies introducidas (%SA). 

 

 

 

 

Figura 10. Respuesta de la aparición de especies introducidas de peces, OA, a los tres predictores ambientales más 

influyentes en la cuenca del Ebro (Radinger et al. 2019). Las líneas muestran las funciones ajustadas del efecto 

marginal de un predictor dado en función de los resultados del boosted regression tree. Los círculos abiertos 

grises indican los sitios de muestreo con (1) o sin (0) especies introducidas. 
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Figura 11. Mapas de la Península Ibérica que muestran la presencia actual (en rojo) del pez invasor Gambusia 

holbrooki (A), temperatura media anual (B), elevación (C), número total de presas aguas arriba del punto (D), 

probabilidad de presencia de gambusia según el modelo de random forests (E), y pronóstico conjunto (ensemble 

forecast) de la probabilidad de presencia de gambusia (F). Los colores más oscuros son presencia, temperaturas 

más cálidas, elevaciones más altas, más represas y mayor probabilidad de presencia, respectivamente. 

Ictiofauna en ríos como indicador del CC 

En cuanto a los peces de río, en base a los cambios esperados que hemos revisado en el 

apartado anterior, las variables que previsiblemente responderán al cambio climático y 

podrían analizarse en la red de seguimiento de cambio climático en ríos se resumen en la 

Tabla 18. 

Tabla 18. Variables de peces propuestas para el seguimiento del cambio climático en ríos. 

Métrica/variable Posibles indicadores de CC 

Riqueza y composición de especies 

 Declive de especies de aguas frías o frescas 

 Reducción de la zona salmonícola y aumento de la ciprinícola 

 Declive de especies que necesitan mayor columna de agua 

 Aumento de las especies termófilas, limnófilas, de reproducción 

fitofílica y tolerantes 
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Métrica/variable Posibles indicadores de CC 

 Cambios en la abundancia relativa de las especies 

 Cambios en la riqueza de especies 

 Aumento de la riqueza y la abundancia relativa de las especies 

exóticas invasoras 

 cambios en la diversidad de especies y la equitatividad 

Abundancia de las especies 
 Cambios en la abundancia de las especies: aumento de algunas y 

disminución de otras (e.g. las de aguas frías o frescas) 

Estructura de talla de las especies 
 Disminución de las tallas medias y máximas (y por tanto también 

de la variabilidad) 

Anomalías DELT (268) (deformities, 

erosion, lesions, tumors) 
 Aumento del porcentaje de los peces con anomalías externas 

Índices multimétricos de peces  EFI+ y otros a desarrollar 

 

 

Figura 12. Representación de especies de peces de río potencialmente vulnerables al cambio climático. a) Salmo 

trutta, b) Phoxinus bigerri, c) Barbatula quignardi, d) Barbus haasi. Fotografías: a), b) y c) Equipo pesca campaña 

REFCON 2019; d) © David Pérez (DPC), Wikimedia Commons, License cc-by-sa-4.0. 

Sería interesante intentar aunar las pocas series temporales de peces en la península para 

analizar las tendencias recientes en su conjunto. En algunas de las cuencas muestreadas 

sería interesante hacer un muestreo adicional en varios puntos a lo largo del río (por 

ejemplo, cada 5 km) para confirmar si los cambios que se observan son por cambios de 

distribución y abundancia (por ejemplo, a través de la variación longitudinal de la 

abundancia (Carmona-Catot et al. 2010; Benejam et al. 2016). Esto además reduce el 

problema importante de que la mayoría de especies nativas tienen una distribución 

restringida y se encuentran en unas pocas cuencas.  
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J) Relaciones entre los componentes de la comunidad 

Teniendo en cuenta todos los datos recogidos de los distintos elementos de calidad 

biológicos, podrán analizarse en conjunto para detectar cambios en las relaciones entre 

ellos. Por ejemplo, se tendrá en cuenta los posibles cambios debidos a factores climáticos 

en la competencia entre fitoplancton y macrófitos sumergidos, relevantes para explicar las 

transiciones entre fases claras – fases turbias en lagos someros (Kosten et al. 2011). El nivel 

de nutrientes por encima del cual ocurren estas transiciones también parece estar 

influenciado por el clima (Kosten et al. 2009). 

Por otro lado, hay efectos en cascada que surgen desde cambios físico-químicos y que 

podrían extenderse por toda la red trófica, como son, por ejemplo, las variaciones en la 

ratio CNP. El CC podría causar una desproporción en la cantidad de carbono, reduciendo la 

calidad del fitoplancton como comida y afectando sucesivamente a niveles tróficos 

superiores (Álvarez Cobelas et al. 2005). Los factores del CC también parecen afectar la ratio 

CNP en los macrófitos, lo que también se traslada a toda la red trófica y al funcionamiento 

de todo el ecosistema (Rojo et al. 2020). 

 

3.3. Otros factores a considerar 

Existen otros factores antrópicos o eventos naturales que, de manera indirecta, podrían 

generar cambios en el funcionamiento del ecosistema acuático. Entender los efectos que 

estos factores generan es fundamental para discriminar si los cambios observados 

(hidrología, morfología, calidad, etc.) se relacionan con un cambio en el clima o con una 

variación de las condiciones de la cuenca como consecuencia de otros factores (Tabla 19). 
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Tabla 19. Perturbaciones antrópicas y eventos naturales a considerar para el seguimiento de los efectos del CC 

sobre los sistemas lacustres. 

Datos 

recolectados 
Métrica/variable Posibles indicadores de CC 

Frecuencia 

de la toma 

de datos 

Usos del 

suelo 

Cambios usos del 

suelo 

La naturaleza de los usos del suelo, así como su 

distribución espacial, está condicionada y 

condiciona la disponibilidad y calidad de los 

recursos hídricos. Así mismo, influyen sobre 

muchos riesgos como el de inundación, incendios, 

erosión, etc. Deben ser tenidos en cuenta para 

comprender tanto la dinámica presente como 

predecir la futura. 

Sexenal 

Cobertura de 

nieve 

Evolución en la 

cobertura nívea 

Es previsible que mayores temperaturas supongan 

varios efectos destacables en la capa de nieve: 

retrasarán la aparición de la nieve, incrementarán 

la relación lluvia/nieve, acortarán la época de 

nieves y adelantarán y acortarán el proceso de 

fusión, lo que conllevará un cambio en la 

distribución estacional de la escorrentía. 

Sexenal 

Incendios 

forestales 

Frecuencia y 

magnitud de 

incendios 

Los incendios forestales dependen directamente 

de las condiciones climáticas y los efectos que 

generan (temperatura, precipitación, viento, 

humedad atmosférica, vegetación, suelo) así como 

por los usos del suelo (abandono, prácticas de 

manejo, acumulación de biomasa, etc.). Muchos de 

los efectos ambientales asociados con el cambio 

climático pueden afectar la frecuencia, superficie 

afectada y la intensidad de los incendios, y éstas, a 

su vez, en los aportes a los ecosistemas acuáticos 

desde su cuenca. 

Sexenal 

 

Para poder realizar una evaluación adecuada de los cambios debidos al cambio climático y 

discernirlos de los debidos a otros factores, se deberá hacer una discriminación estadística 

entre los efectos. Ello requerirá, por ejemplo, trabajar con datos históricos, como por 

ejemplo los disponibles a través de redes de seguimiento previas. Estas variables se van a 

estudiar a nivel de cuenca de cada masa de agua, lo que requerirá generalmente de análisis 

de cartografía y teledetección, así como de los registros de eventos y su magnitud. En este 

sentido, la utilización de sensores remotos, y de imágenes pasadas, para la reconstrucción 

de una serie temporal de cambios en los usos del suelo en las cuencas parece prometedora 

(Srivastava et al. 2012). 
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4. Propuesta de estaciones de seguimiento – Ríos 

Puesto que los recursos disponibles para realizar el seguimiento del cambio climático en 

ríos son limitados, es vital que la red de seguimiento se diseñe de la manera más eficiente 

posible. Esta red ha de incluir el máximo número de indicadores, ofrecer una buena 

representación de todos los tipos fluviales existentes y cubrir gradientes ambientales 

amplios. Además, es importante que el diseño de la red persiga objetivos cuantificables y 

concretos, utilice métodos transparentes y reproducibles y presente cierta flexibilidad de 

cara a ser ajustada en un futuro según varíen las condiciones ambientales, económicas y 

sociales. Para ello, el Protocolo de seguimiento del cambio climático en RNFs (MITECO 

2018) propuso establecer la red de Reservas Naturales Fluviales (RNF) como punto de 

partida (MITECO, actualmente MITERD, Catálogo Nacional de Reservas Hidrológicas). En el 

presente informe, además se propone utilizar herramientas de planificación sistemática 

para complementarla (Margules & Pressey 2000; Watson et al. 2011). 

4.1. Estaciones pertenecientes a la red de Reservas Naturales Fluviales 

El concepto de RNF se originó a través de la Ley 11/2005, de 22 de junio, por la que se 

modifica la Ley 10/2001, de 5 de julio, del Plan Hidrológico Nacional, que introdujo la 

siguiente modificación del Texto Refundido de la Ley de Aguas en el apartado 1.b.c’) del 

artículo 42: La asignación y reserva de recursos para usos y demandas actuales y futuros, así 

como para la conservación y recuperación del medio natural. A este efecto se determinarán 

las reservas naturales fluviales, con la finalidad de preservar, sin alteraciones, aquellos tramos 

de ríos con escasa o nula intervención humana. Estas reservas se circunscribirán 

estrictamente a los bienes de dominio público hidráulico. Actualmente se han declarado 135 

RNF que sirven como una especie de catálogo de ríos libres de alteraciones por la actividad 

humana y representativos de los diferentes tipos fluviales que existen en España (Urquiaga 

& Martín 2017). Esto los convierte en lugares ideales para el seguimiento del cambio 

climático en ríos (MITECO 2018). Dentro de esta red existen diferentes situaciones en 

cuanto su tipología, grado de alteración, o figuras de protección paralelas, entre otras. Por 

este motivo, se plantearon los siguientes criterios de selección que debían cumplir las RNFs 

para que fueran susceptibles de formar parte de la red de seguimiento del cambio 

climático:  

1. Presentar un régimen natural de caudales y sin presiones antrópicas: selección de 

RNFs caracterizadas por contar con al menos 5 km en cabecera en régimen natural, 

no presentando su cuenca un nivel de impacto significativo. Esta estimación se 

realizó principalmente mediante información cartográfica.  
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2. Encontrarse integrados dentro de Espacios Naturales Protegidos: seleccionar 

reservas que se localicen en espacios naturales protegidos (Parque Nacional, Natural 

o Regional), situación que garantiza una mayor protección legal tanto de las 

reservas como de su entorno y, por tanto, una reducción de los potenciales factores 

que puedan alterar su estado de conservación. 

3. Presentar un excelente estado de conservación: se seleccionan aquellas reservas que 

cuentan con un excelente estado de conservación. Esta información se ha obtenido 

mediante visitas a campo, así como por la información proporcionada por las 

Confederaciones Hidrogáficas y por otros agentes implicados. 

4. Ser representativos de las diferentes tipologías de río y de los diferentes ámbitos 

geográficos del territorio español. Se cree necesario incorporar los diferentes 

ámbitos geográficos para testar el cambio en diferentes contextos. 

Estos criterios resultaron en la selección de 36 reservas de las 135 pertenecientes a la red 

de RNFs. Para la selección final de puntos se comprobó si pertenecían al subprograma de 

referencia de los programas de seguimiento del estado de las masas de agua contientales 

(red de referencia), hecho que resultó en la selección de 16 reservas fluviales que se 

detallan a continuación en la Tabla 20. 

Todas estas RNFs contienen puntos de muestreo de la red del proyecto REFCON a 

excepción de la reserva ES016RNF022 correspondiente a la cabecera del Saja. En esta 

existía un punto en la base de datos NABIA con código NO00820010 que se dio de baja el 

01/05/2018, motivo por el cual no forma parte de la red REFCON. Así pues, esta reserva se 

elimina de la red de seguimiento del cambio climático propuesta en el presente informe. 

Además, la RNF Cabecera del Río Ponga (ES016RNF015) tiene dos puntos en el 

subprograma de referencia (NO00540009 y SE008), que pertenecen a la misma masa de 

agua y al mismo tipo de río. Por este motivo, se decidió eliminar uno de estos dos puntos y 

seleccionar el que tuviera un mayor número de taxones sensibles al cambio climático 

teniendo en cuenta tanto los resultados obtenidos en la campaña de muestreo REFCON 

2019 como los históricos procedentes de NABIA. En este sentido, quedó seleccionado el 

punto NO00540009. Así pues, los puntos que se proponen para constituir la Red de 

Seguimiento del Cambio Climático pertenecientes a la red de Reservas Naturales Fluviales 

son los 15 que se presentan en la Tabla 21 y en la Figura 13. Cuando sea posible, se 

intentará hacer coincidir los puntos con las secciones de control establecidas en el 

Protocolo de seguimiento del cambio climático en RNFs (MITECO 2018) para utilizar los 

mismos datos recogidos en su seguimiento y así evitar duplicar esfuerzos.  
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Tabla 20. RNF seleccionadas para el estudio del cambio climático en ríos. 

Código Nombre 
Demarcaci

ón 

Espacio 

Protegid

o 

Red de 

Referenci

a 

Estació

n de 

aforo 

Tipo 

Origen de 

aportacion

es 

Temporalid

ad 

ES010RNF0

01 
Río Burbia I Miño-Sil 

 
Sí SI 

Ríos de 

montaña 

húmeda 

silícea 

Pluvial 

oceánico 
Permanente 

ES016RNF0

14 

Tramo medio 

del río 

Agüeira 

Cantábrico 

Occidental  
Sí 

 

Pequeños 

ejes 

cántabro-

atlánticos 

silíceos 

Pluvial 

oceánico 
Permanente 

ES016RNF0

15 

Cabecera del 

río Ponga 

Cantábrico 

Occidental 

Parque 

Natural 
Sí Sí 

Ríos 

cántabro-

atlánticos 

calcáreos 

Nivo-pluvial Permanente 

ES016RNF0

16 

Río Porcia 

desde su 

nacimiento 

hasta su 

desembocadu

ra 

Cantábrico 

Occidental  
Sí Sí 

Ríos 

costeros 

cántabro-

atlánticos 

Pluvial 

oceánico 
Permanente 

ES016RNF0

22 

Cabecera del 

Saja 

Cantábrico 

Occidenta 

Parque 

Natural 
Sí  

Ríos de 

montaña 

húmeda 

calcárea 

Pluvio-nival Permanente 

ES017RNF0

08 

Ríos Urrizate-

Aritzacun 

Cantábrico 

Oriental  
Sí 

 

Ríos vasco-

pirenaicos 
Nival Permanente 

ES020RNF0

37 
Alto Agadón Duero 

Parque 

Natural 
Sí 

 

Ríos de 

montaña 

mediterráne

a silícea 

Nival 
Temporal o 

estacional 

ES020RNF0

44 

Arroyo 

Rebedul 
Duero 

 
Sí 

 

Ríos 

mineralizad

os de la 

Meseta 

Norte 

Pluvio-nival 

Intermitente o 

fuertemente 

estacional 

ES020RNF0

50 
Alto Rubagón Duero 

Parque 

Natural 
Sí 

 

Ríos de 

montaña 

húmeda 

silícea 

Nivo-pluvial Permanente 

ES030RNF0

55 
Río Jarama Tajo 

Parque 

Natural 
Sí 

 

Ríos de 

montaña 

mediterráne

a silícea 

Pluvio-nival Permanente 

ES030RNF0

63 
Río Tajo Tajo 

Parque 

Natural 
Sí 

 

Ríos de 

montaña 

mediterráne

a calcárea 

Pluvio-nival Permanente 

ES030RNF0

79 
Río Arbillas Tajo 

Parque 

Regional 
Sí 

 

Gargantas 

de Gredos-

Béjar 

Pluvial 

mediterráneo 
Permanente 

ES050RNF0

96 

Nacimiento 

del Genil 
Guadalquivir 

Parque 

Nacional 
Sí Sí 

Ríos de 

montaña 

mediterráne

a silícea 

Nival Permanente 

ES070RNF1

43 

Río Tus desde 

su cabecera 

hasta el 

balneario de 

Tus 

Segura 
Parque 

Natural 
Sí 

 

Ríos de 

montaña 

mediterráne

a calcárea 

Pluvial 

mediterráneo 
Permanente 
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Código Nombre 
Demarcaci

ón 

Espacio 

Protegid

o 

Red de 

Referenci

a 

Estació

n de 

aforo 

Tipo 

Origen de 

aportacion

es 

Temporalid

ad 

ES070RNF1

47 

Arroyo de la 

Espinea 
Segura 

Parque 

Natural 
Sí 

 

Ríos de 

montaña 

mediterráne

a calcárea 

Pluvial 

mediterráneo 
Permanente 

ES091RNF1

32 

Río Isuala 

desde su 

nacimiento 

hasta su 

desembocadu

ra en el río 

Alcanadre 

Ebro 
Parque 

Natural 
Sí 

 

Ríos de 

montaña 

mediterráne

a calcárea 

Pluvial 

mediterráneo 

Intermitente o 

fuertemente 

estacional 

 

Tabla 21. Puntos de muestreo seleccionados para el estudio del cambio climático en ríos pertenecientes a la red de 

RNF. 

Código 

REFCON 
Código Punto Nombre Punto RNF X (h30) Y (h30) Comunidad Autónoma 

cn12r NO00660002 Baztán ES017RNF008 630756 4790937 
Comunidad Foral de 

Navarra 

cn23r NA022 NA022 ES016RNF014 184965 4796865 Principado de Asturias 

cn26r NO00250010 POR002 ES016RNF016 183199 4818798 Principado de Asturias 

cn41r NO00540009 Aguas abajo Taranes ES016RNF015 321661 4786115 Principado de Asturias 

du04r DU01070006 Rubagón en Brañosera ES020RNF050 393116 4754240 Castilla y León 

du10r DU01630003 Rebedul en Canalejas ES020RNF044 338078 4725556 Castilla y León 

du23r DURS-154 Agadón en Monsagro ES020RNF037 221712 4488435 Castilla y León 

eb27r EB2005-BIO 
Isuala/Alberuela de la 

Liena 
ES091RNF132 744755 4672304 Aragón 

gv27r GVREF017BIO 
Río Genil. Primer 

puente 
ES050RNF096 465345 4109780 Andalucía 

ms08r NO01260017 Aguas arriba de Burbia ES010RNF001 189565 4745952 Castilla y León 

se04r ESP1 
Arroyo de la Espinea. 

Parolís 
ES070RNF147 549081 4236310 Andalucía 

se12r TUS3 Río Tus. Aserradero ES070RNF143 542921 4245364 Andalucía 

ta03r TA45905B02 
Cardoso de la Sierra - 

Jarama 
ES030RNF055 465866 4547916 Castilla-La Mancha 

ta10r TA53901B01 
Peralejos de las 

Truchas - Tajo 
ES030RNF063 591742 4492375 Castilla-La Mancha 

ta21r TA57809B04 
Arenas de San Pedro - 

Arbillas 
ES030RNF079 317000 4450918 Castilla y León 
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Figura 13. Puntos de muestreo seleccionados para la red de monitorización del Cambio Climático pertenecientes a 

la red de RNF. 

4.2. Análisis Marxan 

La red de RNF de la que se parte, se encuentra sesgada hacia ríos y arroyos de cabecera, 

que ocupan alrededor del 86% de la longitud total de red (MAGRAMA, actualmente 

MITERD. Líneas estratégicas para la gestión de las reservas naturales fluviales). Esto hace 

que una gran parte de la biodiversidad fluvial esté pobremente representada. Por ejemplo, 

la almeja perlífera gigante de río (Margaritifera auricularia), cuyas únicas poblaciones a nivel 

mundial se encuentran en Francia y España, está completamente ausente de las RNF. 

Tampoco están representadas especies vulnerables de macroinvertebrados como los 

odonatos Gomphus graslinii y Onychogomphus costae. En el caso de la ictiofauna, nuestra 

revisión sugiere que los peces diádromos/migradores se verán muy afectados por el 

cambio climático, pero se encuentran poco en los tramos de cabecera que son mayoría 

entre las RNF. En cuanto a los macrófitos, se observó una falta de representación de 

algunas especies relevantes como indicadoras de CC: Hydrurus foetidus, especie 

estenoterma fría de tramos de alta montaña estaba ausente en la red de RNF; macroalgas 

tropicales en expansión indicadoras del CC como Tetrasporidium javanicum, Nostochopsis 
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lobata y Compsopogon caeruleus, que se suelen encontrar en tramos medios y bajos de 

aguas lentas o en aguas salobres cerca de la costa, también quedaban fuera de las RNFs o 

estaban muy escasamente representadas. Además, nuestra revisión también sugiere que los 

efectos del cambio climático se ven agravados por otras presiones, por lo que si tan solo se 

consideran los tramos de cabecera mejor conservados se subestimarían los efectos del 

cambio climático. Así, lo que proponemos es ampliar la red de seguimiento de cambio 

climático en ríos pertenecientes al subprograma de referencia, más allá de las RNF. 

La mejor manera de ampliar la red es siguiendo una metodología robusta y reproducible 

que asegure considerar la mayor abundancia y diversidad de taxones y rasgos ecológicos 

vulnerables al cambio climático posible. Para ello, se han seleccionado las estaciones de 

referencia con una mayor representación de taxones y rasgos indicadores de CC utilizando 

el programa Marxan (Ball & Possingham 2000; Ball et al. 2009), que es un programa 

gratuito desarrollado por la Universidad de Queensland (Australia) y ampliamente utilizado 

para diseñar redes de áreas protegidas de manera eficiente (por ejemplo, se utilizó para 

diseñar gran parte del Parque Marino de la Gran Barrera de Coral australiano). Aunque 

inicialmente fue desarrollado para planificar redes de espacios protegidos (Ball, Possingham 

& Watts 2009), Marxan ha sido utilizado con éxito en el diseño de redes de biomonitoreo. 

Por ejemplo, un estudio reciente mostró como Marxan mejoraba significativamente la 

eficiencia de las redes de monitoreo de avifauna en Cataluña, permitiendo cubrir de manera 

suficiente y balanceada todas las especies amenazadas (Morán‐Ordóñez et al. 2018). Una 

gran ventaja de Marxan es que es transparente, reproducible y modificable. Así, cualquier 

persona podría revisar los criterios en base a los cuales se ha diseñado la red, y este diseño 

se puede modificar tantas veces como sea necesario con un simple ajuste de los diferentes 

parámetros que se hayan utilizado (por ejemplo, en nuestro caso, los indicadores utilizados 

y/o las metas de distribución espacial de cada uno de ellos). 

Marxan identifica configuraciones de áreas complementarias que permiten alcanzar metas 

de conservación explícitas (normalmente cuantificables) y objetivas al menor coste posible. 

El algoritmo de complementariedad de Marxan tiene tres componentes: 1) una 

penalización por no alcanzar los objetivos definidos; 2) un coste asociado a cada sitio; y 3) 

un coste asociado a la longitud de las fronteras de nuestra red de sitios (se trata de una 

variable que nos permite modular la importancia que le damos a la conectividad entre 

sitios). Un ejemplo de meta de conservación sería proteger un 20% del rango de 

distribución de una especie determinada. En el caso de la red de seguimiento de cambio 

climático en ríos, la meta podría ser representar un determinado porcentaje de la 

distribución de los diferentes taxones vulnerables al cambio climático.  
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Así pues, para completar la selección de las estaciones de seguimiento del cambio climático 

se utilizó este programa, fijando como objetivo representar al menos un 20% de la 

abundancia total de cada uno de los indicadores de cambio climático en ríos basados en 

diatomeas, macrófitos, macroinvertebrados y peces (Tabla 22). En el caso de la ictiofauna, 

se tuvieron en cuenta tan solo las especies con preferencias de aguas frías o frescas. Para 

llevar a cabo este análisis se utilizaron los datos obtenidos en la campaña de muestreos 

REFCON 2019. Debido a que el número de estaciones de referencia para las que se 

disponía de datos de macrófitos (71) era menor que el número de estaciones para las que 

se disponía  de datos de diatomeas, macroinvertebrados y peces (217), se ejecutó marxan 

por separado para cada una de los grupos de taxones.  

Como variable de coste se incluyó la presencia de especies invasoras, de manera que se 

prioirzaron los sitios en los que no había estas especies. En cuanto a la longitud de las 

fronteras, se utilizó esta variable para maximizar las diferencias ambientales entre los sitios 

seleccionados por Marxan. Esto se hizo de tres formas diferentes: 1) teniendo en cuenta las 

variables ambientales medidas en campo durante la campaña REFCON 2019, 2) teniendo en 

cuenta la tipología de los ríos y 3) maximizando la representación de cuencas hidrográficas. 

En el primer caso (1) se utilizó la distancia Euclídea entre cada par de sitios en función de 

las variables ambientales, dando prioridad a combinaciones de sitios que cubrieran la 

mayor distancia posible (es decir, la mayor variabilidad ambiental posible). Se trata de una 

aproximación similar a la utilizada por Hermoso et al. (2011) en la que se utilizaba la inversa 

de la distancia hidrológica para priorizar la conectividad entre sitios, solo que en nuestro 

caso priorizamos la distancia ambiental entre cada par de sitios. En el segundo caso (2) se 

priorizaron sitios que tuvieran tipologías diferentes, encontrando una solución óptima que 

cubriera el mayor rango de tipologías fluviales posibles. En el tercer caso (3), se forzó al 

programa a priorizar puntos que pertenecieran a cuencas hidrográficas diferentes. Además, 

se tuvieron en cuenta dos escenarios diferentes: A) sin preseleccionar ninguna estación, 

dejando a Marxan seleccionar libremente las estaciones más óptimas para configurar la red 

final de cambio climático y B) obligando a Marxan a incluir las 15 RNFs preseleccionadas en 

la red final de cambio climático (i.e. bloqueándolas en el archivo de entrada) . Así pues, se 

analizaron los siguientes 6 escenarios: 

A1) Sin preselección de estaciones y maximizando la variabilidad ambiental. 

A2) Sin preselección de estaciones y cubriendo el máximo número de tipologías 

fluviales posibles. 

A3) Sin preselección de estaciones y maximizando la presencia de cuencas hidrográficas 

diferentes. 
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B1) Preselección de estaciones de la red de RNF y maximizando la variabilidad 

ambiental. 

B2) Preselección de estaciones de la red de RNF y cubriendo el máximo número de 

tipologías fluviales posibles. 

B3) Preselección de estaciones de la red de RNF y maximizando la presencia de cuencas 

hidrográficas diferentes. 

Tabla 22. Taxones sensibles al cambio climático en ríos basados en diatomeas, macrófitos, macroinvertebrados y 

peces utilizados en el análisis para la selección de estaciones de seguimiento del cambio climático utilizando el 

programa marxan. 

Diatomeas 
 

Macrófitos 
 

Macroinvertebrados 
 

Ictiofauna 

Achnanthidium pyrenaicum 
 

Audouinella 
 

Aeshnidae 
 

Achondrostoma arcasii 

Achnanthidium pyrenaicum fanormale 
 

Bangia atropurpurea 
 

Calopterygidae 
 

Barbatula quignardi 

Achnanthidium rostropyrenaicum 
 

Chara hispida 
 

Ceratopogonidae 
 

Barbus haasi 

Adlafia bryophila 
 

Chara vulgaris 
 

Chloroperlidae 
 

Barbus meridionalis 

Adlafia minuscula 
 

Chiloscyphus polyanthos 
 

Cordulegastridae 
 

Cobitis calderoni 

Adlafia minuscula var muralis 
 

Coleodesmium wragelii 
 

Ephemerellidae 
 

Cobitis paludica 

Brachysira microcephala 
 

Compsopogon coeruleus 
 

Gammaridae 
 

Gobio lozanoi 

Diadesmis confervacea 
 

Fontinalis antipyretica 
 

Heptageniidae 
 

Oncorhynchus mykiss 

Diatoma mesodon 
 

Fontinalis hypnoides 
 

Lestidae 
 

Parachondrostoma miegii 

Epithemia adnata 
 

Fontinalis squamosa 
 

Leuctridae 
 

Phoxinus bigerri 

Epithemia sorex 
 

Heribaudiella fluviatilis 
 

Limnephilidae 
 

Salmo salar 

Epithemia turgida 
 

Hildenbrandia 
 

Nemouridae 
 

Salmo trutta 

Eunotia arcubus 
 

Hydrococcus rivularis 
 

Perlidae 
  

Eunotia arcus Ehrenberg 
 

Hydrurus foetidus 
 

Perlodidae 
  

Eunotia bilunaris 
 

Jungermannia 
 

Platycnemididae 
  

Eunotia bilunaris 
 

Lemanea 
 

Psychomyiidae 
  

Eunotia botuliformis 
 

Myriophyllum spicatum 
 

Rhyacophilidae 
  

Eunotia exigua 
 

Nostochopsis lobata 
 

Sericostomatidae 
  

Eunotia fennica 
 

Phormidium incrustatum 
 

Sialidae 
  

Eunotia implicata 
 

Rhynchostegium 

riparioides  
Sphaeriidae 

  
Eunotia incisa 

 
Rivularia 

    
Eunotia minor 

 
Scapania undulata 

    
Eunotia mucophila 

 
Tetrasporidium javanicum 

    
Eunotia soleirolii 

 
Thorea hispida 

    
Eunotia sp 

      
Eunotia subarcuatoides 

      
Eunotia sudetica 

      
Eunotia tenella 
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Diatomeas 
 

Macrófitos 
 

Macroinvertebrados 
 

Ictiofauna 

Gomphonema lateripunctatum 
      

Hannaea arcus 
      

Mayamaea atomus 
      

Meridion circulare 
      

Peronia fibula 
      

Sellaphora stroemii 
      

 

 

Una vez analizados los diferentes escenarios, se consideró el escenario B3 (preselección de 

estaciones de la red de RNF y representación de todas las cuencas hirográficas) como el 

más adecuado según criterio experto (ya que se estimó que incluir estaciones de diferentes 

cuencas podría ayudar a capturar patrones biogeográficos que son determinantes para la 

diversidad genética y taxonómica). Para cada uno de los escenarios, Marxan aporta la 

‘mejor solución’ (aquella que cumple las condiciones impuestas siendo lo más eficiente 

posible, es decir, con el menor número de estaciones posibles) y la frecuencia de selección 

de cada estación de muestreo (hace referencia a cuantas veces fue incluida cada estación 

de muestreo en la solución final propuesta por Marxan en cada una de las 100 veces que se 

ejecutó el programa, y se relaciona en cierta medida con la importancia de esa estación 

para la consecución de los objetivos). Esta mejor solución fue la que se tuvo en cuenta para 

seleccionar las estaciones representadas en la red, además de añadir algunas a partir de 

criterio experto. Dado que marxan se había ejecutado de manera separada para macrófitos 

y para diatomeas + macroinvertebrados + peces, la solución final propuesta es una 

combinación de las dos mejores soluciones de marxan. 

4.3. Propuesta preliminar 

Teniendo en cuenta la selección llevada a cabo a partir de la red de Reservas Naturales 

Fluviales y los resultados obtenidos a partir del análisis llevado a cabo con el programa 

Marxan, se completó la propuesta de selección preliminar de estaciones para el 

seguimiento del cambio climático en ríos. En el caso del análisis llevado a cabo a partir de 

los datos de diatomeas, invertebrados e ictiofauna, Marxan seleccionó un total de 48 

estaciones como mejor solución (15 preseleccionadas pertenecientes a la red de RNF y 33 

de nuevas). En este análisis no fueron incluidos los macrófitos por no encontrarse en ese 

momento procesadas la totalidad de las muestras. Con objeto de que los macrófitos 

también estivieran incluidos en esta propuesta preliminar, se realizó un análisis Marxan para 

macrófitos con los datos disponibles en ese momento (71 estaciones), que añadió 7 

estaciones más a la selección. Finalmente, teniendo en cuenta datos de macrófitos de 



 

Informe de selección de marcadores y estaciones de 

seguimiento de CC en ecosistemas acuáticos 
 

102 / 145 

 

campo y laboratorio preliminares del resto de estaciones aún no totalmente procesadas (y 

por tanto no incluidos en el análisis Marxan de macrófitos), se añadieron 11 estaciones más, 

con el objetivo de que todos los taxones indicadores estuvieran suficientemente 

representados en la red. 

Por tanto, la propuesta preliminar de estaciones para el seguimiento del cambio climático 

está formada por 64 estaciones, y quedan establecidas en la Tabla 24  

Tabla 23. Puntos de muestreo seleccionados para el estudio del cambio climático en ríos. 

Código 

REFCON 
Nombre Tipo Altitud X (h30) Y (h30) 

aa12r Río Oraque R-T19bis 131 186444 4166422 

cc01r El Brugent Al Molí del Pinetell R-T10 494 845618 4580918 

cc06r Aigua de Valls a Sorribes R-T26 1335 886116 4684384 

cc17r Riera de Beget a Sant Miquel d'Hortmoier R-T12 411 959079 4658816 

cc21r L'Anyet al cami del Castell de Requessens R-T08 331 989547 4714907 

cn08r San Anton (Lea) (Aulesti) R-T22 65 537234 4795316 

cn12r Baztán R-T23 159 630756 4790937 

cn13r Ordoki R-T23 258 623844 4782009 

cn23r Rio Agüeira I en Pesoz R-T21 166 184965 4796865 

cn26r Rio Porcía en Sueiro R-T30 198 183199 4818798 

cn28r Rio Naraval en Naraval R-T21 414 212629 4815309 

cn30r Vega de Muñalén R-T21 169 216464 4812690 

cn41r Aguas abajo Taranes R-T22 444 321661 4786115 

cn46r Río Saja III en Barcenillas R-T32 284 394257 4783855 

cn49r Paradiñas R-T21 419 166278 4773753 

cn59r Río Ponga aguas debajo de Taranes R-T22 803 323071 4781554 

du02r Riolago en San Emiliano R-T27 1391 248577 4757635 

du04r Rubagón en Brañosera R-T25 1238 393116 4754240 

du09r Arroyo de Riocamba en Villaverde de Arcayos R-T04 949 337866 4721802 

du10r Rebedul en Canalejas R-T04 968 338078 4725556 

du18r Duero en Almazán R-T15 937 540862 4594355 

du31r Agadon aguas arriba de Monsagro R-T11 904 223248 4488517 

eb15r Matarraña en Beceite Parrizal R-T12 646 769114 4522378 

eb16r Ésera en Plan de l´Hospitalet de Benasque R-T27 1764 795930 4732153 

eb21r Guatizalema en Nocito R-T26 922 726214 4689200 

eb27r Isuala en Alberuela de la Liena R-T12 523 744755 4672304 

eb34r Aragón Subordán en Hecho (Selva de Oza) R-T27 1235 687495 4746657 

gc05r Barragan, Cabo de Raña R-T31 337 47833 4697506 

gc07r Deza, Vilatuxe R-T21 593 70518 4728025 



 

Informe de selección de marcadores y estaciones de 

seguimiento de CC en ecosistemas acuáticos 
 

103 / 145 

 

Código 

REFCON 
Nombre Tipo Altitud X (h30) Y (h30) 

gc08r Eume, Irixoa R-T21 675 123106 4820995 

gc10r Masma, Penido Grande R-T25 806 132850 4821731 

gc15r Río Tambre II R-T28 194 43994 4773476 

gn03r Guadalmez Pista Conquista en Fuencaliente R-T01 588 372289 4252593 

gn06r Río Guadiana, Valdelacalzada R-T17 180 178836 4308569 

gv01r Río Robledillo en Solana del Pino R-T08 512 409556 4253491 

gv03r 
Río Yeguas aguas arriba del Embalse de 

Yeguas 
R-T08 359 397195 4227039 

gv12r 
Río Rivera de la Ciudadeja en vado de la SE-

150 
R-T08 472 280684 4201000 

gv13r Río Guadaloras en segundo cruce CO-140 R-T06 196 296547 4190241 

gv16r Arroyo Galapagar R-T06 115 263266 4172796 

gv22r 
Río Castril aguas arriba del Embalse del 

Portillo 
R-T12 952 519880 4189032 

gv27r Río Genil en el primer puente sobre el río R-T11 1302 465345 4109780 

gv35r Arroyo del Salado R-T13 369 440652 4195119 

ju11r Río Júcar - Valdeganga R-T16 650 614527 4333367 

ma04r El Corchado R-T14 132 284590 4041558 

ma13r Alto Trevélez R-T27 1540 477442 4096796 

ma16r Fuentes de Marbella R-T13 155 498034 4075525 

ma18r Jimena R-T20 39 280227 4034154 

ms05r Guimara R-T25 1188 198701 4756144 

ms07r Sorbeira R-T31 853 197095 4746096 

ms08r Aguas Arriba de Burbia R-T25 1031 189565 4745952 

ms11r Playa Fluvial de Magros R-T21 577 68307 4714183 

se01r Arroyo Blanco R-T12 1032 568473 4224571 

se04r Arroyo de la Espinea en Parolís R-T12 759 549081 4236310 

se10r Río segura en Huelga Utrera R-T12 1058 534538 4224278 

se11r Río Tus aguas arriba de Baños de Tus R-T09 877 550632 4247038 

se12r Río Tus. Aserradero R-T12 1018 542921 4245364 

ta02r Sorbe en Huerce R-T11 1113 483814 4553207 

ta03r Jarama en Cardoso de la Sierra R-T11 1172 465866 4547916 

ta06r Dulce en Sauca R-T12 1045 532703 4540399 

ta09r Tajo en Huertahernando R-T16 892 560194 4515916 

ta10r Tajo en Peralejos de las Truchas R-T12 1203 591742 4492375 

ta21r Arbillas en Arenas de San Pedro R-T24 721 317000 4450918 

ta22r Tiétar en Candeleda R-T15 330 311439 4440207 

ta27r Séver en Valencia de Alcántara R-T08 304 128000 4378451 
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La presente propuesta representa un total de 26 tipos de ríos diferentes (Figura 14), con un 

máximo de 11 estaciones para el tipo 12. 

 

Figura 14. Estaciones seleccionadas para el seguimiento del cambio climático en ríos por tipo. 

Los siguientes mapas muestran la frecuencia de selección de cada estación de referencia 

por Marxan para macrófitos (arriba) y diatomeas + macroinvertebrados + peces (abajo). El 

tamaño de los círculos es proporcional a la frecuencia de selección de cada estación de 

referencia por marxan y su color correponde a los diferentes tipos de masas de agua según 

el RDSE (RD 817/2015,). 
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Figura 15. Mapas de frecuencias de selección de estaciones de referencia por Marxan. Macrófitos arriba y 

diatomeas, peces e invertebrados abajo. .  
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Figura 16. Mapas de frecuencias de selección de estaciones de referencia por Marxan.  

 

5. Propuesta de estaciones de seguimiento – Lagos 

Para el estudio de la influencia del CC y la constatación de sus efectos en lagos y 

humedales es vital que la red de seguimiento se diseñe de la manera más eficiente posible; 

esta red ha de incluir el máximo número de indicadores, ofrecer una buena representación 

de todos los tipos existentes y cubrir gradientes ambientales amplios. Además, es 

importante que el diseño de la red persiga objetivos cuantificables y concretos, utilice 

métodos transparentes y reproducibles y presente cierta flexibilidad de cara a ser ajustada 

en un futuro según varíen las condiciones ambientales, económicas y sociales.  

Para el estudio de la influencia del CC y la constatación de sus efectos en lagos y 

humedales se recopilará toda la información disponible en NABIA sobre los programas de 

seguimiento del estado de las masas de agua de la categoría lagos. Se espera que toda 

esta información sirva para tener un gran alcance espacial, pero también para contar con 

algunas series temporales largas (si están disponibles) con las que poder detectar cambios 

en los ecosistemas. Sin embargo, será necesario tener en cuenta que estos programas de 

seguimeinto no están específicamente orientados al estudio del CC. Para cubrir las 

carencias de información existente, en el presente proyecto se proponen una serie de lagos 
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que servirán como estaciones de seguimiento para la vigilancia específica de los efectos del 

CC en los sistemas lacustres españoles. 

Para la selección de estaciones de seguimiento del CC (en la Tabla 25 y Figura 17 

encontramos la selección inicial de estaciones de seguimiento), se siguen los siguientes 

criterios: 

1. Representatividad tipológica: La red debe abarcar el mayor número posible de tipos 

de lagos, ya que los efectos del CC van a ser distintos en función de su tipología, 

debido a sus características particulares. 

2. Representatividad geográfica: La red debe incluir lagos de diferentes ámbitos 

geográficos del territorio español, para testar el cambio en diferentes contextos. 

3. Existencia de series de datos y estudios previos: Para este tipo de seguimientos, 

probablemente uno de los valores más importantes y a la vez difíciles de acomodar, 

sea la existencia de series de datos a largas, así cómo de estudios previos que hayan 

tratado el tema. 

4. Presentar un buen estado de conservación: se seleccionan aquellos lagos que 

cuentan con un buen estado de conservación. Esta información se ha obtenido 

mediante: 

a) La información disponible en NABIA y en las redes de control. 

b) Resultados de la campaña inicial (2019) del presente proyecto, descritos en 

el “Informe de Muestreos de Lagos. Campaña 2019”. 

5. Presentar un régimen natural y sin presiones antrópicas directas: de manera que los 

cambios que se observen en su funcionamiento limnológico puedan ser atribuidos 

al clima y no debidos a otras presiones. Para ello se cuenta con la información de 

impactos y presiones: 

a) Cálculos de presiones en lagos realizados por la UVEG (UVEG 2018) 

b) Usos del suelo calculados para las distintas masas de agua tipo lago, 

descritos en el “Informe de Estudio, validación y selección final de estaciones 

de referencia en lagos” 
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c) Resultados de la campaña inicial (2019) del presente proyecto, descritos en 

el “Informe de Muestreos de Lagos. Campaña 2019”. 

 

6. Seleccionar aquellos sistemas más vulnerables al CC: Entre los sistemas lacustres 

españoles encontramos algunos más vulnerables al CC, donde se espera que sus 

efectos sean mayores y, por tanto, más detectables. Distinguimos cinco grupos 

principales de lagos de acuerdo con su vulnerabilidad: 

a) Lagunas de alta montaña (L-T01 al L-T05 y L-T09). Se espera que su biota 

cambie considerablemente con la disminución de la cobertura nívea (en 

cantidad y tiempo), el aumento de temperatura, el cambio en el patrón de 

estratificación, y otros efectos del CC. Encontramos ejemplos en los Pirineos, el 

Sistema Cantábrico, el Sistema Central y Sierra Nevada.  

b) Lagos cársticos (L-T10 al L-T15). Se esperan cambios en su funcionamiento 

debido al calentamiento del agua, disminución de la entrada de agua y a 

posibles cambios en los nutrientes. Los de origen hipogénico son especialmente 

vulnerables a la desecación, e incluso a la desaparición, debido a los cambios en 

el nivel del acuífero. Los que presentan cierre travertínico pueden verse 

afectados por el aumento del CO2 en el agua. Dentro de este grupo 

encontramos las Torcas de Cañada del Hoyo o los Hoyos de Archidona. 

c) Lagos de interior en cuenca de sedimentación (L-T16 al L-T23). Se esperan 

cambios en su funcionamiento debido al calentamiento del agua y a posibles 

cambios en los nutrientes y el régimen de llenado. Muchos de estos ambientes 

dependen de aguas subterráneas y son especialmente vulnerables a la 

desecación. Su posible desconexión de los acuíferos podría afectar a los 

organismos que habitan en estas lagunas. Dentro de este tipo encontraríamos 

los complejos lagunares de “La Mancha Húmeda”, relacionados con el acuífero 

23. 

d) Humedales costeros y sistemas litorales dunares (L-T28 al L-T30). Se espera que 

se produzcan cambios de salinidad, cambios en las aportaciones (cantidad y 

calidad) de agua, cambios del nivel de mar. 

e) Otros: En algunos de los tipos anteriores (y los no incluidos), también 

encontramos lagunas temporales y lagunas permanentes someras muy 
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vulnerables, especialmente los que se encuentren en territorios con gran estrés 

hídrico. En los tipos de origen fluvial (L-T24 al L-T26), como los meandros 

abandonados y los lagos en llanuras de inundación, la variabilidad interanual 

prevista llevará a que muchos años no se llenen, mientras que otros años 

sufrirán grandes avenidas.  

7. Economía y eficacia: Se debe adoptar un planteamiento económico en términos de 

costes y, cuando sea posible, se utilizarán los emplazamientos y los datos recabados 

con arreglo otros programas. Con el objetivo ser lo más eficientes el presente 

proyecto pretende establecer una red única de lugares de estudio en las que se 

analicen los descriptores necesarios para dar respuesta a los tres subproyectos que 

tiene: revisión de las condiciones de referencia, indicadores de cambio climático y 

de deposición atmosférica. 

8. Otros criterios técnicos recomendables:  

a) Seleccionar preferentemente lagos con una estación meteorológica cercana, 

en la misma cuenca del lago. 

b) Seleccionar preferentemente lagos en los que ya exista una batimetría y 

estudio de cuenca. 

A partir de esta selección preliminar, se propone llevar a cabo un ejercicio a través del 

software Marxan (similar al llevado a cabo en la propuesta de selección de estaciones en 

ríos) utilizando la base de datos de los diferentes indicadores obtenidos en el subprograma 

de referencia de lagos, con el objetivo de identificar posibles nuevas estaciones de 

seguimiento del cambio climático.  
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Figura 17. Puntos de muestreo de lagos seleccionados para la red de monitorización del Cambio Climático. 

 

Por último, siendo conscientes de que en sólo 10 puntos de muestreo específico de cambio 

climático no se puede profundizar en algunos de los impactos previsibles que el cambio 

climático puede tener en los ecosistemas acuáticos, se ha querido proponer unos estudios 

adicionales (explicados en el siguiente apartado) para estudiar con más atención los 

impactos de los cambios en temperatura y pluviosidad que puedan acontecer. Además, se 

exprimirá al máximo la información proveniente de las redes de control, de estado 

ecológico para potenciar la magnitud de la información utilizada siempre que ésta cumpla 

los criterios anteriormente citados. 
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Tabla 24. Selección inicial de estaciones de seguimiento de los efectos del CC sobre los sistemas lacustres, incluyendo la presencia de presiones antrópicas, estación meteorológica 

cercana, estudio batimétrico y otros estudios limnológicos previos (se presentan algunas de las referencias disponibles). *La décima estación de seguimiento será seleccionada 

posteriormente, entre estas opciones y en base a los resultados obtenidos en la campaña de muestreo de 2020. **Las lagunas interdunares (malladas) del Parque Natural de 

l’Albufera de Valencia no están consideradas masa de agua, son sistemas restaurados que presentan pocas presiones antrópicas en la actualidad, han sido muy estudiadas (a 

consultar la disponibilidad de batimetría y estudios previos realizados por los técnicos del PN) y se considerará su posible inclusión en la red de seguimiento tras realizar un análisis 

más detallado. 
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n
e
s 

e
n

 %
 

(U
V

E
G

 2
0

1
8

) 

Estación meteorológica cercana 

(Ver Referencias para el enlace 

de acceso) 

Batimetría Estudios previos 
Hu

so 
X Y 

1 
ES091 

MSPF972 

Estany de 

Travessany 
01 31 

32596

2 

471982

1 
Ebro 0 

En el Refugi d’Amitges, a unos 9 

km lineales. 

United Research 

Services España 

2009 

- 

2 
ES091 

MSPF970 
Lac Redon 01 31 

31785

2 

472330

1 
Ebro 0-40 

A escasos metros de la orilla S del 

lago 

Catalan et al., 

(2002) 

Catalan et al., (2002), entre 

otros. 

3 - 
Lagunas altas del PN del 

Lago de Sanabria 
02 29 

68119

0 

466531

0 
Duero 0 

En Presa del Embalse de Puente 

Porto, a unos 1,8 km lineales. 
- Consultar 

4 
ES030MS 

PF0455040 

Laguna Grande 

de Peñalara 
03 30 

41928

2 

452143

8 
Tajo 0 

En Rascafría, a unos 10 km 

lineales, y varias en el Parque 

Nacional. 

Granados et al. 

2006 

Toro & Granados 1998; 

Granados et al. 2006; Toro 

2007 

5 
ES020MS 

PF000101101 
Lago de Sanabria 06 29 

68946

7 

466580

4 
Ebro 0-25 

Al Sur del propio lago, a escasos 

50 m de la orilla, y en 
Vega et al., 2005 

Cambra 1991; Gacia et al. 

2005; Camarero & Aniz 2010 

6 - 
Laguna Fonda      

(Muniellos) 
08 29 

68453

2 

476434

7 
Cantábrico 0 

En Tablizas, cerca del Centro de la 

RI de Muniellos, a 5,12 km 

lineales 

- Consultar 

7 
ES060MS 

PF0632500 

Laguna de 

La Caldera 
09 30 

47078

9 

410093

2 

Cuencas 

Mediterrá- 

neas 

Andaluzas 

0 
En el Refugio Poqueira, a 3 km 

lineales. 

Rodríguez‐

Rodríguez et al. 

2004 

Martínez-Silvestre 1975; 

Cruz-Pizarro 1981; Echevarría 

et al. 1990; Rodríguez‐

Rodríguez et al. 2004 

8 
ES080 

MSPFL12 

Laguna del Tejo 

(condicional) 
10 30 

59582

7 

442688

0 
Júcar 0-2,2 

En Cuenca, a unos 

20 km lineales. 

Barreiro-Lostres 

2016 

Camacho et al. 2003; 

Barreiro-Lostres 2016 
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Estación meteorológica cercana 

(Ver Referencias para el enlace 

de acceso) 

Batimetría Estudios previos 
Hu

so 
X Y 

9 
ES080 

MSPFL14 

L. de Marquesado 

(condicional) 
12 30 

61344

1 

444937

6 
Júcar 0-3,3 En Zafrilla, a unos 4 km lineales. 

Cebriá Romero 

2014 

Roca et al. 2000; Martínez et 

al. 2011; Cebriá Romero 

2014 

10

** 

- 
CL Malladas del Saler 

Llacuna Nova del Canyar 
29 30 

73237

6 

435662

3 
Júcar - 

En el Centre d′Informació 

del Racó de l′Olla, 

a menos de 2 km lineales. 

- 
Calero Cervera 2018; 

Olmo 2016 

- 
CL Malladas del Saler 

Mata del fang 
29 30 

73170

1 

435798

0 
Júcar - 

En el Centre d′Informació 

del Racó de l′Olla, 

a menos de 2 km lineales. 

- Olmo 2016 

- 
CL Malladas del Saler 

Mallada del Quarter 
30 30 

73015

6 

436281

4 
Júcar - 

En el Centre d′Informació 

del Racó de l′Olla, 

a menos de 2 km lineales. 

- Olmo 2016 

- 
CL Malladas del Saler La 

Malladeta 
30 30 

73209

1 

435679

9 
Júcar - 

En el Centre d′Informació 

del Racó de l′Olla, 

a menos de 2 km lineales. 

- Olmo 2016 

- 
CL Malladas del Saler 

Mallada del Canyar 
30 30 

73229

1 

435631

5 
Júcar - 

En el Centre d′Informació 

del Racó de l′Olla, 

a menos de 2 km lineales. 

- Olmo 2016 
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6. Propuesta de estudios adicionales sobre cambio climático 

Además del establecimiento de una red de seguimiento de los efectos de CC en los 

sistemas lacustres españoles, sería recomendable la realización de estudios adicionales que 

permitan analizar algunos aspectos concretos sobre los efectos biológicos o hidrológicos 

del CC. 

6.1. Cambios en distribución de especies a lo largo de un gradiente 

altitudinal 

Como efecto del CC, hay bastante consenso en el posible cambio de distribución de las 

especies: las propias de altitudes más bajas podrían colonizar cotas más altas debido al 

aumento de temperatura mientras que otras especies de aguas frías, como por ejemplo la 

trucha, perderán hábitat y disminuirán su rango de distribución y abundancia. Estos 

cambios altitudinales en la abundancia y distribución de especies debidos al cambio 

climático ya se han detectado en las últimas décadas en otros países como Francia o Reino 

Unido, pero apenas se han demostrado en España. Como hemos revisado en apartados 

anteriores, en peces de río los cambios altitudinales ya detectados son del orden de 14-600 

m por década y los cambios debidos a otros impactos antropogénicos (degradación del 

hábitat, especies invasoras, etc.) han sido 3,2-3,7 mayores que los debidos al cambio 

climático. Las redes de referencia y de cambio climático cuentan con una serie de puntos en 

un área grande con una enorme heterogeneidad espacial (climática y ambiental) y muchos 

impactos antrópicos. Por tanto, los efectos del cambio climático en ríos seguramente serán 

pequeños respecto a estas otras variaciones naturales y antrópicas. 

Los efectos del cambio climático a pequeña escala deberían ser más fáciles de detectar 

realizando muestreos a lo largo de gradientes altitudinales en ríos concretos. Por ejemplo, 

se podrían muestrear cuatro ríos de la red de cambio climático de distintas latitudes (por 

ejemplo, desde el norte de España hasta Andalucía) cada 5 km en cada ocasión que se 

muestree la red de CC para detectar posibles cambios en la distribución y abundancia de 

los distintos grupos taxonómicos. Estos muestreos, además de eliminar la variación 

geográfica más directamente, reducen los problemas de distintas floras y faunas regionales 

en distintas cuencas y permiten modelizar los datos más fácilmente. Es previsible que la 

respuesta al cambio climático sea distinta en distintos grupos indicadores (por ejemplo, 

más rápida en cuanto a cambios en abundancia y composición en diatomeas, insectos 

voladores o grupos con mucha dispersión y tiempos de generación cortos) y en distintas 

zonas (por ejemplo, según las barreras naturales o artificiales existentes). Pero se espera 

que las modas de abundancia y los límites altitudinales superiores e inferiores varíen en 
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función del cambio climático, con mejor adaptación de algunas especies (por ejemplo, las 

termófilas y las invasoras) y peor para otras (las de aguas frías o las que tienen poca 

capacidad de dispersión) pero a menudo con un retraso. 

Alternativamente, se podrían usar los datos que se obtengan y los previamente disponibles 

de la red REFCON, ya que en muchas cuencas (por ejemplo, Ebro, Guadalquivir, Tajo o 

Júcar) exisiten puntos próximos que varían altitudinalmente (Fig. 17). Estos datos deberían 

proporcionar series temporales más largas y permitir detectar cambios recientes en la 

abundancia y distribución altitudinal de muchos grupos indicadores. De forma similar, sería 

interesante compilar y analizar los numerosos datos de calidad del agua y temperatura del 

agua ya disponibles para la red REFCON y de la red SAICA, para detectar tendencias 

recientes debidas al cambio climático y otros factores. 
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Figura 18. Mapa de las estaciones de la red REFCON con la distribución altitudinal (arriba a la derecha por 

tipología de río y con círculos proporcionales a la altitud; abajo, gráficas de caja de la altitud por demarcación 

hidrográfica). 
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Los muestreos de lagos de alta montaña dentro del subprograma de referencia también 

podrían ser útiles para estudiar los cambios en la presencia de especies con respecto a la 

altitud. Al estudiar la biocenosis de lagunas cercanas y pertenecientes a la misma cuenca, 

pero situadas a distintas altitudes, podrían trazarse los límites de altitud de determinados 

taxones de los distintos grupos estudiados (fitoplancton, zooplancton, macroinvertebrados 

y macrófitos). Estos límites actuales servirían como referencia para analizar en un futuro el 

posible avance en altitud de dichos taxones. 

Este análisis podría realizarse, por ejemplo, en los lagos situados en la Vall de Boí (Lleida), 

donde encontramos una serie de lagos encadenados y muy cercanos entre ellos, con las 

mismas condiciones climáticas, el mismo tipo de suelos, la misma latitud, pero distinta 

altitud (Tabla 25). Sin una aparente limitación en la dispersión de las especies, cabría 

esperar que los cambios en su distribución estén debidos, en su mayor parte, a las 

diferencias de altitud que existen entre los lagos, y los cambios asociados de temperatura, 

cobertura nívea, radiación, etc. 

Tabla 25. Información básica sobre los lagos de la Vall de Boí (Lleida), incluyendo la diferencia en altitud. 

Código masa de agua Nombre Tipo Altura (m) 

ES091MSPF1011 Estany des Monges L-T01 2420 

ES091MSPF1005 Estany de les Mangades L-T01 2350 

ES091MSPF998 Estany de Tumeneia L-T01 2300 

ES091MSPF972 Estany de Travessany L-T01 2250 

ES091MSPF987 Estany Negre de Boí L-T01 2130 

 

6.2. Lagunas desaparecidas por escasez de precipitaciones o descenso 

del freático 

Como ya se ha descrito anteriormente, se prevé que el CC lleve a una modificación de los 

regímenes hídricos y, con ello, es posible que muchas lagunas disminuyan su hidroperiodo, 

o incluso lleguen a desaparecer. En este sentido, y como parte del estudio del efecto del 

CC, sería recomendable analizar el paso de lagunas permanentes a temporales y la 

desaparición de lagunas. Es posible realizar un seguimiento de la presencia de agua en los 

lagos a lo largo del tiempo mediante las imágenes de satélite. El grupo de Antonio 

Camacho en la UVEG tiene ya bastante experiencia en este tipo de análisis (véase, por 

ejemplo, Doña et al, 2014, 2015 y 2016), y además cuenta con una metabase de datos de 

lagunas y humedales españoles que recopila más de una veintena de bases de datos de 

diferentes fuentes e incluye miles de referencias. 
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En los últimos años, ya se tiene constancia de la desaparición de pequeñas lagunas 

temporales (o efímeras) endorreicas, debido a que llevan varios años sin llenarse. Sería 

interesante analizar si esta desaparición es debida a su desconexión con el acuífero por la 

escasez de lluvias o por la sobreexplotación del mismo. Esta parte podría desarrollarse 

trabajando en conjunto con el equipo de trabajo en aguas subterráneas del que dispone 

Tragsatec. 

6.3. Ictiofauna 

Algunos estudios particulares sobre cambio climático con peces podrían ser: 

1) Obtener escamas de las especies con distribución geográfica más amplia en España 

(por ejemplo, la trucha) para analizar si las tasas de crecimiento varían con el 

cambio climático. Las escamas tienen la ventaja que registran el crecimiento en años 

pasados por lo que mediante la técnica llamada retrocálculo (back-calculation) 

(Merciai et al. 2017) se puede analizar mucho mejor la relación clima-crecimiento. 

2) Como las especies introducidas en general se tienen que sacrificar según la 

legislación, seleccionar algunas ampliamente distribuidas (por ejemplo, gambusia, 

alburno o similar) para estudiar como varían los ciclos vitales o la carga de 

contaminantes (Merciai et al. 2017) con la latitud y otros gradientes espaciales y 

ambientales y el clima. Por ejemplo, hemos observado cambios marcados con el 

gradiente de latitud/temperatura en la reproducción, condición y carga parasitaria 

de la gambusia (Benejam et al. 2009; Carmona-Catot et al. 2011 y 2014). 

3) En relación con el punto anterior, una opción sencilla, con muy poco coste, pero a 

menudo informativas, sería medir el peso individual de ejemplares de alguna 

especie (por ejemplo, trucha, anguila o gambusia) para analizar la condición (como 

relación peso-longitud). La condición no implica el sacrificio de animales y varía con 

la latitud (Carmona-Catot et al. 2011 y 2014), calidad del hábitat (Vila-Gispert & 

Moreno-Amich 2001; Oliva-Paterna et al. 2003) o la contaminación química 

(Benejam et al. 2008 y 2010); existen muchos otros trabajos en la península que lo 

han demostrado. Recientemente se ha mostrado que la condición (medida a partir 

del peso fresco) de unos peces de lagos de Canadá (y también la concentración de 

mercurio) ha disminuido más entre 1967 y 2006 donde el cambio climático ha sido 

más acusado (Rennie et al. 2010). 
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4) Establecer estaciones donde el cambio climático se estudie a largo plazo, para crear 

series temporales que son esenciales para entender el cambio y desarrollar 

estrategias de adaptación y mitigación. 

5) Analizar la variación histórica de la distribución, abundancia y estructura de tamaños 

de las especies y su relación con el cambio climático, de forma similar a trabajos 

franceses (Comte et al. 2013; Comte & Grenouillet 2013). 

6) Desarrollar modelos de distribución de especies acoplados a escenarios de cambio 

climático para predecir los efectos del cambio climático en la distribución del 

conjunto de peces de los ríos españoles, de forma similar a los realizados en otros 

países (Lassalle & Rochard 2009; Buisson et al. 2010).  

Los salmónidos como la trucha, que son las especies más estudiadas entre los peces de río, 

muestran varias respuestas al cambio climático en su biología (ver apartados anteriores o 

revisiones más detalladas (Jonsson & Jonsson 2009). Sin embargo, casi no hay evidencias 

de una respuesta adaptativa (Jonsson & Jonsson 2009) a pesar de que deben existir 

(Crozier & Hutchings 2014) por lo que de momento no parece que se puedan usar 

marcadores genéticos del cambio climático con la trucha u otros peces. Sí que son muy 

conocidos los marcadores genéticos de temperatura y cambio climático en las moscas del 

vinagre (Drosophila) (Huey et al. 2000, Gilchrist et al. 2001) 

6.4. Macroinvertebrados acuáticos 

A) Cambios en la distribución de rasgos y taxones  

La base de datos generada en este proyecto tendrá un enorme potencial para predecir la 

distribución futura de la biodiversidad de macroinvertebrados acuáticos. Al disponer tanto 

de datos de abundancia de taxones (algunos quizás a un nivel de resolución taxonómica de 

género o especie) como de una gran cantidad de variables asociadas a los puntos de 

muestreo (variables climáticas, caracterización del hábitat, usos del suelo, existencia de 

infraestructuras, etc.), se podrán construir modelos predictivos robustos de distribución de 

taxones. En base a estos modelos se pueden testar escenarios futuros de cambio climático 

(por ejemplo, cambios en temperatura y/o precipitaciones) y de usos del suelo (por 

ejemplo, cambios en la superficie ocupada por agricultura) y predecir como cambiará el 

rango de distribución de los taxones y de sus rasgos ecológicos asociados. Esta información 

puede ser útil para fijar metas futuras de mitigación de cambio climático (por ejemplo, 

reducción de emisiones de CO2) y/o de desarrollo urbano y agrícola que permitan conciliar 

el desarrollo de la sociedad con la conservación de la biodiversidad. Igualmente, esos 
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escenarios climáticos y como afectarían estos a la biogeoquímica de, por ejemplo, los lagos 

(Camacho et al., 2017), serian indicadores de utilidad en los aspectos relacionados con la 

mitigación dado el importante papel de los ecosistemas acuáticos en el ciclo del carbono y 

la regulación de intercambios de gases de efecto invernadero. 

B) Cambios en la estructura de la comunidad  

En relación a los rasgos ecológicos, la base de datos generada puede servir para mejorar 

nuestro conocimiento acerca de la estructura de las comunidades de macroinvertebrados 

en condiciones de referencia para las diferentes tipologías fluviales, y para entender como 

cambiará esta estructura en el futuro y qué consecuencias puede tener para el 

funcionamiento del ecosistema. Por ejemplo, comunidades con una redundancia funcional 

elevada (es decir, con numerosos taxones compartiendo rasgos ecológicos similares) 

deberían de proveer al ecosistema de una mayor resistencia al cambio climático ya que la 

función que desempeña un taxón que se extingue puede ser suplida por otro que es 

ecológicamente equivalente. 

C) Identificación de refugios climáticos 

En futuros escenarios de aumento de las temperaturas y reducciones en el caudal y en la 

disponibilidad de agua, es muy probable que muchas especies de macroinvertebrados 

acuáticos busquen refugios donde poder establecer poblaciones estables. Se propone 

utilizar Marxan en base a escenarios climáticos futuros para determinar cuáles serán los ríos 

y arroyos en los que se concentrará la biodiversidad de macroinvertebrados en un futuro y 

así comenzar a trabajar ya en su protección y/o restauración. 
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