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Introduccion: un enfoque integrador para
la restauracion de las lagunas costeras
del Mediterraneo
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Introduccion

La restauracion de ecosistemas degradados se ha desarrollado durante las ultimas tres décadas,
pasando de simples experiencias de prueba y error a un enfoque basado en un sistema de referencia
para guiar y probar proyectos de restauracion (Van Andel & Aronson, 2006). Un enfoque comun ha
sido utilizar un ecosistema en buen estado ecoldgico y un ecosistema degradado como referencias
para estudiar y evaluar los resultados de las acciones de restauracion (Rey-Benayas et al., 2009).
Este método permite comparar las caracteristicas del ecosistema restaurado con las del mismo
ecosistema degradado antes de implementar acciones de restauracion. En estudios recientes también
se ha reconocido la importancia de incorporar aspectos sociales y econémicos, junto con aspectos
cientifico-técnicos, en los proyectos de restauracion. Comin et al. (2018) han propuesto un enfoque de
restauracion basado en la evaluacion de los servicios del ecosistema a fin de restaurar los territorios
formados por un mosaico de ecosistemas como una cuenca hidrolégica. La ecologia de la restauracion
también ha progresado rapidamente en las Ultimas décadas, proporcionando los fundamentos para
estimular iniciativas y proyectos de restauracion ecoldgica, incluidos aquellos relacionados con los
ecosistemas costeros y los impulsores socioecolégicos (De Wit et al., 2017).

Muchas lagunas costeras del Mediterraneo (LCM) se degradan debido a las transformaciones de los
usos del suelo alrededor de las lagunas y los vertidos continuos de contaminantes de las actividades
humanas continentales. Los cambios costeros globales han sido causados principalmente por los
impactos directos e indirectos de las poblaciones humanas (Valiela, 2006). En relacién con esto, las
causas de la degradacioén de las lagunas costeras provienen, no todas pero si la mayoria, de fuera
de las lagunas, por lo que su restauracion debe enfocarse no solamente pero si principalmente hacia
acciones en el exterior de las lagunas costeras. La degradacion intensa de las LCM ocurrié después
de algunos cambios socioecoldgicos importantes. La regulacién de los flujos fluviales disminuyé
la cantidad de sedimentos transportados y depositados a lo largo de las costas, reduciendo sus
transformaciones geomorfolégicas y la formacién de nuevas lagunas costeras. La urbanizacion de las
costas mediterraneas mermo su capacidad para formar nuevas areas de lagunas. El cambio climatico
es tanto un desafio como una oportunidad para la recuperacion de las LCM, ya que conlleva una intensa
actividad geomorfologica a lo largo de las costas mediterraneas debido a las frecuentes tormentas
marinas y otros impactos del cambio climatico.

La ecologia general de las LCM fue descrita por Guelorguet & Perthuissot (1983), que propusieron
un modelo simple de caracteristicas ecologicas de diferentes lagunas costeras en relacién con el
gradiente de agua dulce-agua de mar por un lado y el gradiente de evaporacién por otro lado (Fig.
1). Bésicamente, el grado de mezcla del agua dulce y del agua de mar y la renovacion del agua
son los principales factores que determinan las caracteristicas estructurales y funcionales de las
lagunas costeras, ya que tanto las comunidades biolégicas y los procesos biogeoquimicos, asi como
los socioeconémicos (Anthony et al., 2009), estan estrechamente relacionados con el gradiente de
agua dulce-agua de mar (Kjerfve, 1994) y sus caracteristicas asociadas. De hecho, las comunidades
bioldgicas de las lagunas costeras son el resultado del proceso evolutivo de adaptacién a la salinidad
del agua, que es un importante factor ecofisiolégico que regula la capacidad de las especies para vivir
en el agua con diferentes concentraciones de sal. La combinacion de agua de mar y agua dulce y la
evaporacion del agua son los principales procesos fisicos que regulan el resto de las caracteristicas
ecoloégicas de las lagunas costeras estrechamente relacionadas con los procesos hidrodinamicos que
tienen lugar en la zona costera (Ayala-Castanares & Phleger, 1969).
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Fig. 1. Modelo “le domain paralique” de las caracteristicas ecolégicas a lo largo de los gradientes
de confinamiento (Guelorguet & Perthisot 1983) ilustrados con ejemplos de diferentes LCM.

Cloern (2001) mostré la relacion directa entre el aumento de los aportes de nutrientes y otros estresores
(pesca intensiva y acuicultura, especies invasoras, contaminantes toxicos) y sus impactos sobre los
sistemas acuaticos costeros en términos de eutrofizacion, salud humana y costos socioeconémicos, y
sugirié algunas acciones potenciales para revertir el efecto de estos factores de estrés. Sin embargo,
el proceso inverso después de eliminar los factores de estrés no es sencillo, pues puede tomar formas
alternativas. No obstante, se observa una tendencia general hacia la mejora de las caracteristicas
del ecosistema a largo plazo, especialmente si la eliminacion de estresores se combina con mejoras
hidrogeomorfologicas para facilitar los intercambios de agua con el mar (Viaroli et al., 2007; 2008).

La fundacion de la Sociedad para la Restauracién Ecoldgica en 1987 y la Conferencia de las Naciones
Unidas sobre Medio Ambiente y Desarrollo en 1992 aumentaron la preocupacién ambiental sobre la
restauracion de ecosistemas degradados. Varias reuniones entre agencias gubernamentales y no
gubernamentales durante el siglo XX establecieron compromisos para poner en practica la restauracion
ecolégicaagran escala. Estas y muchas otras iniciativas indican el interés en proporcionar los fundamentos
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cientificos y la experiencia técnica para planificar, realizar y monitorear programas, acciones y proyectos
de restauracién ecoldgica. Este articulo revisa algunos de los principales aspectos a considerar para la
restauracion de las LCM.

El marco para la restauracion de las
lagunas costeras del Mediterraneo

Las lagunas costeras son ecosistemas tipicos de las costas sedimentarias donde un banco de arena
depositado por las corrientes marinas limita y cierra progresivamente un area del mar unida al continente
o a la parte terrestre de una isla. Las lagunas costeras presentes se formaron después de la Ultima
glaciacién, cuando el ascenso del nivel del mar se estabilizo. Sus caracteristicas geomorfolégicas estan
reguladas por la interaccién entre el agua del mar y continental y por los flujos de sedimentos, que
pueden estar regulados por la accion humana, asi como otros factores como el viento y las interacciones
bidticas (Carter, 1988). Las lagunas costeras se distribuyen a lo largo de las costas bajas de la costa
mediterranea (Fig. 2).
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Fig. 2. Distribucion de los principales sistemas de lagunas costeras en el Mediterraneo (modificado de Pearce & Crivelli 1994).

El marco impulsor-presiéon-estado-impacto-respuesta (DPSIR por sus siglas en inglés) (Fig. 3) es
un enfoque Util para comprender las opciones de restauracién de las lagunas costeras degradadas
(Pirrone et al., 2005; Pastres & Solidoro, 2012). Las entradas continentales reguladas provocaron
sedimentacioén y pérdida de la calidad del agua de muchas LCM (Comin & Valiela, 1993; Menéndez
& Comin, 2000). La dinamica litoral, incluyendo las corrientes marinas y las olas, deberia ser un
impulsor importante de la evolucién de las LCM. Sin embargo, debido a la pequefia amplitud de
las mareas mediterraneas (con la excepcion de algunas zonas costeras como la costa norte del
Adriatico), la energia mareal es muy baja para impulsar las principales caracteristicas de las LCM.
Por el contrario, las tormentas marinas mas frecuentes y el aumento del nivel del mar causado por el
cambio climatico son importantes impulsores geomorfoldgicos de los intercambios LCM-mar.
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Fig. 8. Esquema que muestra los factores determinantes (Drivers), presiones, caracteristicas de
estado ecoldgico (States), impactos y respuestas de las lagunas costeras.

Cambios en las cantidades y caracteristicas del agua continental que fluye hacia las LCM ejercen presion
sobre su funcionamiento ecolégico. Por ejemplo, las alteraciones de la red tréfica de algunas LCM ocurrieron
después de vertidos intensos de pesticidas asociados con aguas residuales agricolas. El aumento de los
flujos de agua continentales (o la disminucion de los intercambios laguna-mar) disminuye la salinidad de las
LCM.y ejerce una presion significativa sobre la ecologia de las LCM, ya que alteran el balance hidrico de agua
dulce-agua salada de las lagunas. Las LCM son sistemas bastante cerrados y no estan sometidos a una
hidrodinamica intensa. Por lo tanto, en general, el aumento de los intercambios de agua entre la laguna y el
mar tendra un efecto positivo en el estado ecoldgico de una laguna costera, un efecto rejuvenecedor en su
historia geomorfolégica. Sin embargo, las entradas de agua contaminada a lagunas pristinas causaran una
degradacion de sus caracteristicas ecoldgicas.

El estado de muchas LCM es deficiente debido a la artificializacién de sus costas y especialmente de los
canales de entrada tanto del continente como de aquellos que conectan la laguna con el mar. Ademas,
muchas de ellas tienen baja calidad del agua debido al balance hidrico alterado, que afecta a todos los
aspectos ecolégicos del ecosistema, desde las caracteristicas fisicas y quimicas del agua hasta la pesca.
Las especies invasoras causan cambios significativos en la estructura biol6gica de algunas LCM.

La pérdida de biodiversidad, la disminucién o el aumento de la salinidad y la eutrofizacion afectan
significativamente a las lagunas costeras (Pérez-Ruzafa et al., 2011). Con mayor frecuencia, las acciones
para mitigar estos impactos en las lagunas costeras se basan en aspectos parciales de su funcionamiento
ecologico. La reduccioén del vertido de contaminantes, la eliminacion de especies invasoras, la regulacion de la
pescay la eliminacion del exceso de sedimentos acumulados son respuestas habituales para mejorar el estado
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de las LCM degradadas. Sin embargo, la restauracion requiere un enfoque ecosistémico y acciones dirigidas
a eliminar las causas de la degradacion y no solo sus efectos. Por ejemplo, eliminar el sedimento acumulado
por un exceso de entradas continentales implica cambiar las entradas y no solo eliminar el sedimento, ya que
esta accion solo funcionara temporalmente pero no eliminara la causa de la acumulacion de sedimentos.

Ademas, un plan de restauracion requiere tener en cuenta el marco socioecolédgico del sistema a restaurar,
que es particularmente relevante en la zona costera donde tantos aspectos socioecondémicos dependen
del estado y la gestidon de los recursos naturales. Por ejemplo, la importante industria de las almejas
desarrollada en algunas lagunas podria verse afectada negativamente si se restringen las entradas de
agua dulce, porque los nutrientes asociados a los flujos de agua dulce favorecen el crecimiento del
fitoplancton que alimenta a los bivalvos. No obstante, los cultivos de bivalvos en bateas pueden causar
un exceso de acumulacién de materia organica en el sedimento en relacién a la capacidad oxidativa de
la lagunay, en consecuencia, su eutrofizaciéon (Marinow et al., 2008).

La restauracion de las lagunas costeras
del Mediterraneo

Debido a la pequefia amplitud de las mareas mediterraneas (20 cm de media, con algunas excepciones,
como en la costa norte del Adriatico), la energia de las olas es relativamente baja. Por contra, las
entradas continentales han estado contaminando y vertiendo materiales desde mediados del siglo XX,
después de la intensificacion de las practicas agricolas. Estos factores, junto con la pérdida de habitats
debido a los cambios en la cobertura del suelo, han sido los principales motores de la degradacion de
las lagunas costeras del Mediterraneo. La expansion agricola durante el siglo pasado y la urbanizacion
durante el ultimo medio siglo han afectado negativamente el estado de las LCM.

Larestauracion de las lagunas costeras deberia centrarse primero en la dinamica del litoral y su capacidad
geomorfoldgica para crear nuevas lagunas. Las lagunas costeras, particularmente las LCM, son efimeras.
Tienden a cerrar sus conexiones con el mar y a acumular sedimentos, disminuyendo las areas de aguas
abiertas, y finalmente se convierten en marismas. Este proceso natural puede durar de cientos a miles
de afios. A lo largo de un litoral modelado por procesos geomorfolégicos naturales, se forman nuevas
lagunas costeras, ya que la acrecion de las antiguas lagunas tiene lugar en esta escala de tiempo. Sin
embargo, debido a las presiones antropomorficas, estos procesos naturales estan restringidos hoy en
dia, y la formacién de nuevas lagunas costeras esta muy limitada a lo largo de la costa mediterranea, con
algunas excepciones en las desembocaduras de algunos deltas. Sin embargo, incluso en estas zonas,
la formacién de nuevas lagunas se ve alterada debido a las intensas regulaciones del flujo de los rios.

El aumento del nivel del mar como consecuencia del cambio climatico puede ser una oportunidad para
recrear las lagunas costeras. Las tormentas marinas mas intensas y frecuentes aumentaran la comunicacion
de las lagunas costeras con el mar y favoreceran la deposiciéon de sedimentos en las barras costeras. Esta
restauracion pasiva, junto con una estrategia de adaptacion para utilizar la zona costera para actividades
antrépicas, puede contribuir a mejorar el estado de las LCM degradadas a corto y medio plazo y a recrear
nuevas a largo plazo. Se puede sostener que también provocara la salinizacién de las zonas costeras
continentales. Sin embargo, en muchos casos, estas zonas eran zonas marinas y humedales rellenados
artificialmente con sedimentos para fines agricolas o de urbanizacion. Ademas, la creciente interaccion
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continente-mar favorecera la pesca costera debido a la liberacion de nutrientes de suelos inundables y
aumentara las marismas naturales en la zona costera mediterranea, que disminuy6 su extension como
consecuencia de intensos procesos de agricultura, industria y urbanizacién. La adaptacion al aumento del
nivel del mary a las cada vez mas frecuentes tormentas marinas supone un reto para asegurar la vida de los
humanos a lo largo de las costas mediterraneas y para la recuperacion de ambientes costeros degradados y
artificiales. Este sera un enfoque socioeconémico mas eficaz que rellenar la arena de las playas con arena del
mar abierto y construir barreras. El enfoque de Gestion Integrada de Zonas Costeras (ICZM por sus siglas en
inglés) intenta incorporar estos puntos de vista con el apoyo de la ONU para el medio ambiente (https://www.
unenvironment.org/es). Sin embargo, la adaptacion a los cambios de la dinamica marina no sera eficaz si las
principales presiones sobre las LCM, como la expansion urbana descontrolada y la cobertura del suelo y los
cambios de uso suceden mas rapido que —y contra— la estrategia de adaptacion (El Asmar et al., 2012).

El primer paso para planificar la restauracion ecologica de las LCM es eliminar las causas de la degradacion
de la laguna. Es fundamental conocer la dindmica costera y su capacidad geomorfoldgica para recrear
las lagunas (Carter, 1988), porque este conocimiento puede guiar o como minimo establecer el marco
para priorizar las acciones de restauracién a grandes escalas espaciales y temporales (Fig. 4).

Es posible que se requiera una intervencion fisica para restablecer las entradas adecuadas de agua de mar
y continental, y los habitats que rodean una laguna costera son una parte importante de la misma. Tanto los
humedales de agua dulce como las marismas desempefian un papel clave no solo en la dinamica del agua y
los sedimentos, sino también en la eliminacion de los contaminantes que entran a la LCM y en la provision de
habitats para muchas especies. La interaccion entre las aguas abiertas y los humedales circundantes también
es una parte clave de los procesos biogeoquimicos en todo el ecosistema. La eliminacion de sedimentos es
una accion eficaz para rejuvenecer el estado de pequefias lagunas costeras eutréficas o para facilitar el flujo
de agua en los arroyos de marea y los canales de entrada. Desde este punto de vista, es importante conocer
la profundidad de criptodepresién (la profundidad de la columna de agua por debajo del nivel del mar) porque
es la parte de la columna de agua que facilita la entrada de agua de mar. Ademas, en lagunas perpendiculares
a la costa originadas en bocas de rio abandonadas, esta parte de la columna de agua puede volverse andxica
debido al establecimiento de una haloclina (Armengol et al., 1983; Rojo & Miracle, 1989; Paches et al., 2014),
en particular si estas lagunas han sufrido contaminacion organica (Koutsodendris et al., 2015).

La renovacién del agua es una caracteristica clave de la LCM. En general, la renovacion del agua de mar
es muy baja (menos de 6 meses) porque la mayoria de las LCM son muy cerradas y el intercambio de agua
de mar esta restringido debido al régimen micromareal en la mayoria de las costas mediterraneas. Por
lo tanto, el agua puede permanecer en la laguna durante 1-6 meses, acumulando sedimentos y materia
organica, lo que acentla el metabolismo del ecosistema. En cualquier caso, la renovacién del agua es
una caracteristica clave para la mayoria de los procesos biogeoquimicos y bioldgicos. Los tratamientos
quimicos no son eficaces para mejorar la calidad del agua de las lagunas costeras debido a sus altos
volumenes de agua comun, la dinamica y la mezcla de agua dulce y agua marina.

La modificacion de la red tréfica de LCM puede ser una buena estrategia para recuperar la estructura biolégicay la
calidad del agua. Por ejemplo, plantar y facilitar el crecimiento de macréfitos sumergidos causara la sedimentacion
de solidos suspendidos y disminuira la turbidez del agua. Se puede obtener un efecto similar estimulando la
filtraciéon de fitoplancton por zooplancton, facilitando el desarrollo de algunas especies de zooplancton. Sin
embargo, estos enfoques no tendran un efecto significativo en las grandes lagunas o con varias bocas de
entrada de agua de mar, lo cual dificulta el control de las entradas de agua y de las poblaciones biolégicas.
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Fig. 4. Principales procesos que regulan les caracteristicas ecoldgicas de les lagunas costeras en diferentes
escalas espaciales y temporales (Comin et al. 2004).
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Todas estas sugerencias son herramientas eficaces en ecosistemas acuaticos con un volumen de agua
pequefio y una renovacién de agua mucho menor que las de las lagunas costeras. Por lo tanto, estas
sugerencias deben evaluarse teniendo en cuenta la extensién de la laguna, el volumen de agua y los
intercambios con el continente y el mar, lo que dificultara la aplicacion de estas medidas. Por ejemplo,
la eliminacion de peces, que comen o arrancan macrofitos, facilitando la resuspensién de sedimentos y
aguas turbias, no es facil en lagunas costeras de gran volumen, pero puede ser una buena estrategia para
pequenas lagunas costeras con una conexién muy restringida y un intercambio de muy poca agua con el
mar, como estanques costeros con intensas presiones urbanas o agricolas que se encuentran a lo largo
de algunas costas mediterraneas. De hecho, la pesca comercial intensiva y la acuicultura practicadas en
algunas LCM son formas de regular la red tréfica del sistema, favoreciendo una actividad extractiva que
produce algunos beneficios socioecondmicos (Cataudella et al., 2015).

Integrando los aspectos cientifico-técnicos,
sociales y economicos de la restauracion

Los aspectos cientifico-técnicos paralarestauracién de LCM son claros. En este articulo hemos presentado
algunos de los mas importantes. Se requiere mejorar la conectividad hidrolégica con el mar y restringir
los contaminantes vertidos en las entradas de aguas continentales para la restauracion de las LCM,
como lo confirman todos los articulos presentados en este volumen. Otro aspecto importante requerido
y citado con frecuencia es la recuperacion de los habitats naturales que rodean las lagunas. Tanto las
marismas como los sistemas de aguas abiertas alrededor de la laguna forman parte del complejo mar
abierto-playa-banco de arena-marisma-laguna-marisma, que deberia considerarse como un ecosistema
estrechamente conectado con respecto al agua y las entradas de compuestos inorganicos y organicos,
y las comunidades biolégicas que viven y se mueven a través del sistema.

Sin embargo, la restauracion ecoldgica de un ecosistema requiere la integracion de aspectos sociales
y econdémicos junto con los aspectos cientifico-técnicos (Rezende & Oliveira, 2008). La aprobacion y
participacion de la poblacion local es necesaria para el éxito de cualquier proyecto de restauracion. De
lo contrario, puede que no sea posible cambiar los derechos de propiedad privada de la tierra y el agua.
Incluso en el caso de la propiedad privada de una laguna o en algunas de sus zonas circundantes, la
participacion de la poblacién local es importante, ya que pueden contribuir al manejo racional de los
recursos naturales y al logro de los beneficios econdmicos esperados.

De hecho, este es el objetivo de integrar los aspectos cientifico-técnicos, sociales y econémicos al
restaurar un ecosistema degradado (Comin et al., 2005). Como la provision de servicios ecosistémicos
aun no se valora en nuestro sistema socioeconémico, se puede lograr el uso sostenible de los recursos
naturales y proporcionar beneficios econdémicos directos o indirectos para la poblacion local mientras se
lleva a cabo larestauracion ecologicade laLCM y después a través de su gestion. Esto es particularmente
importante frente a los desafios futuros para el manejo de la costa mediterranea y particularmente de
las LCM: exceso de urbanizacion, eutrofizacion generalizada después del aumento de las entradas de
agua dulce contaminada, intercambio restringido de agua con el mar e impactos del cambio climatico.
Los beneficios econdmicos directos se pueden lograr a través de la explotacién racional de los recursos
naturales de la laguna (por ejemplo, pesquerias). Se pueden obtener beneficios econémicos indirectos
si las acciones de restauracion evitan impactos negativos en los recursos naturales explotados (Alam,
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2008; Costa et al., 2013). Es posible que se requiera un mayor desarrollo de la Directiva Marco del Agua
para este tipo de aguas de transicién (Orfanidis et al., 2005; Basset et al., 2012).

Trabucchi et al. (2013) han propuesto un enfoque basado en la evaluacion de los servicios ecosistémicos
para planificar la restauraciéon ecoldgica de un territorio compuesto por un mosaico de ecosistemas,
que puede ser la cubierta terrestre predominante de las cuencas hidrograficas interiores de las lagunas
costeras. La evaluacion de los servicios ecosistémicos utilizados para clasificar los sitios que se evaluaran
y las acciones para restaurar los diferentes sitios pueden combinar aspectos sociales y econémicos. Sin
embargo, esta estrategia requiere la participacién activa de personas locales o expertas en la evaluacion
de los servicios del ecosistema (Comin et al., 2018). En cualquier caso, la planificacién y la realizacién de
la restauracion ecolégica de la LCM requiere la participacion integradora de los interesados para acordar
los objetivos y las prioridades en las escalas de zona costera y locales. Esto es necesario para lograr
el objetivo principal para la restauracion de LCM a largo plazo, recuperar habitats naturales alrededor
de lagunas degradadas (para la restauracién de los sistemas costeros y para la formacién de nuevas,
mientras que otras se cierran y rellenan), lo que permite la recuperacion de la hidrodinamica costera.
Por lo tanto, esta es la mejor estrategia para adaptarse y mitigar los impactos de los cambios globales.
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1. Introduccion

En las ultimas décadas, los cambios en el clima han afectado los sistemas naturales y humanos en
todos los continentes y océanos. La principal causa de esta alteracién climatica es el aumento, desde
la era preindustrial, de las emisiones antropogénicas de gases de efecto invernadero. Algunas de las
consecuencias del cambio climatico son el aumento de la temperatura media global, de la frecuencia de
fendmenos meteorolégicos extremos, como las inundaciones y las tormentas, y el aumento del nivel del
mar (IPCC, 2014). Los ecosistemas tienen una influencia directa e indirecta en el clima local y global. A
escala local, los cambios en el uso del suelo pueden afectar las condiciones de temperatura y humedad,
mientras que, a escala global, los ecosistemas desempefian un papel clave en el clima, ya sea reteniendo o
emitiendo gases de efecto invernadero. De hecho, la regulacion climatica global ya se reconocié como un
servicio ecosistémico en el Informe de evaluacion de los ecosistemas del milenio (Naciones Unidas, 2005).

Las lagunas costeras estan a menudo rodeadas de marismas dominadas por una densa vegetacion
haléfila, generando lo que la Directiva Marco del Agua (2000/60/CE) define como aguas de transicion.
Tanto las lagunas costeras como las marismas formarian parte de los ecosistemas estuarinos (Britton &
Crivelli, 1993; Farinha et al., 1996). En relacion a la regulacién del clima, las marismas, y los humedales
en general, juegan un papel muy importante en el balance global de carbono a través del secuestro y
emision de CO,. De hecho, a pesar de que las marismas cubren una porcion relativamente pequefia de la
superficie de la Tierra (4-6%) (Mitsch & Gosselink, 2000), se estima que un 25-30% de la reserva mundial
de carbono se almacena en el suelo de estos ecosistemas (Lal, 2008). Esta gran cantidad de carbono
almacenado es consecuencia de la alta productividad primaria del ecosistema junto a las bajas tasas de
descomposicion de la materia organica causadas por las condiciones anaerébicas del suelo durante los
periodos de inundacion (Chmura et al., 2003; Kairanly et al., 2010).

Ademas de la regulacion del cambio climatico, las marismas proporcionan otros servicios ecosistémicos,
entre ellos, la regulacion y purificacion del agua, el control de la erosion del suelo, el control de las
inundaciones, la proteccion contra tormentas y el aporte de alimentos para la fauna silvestre (Costanza
et al., 1997). Sin embargo, histéricamente, pero aun hoy en dia, la superficie de estos ecosistemas se ha
visto muy reducida debido a diferentes actividades antrépicas, como el drenaje y la conversion agricola,
el pastoreo, la construccién de infraestructuras para el almacenamiento de agua, la pesca, la explotacion
minera, la caza, la explotacién de la vegetacién, el desarrollo urbano, el turismo, y los deportes acuaticos
(Airoldi & Beck, 2007). De hecho, algunas estimaciones sugieren que las pérdidas de los habitats costeros
estarian en torno al 67% (Lotze et al., 2006).

Las marismas estan presentes a lo largo de las costas (oceanicas y marinas) que van desde el subartico
hasta el tropico, pero las mas extensas se encuentran en latitudes medias (Murray et al., 2010; Mitsch &
Gosselink, 2000). Por este motivo, nuestro objetivo principal es revisar la informacién disponible sobre
las marismas de latitudes medias del Hemisferio Norte (desde 23.5° a 66.5° N), resaltando el papel de las
marismas de la cuenca mediterranea en el balance global de carbono en comparacién con otras también
de latitudes medias pero situadas en la costa del Pacifico y del Atlantico. De hecho, a pesar del interés
ecoldgico de las marismas mediterraneas y de su gran sensibilidad a las actividades antropogénicas, se
dispone de muy poca informacién sobre su papel en el balance global de carbono.

En esta revision, diferenciamos entre marismas de latitudes medias del Hemisferio Norte mareales y no
mareales. Las primeras corresponden a las marismas ubicadas a lo largo de las costas oceanicas, como
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el Atlantico y el Pacifico, sometidas a un intenso movimiento diario del nivel fredtico y donde las mareas
astronémicas diarias oscilan entre 1 y 10 m. Por el contrario, las marismas no mareales corresponden a
las de la cuenca mediterranea, donde las mareas son casi imperceptibles (generalmente de 0.2-0.3 m). De
hecho, en las marismas de las costas mediterraneas, las perturbaciones meteoroldgicas (fuertes lluvias
y vientos) y los desbordamientos de los rios tienen un efecto mas importante sobre la inundacién que
las mareas astronémicas, quedando estas marismas inundadas solo durante algunos periodos del afio
(generalmente durante la primavera y el otofo) (Ibafiez et al., 2000). En general, es comun la presencia de
lagunas y deltas a lo largo de las costas mediterraneas, mientras que los estuarios extensos y llanos son
mas tipicos de las costas oceanicas.

Considerando el clima, las marismas incluidas en este estudio se han clasificado como templadas o
mediterraneas. Las marismas templadas se encuentran en las costas del Atlantico, donde el clima se
caracteriza, principalmente, por temperaturas suaves vy lluvias distribuidas durante todo el afio. Por el
contrario, las marismas de clima mediterraneo se sitlan en la cuenca del Mediterraneo y en la costa Pacifica
de los Estados Unidos (California) y estan sujetas a periodos estivales secos con altas temperaturas. En
consecuencia, una caracteristica importante de las marismas mediterraneas, especialmente de las de
la cuenca mediterranea y de las situadas en la parte mas elevada de las marismas del Pacifico, es la
hipersalinidad estival de los suelos (Cameron, 1972; Berger et al., 1978). Las comunidades vegetales
dominantes también difieren segun el clima; asi, en las marismas mediterrdneas dominan las plantas
suculentas y perennes de los géneros Sarcocornia y Arthrocnemum, mientras que en las marismas
templadas dominan especies de los géneros Spartina y Juncus (Ibafiez et al., 2000).

2. Depositos de carbono

Las marismas se consideran uno de los ecosistemas mas productivos del mundo (Gattuso et al., 1998; Mitsch
& Gosselink, 2000). En estas, los organismos fotosintéticos (autotréficos) captan el didxido de carbono (CO,)
atmosférico y lo transforman en carbono organico. Parte de este carbono organico regresa a la atmdsfera
a través de la respiracién de los organismos vivos, mientras que otra fraccion se almacena en forma de
biomasa (aérea y subterranea), necromasa (tallos y raices muertos y hojarasca) y carbono organico del suelo
(Murray, 2010; McLeod et al., 2011). De hecho, en las marismas bien conservadas, donde la vegetacion
madura mantiene un stock estable de carbono, la mayor parte del carbono se encuentra secuestrado en el
suelo (Murray, 2010). En estos ecosistemas, las inundaciones pueden provocar condiciones anoxicas en el
suelo ralentizando la descomposicion de la materia organica y favoreciendo su acumulacién y degradacion
incompleta (Chmura et al., 2003). Como consecuencia, las marismas mantienen grandes cantidades de
carbono, tanto en biomasa a corto plazo (decenios), como en el suelo a largo plazo (milenios) (Duarte et al.,
2005; Lo lacono et al., 2008); por ello, la conservacién de las marismas tiene una importancia clave en el
mantenimiento de los depdsitos de carbono a lo largo del tiempo.

2.1. Deposito de carbono en la vegetacion

Los organismos autotroficos fijan el diéxido de carbono atmosférico en moléculas de carbohidratos a
través de la fotosintesis, proceso que, por unidad de area y tiempo, se conoce como produccion primaria
bruta (PPB). Una parte del CO, eliminado de la atmoésfera a traves de la fotosintesis es liberado por la
respiracion (R) de los organismos fotosintéticos (autétrofa) y del suelo (heterétrofa). La diferencia entre
PPB y R es la produccién neta del ecosistema (PNE), la cual representa el carbono que finalmente es
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incorporado al ecosistema. Si comparamos la PNE de diferentes ecosistemas costeros (Tabla 1), las
marismas se encuentran entre los mas productivos por unidad de area, siendo, por lo tanto, ecosistemas
de gran importancia en la mitigacion del cambio climatico.

Ecosistema Superficie (10'> m?) PPB (g C m2 aiio™) R (g C m2 aio™) PNE (g C m2ano™)
Manglares 0.2 2087 1866 221

Marismas 0.4 3595 2010 1585

Praderas marinas 0.3 1903 692 1211

Macroalgas 1.4 3702 2116 1587

Arrecifes de coral 0.6 1720 1572 148

Tabla 1. Superficie, produccion primaria bruta (PPB), tasa de respiracion (R) y produccion neta del ecosistema (PNE = PPB-R)
para ecosistemas costeros con vegetacion. Fuente: Duarte et al. (2005).

2.1.1. Produccion primaria neta en plantas vasculares

A nivel mundial se han realizado muchos estudios sobre la produccién primaria de las plantas vasculares
de las marismas, especialmente de las de la costa atlantica. No obstante, son todavia muy escasos los
estudios en marismas mediterraneas, aunque el nimero ha aumentado sensiblemente desde los afios 90
(Scarton et al., 1998; Ibariez et al., 1999; Curco et al., 2002; Palomo & Niell, 2009). Aunque la variabilidad
temporal y espacial y el uso de métodos distintos dificultan las comparaciones (Ibafiez et al., 2000), de
estos estudios se desprende que la produccion aérea neta (PAN) es inferior en las marismas de la cuenca
mediterranea que en las marismas mareales de las costas del Atlantico y Pacifico (Tabla 2). Esto se debe
principalmente a la falta de inundaciones durante el verano en las marismas de la cuenca mediterranea,
junto con las bajas precipitaciones y las altas temperaturas que causan un alto estrés hidrico y salino en las
plantas (Ibafiez et al., 2000).

Océano/Mar Clima Area de estudio Especies PAN (g m2ano') Referencias
Atlantico Templado Delacroix, Distichlis spicata 1162-1967 White et al. (1978);
Louisiana, (EE.UU.) Juncus roemerianus 1806-3295 Hopkinson et al (1980)
Spartina alterniflora 1381-2895
Spartina cynosuroides 1134
Spartina patens 1342-4159
Atlantico Templado Costa del golfo Distichlis spicata 1300 De la Cruz (1974)
de Misisipi, Juncus roemerianus 1072
Luisiana (EE.UU) Spartina alterniflora 1089
Spartina patens 1242
Atlantico Templado Bar Harbor, Juncus gerardii 618-4449 Linthurst & Reimold
Maine (EE.UU.) Spartina alterniflora 1629-1756 (1978)
Spartina patens 6048
Atlantico Templado Bahia de Distichlis spicata 1995 Linthurst & Reimold
Delaware Juncus gerardii 1556 (1978)
(EE.UU) Phragmites communis 1592
Spartina alterniflora 1487
Spartina patens 785
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Atlantico Templado Isla Sapelo, Distichlis spicata 4214 Linthurst & Reimold
Georgia (EE.UU) Spartina cynosuroides 5996 (1978)
Spartina patens 3824
Sporobulus virginicus 1372
Atlantico Templado Bahia de Fundy, Plantago maritima 296 Connor (1995)
Nuevo Brunswick Spartina patens 500
(Canada) Spartina alterniflora 718
Atlantico Templado Paises Bajos Spartina anglica 1162-1649 Groenendijk (1984)
Triglochin maritima 568-783
Elytrigia pungens 478-878
Atriplex portulacoides 790-1434
Pacifico Mediterraneo Bahias de San Fran-  Spartina foliosa 280-1700 Mahall & Park (1976);
cisco y de San Diego, Cameron (1972)
California (EE.UU.)
Atlantico Mediterraneo Rio Guadiana Limonium monopetalum 2516 Neves et al (2007)
(Portugal) Atriplex portulacoides 598
Atlantico Templado Indian River, Sarcocornia pacifica 835-2316 Rey et al (1990)
Florida (EE.UU.)
Pacifico Mediterraneo Bahias de San Fran-  Sarcocornia pacifica 215-2858 Mahall & Park (1976);
cisco y de San Diego, Cameron (1972)
California (EE.UU.) (Zedler et al (1980)
Mediterraneo  Mediterraneo Estuario del Sarcocornia perennis 2973 Palomo & Niell (2009)
Palmones (Espafia) ssp. alpini
Mediterraneo  Mediterraneo Delta del Ebro Arthrocnemum 189 Curco et al. (2002)
(Espana) macrostachyum
Sarcocornia fruticosa 581
Mediterraneo  Mediterraneo Delta del Po Sarcocornia fruticosa 683 (Scarton et al. (2002)
(Italia) Phragmites australis 876
Mediterraneo  Mediterraneo Delta del Rédano Arthrocnemum 187-294 (Berger (1978); Ibafiez
(Francia) macrostachyum (1999)
Sarcocornia fruticosa 948-1262

Tabla 2. Rango de produccién aérea neta maxima (PAN, g m= afio™') de las especies dominantes de las marismas de las costas del
Atlantico, Pacifico y Mediterraneo.

Segun estudios previos, los valores maximos de PAN de las especies dominantes de las marismas de la
costa atlantica de América del Norte (es decir, especies de los géneros Spartina y Juncus) oscilan entre 500
y 6048 g m2 aio (Tabla 2). Por el contrario, en las marismas de la costa del Pacifico que se ven afectadas
por las mareas pero que se encuentran en condiciones climaticas mediterraneas los valores maximos de
PAN para Spartina foliosa fueron sélo de 1700 g m= afo™ (Tabla 2). Especies haléfitas perennes tipicas de
las marismas de la cuenca mediterranea, como Arthrocnemum macrostachyum y Sarcocornia fruticosa,
presentaron valores de PAN aun mas bajos. En particular, A. macrostachyum mostré los valores mas bajos,
entre 187 y 294 g m2 afio™, y S. fruticosa los mas altos, de 581 a 1262 g m? afo™ (Tabla 2). Estos valores
también son muy bajos si se comparan con el PAN maximo de otras especies similares, también suculentas
y perennes, como Sarcocornia pacifica, procedentes de la zona mas elevada de las marismas costeras
de Florida y California (2316-2858 g m? afio™) (Tabla 2). Por lo tanto, segun los datos disponibles, las
marismas sujetas al clima mediterraneo, especialmente las de la cuenca mediterranea, tendrian los valores
mas bajos de PAN. Sin embargo, los valores de PAN encontrados para Sarcocornia perennis subsp. alpini
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en la marisma del rio Palmones (sur de Espafia) fueron notablemente altos (2973 g m? afio™), superiores a
los comentados previamente para las especies de la cuenca del Mediterraneo y mas préoximos a los valores
obtenidos para especies similares de la costa de Florida y California (Palomo & Niell, 2009). Una de las
razones propuestas por los autores para explicar esta produccién tan elevada de S. perennis subsp. alpini
es el alto nivel de eutrofizacion del estuario del rio Palmones.

La mayoria de los estudios de produccién realizados en marismas se han centrado en la produccién
primaria neta aérea de las plantas. Sin embargo, se ha demostrado que la biomasa subterranea también
es importante, ya que en algunos casos puede ser superior a la biomasa aérea (Tabla 3). Por ejemplo, en
las marismas mareales de la costa atlantica de los Estados Unidos, con especies de los géneros Spartina y
Plantago, y también en una marisma mareal del Atlantico en la costa de la Peninsula Ibérica, con Limonium
monopetalum y Atriplex portulacoides, la produccién subterranea neta (PSN) fue entre dos y cuatro veces
mayor que la PAN (Tabla 3). Asi mismo, en la cuenca mediterranea, los valores de PSN para S. fruticosa y
Phragmites australis fueron aproximadamente dos veces mas altos que los de PAN (Tabla 3). Sin embargo,
también en la cuenca del Mediterraneo, los valores de PSN fueron solo un tercio de los de PAN en las
marismas con dominancia de A. macrostachyumy S. perennis subsp. alpini. Por lo tanto, la importancia de
la produccion subterranea de las marismas dependera de las especies vegetales dominantes. La biomasa
subterranea también puede jugar un papel clave en el aumento del carbono organico del suelo y en la
acrecion de la marisma (ver seccion 2.2).

Océano/Mar Clima Area de estudio Especies PAN (g m2 ano') PSN (g m2ano’') Referencias
Atlantico Templado Bahia de Fundy, Plantago maritima 296 648 Connor (1995)
Nuevo Brunswick  Spartina patens 500 1113
(Canada) Spartina alterniflora 718 1575
Atlantico Templado Bahia de Delaware Spartina patens 785 3300 Roman &
(USA) Spartina alterniflora 1487 6500 Daiber (1984)
Atlantico Mediterraneo  Rio Guadiana Limonium 2516 2752 Neves et al
(Portugal) monopetalum (2007)
Atriplex 598 1601
portulacoides
Mediterraneo  Mediterraneo  Estuario de Sarcocornia perennis 2973 1022 Palomo &
Palmones (Espafa) ssp. alpini Niell (2009)
Mediterraneo  Mediterraneo  Delta del Ebro Arthrocnemum 189 50 Curco et al.
(Espana) macrostachyum (2002)
Sarcocornia fruticosa 581 950
Mediterraneo  Mediterraneo  Delta del Po Sarcocornia fruticosa 683 1260 (Scarton et al.
(Italia) Phragmites australis 876 2263 (2002)

Tabla 3. Maxima produccién aérea y subterranea neta (PAN y PSN, respectivamente; g m? afio™') en las especies dominantes de las
marismas de las costas atlantica y mediterranea.

2.1.2. Produccién primaria neta del manto microbiano
Las plantas vasculares son la fraccién mas notable de la vegetacion de las marismas, pero a pesar de que

esta observacién puede ser cierta a simple vista, es incompleta en términos floristicos y de produccion
primaria. En los suelos aparentemente sin vegetacion, donde no hay plantas vasculares, asi como en
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los suelos situados bajo las plantas, existen diversos conjuntos de cianobacterias y algas eucariotas
que forman el manto microbiano y que desempefian un papel importante en la produccion primaria de
estos ecosistemas (Sullivan & Currin, 2000). Los valores de la produccion anual de microalgas (PM) en
algunas marismas de las costas del Atlantico y del Pacifico de los Estados Unidos oscilan entre 28 y
341 g C m? ano™ (Tabla 4). En particular, en las marismas de la costa atlantica en las que dominan las
especies del género Spartina el porcentaje de produccidon de microalgas puede representar el 60% de
la produccién neta aérea de las plantas vasculares de la marisma (Tabla 4). En una marisma del sur de
California sujeta al clima mediterraneo se encontraron porcentajes incluso mas altos (76-140 %; Tabla 4)
(Zedler, 1980). En este sentido, se ha hipotetizado que las condiciones aridas y los suelos hipersalinos
de las marismas mediterraneas desfavorecen el crecimiento de las plantas vasculares, pero estimulan la
produccion de microalgas (Zedler, 1980). Sin embargo, se necesitan mas estudios para evaluar el papel
del manto microbiano en la produccién neta de las marismas, y especificamente de las marismas de la
cuenca mediterranea en comparacién con las marismas mareales.

Estado PM (g C m2aino™) PM/PAN Referencias
Massachusetts 105 25 Van Raalte et al. (1976)
Delaware 61-99 33 Gallagher & Daiber (1974)
Carolina del Sur 98-234 12-58 Pinckney & Zingmark (1993)
Georgia 200 25 Pomeroy (1959)

Georgia 150 25 Pomeroy et al. (1981)
Mississippi 28-151 10-61 Sullivan & Moncreiff (1988)
Texas 71 8-13 Hall & Fisher (1985)
California 185-341 76-140 Zedler (1980)

Tabla 4. Produccién de microalgas (PM; g C m= afio™) y relacion entre la PM y la produccién aérea neta de plantas vasculares (PM/
PAN x 100%) en diferentes marismas de las costas del Atlantico y del Pacifico de los EE UU. Fuente: Sullivan & Currin (2000).

2.2. Deposito de carbono en los suelos

El carbono orgéanico del suelo proviene principalmente de la vegetaciéon (Chmura, 2011). Cuando mueren
los tejidos vegetales, aéreos y subterraneos, comienza el proceso de descomposicion llevado a cabo
por microorganismos heterétrofos. La eficiencia de la descomposicidén de la materia organica puede
verse reducida por la inundacion, ya que, dependiendo de su duracion, esta puede crear condiciones
anodxicas en el suelo, favoreciéndose la retencion de carbono (Chmura et al., 2003; Megonigal et al.,
2004). Como consecuencia, la principal reserva de carbono en las marismas es el carbono organico
del suelo. Si comparamos las reservas de carbono en los humedales y en otros ecosistemas terrestres
(Figura 1), los humedales tienen valores notablemente altos, debido principalmente a las bajas tasas de
descomposicion de la materia organica. De hecho, los valores maximos de las tasas de acumulacion
de carbono en el suelo son 1 o 2 6rdenes de magnitud superiores en los ecosistemas costeros con
vegetacion que en los bosques terrestres (Figura 2). La gran capacidad de los suelos y sedimentos
costeros para retener carbono fue reconocida por Duarte et al. (2005), los cuales encontraron valores
maximos para las marismas (151 g C m2 afio™'), seguidos de los manglares (139 g C m*2 afo™), praderas
marinas (83 g C m* afio™), estuarios (45 g C m2 ano™) y plataforma continental (17 g C m? afio™).
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Figura 1. Reservas de carbono en vegetacién y suelos (0-1 m de profundidad) en diferentes ecosistemas.
Fuente: Dalal & Allen (2008).
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Figura 2. Acumulacién media de carbono a largo plazo (g C m* afio™") en suelos de ecosistemas foresta-
les y costeros con vegetacion utilizando una escala logaritmica. Las tasas maximas de acumulacion se
indican utilizando barras de error. Fuente: Mcleod et al. (2011).

Actualmente existe aun poca informacion sobre la acumulacién de carbono en el suelo de las marismas
de la cuenca mediterranea. De hecho, de 96 estudios recogidos por Chmura et al. (2003), solo en uno se
incluyeron datos de esta zona (Hensel et al., 1999; Figura 3). Estudios posteriores realizados en marismas
de la cuenca del Mediterraneo apoyan los resultados obtenidos en marismas mareales. Por ejemplo, la
tasa de acumulacién de carbono en el suelo del delta del Rédano fue de 161 g C m? afio™ (Hensel et al.,
1999), y en el estuario de Palmones de 560 g C m2 afo™ (Palomo & Niell, 2009), cuando en promedio las
marismas mareales presentaron tasas de 218 + 24 g C m? afio (Chmura et al., 2003). Por otro lado, los
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valores de densidad de carbono del suelo en las marismas mediterraneas del delta del Rédano (Hensel
et al., 1999), delta del Ebro (Curco et al., 2002) y delta del Po (Scarton et al., 2002) fueron 0.073, 0.055 y
0.081 g C cm®, respectivamente. Estos valores son similares a los resultados del estudio de Chmura et
al. (2003), en el cual la densidad promedio de carbono en el suelo (de 0 a 5 cm de profundidad) fue 0.043
+ 0.002 g C cm?® (hallandose el rango de variacién entre 0.009 y 0.121 g C cm™).

‘ = Golfo de México (n=27)
B Noreste Atlantico (n=10)
' ® Noroeste Atlantico (n=54)

® Noreste Pacifico (n=4)

B Mediterraneo (n=1)

Figura 3. NUmero de estudios en que se recogieron datos sobre las tasas de acumulacion de carbono en el suelo
de distintas marismas, compilados por Chmura et al. (2003).

Por lo tanto, con algunas excepciones, las tasas de secuestro de carbono y el contenido de carbono
organico del suelo son similares entre las marismas de la cuenca mediterranea y las marismas mareales
del Atlantico y del Pacifico. No obstante, si el carbono organico del suelo proviene principalmente de
la vegetacion, se esperarian valores mas bajos en las marismas de la cuenca mediterranea que en las
templadas del Atlantico y del Pacifico, ya que, como se vio anteriormente, los picos de produccion
primaria son inferiores en las primeras. Una posible explicacion de estos resultados es que, en las
marismas mareales, de acuerdo con la hipotesis de la difusién (Odum, 1980), los movimientos diarios
del agua causados por la inundaciéon mareal transportan grandes cantidades de carbono organico (que
pertenece a la biomasa aérea) desde las marismas hacia las areas limitrofes. Por el contrario, este hecho
no ocurre en las marismas mediterraneas, donde la oscilacién mareal es pequefia y, por consiguiente, la
exportaciéon de materia organica particulada es baja e irregular (Ibafez et al., 2000; Palomo & Niell, 2009).
Por lo tanto, en las marismas costeras del Mediterraneo, especialmente en aquellas donde la densa
cobertura vegetal evita que la hojarasca sea eliminada por los fuertes vientos y las tormentas marinas,
como las dominadas por S. fruticosa y P, australis (Ibafiez et al., 1999), la acumulacion de hojarasca seria
un proceso importante que permitiria aumentar el almacenamiento de carbono en el suelo.

En relacién a la exportacion de carbono, si bien la biomasa aérea es susceptible de ser exportada fuera
de la marisma, la subterranea permanece almacenada en el suelo, lista para ser descompuesta in situ,
contribuyendo de forma notable al pool de carbono organico del suelo. En este sentido, Palomo & Niell
(2009) observaron una mayor contribucién de la biomasa subterranea que de la aérea al carbono organico
del suelo. Ademas, la biomasa subterranea juega un papel clave en la acrecién vertical del suelo, siendo
muy importante para preservar las marismas al mantener la elevacion del suelo con respecto al nivel del
mar. En relacién también con la acrecion de las marismas y la acumulacion de carbono en el suelo, las
densas zonas de vegetacion de las marismas mediterraneas pueden actuar como trampas de las particulas
de carbono en suspension que son transportadas por fuertes vientos y tormentas marinas (Hensel, 1998).
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3. Pérdidas de carbono

Como se discutio previamente, la actividad fotosintética que tiene lugar en las marismas contribuye a
la disminucion del CO, atmosférico, si bien, al mismo tiempo, la respiracion del ecosistema provoca
la liberacion de CO, a la atmésfera. No obstante, la captacion de CO, suele ser superior a la emision
(Tabla 1), lo que hace que el balance neto sea positivo (es decir, se incorpora carbono atmosférico al
ecosistema).

Emisiones anuales de CH, (g CH, mZafio™)

Media + DS Ccv Maximo Minimo n
Estuarios 539 + 603 112 1620 1.70 6
Lagos 64 + 345 537 2576 0.11 55
Rios 465 + 669 144 2266 62.05 12
Humedades 470 + 2300 489 19044 0.06 126

Tabla 5. Emisiones anuales de CH, en diferentes ecosistemas costeros y acuaticos. DS: desviacién estandar; CV: coeficiente de
variacion; n: nimero de datos. Fuente: Ortiz-Llorente & Alvarez-Cobelas (2012).

La descomposicion de la materia organica del suelo es el principal proceso relacionado con laincorporacion
de carbono en el suelo, pero también favorece la emision de CO, y otros compuestos de carbono como
el metano (CH,). Si el suelo presenta condiciones aerobicas, la materia organica puede ser oxidada
completamente por microorganismos heterotréficos hasta CO,. Sin embargo, durante los periodos
de inundacion que causan condiciones andxicas en el suelo la respiracion aerdbica es reemplazada
por la fermentacién y la metanogénesis (Mitsch & Gosselink, 2000). De hecho, los ecosistemas que
generalmente, o al menos durante algunos periodos del afio, tienen suelos sumergidos se encuentran
entre las principales fuentes de CH, (Dalal & Allen, 2008). Los humedales naturales emiten alrededor del
25% de las emisiones totales de CH, teniendo en cuenta todas las fuentes antropogénicas y naturales
(Whalen, 2005). Ortiz-Llorente & Alvarez-Cobelas (2012), al comparar las tasas anuales de emision de CH,
de diferentes ecosistemas costeros y acuaticos, encontraron los mayores valores de emision de CH, en
los humedales, seguidos de los lagos, rios y estuarios. Por lo tanto, el papel de los humedales (incluyendo
las marismas) como sumideros de carbono también dependera de su nivel de emision de CH,.

Diversas variables ambientales pueden afectar las emisiones de CH, en los humedales. En concreto, el nivel
freatico afecta el flujo de CH, principalmente a través de su influencia sobre la extension de los horizontes
oxigenados y anoxicos del suelo, y, por tanto, sobre la relacién entre la produccion y la oxidacion del CH,
(Kelley et al., 1995; Christensen et al., 2001). Las altas temperaturas también pueden favorecer la emision
de CH, al aumentar la produccion primaria, y por tanto, el aporte de sustrato (Withing & Chanton, 2001) y
la descomposicion del carbono organico (Ding & Cai, 2007). Las emisiones de CH, se han estudiado mas
ampliamente en humedales de agua dulce (Whiting & Chanton, 2001; Kayranli, 2010) que en marismas,
aunqgue se han llevado a cabo algunos estudios en que se comparan las emisiones de CH, entre los 2 tipos
de ecosistemas. En particular, Bartlett & Harris (1993) encontraron valores de emision de CH, mas bajos en
las marismas que en los humedales de agua dulce de los Estados Unidos. En las primeras las emisiones
de CH, oscilaron entre -0.8 y 15.8 mg m? d”', mientras que en los pantanos boscosos y marismas de
agua dulce los valores oscilaron entre 39.8 y 155y 29.4 y 587 mg m? d™', respectivamente. Esta diferencia
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parece estar relacionada con la salinidad del suelo, ya que varios estudios indican que el flujo de CH, se
ve negativamente afectado por la salinidad (Barlett & Harris, 1993; Poffenbarger et al., 2011; Livesley &
Andrusiak, 2012). Posiblemente, la menor emision de CH, en las marismas salobres, en comparacion con
los humedales de agua dulce, se deberia a la competencia por el sustrato oxidable entre las bacterias
sulfato-reductoras y las metanogénicas que suelen estar presentes en dichas marismas (Mitsch &
Gosselink, 2000).

4. Observaciones finales e importancia
para la conservacion

+ Los resultados obtenidos hasta el momento muestran que las marismas de la cuenca mediterranea
tienen valores mas bajos de produccién primaria neta aérea que las marismas de las costas del
Pacifico y del Atlantico, debido principalmente al estrés hidrico y salino que sufren las plantas durante
el verano.

+  La produccién primaria neta del manto microbiano se espera que sea superior en las marismas de la
cuenca mediterranea que en las marismas mareales de las costas del Atlantico y del Pacifico.

+ En general, las tasas de secuestro de carbono y el contenido de carbono organico del suelo son
similares entre las marismas de la cuenca mediterranea y las marismas mareales del Atlantico y del
Pacifico.

« En las marismas costeras del Mediterraneo, especialmente en aquellas donde la densa cobertura
vegetal dificulta que la hojarasca sea eliminada por los fuertes vientos y las tormentas marinas, la
acumulacion de hojarasca es un proceso importante que permite incrementar el almacenamiento de
carbono en el suelo.

* Aunque en los humedales las emisiones de CH, pueden ser altas, provocando que el balance de
carbono sea negativo, en las marismas se esperarian valores mas bajos de emision de CH, que en
los humedales de agua dulce debido a la competencia por el sustrato oxidable entre las bacterias
sulfato-reductoras y las metanogénicas que normalmente se encuentran en las marismas.

Las marismas necesitan ser preservadas, entre otras razones, porque:

« Las plantas vasculares que conforman las marismas favorecen que disminuya la concentracion de
CO, atmosférico y que este se incorpore al ecosistema.

+ Permiten mantener una gran cantidad de carbono almacenado en la biomasa y, sobre todo, en el
suelo, evitando su liberacion a la atmésfera.

«  Son ecosistemas importantes para la mitigacién del cambio climatico, debido a que presentan una
elevada capacidad de secuestro de CO, atmosférico, y una baja emision de CH,.
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1. La laguna de Venecia

La Laguna de Venecia es uno de los ecosistemas de transicion costera mas grandes e importantes del
Mediterraneo (Tagliapietra et al., 2009). La presencia humana ha modificado constantemente la estructura
estuarina original, por lo que hoy en dia la laguna se puede considerar un ecosistema antropico que aun
mantiene fuertes rasgos naturales. Se encuentra en la parte noroccidental del Mar Adriatico, entre las
desembocaduras actuales de los rios Sile y Brenta, entre 45.18° y 45.57° N de latitud y 12.12° y 12.63°
E de longitud (Fig. 1).

'
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Figura 1: Mapa de la Laguna de Venecia mostrando las areas de actuacion de los distintos
proyectos de restauracion (del “Atlas de la Laguna”, http://cigno.atlantedellalaguna.it/).

La laguna esta conectada al mar por 3 entradas, y la separacion fisica entre la laguna y el mar Adriatico
comprende 2 islas de barrera y 2 cordones litorales. La laguna tiene aproximadamente 50 km de largo y
10 km de ancho, y cubre un area de aproximadamente 540 km?. De esta area, 36 km? son marismas, 30
km? son islas (excepto las islas de barrera), y el resto esta cubierto por agua. La profundidad media de la
columna de agua es de aproximadamente 1.2 m, con solo el 5% de la laguna a mas de 5 m (Molinaroli
et al., 2009). La profundidad maxima es de 47 m, en un socavon localizado a la altura de la entrada
de Malamocco en el lado de la laguna. La laguna contiene alrededor de 628 millones de m® de agua.
Segun Kjerfve (1994), la Laguna de Venecia se puede definir como una laguna costera “restringida”. Las
3 entradas (Lido, Malamocco y Chioggia) permiten el flujo de las mareas dos veces al dia: todos los dias
la Laguna de Venecia intercambia con el mar Adriatico unos 400 millones de m® de agua, mientras que
la entrada desde el interior a través de los rios y el subsuelo es de aproximadamente 3.7 millones de m?
(Bernstein & Montobbio, 2011). Las mareas son un factor principal en la conformacion de la morfologia de
la laguna e impulsan el intercambio de agua, el oxigeno disuelto, la salinidad, los nutrientes y la distribucién
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de sedimentos. Las mareas del norte del Adriatico son las mas grandes del Mediterraneo. En la laguna
de Venecia las mareas son mixtas, predominantemente semidiurnas y micromareales (Tagliapietra &
Ghirardini, 2006) con un rango de marea medio de 61 cm y un rango intermareal de 121 cm desde el nivel
mareal astrondmico mas alto al mas bajo (calculado para 1986-2004).

La cuenca de drenaje es de aproximadamente 1850 km?, 40% de los cuales es tierra aprovechada que se
encuentra bajo el nivel del mar. De acuerdo con la clasificacion climatica Képpen-Geiger-Pohl (Geiger &
Pohl, 1953), la laguna experimenta un clima subtropical hUmedo con veranos calurosos (Cfa). Debido a la
poca profundidad de la laguna, la temperatura del agua sigue estrictamente las tendencias estacionales de
la temperatura del aire, que van desde 0° C (rara vez se congela) hasta mas de 30° C. Las precipitaciones
distribuidas a lo largo del afio contribuyen a una entrada promedio de agua dulce de aproximadamente
35.5 m® s como se registré en 1999 (Zuliani et al., 2005), con los afluentes mas importantes ubicados en
la cuenca norte. La entrada de agua dulce y las mareas producen un gradiente de salinidad desde marino
(aprox. 37 psu) a casi agua dulce cerca de los estuarios en la cabeza de la bahia y las entradas de agua
dulce. El gradiente se comprime hacia el continente, debido a la contribucién de la marea preponderante
que presenta un valor promedio de cerca de 30 psu. Por lo tanto, la mayor parte de la laguna se puede
clasificar como mixoeuhalina/(mixo-)polihalina segun el Sistema de Venecia (D’Ancona, 1959).

Debido a la singularidad y peculiaridad de sus valores culturales, que se componen de un patrimonio cultural
excepcional y, sobre todo, se integran en un contexto ambiental extraordinario, “Venecia y su laguna”
figuran en la Lista del Patrimonio Mundial de la UNESCO desde 1987. La Laguna de Venecia se puede
considerar como un “paisaje cultural” donde, con el tiempo, el trabajo del ser humano y de la naturaleza se
han entrelazado bajo la influencia de las limitaciones y oportunidades ambientales, sociales y econdmicas
(Fig. 2). La Laguna de Venecia es uno de los sitios costeros mas estudiados en el mundo, tanto ecolégica
como culturalmente, perteneciente a la red internacional de Investigacion Ecolégica a Largo Plazo (IELP).
Se puede encontrar informacion detallada en el “Atlas de la laguna” (www.atlantedellalaguna.it).

i

Figura 2: El paisaje Unico de la laguna. Marismas alrededor de Burano (autor P. Nascimbeni).
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2. Cambios durante el siglo pasado

La laguna ha experimentado cambios importantes, especialmente durante el siglo XX. Los mas importantes
fueron la construccion de grandes diques en las entradas al mar pero, sobre todo, la construccién progresiva
de una zona industrial en tierra firme detras de Venecia, aprovechando una gran zona de marismas. Esto
culmind en la década de 1960 con la excavacion de un gran canal que une la entrada de Malamocco con
la zona industrial para hacer llegar buques cisterna al polo petroquimico en desarrollo. Este canal afecté
en gran medida la parte central de la laguna al cambiar su hidrologia y, en consecuencia, su ecologia,
trasladando grandes cantidades de agua de mar cerca del continente. El desequilibrio hidrolégico también
se ha acentuado por la reduccion progresiva de las aportaciones de agua dulce provenientes de la cuenca
hidrografica, principalmente debido al uso de agua para riego. La construccidon de espigones en las
entradas de la laguna a principios del siglo XX también tuvo el efecto de reducir los aportes de sedimentos,
tanto de origen marino como de estuario, desde el mar (D’Alpaos, 2010).

En los afios 1970-1990, se calculd que la cuenca hidrografica proporcionaba a la laguna 30 000 m® y' de
sedimentos, y se lanzaron al mar alrededor de 1 100 000 m?® y-'. Mas tarde, los célculos de 2005 dieron
contribuciones sin cambios para la cuenca pero una reduccién en la cantidad de sedimentos que llegaba
al mar de casi la mitad (580 000 m? y'). Durante los 2 periodos, los movimientos de sedimentos en la
laguna fueron casi iguales (es decir, alrededor de 2 000 000 m?® y') (Bernstein & Montobbio, 2011).
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Figura 3: Superficie total de las marismas (km?) (datos de D’Alpaos, 2010).

Desde que se crearon los primeros mapas de la laguna en 1763 (D’Alpaos, 2010, Fig. 3), la superficie total
de las marismas ha disminuido continuamente, y la laguna se ha profundizado progresivamente, con un
fuerte aumento en el area de planos submareales a expensas de los planos intermareales, generalmente
cubiertos por praderas de fanerégamas (Sarretta et al., 2010). Estos impactos son mucho mas evidentes en
la parte central de la laguna que en la parte sur, mientras que la laguna norte se ha mantenido mas natural.
Si, por un lado, el aumento de la resuspension de sedimentos (Sfriso et al., 2005a, b) favorecio la pérdida
de la fraccién fina en el mar, por otro lado, se registrd una fuerte erosién de los accidentes geograficos
con un aplanamiento general y el rellenado de muchos canales naturales y cursos de agua. Al mismo
tiempo, la carga de nutrientes de la laguna aumenté principalmente debido a la produccién de fertilizantes
en la zona industrial, al desarrollo de la fertilizacién quimica en la agricultura y el uso de fésforo en los
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detergentes. Las entradas de fésforo y nitrégeno casi se triplicaron desde los 50 hasta los 80 (Solidoro et
al., 2010), lo que llevd a una eutrofizacion progresiva de la laguna, que culmind con las crisis distroficas
registradas entre los afios 80 y 90. Los lechos de fanerégamas marinas fueron reemplazados casi por
completo por macroalgas oportunistas como las Ulvaceae, Cladophoraceae, Gracilariaceae y Solieriaceae,
y el fitoplancton también disminuy6 (Sfriso & Facca, 2007). Mas tarde, la prohibicién del fésforo proveniente
de detergentes, la mejora de los sistemas de alcantarillado y practicas agricolas en el continente y otros
factores como cambios climaticos (Sfriso & Marcomini, 1996) redujeron considerablemente la produccion
de macroalgas y los eventos distréficos. La reduccion de la cobertura de macroalgas favorecio la explosion
demogréfica de la almeja Japonesa (Tapes philippinarum), almeja no nativa introducida en la laguna en
1983 con fines econdmicos (Cesari & Pellizzato, 1985), que aprovecho los sedimentos y el agua aun ricos
en materia organica y fitoplancton y de la casi completa ausencia de competidores y depredadores. El
tipo de recoleccion de este nuevo recurso de pesca mediante dragado mecanico e hidraulico, modifica
continuamente el fondo de la laguna, causando la resuspension de sedimentos, aumento de la turbidez del
agua y la pérdida de sedimentos finos (Sfriso et al., 2005a, b) con la consecuente pérdida de sedimentos
hacia el mar. Las comunidades benténicas se vieron afectadas directa e indirectamente por la turbidez del
agua y las tasas de sedimentacion hasta principios de este siglo, cuando la cosecha de almejas se regulé
con fuerza y se establecieron concesiones de acuicultura publica, para un area total de 1870 hectareas en
2014. La cosecha de la almeja Japonesa disminuy6 desde unas 35 000-40 000 toneladas en el periodo
1995-2000 a unas 20 000-25 000 en 2001-2008; hubo una gran bajada a 5600 toneladas/afio en 2009 y
luego una disminucion constante hasta unas 1700 toneladas en 2012 (Pessa et al., 2013, 2014).

3. Perdida de habitats prioritarios

La actividad humana durante el siglo XX ha puesto en peligro dos de los habitats clave de la Laguna de
Venecia, las marismas y las praderas de fanerégamas marinas (Fig. 4), para los cuales se han puesto en
marcha programas de conservacion y restauracion medioambientales.

Figura 4: Praderas de fanerégamas marinas que penetran en las marismas (autor P. Nascimbeni).
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3.1. Marismas (el “Barene”) (Habitat de Eunis A2.54)

En la laguna de Venecia, las marismas parecen islas tubulares bajas y limosas que se elevan 30-40 cm por
encima del nivel medio del mar. Estan cubiertas con haléfitas y existen gracias a un equilibrio dinamico entre
la sedimentacion y la erosion. Forman una banda que se extiende predominantemente desde el medio de la
laguna hasta su borde continental. La periodicidad y amplitud de las mareas, en diferentes momentos de sus
ciclos diarios y mensuales, determinan los periodos de inmersion y emersion y los patrones de deposicion
de sedimentos y, por lo tanto, la estructura de las marismas y el desarrollo de una rica red de arroyos y
estanques (Fig. 5). En casi todo el Mediterraneo, el rango de mareas es muy bajo, por lo que los accidentes
geograficos que generan las mareas a menudo se destruyen por la accidn de las olas y otros agentes fisicos.
Las marismas de las mareas mediterraneas son, por lo tanto, muy raras, y esto solo seria razén suficiente
para proteger este habitat. Ademas, la sucesion de vegetacion, que en las marismas oceanicas se desarrolla
en una escala de metros, en la Laguna de Venecia se desarrolla en una escala de centimetros. Unos pocos
centimetros de diferencia de altitud son suficientes para cambiar la composicion de la planta y la biocenosis
animal asociada con ella, ocasionando que las marismas de la Laguna de Venecia sean muy vulnerables a
las variaciones en la hidrologia provocadas tanto por los humanos como por el cambio climatico.

Figura 5: La red hidrolégica de una marisma (autor P. Nascimbeni).

Las marismas muestran heterogeneidad espacial a escala de paisaje, y su morfogénesis se genera por
las acciones tanto del rio como del mar. Sus caracteristicas se mezclan a lo largo del gradiente tierra-
mar. Las marismas fluviales son mas limosas-arcillosas, mientras que las marismas marinas son areno-
limosas. El contenido de carbonato es mayor en las marinas, incluso superior al 70%. Los suelos de
la marisma se han formado a través de un proceso pedogenético largo que, debido al crecimiento de
vegetacion y aportes aldctonos, conlleva la acumulacién de materia organica, la disolucién de sal y
carbonato, la oxidacion de sulfuros y la acidificacion progresiva. También hay marismas continentales
creadas por la inmersién del suelo previamente emergido. La variacion de los niveles de las mareas
de acuerdo con las fases astrondmicas diferencia las areas deposicionales y las elevaciones, que a
su vez afectan la permeabilidad, la oxigenacion y la biogeoquimica. Por lo que dentro de la misma
marisma podemos reconocer diferentes subunidades de suelo que contienen asociaciones vegetales
caracteristicas. Un indicador de la composicién del suelo de las marismas son los diferentes 6xidos de
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hierro y sus colores, que cambian del rojizo de los suelos mas permeables y oxigenados al gris de las
areas mas tiempo sumergidas; por ejemplo, los suelos rojizos mas altos pueden contener Halimione
potulacoides y Salicornia fruticosa, mientras que los suelos grises de las marismas bajas cominmente
contienen Spartina stricta (Bonometto, 2003; Lang et al., 2006). En principio, por lo tanto, la restauracion
de las marismas debe estar dirigida a restaurar las condiciones que han permitido la formacion de este
habitat, dando tiempo suficiente para la génesis de los suelos y el establecimiento de su compleja
hidrobiologia. Esto requeriria operaciones a gran escala que van desde una replanificacion de la agricultura
en el continente hasta la restauracién de las condiciones estuarinas y la recalibracién de la hidrologia de
la laguna. Esta seria la forma de reequilibrar las marismas, revertir el proceso de degradacion y obtener
un habitat eco-fisioldgicamente sano. Este proceso cientifico y técnico requiere estrategias a largo plazo
y previsién politica. En cualquier caso, debemos tener en cuenta los escenarios de aumento del nivel del
mar inducidos por el cambio climatico, que pueden modificar por completo nuestra vision de la laguna.

3.2. Praderas de fanerégamas marinas (habitat Eunis A2.61)

Las fanerégamas marinas son plantas vasculares que llevan a cabo todo su ciclo de vida sumergidas en
aguas marinas o salobres. El éxito de estas plantas en ambientes lagunares se debe a la evolucion de diversas
adaptaciones fisioldgicas y morfoldgicas que van desde la resistencia a condiciones salinas y una inmersion
constante, hasta el desarrollo de un sistema de raices basado en rizomas horizontales que les confiere una
cierta resistencia al oleaje, y a la polinizacion y diseminacion hidrofilica. En lagunas pristinas o en buen estado,
las praderas de fanerégamas pueden formar poblaciones extensas o incluso prados sumergidos (Orfanidis et
al., 20083; Viaroli et al., 2008). Las fanerégamas marinas y salobres se incluyen entre las especies protegidas
a nivel internacional y nacional, como se manifiesta en varios convenios (Convenio de Berna 23/06/1979
y Convenio SPAMI-Barcelona 1995). Las fanerégamas marinas también se incluyen entre las especies de
mayor atencién en el Plan de Accién para la Conservacion de la Vegetacion Marina en el Mar Mediterraneo
(CAR/AEP-Centro de Actividad Regional para Areas Especialmente Protegidas), y la Directiva Marco del Agua
(UE 2000/60) les concede la maxima importancia como indicadores de buen estado ecolégico.

Los prados tienen una fuerte accidon estabilizadora del fondo, atrapando sedimentos, y un papel clave
en la oxigenacion del agua, la eliminacion de nutrientes y la retencion de CO, porque, a diferencia de
la mayoria de las macroalgas, las fanerogamas marinas son especies perennes. Se calculé que el CO,
atrapado por las praderas de fanerégamas en la Laguna de Venecia, basado en la extensién que tenian
en 2003, es aproximadamente de 40 000 toneladas (Sfriso & Facca, 2007). Ademas, se calcula que al
menos el doble de esta cantidad esta atrapada en los organismos calcareos que viven en los prados
(pequefas macroalgas calcareas y gusanos, gasterépodos y bivalvos). Las praderas forman una estructura
tridimensional que alberga una comunidad rica y diversificada, que contribuye significativamente a la red
tréfica de la laguna y es un vivero éptimo para muchas especies de peces marinos e invertebrados. Por
lo tanto, las praderas también son extremadamente importantes para la pesca y representan un area de
alimentacion para las aves acuaticas. Las praderas de fanerégamas marinas son muy susceptibles a una
serie de factores de perturbacién (Tabla 1), como la turbidez del agua causada por sélidos en suspension
o el crecimiento excesivo de fitoplancton, que reduce el suministro de luz necesaria para la fotosintesis.
Los sdlidos en suspension también pueden depositarse en las hojas, sofocando las plantas. Los
nutrientes desencadenan la producciéon de macroalgas tionitréfilas, como Ulvaceae y Cladophoraceae,
lo que produce una gran competencia por la luz y el espacio y provoca crisis distroficas. Las praderas de
fanerégamas favorecen la sedimentacion, estabilizan los sedimentos y atrapan la materia organica, por lo
que su pérdida acarrea una mayor erosion del fondo (Sfriso et al., 2005a) (Fig. 6).
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Figura 6: El borde entre una pradera de fanerégamas y sedimentos fangosos con Ulva sp. (autor SELC).

Cédigo Descripcion

F02.02 Pesca activa profesional

F02.02.05 Pesca activa profesional con dragado benténico

F01.03 Acuicultura marina y de agua dulce de cultivos de fondo

G05.02 Abrasion superficial / dafio mecanico de la superficie del fondo marino
HO03 Contaminacién de aguas salobres y marinas

101 Especies no nativas invasoras (animales y vegetales)

J02.02.02 Eliminacién de sedimentos (por dragado marino y estuarios)

J02.05.01 Modificacion del flujo del agua (mareal y corrientes marinas)
J02.05.06 Cambios en la exposicion al oleaje

J02.12.01 Acciones de proteccién de la costa (barreras mareales)

J02.11 Cambios en las tasas de colmataciém y de vertido de sedimentos dragados

Tabla 1: Factores de presion y perturbacién que actuan sobre las praderas de fanerogamas marinas, identificados y codificados
durante las actividades de la Medio Ambiente DG y la Agencia Europea del Medio Ambiente sobre la aplicacion de las Directivas
Europeas Habitat (92/43/CEE) y Habitat de Aves (2009/147/CE) (Curiel et al., 2014).

En la laguna de Venecia, se encuentran 3 praderas de macrdfitos sumergidos, Cymodocea nodosa,
Zostera marina y Z. noltei. Ademas, 2 plantas acuaticas, Ruppia maritima y R. cirrhosa, colonizan las
areas mas confinadas. En general, todas estas especies se encuentran a lo largo del gradiente estuarino
desde las zonas con mas influencia marina hasta las zonas mas confinadas, pero dentro de las lagunas
se encuentran muchos microhabitats, donde se encuentran diferentes especies. Cymodocea nodosa es
una especie subtropical que coloniza areas con alta salinidad y sedimentos gruesos. Esta especie se ve
afectada por una marcada estacionalidad vinculada a las variaciones de temperatura del agua, por lo
que su follaje se reduce en gran medida en invierno. Vive principalmente en las areas mas cercanas a
las ensenadas del mar sobre sustratos areno-limosos. En la laguna, sin embargo, esta planta esta mas
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desarrollada que en otras partes del mar Mediterraneo, alcanzando una altura de 1.5 m, probablemente
debido a las aguas ricas en nutrientes. Zostera marina vive en sedimentos limosos con poca arcilla y tiene
hojas que pueden alcanzar 1.3 m de largo y 5-6 mm de ancho. Forma densas poblaciones que viven
en aguas poco profundas; cuando baja la marea, las hojas a menudo flotan en la superficie del agua.
Zostera noltei es una especie caracteristica de las areas mas internas con sedimentos predominantemente
limosos, bajo nivel de agua y planos fangosos que emergen durante la marea baja. Los brotes tienen una
forma similar a la de Zostera marina pero son mas pequefos, de hasta 0.6 m de alto y solo 0.7-1.5 mm de
ancho. Zostera marina 'y Z. noltei crecen durante todo el afio, pero mas rapidamente durante la primavera.
En areas confinadas donde el agua se puede congelar, pueden perder sus hojas y dejar de crecer en
invierno. En los afios calidos, pueden reducir significativamente su crecimiento también en verano. Ruppia
cirrhosa y en su mayoria R. maritima tienen una distribucion limitada en las areas salobres de la laguna
interior. Esta ultima vive solo en los pequefios estanques dentro de las marismas (Sfriso, 2010).

Hay indicios de un recubrimiento muy grande o casi total del fondo de la laguna hasta principios de
1900, segun evidencias anecdéticas e informes cientificos cualitativos. Algunos datos sobre areas
limitadas provienen de fotografias aéreas de la Segunda Guerra Mundial. Sfriso (1987) revela las primeras
indicaciones de una reduccion muy rapida de las praderas de fanerégamas marinas. Su reduccion,
especialmente en las areas caracterizadas por baja renovacién del agua, fue maxima durante el periodo
de gran proliferacion de algas entre los afios 70 y 80 (Sfriso et al., 1987), aunque el primer mapeo de
las praderas de fanerégamas marinas data de 1990 (Caniglia et al., 1992). Posteriormente se realizaron
otros mapas en 2002, 2004 y 2010. La comparacion de los mapas (Curiel et al., 2014, Tabla 2) muestra
una pequefa regresion entre 1990 y 2002, mientras que entre 2002 y 2004 se registrd una pérdida mas
amplia, particularmente de Zostera marina y principalmente de Z. noltei, que fueron reemplazadas por
macroalgas, especialmente en la parte central y norte de la laguna.

1990 (ha) 2002 (ha) 2004 (ha) 2010 (ha)
Monoespecifica Cymodocea nodosa 391 1.777 1.714 2.276
Monoespecifica Zostera marina 266 2.195 1.130 1.404
Monoespecifica Zostera noltei 1.436 70 21 57
Mixto Z. noltei + C. nodosa 2.157 220 75 21
Mixto Z. noltei + Z. marina 692 825 527 27
Mixto Z. marina + C. nodosa 23 141 69 12
Mixto Z. noltei + Z. marina + C. nodosa 528 203 136 11
Total 5.493 5.431 3.672 3.808

Tabla 2: Recubrimiento de las praderas de fanerégamas marinas analizadas en 1990, 2002, 2004 y 2010 (Curiel et al., 2014).

Las principales causas que llevaron a la desaparicién de Z. marina en la parte norte fueron el aumento
de macroalgas tionitrofilicas, la pérdida de habitats y el aumento de la turbidez del agua (Sfriso & Facca,
2007). Ademas, las condiciones climaticas de 2002, un afio con elevada precipitacién, y de 2003, un afo
muy caluroso, fueron anémalas y desencadenaron grandes floraciones de fitoplancton, que afectaron a
las poblaciones residuales de las praderas de fanerégamas. En los afios siguientes, entre 2004 y 2010, se
observé un reclutamiento modesto de fanerégamas (3808 ha, aproximadamente un 12% de los fondos
de la laguna investigados) (Provincia di Venezia, 2014; Rismondo et al., 2005; Sfriso et al., 2009).
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4. Diferentes escalas de intervencion

La idea de una politica de cuenca (no extendida aun al continente) estaba contenida en la “Ley especial
para Venecia” (Ley del gobierno italiano 171, 1973). La restauracién ambiental en Venecia también entra
dentro de la ley italiana, ya que “la preservaciéon de Venecia y su laguna se declara un problema de
interés nacional supremo”. Después de la gran inundacién de 1966, en 1973 se emitioé una ley especial
para la proteccion de Venecia y su laguna de las inundaciones. En 1984 se definieron los criterios
generales que incluyen “estudios, proyectos, experimentos y trabajos para el equilibrio hidrogeologico
de la laguna, para detener e invertir la degradacioén de la cuenca”.

El Estado italiano encomendd a un consorcio de empresas italianas (Consorzio Venezia Nuova, CVN)
las obras para la proteccion de Venecia y la laguna bajo la jurisdiccion del estado italiano y como
Unica concesionaria de la Autoridad del Agua de Venecia (Magistrato alle Acque di Venezia, ahora
Provveditorato Interregionale per le Opere Pubbliche del Triveneto). Su trabajo principal fue el disefio
y la construccién de compuertas moviles en las entradas de mar de la laguna conocidas como MOSE
(acrénimo de MOdulo Sperimentale Elettromeccanico); sin embargo, en 1992 se especificd que los
trabajos en las compuertas estarian subordinados al reequilibrio hidrogeolégico de la laguna. En 2005,
la Comision Europea emitio al gobierno italiano un procedimiento por infraccion debido a los impactos
de MOSE en relacion con la Directiva de Aves 79/409 vy la Directiva Hébitats 92/43 (procedimiento
por infraccion 2003/4762). Como consecuencia, en 2007-2011, la Autoridad del Agua de Venecia
establecioé un plan para la compensacioén, conservacion y recalificacién de los Sitios venecianos de
Importancia Comunitaria 1T3250003, 1T3250023, IT3250030 e 1T3250031, y el Area de proteccion
especial IT3250046. Las medidas compensatorias incluyen, entre otras, la reconstruccién de marismas
y planicies mareales, y el trasplante de fanerégamas marinas.

El financiamiento estatal para la restauracion ambiental de la laguna sera mucho mas limitado en un
futuro. Por lo tanto, el gobierno regional local y la Autoridad del Agua de Venecia tendran que buscar
proyectos mas especificos que se centren en el concepto de cuidado y mantenimiento constantes,
en lugar de intervenciones de emergencia, para fomentar procesos ecoldgicos que naturalmente
preservan y restauran habitats. Se podria buscar financiacién a nivel regional y europeo, pero se debe
enfatizar la autosostenibilidad econémica de las acciones a lo largo del tiempo.

Esta situacién motiva la busqueda de soluciones novedosas, permitiendo que cientificos de
universidades e institutos de investigacion, cooperativas y empresas locales interactien con las
autoridades venecianas en la elaboracion e implementacion de proyectos especificos. En este sentido,
durante la ultima década, la Laguna de Venecia ha tenido éxito en la obtencion de fondos del programa
LIFE (Fig. 1). A través de este programa, la Union Europea financia proyectos ambientales y de
proteccién de la naturaleza destinados a mejorar la conservacion de especies y habitats en peligro de
extincion. El objetivo del programa LIFE es contribuir a la implementacién de las Directivas de Aves y
Habitats y al establecimiento de la red Natura 2000 de areas protegidas. Sin embargo, para tener éxito,
estos proyectos piloto que persiguen el objetivo de la UE de detener la pérdida de biodiversidad deben
buscar formas de sostenibilidad a medio o largo plazo con la participacién de las autoridades locales
y las partes interesadas.
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5. Restauracion de las marismas a gran
escala

Durante el siglo pasado, la erosion, la redistribucién y la exportacién al mar de sedimentos de la laguna
han producido una pérdida de diversidad geomorfoldgica. Los objetivos de la restauracién a gran escala,
inspirados por la Ley especial de Venecia, fueron alentar un reequilibrio de las funciones ambientales
hidrolégicas y ecoldgicas de la laguna a través de una recuperaciéon geomorfolégica. Estos trabajos
fueron confiados por el gobierno italiano y la Autoridad del Agua de Venecia al CVN como parte del
programa de proteccién. Los trabajos de restauracion se han incluido en un marco general que abarca
desde la excavacion de canales hasta la reconstruccion de llanuras intermareales y marismas, pasando
por la renaturalizacién de areas de lagunas recuperadas para la construccion de la zona industrial, e
incluyendo intervenciones en fondos submareales para reducir el estrés de cizallamiento de las olas y
aumentar la consolidacion a través del trasplante de fanerégamas marinas. Por lo tanto, es un amplio
plan de trabajos del cual la restauracion de las marismas es solo una parte, aunque sustancial (Fig. 1).

Los resultados son significativos: en los ultimos 25 afios, se han restaurado o construido 106 marismas
con un area total de 11 km?, esto representa el 27% de las marismas naturales existentes y el 30% si se
consideran las erosionadas desde 1930 hasta el presente. Ademas, se construyeron 18 planos mareales
(representando una superficie total de 2 km?) (Volpe, 2012).

La restauracion ambiental de las marismas involucra aspectos técnicos, ambientales, econémicos y
estéticos, que se aplican a través de soluciones modulares de ingenieria de protecciéon, contencién y
consolidacion, disefiadas considerando principios ecoldégicos que incorporan conocimientos vegetales,
pedoldgicos y faunisticos para la restauracion de biotopos. Las actuaciones se basaron en analisis
histoéricos de los cambios morfolégicos ocurridos en el siglo pasado y en los estudios de optimizacion
hidraulica. Las actuaciones de restauracion de las marismas incluyeron la reconstruccién de las partes
que habian sido erosionadas, la proteccioén de los bordes erosionados, la elevacién de marismas bajas y
la construccion de nuevas marismas (Nascimbeni, 2007).

Uno de los principios de la restauracién ambiental geomorfoldgica en la laguna es la reutilizacién de los
sedimentos de la laguna. El segundo es no construir nuevas estructuras morfolégicas supramareales (es
decir, islas e islotes) restando “espacios de agua” a la laguna. Por lo tanto, los sedimentos resultantes
del dragado de los canales de la laguna se utilizaron como un recurso valioso. Las obras iniciadas en
1988 se destinaron principalmente a la reutilizacion de los sedimentos dentro de la laguna, para crear
estructuras que imitaban las marismas y las llanuras intermareales. En una etapa posterior, el trabajo se
centro en la ecologia de la laguna a través de la mejora de las funciones morfodinamicas y el aumento de
la biodiversidad y la resiliencia del sistema, lo que contribuye a una renaturalizacion general del sistema
(Nascimbeni, 2007).

La gestidn de los sedimentos en la Laguna de Venecia no es sencilla, y su uso se rige por la ley L.360/1991
y el siguiente “Memorandum de entendimiento” de 1993 “Criterios de seguridad ambiental para la
excavacion y reutilizacion de lodos extraidos de los canales de Venecia “. El memorandum clasifica los
sedimentos en 4 clases (A, B, C y sobre C; Tab. 3), de acuerdo con un nivel creciente de contaminacion, y
subdivide los sedimentos lagunares en funcion de la reutilizacién para la recuperacion y la reconstruccion
morfoldgicas, con el fin de evitar o limitar los impactos ambientales.
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Clase Uso permitido

A Restauracién de zonas con contacto directo o indirecto de los sedimentos con las aguas de la laguna
B Sedimentos que se pueden utilizar en zonas donde no entren en contacto con el agua circulante
C Los sedimentos se pueden utilizar en la restauracion de islas no sumergidas y aisladas por cimientos profundos

Por encima de C  sino se consideran residuos toxicos, los sedimentos se pueden utilizar fuera de la laguna rodeados por barreras impermeables

Tabla 3: Clases de sedimentos y la reutilizacion permitida para la recuperacion morfolégica y la reconstruccion (Ministero
dell’Ambiente, 1993).

Por lo tanto, las “nuevas marismas” se pueden construir utilizando sedimentos de clase A (Ufficio di Piano,
2010). Segun esta clasificacion, la mayoria de los sedimentos superficiales de la laguna pertenece a la clase
B (Castellani & Barbanti, 2010). De ello se deduce que, si no se adopta un nuevo esquema de clasificacion,
el uso de sedimentos de la laguna se reducira en gran medida, lo que generara costos adicionales para
las actividades de restauracion. La comunidad cientifica ha profundizado su investigacién sobre la
geospeciacion quimicay la fraccién biodisponible de especies quimicas que pueden ejercer efectos toxicos
sobre los organismos. Resulté que las clases del Memorandum de entendimiento, basadas Unicamente en la
concentracion quimica, no son adecuadas para representar la ecotoxicidad real del sedimento. El concepto
“one out all out” subyacente a la clasificacion de sedimentos segun el Memorandum de entendimiento
debe ser necesariamente superado, y las directrices de las Directivas Europeas (por ejemplo, REACH) y de
los decretos italianos para la clasificacion del estado de los cuerpos de agua superficiales (Dls 152/2006,
DM 260/2010), sefialando la importancia de considerar una amplia gama de contaminantes, incluidos los
de nueva generacion. La revision del Memorandum de entendimiento se esta debatiendo actualmente,
pero parece claro que conducira al cambio del enfoque quimico clasico en favor de un enfoque quimico-
ecotoxicoldgico integrado. La evaluacion ecotoxicoldgica debe basarse en la eleccidon de puntos finales
adecuados aptos para la proteccién del peculiar ambiente estuarino y su biota (Losso & Volpi Ghirardini,
2010; Losso et al., 2010). Como consecuencia, por un lado, se puede reconsiderar una parte considerable
de los sedimentos de clase B para la restauracion ambiental (Castellani & Barbanti, 2010), mientras que por
otro lado, se podrian evidenciar otros puntos criticos de toxicidad no revelados anteriormente (Losso et al.,
2010; Picone et al., 2016). Este nuevo enfoque mas articulado que esta en sinergia y complementariedad
con aspectos ecotoxicolégicos es la base de las propuestas de nuevos criterios de clasificacion y gestion
de los sedimentos de la laguna (Corami et al., 2014; Losso et al., 2010; Picone et al., 2016).

Asi, se obtuvieron 19.5 millones m® de sedimentos adecuados para la restauracion de marismas a partir
de la excavacion de aproximadamente 200 km de canales de la laguna necesarios para restaurar la
circulacién del agua y permitir la navegacion (Bernstein & Zonta, 2010; Volpe, 2012). Teniendo en cuenta
los volumenes y las superficies de las actuaciones, se adoptaron técnicas de ingenieria muy pragmaticas.
La técnica de construccion de este tipo de marismas consiste esencialmente en crear una barrera de
contencion a lo largo del perimetro disefiado y luego bombear dentro barro fluidizado hasta la altura
deseada. Sin embargo, el pragmatismo en la construccion no implica un disefio simplista. Por el contrario,
la necesidad de adaptarse a las morfologias y contextos heterogeneos de de la laguna ha llevado al
desarrollo de un enfoque modular y la experimentacién de varias estructuras de médulos, a menudo
utilizadas de manera combinada. Estos médulos se utilizan principalmente a modo de barreras, ya sean
parte de una barrera de contencion o destinadas a proteger los bordes de las marismas, o con una funcién
de rompeolas en los bancos de arena. Dependiendo de las caracteristicas especificas de los aspectos a
proteger (morfologia, vegetacion, exposicion a agentes fisicos), los médulos utilizados difieren en disefo,
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composicion de materiales y esquemas de configuracién. Los principales tipos de modulos son: pilas de
madera, fajinas de maleza, bolsas, rollos y colchones hechos y rellenos con diferentes materiales (burghe
y buzzoni), como fibras poliméricas, fibras naturales, piedras, maleza y conchas.

Hasta 1998, se construyeron las barreras con postes de madera dispuestos de manera irregular. El uso
de postes de madera fue requerido por la Superintendencia del Patrimonio Arquitecténico y Paisajistico
de Venecia y su Laguna (Soprintendenza ai Beni architettonici e Paesaggistici por Venezia e Laguna). La
limitacién del uso de madera restringia el disefio de las barreras, que a menudo resultaban inadecuadas
para la proteccion de los bordes de las marismas y, a veces, dificiles de integrar en el paisaje. De hecho,
el uso de postes de madera ha causado algunos problemas de durabilidad, ya que estos postes son
atacados rapidamente por organismos xiléfagos marinos, que son extremadamente activos en la laguna.
La huella ecoldgica y el impacto sobre las posibles estructuras arqueoldgicas subyacentes es otro aspecto
que debe considerarse cuidadosamente al usar postes de madera. También puede haber problemas de
seguridad para la navegacion, ya que una vez que se rompen, los resto de madera flotan en la laguna.
Segun estas consideraciones, se autorizé el uso de rollos y colchones inicialmente en 1998. Al principio, los
rollos y los colchones estaban hechos de malla de alambre doble, y eran muy efectivos para amortiguar las
olas inducidas por los botes. Desde el afio 2000, también se han probado cables y moédulos de poliéster
con diferentes grados de degradabilidad. Estos cables y médulos estan hechos de rejillas tejidas de fibra
natural y estan rellenos de diversos materiales, como madera, fibras de coco, mezclas de tierra, matojos
de haléfitos y fajinas de cafna. Teniendo en cuenta su eficacia en la amortiguacion de la energia de las olas,
los colchones hechos de rejillas de poliéster se han utilizado a lo largo de los canales de la laguna que
sufren un intenso trafico de embarcaciones y en areas sujetas a oleaje. Las estructuras modulares hechas
de materiales naturales biodegradables son efectivas en areas protegidas con poco oleaje (Nascimbeni,
2007). Se implementaron lineas de pilas de madera y fajinas de maleza a lo largo de algunos bordes de
marismas para atrapar sedimentos, pero con resultados cuestionables. El nuevo sustrato de las marismas
reconstruidas no puede tener esa estructura estratificada dada por la deposicién de las mareas vy la
vegetacion tipica de las marismas naturales, incluso cuando se bombea el fango en lechadas sucesivas. Sin
embargo, de forma similar a lo que sucede en una llanura inundada por el mar, las marismas reconstruidas
experimentan un proceso de maduracion que, al cabo de muchos afos, las hace parecer naturales.

Figura 7 muestra las 6 etapas evolutivas que se han identificado, cada una con sus propias caracteristicas en
relacion con la edad de las marismas reconstruidas (Patassini & Magro, 2016, basado en estudios de CVN).

6. Las marismas de Life Natura 1999 en
Palude dei Laghi

De 1999 a 2002 se llevé a cabo un proyecto LIFE (LIFE NATURA 1999 “Barene: protezione e recupero con
tecniche di ingegneria naturalistica”), orientado a la proteccion y el redesarrollo de una zona piloto limitada
de la cuenca norte de la Laguna de Venecia con técnicas tradicionales y nuevos conceptos experimentados
en Venecia y en el Mar de Wadden (Baja Sajonia, Alemania). Los socios principales del proyecto fueron la
Autoridad del Agua de Venecia, la Ciudad de Venecia, el Centro de Investigacion Costera, el Ministerio del
Medio Ambiente de la Baja Sajonia, la Universidad Técnica de Berlin (DE) y el Consorzio Venezia Nuova.

Las técnicas consistieron en colocar rollos de piedra (burghe) y rollos biodegradables (buzzoni) cerca de
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Estad

Estadio Tiempo Cota Vegetacion Recubrimiento Canales % superficie  Aves nidificantes
(anos) snm (cm) superficie ocupada por canales
0 (finalizacion >0.17 +70/+100 inexistente - inexistentes - inexistentes
de las actuacions)
1 (Compactacién) 0.17-1 +60/+70 Salicornia spp. disperso inexistentes - Charadrius alexandrinus,
Sterna albifrons,
Haematopus ostralegus,
Larus michahellis
2 (Compactaciéon/ 1 -3 +45 cm Salicornia, aprox. 50% empiezan no mas del 5% Las mismas que en
colonizacion) Sarcocornia a formarse el estadio anterior
3 (Colonizacién) 3-6 +30cm Sarcocornia fruticosa, aprox. 90% en 5-10% Entre las especies pre-
Limonium narbonense, desarrollo sentes se puede encon-
Halimione portulacoides trar Tringa totanus
4 (Colonizacion) 6-10 40-90% perennes Recubrimiento  canales bien 10-15% Tringa totanus,
(associaciones con  total definidos y Haematopus ostralegus,
Sarcocornia'y lagunas Charadrius alexandrinus,
Halimione portulacoides) Himantopus himantopus,
Recurvirostra avosetta
5 (Estabilidad) >10 Halofitas perennes red de canales, 15-25% Las mismas que en
arroyos y lagunas el estadio anterior
morfolégicamente

bien desarrollada

Figura 7: Las 6 etapas que resumen la evolucién de una marisma artificial y las caracteristicas principales relacionadas, elevacion
sobre el nivel medio del mar, tipo de vegetacion y recubrimiento, formacion de riachuelos y principales especies de aves que anidan
(autora Irene Guarneri).
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los bordes de las marismas, en areas menos expuestas a la erosion. Los rollos de piedra son elementos
cilindricos modulares hechos de una rejilla de alta resistencia llena de guijarros o arena y colocados a una
corta distancia del borde de la marisma para contrarrestar la erosion. Los rollos biodegradables son elementos
cilindricos modulares hechos de telas de diferentes grados de degradacion y rellenos de material natural
como virutas de madera, tierra vegetal, fibras de coco e incluso tapetes de Spartina stricta. Ha habido un uso
extensivo de fajinas de maleza para retener sedimentos en las areas mas internas del Palude dei Laghi (para
técnicas, ver Nascimbeni, 2007). Ademas de las fajinas, para promover la sedimentacion, también se probaron
“algas” artificiales (es decir, extensiones de polipropileno flotantes). El objetivo era frenar las corrientes de
agua e interceptar los sedimentos suspendidos que se depositan en el fondo. Sin embargo, esta técnica fue
descartada, ya que introduce elementos artificiales en el medio ambiente sin resultados importantes.

Un aspecto interesante del proyecto fue el trasplante de fanerégamas en las marismas de la Laguna de
Venecia: se instalo un vivero de fanerégamas y un invernadero en un islote de la laguna, Isola dei Laghi,
ubicado al norte de Burano, para almacenar y obtener las plantas requeridas.

El vivero estaba equipado para la produccién de fanerégamas y para la recuperacién de matas separadas
de las marismas naturales debido a las olas inducidas por las embarcaciones que, junto con las corrientes,
causan erosion en la base de los bordes de las marismas. Las especies con mas éxito, tanto en el cultivo
como en la replantacién, fueron las Graminae Puccinellia palustris y Spartina maritima.

Los trasplantes se optimizaron en funcion del sustrato eligiendo diferentes tipos de envases vegetales.
Las plantas se transplantaron utilizando una serie de métodos (tapetes, colchones, cestitas de coco), se
preparo el suelo mediante rastreo y a veces se afadié arena cerca de los trasplantes para favorecer la
colonizacion de las areas adyacentes.

Este proyecto también involucré a los pescadores locales que trabajaban en el mantenimiento de las
marismas cuando no se dedicaban a la pesca. El proyecto demostré que las técnicas y el enfoque a
pequeia escala utilizado son validos; sin embargo, fue suspendido debido a la falta de fondos.

7. Bioingenieria del suelo en las marismas
Life Vimine

LIFE VIMINE (2013-2017) fue un proyecto demostrativo realizado en la parte norte de la laguna de Venecia
cuyo obijetivo era definir y probar un “enfoque integrado” para proteger a las marismas mas internas de
la erosion (Barausse et al., 2015). Estas marismas, ubicadas lejos de grandes canales, estan rodeadas
por aguas muy someras (algunas decenas de centimetros), pero aun sufren erosién; por lo tanto, se
necesitan técnicas de conservacion especificas. Las marismas mas internas se encuentran entre los
habitats de marismas mas naturales de la laguna, y las marismas reconstruidas no pueden sustituirlas,
ya que difieren en la estructura del suelo (y, a veces, en la elevacién), fauna, morfologia y plasticidad del
borde (Bonometto, 2003). VIMINE partia de que las marismas deberian protegerse como un sistema:
proteger un tramo de marisma también significa proteger otros habitats que se benefician de su funciéon
de rompeolas, como otras marismas, esteros o fondos de lagunas. Por esta razén, no se realizaron
grandes obras de proteccién, sino mas bien numerosas actuaciones pequefas y espacialmente difusas
en tramos estratégicos seleccionados para lograr la “prevenciéon” de la erosion.
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Figura 8: barrera de fajina durante la marea baja (autor C. Ferrari). Figura 9: Un espigdn (autor C. Ferrari).

Figura 10: Bombeo de sedimentos (autor SELC). Figura 11: Barro bombeado cubierto por vegetacion transplantada
y marisma natural (autor SELC).

La conservacion de la marisma se logré a través de soluciones basadas en la naturaleza o técnicas
de bioingenieria del suelo, que utilizan materiales biodegradables y naturales (plantas vivas, madera,
sedimentos) y aprovechan los procesos naturales como la capacidad de las plantas para consolidar el suelo,
enriquecerlo con carbono y hacerlo acrecer, y atrapar sedimentos suspendidos. El médulo de proteccion
basica era una fajina de maleza (Fig. 8 y 9) con una longitud de aproximadamente 2 m y un diametro de
35-40 cm, a veces envuelto en una red de coco, y atado con cordones vegetales (por ejemplo, sisal)
o alambre de hierro, todos materiales biodegradables o de degradacion rapida. Las fajinas se utilizaron
para construir protecciones especificas, disefiadas en funcion de la morfologia local y su tendencia
evolutiva. La proteccion mas comun fue la barrera de fajina (desde 2 m hasta decenas de metros): las
fajinas, colocadas en 2 o 3 lineas superpuestas que se pegan al borde de la marisma, estan ancladas
a postes de madera plantados en el fondo de la laguna. La barrera protege el borde de la marisma y
favorece la sedimentacion sin bloquear el intercambio de agua. Para aumentar la durabilidad de la fajina,
los espacios pequefnos entre las fajinas y el borde de la marisma se llenan con sedimentos, tomados
manualmente de los esteros cercanos o, si se necesitan grandes cantidades, usando una pequefia bomba.
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Estos sedimentos son similares a los de las marismas cercanas y reducen los costos e impactos de las
obras. El bombeo de sedimentos detras de las fajinas también se us6 para reconstruir los bordes de las
marismas completamente erosionados o para rellenar marismas internas que pierden altura (Fig. 10y 11).

La pequefa escala de las actuaciones (desde unos pocos metros cuadrados hasta alrededor de cien)
fue esencial para recrear cuidadosamente la elevacién adecuada del suelo para favorecer el crecimiento
de haldfitos, que colonizan rapidamente el nuevo sedimento, fortaleciéndolo y haciéndolo acrecerse
a una velocidad comparable a la del aumento del nivel del mar local (Sarretta et al., 2010). El objetivo
general era, por lo tanto, recrear las defensas naturales de las marismas contra la erosion lateral y
vertical y restaurar al mismo tiempo pequefias superficies de habitat. Las fajinas también se usaron
para construir barreras de viento (2.5-25 m) colocadas a 10-15 m del borde de la marisma y cruzando
la direccion dominante del viento, y espigones, que se extienden desde el borde de las marismas
aproximadamente 1.5-9 m, con el doble objetivo de ralentizar las corrientes y amortiguar las olas.

La eleccién de materiales biodegradables y tecnologias blandas esta en linea con la naturaleza plastica de
la marismay la reversibilidad requerida por la Ley especial de Venecia, aunque estas soluciones no pueden
aplicarse a lo largo de canales de trafico pesado, que exigen protecciones mas resistentes (Bonometto,
2003; Barausse et al., 2015). Las protecciones pequefias, difusas y biodegradables, principalmente
creadas a través del trabajo semi manual y utilizando embarcaciones pequefas y medios mecanicos,
minimizan los impactos ambientales y paisajisticos en las marismas mas internas asi como los costes, y
son adecuadas para contrarrestar una erosién espacial difusa centrandose en puntos criticos.

Se necesita una supervision y un mantenimiento periddicos de los materiales biodegradables para
identificar y reparar rapidamente las protecciones dafadas, y la supervision también es clave para
detectar y proteger rapidamente los nuevos puntos erosionados y prevenir la erosion. Dicha vigilancia
fue llevada a cabo por trabajadores que patrullaban regularmente la laguna, pero se hizo mas eficiente
y sostenible gracias a la participacién de las comunidades locales, una piedra angular del “enfoque
integrado”. En VIMINE las fajinas se ensamblarony las obras de proteccion fueron construidas, controladas
y mantenidas por los trabajadores locales, como los pescadores de la isla de Burano. La eleccién de los
trabajadores locales tiene sus ventajas: navegan eficientemente por la laguna poco profunda y laberintica
del norte, que conocen bien; pueden supervisar constantemente las marismas durante sus actividades
diarias de pesca, informando con prontitud de las necesidades de mantenimiento; y la contratacién de
trabajadores locales permite crear conciencia indirectamente sobre el problema de la erosion y el valor de
las marismas entre las comunidades locales, asi como crear empleos locales. Trabajar para proteger su
propio territorio puede ser una razén por la que las comunidades locales permanezcan en la laguna, que
se esta despoblando, y redescubran el valor de sus habitats naturales: VIMINE aborda asi la cuestion de
la erosién de la marisma junto con la “erosion” de las comunidades de la laguna, para demostrar que la
conservacion y el desarrollo local sostenible pueden reforzarse mutuamente. Esta es la razén por la cual
VIMINE implementé actividades de participacion mas amplias, promovio negocios locales dependientes
de la conservacién de la marisma como el ecoturismo, y cred una pequefa cadena de suministros de
madera para construir fajinas, que también fue una fuente de empleos locales sostenibles (Barausse et
al., 2015). Se llevé a cabo una evaluacién de los costos y beneficios de la conservacién de las marismas
a través de un enfoque integrado como una herramienta de apoyo a la toma de decisiones para que las
entidades publicas planifiquen inversiones en mantenimiento de marismas; los resultados indicaron que
el coste de prevenir la erosion a través de la bioingenieria del suelo se ve compensado por el valor de los
empleos creados y de los servicios ecosistémicos salvaguardados (Barausse et al., 2015).
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8. Trasplantes de praderas de
fanerogamas marinas

En los ultimos 25 afios, varias autoridades de la laguna han llevado a cabo trasplantes de praderas de
fanerégamas marinas tanto para experimentos técnicos como para una restauracion ambiental adecuada.

En 1992-1997 la ciudad de Venecia condujo una serie de experimentos a pequefia escala (parcela de 4-5
m?) de trasplantes de fanerégamas en la cuenca central y sur de la laguna que permitieron la identificacién
de los requisitos edaficos e hidrolégicos de las especies de fanerégamas que viven en la laguna (Zostera
marina, Z. noltei y Cymodocea nodosa). Estos experimentos proporcionaron los antecedentes necesarios
para aplicar y adaptar a la laguna las diversas técnicas de trasplante estudiadas en la literatura, como el
trasplante de rizoma y el trasplante de tapetes.

La Autoridad del Agua de Venecia realizé varios trabajos de restauracion a través del trasplante de
fanerégamas marinas. Considerando la extensién de algunos trabajos, ademas de la técnica de trasplante
manual (Fig. 12-14), también se experimentaron y aplicaron técnicas de trasplante mecanizado (Fig. 15).

Figura 12: Trasplante manual de fanerégamas (autor SELC). Figura 13: tapetes trasplantados (autor SELC).

Figura 14: Trasplantar tapetes de fanerégamas marinas Figura 15: Grandes tapetes de fanerégamas preparados para
en un plano submareal (autor SELC). trasplante mecanico (autor SELC).
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Estas técnicas permitieron que los trasplantes fueran mas elasticos debido al mayor tamafio de los
tapetes transferidos en comparacién con el tamafo de los trasplantes manuales.

En 1994, la Escuela de Arquitectura de Venecia (IUAV) y el Consorzio Thetis de Venecia llevaron a cabo
un estudio piloto para el trasplante de algunas decenas de metros cuadrados de Zostera noltei en
un humedal poco profundo en la zona salobre de la laguna norte de Venecia, antes rico en praderas
de fanerbgamas. Al principio, el experimento dio resultados positivos tanto en la capacidad de
supervivencia y recolonizacion de los tapetes implantados (Zitelli & Rossetto, 1996), pero después de
algunos afios, el trasplante fall6 debido a las duras condiciones de la zona aislada.

En 1996-1997, se probd la posibilidad de explantar fanerogamas de un sitio donante sin dafar la
vitalidad del prado. Se probaron dos técnicas diferentes, el trasplante de tapetes y el método del
rizoma (haces de rizomas con brotes sostenidos en los sedimentos superficiales con clips de plastico,
Fig. 16), en 5 estaciones con Cymodocea nodosa y 5 estaciones con Zostera marina. La tasa de
supervivencia, recubrimiento, densidad de brotes y biomasa se midieron en los 10 sitios para ambos
meétodos (en total 20 parcelas, 5 m por 5 m cada una, alojando 25 tapetes o haces). Después de 2
temporadas de crecimiento, ambos métodos de trasplante mostraron resultados exitosos (Tab 4). Se
observaron diferencias estadisticamente significativas entre los 2 métodos de trasplante solo para la
biomasa de C. nodosa, que fue mas alta para la técnica de tapete (Curiel et al., 2003) (Fig. 17).

Figura 16: Rizoma que coloniza el sedimento desnudo Figura 17: Supervision del crecimiento de las praderas de

adyacente al trasplante (autor SELC). fanerbgamas marinas (autor SELC).

C. nodosa Inicio Al cabo de 2 estaciones de crecimiento
Tapetes Rizomas Tapetes Rizomas

Supervivencia (%) 100 100 74 73

Recubrimiento (%) 4.1 1,2 86 76

Densidad (brotes - m?) 45 13.4 681 563

Biomasa de los trasplantes (g.d.w.-m?) - - 402.9 177

Biomasa del control (g.d.w.-m?) - - 1116.9
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Z. marina Inicio Al cabo de 2 estaciones de crecimiento

Tapetes Rizomas Tapetes Rizomas
Supervivencia (%) 100 100 48 60
Recubrimiento (%) 41 1.2 70 74,4
Densidad (brotes - m?) 16.2 7.8 107.5 130.6
Biomasa de los trasplantes (g.d.w.-m?) - - 167.2 107.8
Biomasa del control (g.d.w.-m?)) - - 308.3

Tabla 4: Valores promedio de parametros monitoreados C. nodosa y Z. marina (Curiel et al., 2003).

Se llevé a cabo un gran trasplante de praderas de fanerdgamas marinas para la conservacion y mejora
de los Sitios de Importancia Comunitaria y Areas de Especial Proteccion de la Laguna de Venecia (de la
primavera al verano de 2010). La actividad preveia el uso de un método mecanizado que permitiera obtener
2250 m? de tapete de Cymodocea nodosa de sitios donantes con alto recubrimiento de fanerégamas. Las
faner6égamas se reimplantaron en la parte sur de la laguna en parcelas de aproximadamente 350 m? cada
una; los tapetes fueron desplegados en una matriz escalonada a una distancia aproximada de 1.30 m
unos de otros. La supervision del sitio al final de la tercera temporada vegetativa mostré un recubrimiento
de 80-100%, y un aumento en el area con vegetaciéon de 3.2-3.8 veces, asi como también bajas tasas
de mortalidad de los tapetes trasplantados (6-13%). Después de 3 afios, los sitios donantes volvieron a
presentar un recubrimiento de de aproximadamente el 100%, recolonizando las explantaciones (Scarton
etal., 2017).

9. La restauracion de las praderas de
fanerogamas marinas de Life Seresto

Con el fin de favorecer una colonizacidon mas rapida de las praderas de fanerégamas marinas en la parte
norte de la laguna, donde las praderas habian desaparecido casi por completo, en 2012, la Comunidad
Europea financio el proyecto SeResto “Habitat 1150* (laguna costera) de recuperaciéon por parte de
SEagrass RESTOration. Un nuevo enfoque estratégico para cumplir los objetivos de DH & DMA” (http://www.
lifeseresto.eu/). El objetivo fue la recuperacion del estado ecoldgico de esta area a través de la restauracion
y preservacion del habitat 1150 (laguna costera) en el sitio de interés comunitario (LIC) Laguna Superiore
di Venezia (IT3250031), donde este habitat cubre aprox. 3660 ha, por medio de extensos trasplantes de
fanerdbgamas. La implementacién del proyecto fue posible gracias a regulaciones recientes que habian
limitado los principales elementos de perturbacion, reduciendo la entrada de nutrientes (especialmente
fésforo) de la cuenca hidrografica (Decretos “Ronchi Costa”, 28 de abril de 1998) y regulando la recoleccion
de la almeja japonesa (Tapes philippinarum) (Orel et al., 2000). Ademas, la pesca de almejas en esta area
también se detuvo debido a la fuerte reduccioén de este recurso a causa de la sobrepesca. El area esta casi
completamente encerrada entre islas, marismas y tierra firme, y sin el trasplante generalizado de pequefios
tapetes (15-30 cm) y rizomas la recolonizacién habria requerido mucho mas tiempo.

Durante los primeros 3 afos, se llevaron a cabo pequefios trasplantes de fanerégamas (aproximadamente

42 670 rizomas) a gran escala en 35 sitios. El objetivo no era hacer grandes trasplantes, sino actuar a
través de varios pequefios trasplantes de tapetes o rizomas individuales con intervenciones directas de los
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pescadores. Después, el crecimiento natural de las plantas trasplantadas, de entre 0.16 y 0.22 cm dia™ (es
decir, 58-80 cm y") y la capacidad de reproduccién (aproximadamente 50 semillas por brote) sustentada
por mareas y vientos marinos favorecio su dispersion y una recolonizacién progresiva de la zona.

La propuesta técnica se caracteriza por bajo esfuerzo y coste. Se espera que las poblaciones de
fanerégamas colonicen los bordes de la marisma y los canales naturales en 3-4 afios y que el 25-30%
de toda el area de intervencion sea completamente colonizada por praderas de fanerégamas marinas
con diferentes niveles de desarrollo en 5-10 afos, dependiendo de las diferentes condiciones ecoldgicas.

El trasplante y la dispersién de plantas son realizados principalmente por pescadores y cazadores locales
(asociados con el socio del proyecto Laguna Venexiana ONLUS), que recibieron formacion especifica en
el marco del proyecto. Son constantemente asistidos por los socios cientificos del proyecto (DAIS-Ca’
Foscari University Venice e ISPRA) bajo licencia de PROVV OOPP, quienes contribuyeron directamente
también con los trasplantes fanerégamas. De esta forma, el proyecto esta aumentando la conciencia de
la poblacién local y de las partes interesadas sobre la necesidad de preservar el medio ambiente de la
laguna. Las actividades de trasplante estan sujetas a un seguimiento cientifico, con el fin de probar la
efectividad de las acciones propuestas. El seguimiento tiene en cuenta la calidad ecolégica de las aguas,
los sedimentos y las comunidades biologicas (macréfitos, fauna benténica y peces). Otra accién se
encargara de cuantificar y evaluar los servicios ecosistémicos proporcionados por el habitat restaurado.

Los resultados de los primeros 3 afios muestran que los trasplantes de rizoma tuvieron éxito en 33 sitios
de los 35, donde la colonizacién ha excedido el 60%, con una alta dispersién a lo largo de la marisma
y los bordes del canal. En los sitios exitosos, el estado ecolégico general registrado por el indice de
calidad de macréfitos (MaQl, Sfriso et al., 2014) y el indice de bioindicadores de habitats de peces (IBHP,
Zucchetta et al., en preparacién) cambié de “deficiente” a “bueno”.

10. Conclusiones

La Laguna de Venecia es un importante campo de entrenamiento para el desarrollo de técnicas de
restauracion ambiental en un contexto altamente sensible desde el punto de vista ambiental y cultural, y
mas aun considerando el grado Unico de entrelazamiento de valores naturales y culturales.

Las directrices dadas por la ley especial para la proteccion de la Laguna de Venecia han motivado en gran
medida la busqueda de soluciones a gran escala. Sin embargo, como se ha sefalado, la sostenibilidad
a largo plazo también depende de la gestién de la dinamica ambiental, comenzando por la reduccion o
mitigacion de las presiones que causan la degradacion de la laguna.

Sin embargo, se necesitan soluciones de bioingenieria blandas y a pequefia escala para sumantenimiento,
y un punto a tener en cuenta es el cuidado constante del medio ambiente a través de la implicacion de
las partes interesadas y los trabajadores locales.

También es de crucial importancia el analisis predictivo de las tendencias futuras, ya que una restauracion
ambiental no puede tener éxito si se opone a tendencias evolutivas fuertes y unidireccionales. Tal vez las
estrategias de restauraciéon deberian considerar seguir la tendencia y adaptarse a ella, en lugar de aspirar
a reconstruir los accidentes geograficos y los habitats exactamente como lo estaban hace un siglo, de
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la misma manera que si la situacion fuera inmutable. El cuidado constante y las acciones rutinarias son
la clave para prevenir la pérdida de estos habitats delicados. Por lo tanto, la atencidén debe centrarse en
promover los procesos naturales que conducen a la formacién de marismas y lechos de praderas de
faner6gamas mediante el ajuste de la restauracion de acuerdo con la nueva dinamica ambiental. Entre
las nuevas dinamicas, no debemos olvidar aquellas provocadas por el cambio climatico, que podrian, en
el transcurso de este siglo, volver indtil cualquier intento de devolver la laguna a una configuracion ahora
distante en el tiempo.
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1. Introduccion

Las lagunas costeras y los ambientes estuarinos son sistemas estresados de forma natural debido a su alta
variabilidad fisicoquimica (Elliott & Quintino, 2007). Las especies que viven en estos ambientes son tolerantes
a dicho estrés, adaptando su fisiologia y comportamiento a un amplio espectro de fluctuaciones. Asi, al
igual que las comunidades en las etapas iniciales de la sucesién ecoldgica o contaminadas por la actividad
humana (Odum, 1969; 1985), se espera que las comunidades bentonicas estuarinas muestren una baja
diversidad, con pocas especies, de pequeno tamafio, muy abundantes y oportunistas tipicas o estrategas
de la r (Margalef, 1969; Michel, 1979; Barnes, 1980; Kjerfve, 1994; Carrada & Fresi, 1988; Reizopoulou &
Nicolaidou, 2004). En estas condiciones, las relaciones interespecificas no estarian muy desarrolladas y como
consecuencia, las comunidades estarian controladas por el entorno fisico (Sanders, 1968). Por lo tanto, se
espera que los ecosistemas estuarinos estén conformados por una comunidad bentdnica simple y uniforme
representada por la biocenosis eurihalina y euritérmica descrita por Pérés & Picard (1964). La aceptacion
de la uniformidad de estos ambientes se ha mantenido a lo largo del tiempo por parte de diferentes autores
(Augier, 1982; Carrada & Fresi, 1988; Agencia Europea de Medio Ambiente, 2015; Gubbay et al., 2016), en
las listas de habitats y en los convenios de conservacién (OSPAR, Barcelona o Eunis).

Como se ha comentado, estos ecosistemas toleran bien las condiciones ambientales adversas. De este
modo, al asumirse que las comunidades estuarinas tienen las mismas caracteristicas que las areas
contaminadas que sufren estrés de origen antrdpico, la consecuencia es que los indicadores biolégicos
serian incapaces de diferenciar entre estados naturales y estados estresados. Este hecho se conoce
como la “paradoja de la calidad estuarina (estuarine quality paradox)” (Dauvin, 2007; Elliot & Quintino,
2007; Dauvin & Ruellet, 2009).

Bajo estas condiciones, el ecosistema estaria controlado de abajo a arriba (bottom-up) y expuesto a
procesos de eutrofizacion y crisis distréficas (Elliott & Quintino, 2007). Esto implicaria que la recuperacion
después de un impacto no supone tener individuos de gran tamafio y un ndmero elevado de especies
estrategas de la K y que habria que asumir, de forma natural, un estado con una relacién abundancia-
biomasa menor, una relacion produccién-biomasa elevada y valores mas altos de la relacién abundancia-
riqueza, asi como una red tréfica dominada por invertebrados detritivoros y algas nitréfilas (Margalef, 1969;
Elliott & Quintino, 2007), incluyendo especies efimeras de algas filamentosas como Chaetomorpha linum,
Cladophora dalmatica, C. vagabunda, Ceramium diaphanum, o formas delgadas tubulares o laminares como
Ulva compressa, U. intestinalis, U. prolifera o U. rigida (Wilkinson et al., 1995; Pérez-Ruzafa et al., 2011a).

Sin embargo, la mayoria de estas asunciones estan siendo replanteadas (Pérez-Ruzafa et al., 2011a),
y las lagunas costeras pueden ser mas heterogéneas y complejas de lo esperado (Pérez-Ruzafa et
al., 2004; 2005a; 2007a; 2008), mostrando mecanismos complejos de autorregulacion basados en su
heterogeneidad espacial y temporal (Pérez-Ruzafa et al., 2005a).

1.1. Paradoja estuarina vs lagunar: ; puede una laguna
costera ser compleja al mismo tiempo que productiva?

Debido a las caracteristicas fisiograficas de las lagunas costeras, como la profundidad, el nimero y la
intensidad de los gradientes fisicoquimicos y la influencia terrestre, que incluye el aporte de nutrientes,
estos ecosistemas se encuentran entre los mas productivos del planeta (Nixon, 1982; Carrada & Fresi,
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1988; Alongi, 1998). Esta productividad bioldgica es explotada por los humanos principalmente en forma
de pesquerias (Nixon, 1982; Pérez-Ruzafa et al., 2011b) y acuicultura.

Sin embargo, de acuerdo con la teoria de la sucesion ecolégica (Odum, 1969), los ecosistemas altamente
productivos se corresponden con etapas tempranas de la sucesién ecolégica, donde los constituyentes
del ecosistema coinciden con especies de crecimiento rapido, con ciclos de vida cortos y alta fecundidad
(es decir, estrategas de la r). Esto estaria de acuerdo con las suposiciones generales existentes sobre las
caracteristicas de las lagunas costeras y la paradoja estuarina. Entonces, ,como es posible que, al mismo
tiempo que son tan productivas, algunas lagunas costeras puedan ser complejas y con mecanismos
homeostaticos sofisticados tipicos de sistemas maduros (Pérez-Ruzafa et al., 2002; 2005b)? Esta aparente
paradoja puede explicarse teniendo en cuenta que, si bien la productividad en estos ambientes se ve
activada por los fuertes gradientes fisicoquimicos que contienen, al mismo tiempo, la introduccion de
restricciones al flujo de energia permitiria realizar un trabajo que se puede utilizar para generar estructuras
fisicas, hidrologicas y biolégicas, que conducen a una elevada heterogeneidad espacio-temporal y a un
comportamiento homeostatico complejo. En las lagunas costeras, este papel de ofrecer restricciones
a los flujos de energia y materia lo realizan principalmente las golas o canales de comunicacion con el
mar abierto, pero también la vegetacion bentoénica y las praderas de macrofitos o las piedras y bloques
rocosos, ya sean éstos naturales o introducidos por la actividad humana para construir rompeolas y
muelles (Pérez-Ruzafa, 2015).

Esta complejidad emergente diferencia las lagunas costeras de los estuarios (Pérez-Ruzafa et al., 2011c)
y da como resultado el desarrollo de los mecanismos homeostaticos de autorregulacion mencionados
anteriormente, que dificultan la deteccién del estrés al que pueda estar sometido el ecosistema y los
efectos de la eutrofizacién o de los aportes de contaminantes sobre el mismo (Pérez-Ruzafa & Marcos,
2015). Cualquier intento de restauracién ecolégica debe tener esto en cuenta.

El proceso de restauracién o la prevencion del alejamiento de la integridad ecoldgica de un ecosistema
debe ponerse en el contexto de la sucesion ecoldgica y sus respuestas al aumento del estrés (Figura 1).
Los ecosistemas, como los individuos, pueden enfrentarse a un estrés ambiental moderado y mantener
su integridad, regulando sus principales funciones y parametros ecolégicos o fisiolégicos dentro de
ciertos margenes de variacion. Los procesos implicados se conocen como mecanismos homeostaticos
u homeorréticos, el ultimo término utilizado por Odum (2000) para referirse a la capacidad de mantener
el flujo de energia a través del sistema utilizando mecanismos de autorregulacion retroalimentados. Es
un mecanismo de control mas laxo que la homeostasis a nivel individual, y muestra un comportamiento
y pulsos mas cadticos, y no tanto estados de equilibrio (Odum & Barret, 2006). En esta fase, tanto los
organismos como los ecosistemas pueden mostrar alteraciones en algunos parametros que simplemente
indican que se estan ajustando a las nuevas condiciones ambientales, pero no necesariamente que estos
cambios sean dafinos para ellos. En condiciones de estrés mas altas o persistentes, los organismos y
ecosistemas comienzan a mostrar cambios cada vez mas profundos hasta alcanzar un punto de ruptura,
cuando se produce un deterioro significativo. Finalmente, pueden llegar a un punto de no retorno cuando
se produce un dafio irreparable, que lleva a la muerte en el caso de individuos, o a una comunidad o
ecosistema diferentes. En ambos puntos, pueden ocurrir cambios repentinos y dramaticos en el marco
de la teoria de las catastrofes en el sentido de Thom (1989).

Normalmente, los enfoques de la restauracion ecoldgica consideran modelos conceptuales de cambios
del estado de un sistema con presion creciente que incluye estas fases. La region homeostatica
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corresponderia al concepto de resistencia, que es el grado de cambio de los indicadores estructurales
bajo condiciones de estrés sin que el sistema pierda su integridad ecoldgica y sus funciones (Pimm,
1984; Tett et al., 2007) (area gris en la Fig. 1).
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Figura 1. Cambios en el estado funcional, desde la salud hasta diferentes grados de disfuncion, de un organismo o
ecosistema, y el deterioro fisioldgico o estructural asociado cuando se expone a un aumento del estrés (modificado
de Lloyd, 1972 y Elliott et al., 2007). Las lineas negras representan las rutas bajo un estrés creciente. El area gris
corresponde a las regiones homeostaticas u homeorréticas donde el sistema mantiene sus parametros estructurales y
funcionales dentro de los limites para el funcionamiento normal (resistencia). Cuando el estrés excede la capacidad de
autorregulacion del sistema, éste pierde parte de sus propiedades y se desajusta, mostrando sintomas de alteracion. Si
el estrés persiste, se alcanza un punto de ruptura donde de repente la estructura y las funciones del sistema se alteran
de manera significativa. En estas condiciones, si el estrés cesa, el sistema aun puede recuperarse (las lineas grises
representan las vias de recuperacion). El alcance del cambio que aun permite una recuperacion se denomina resiliencia.
Sin embargo, si el estrés persiste 0 aumenta, el sistema puede alcanzar un punto de no retorno, lo que lleva a la muerte
0 a un nuevo estado de equilibrio, generalmente con la estructura y las funciones disminuidas. La mayoria de los
indicadores utilizados actualmente, tanto a nivel fisioldgico como de comunidad o ecosistema, son Utiles para detectar
cambios en la regién B. Sin embargo, debemos encontrar buenos indicadores y comprender los procesos en la region
homeostatica y los puntos de ruptura y de no retorno para anticipar un deterioro significativo o un dafo irreparable,
respectivamente. En ambas regiones, la fase de transicion puede ser dificil de anticipar porque pueden ocurrir cambios
repentinos y dramaticos en el marco de la teoria de catastrofes. Cy/IRFu: Praderas de Cymodocea nodosa /rocas
infralitorales con Fucales; Ca/IRAl: praderas de Caulerpa prolifera/rocas infralitorales con Alsidium corallinum.
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Se supone que un ecosistema que ha sobrepasado su capacidad homeostatica pero que aun no ha
alcanzado el punto de no retorno mantiene la capacidad de volver a su estado original y recuperar su
integridad (ruta Il en la Fig. 1). Esta capacidad se conoce como resiliencia y se mide en unidades de tiempo
(Pimm, 1984; Tett et al., 2007). Después del punto de no retorno, el sistema ya no puede volver a su estado
original y evoluciona hacia un nuevo tipo de ecosistema (ruta Ill en la figura 1). Este nuevo ecosistema
tendra una estructura mas simple y capacidades de autorregulacién mas bajas pero, al estar compuesto
principalmente por especies estrategas de la r, puede tolerar un mayor estrés antes de alcanzar un nuevo
punto de ruptura (ruta IV).

Desafortunadamente, la mayoria de estas consideraciones y modelos son conceptuales y hay muy poca
informacion sobre cuando se alcanzara el punto de ruptura o el de no retorno. Por otro lado, es bastante
probable que cerca del punto de no retorno el sistema no recupere completamente su estructura original
y capacidades homeostaticas cuando cese el estrés. Esta diferencia se denomina histéresis (Tett et al.,
2007) o histéresis tipo Il (Elliot et al., 2007).

La restauracion ecolégica es una actuacion intencionada dirigida a recuperar la salud de un ecosistema
y devolverlo a su evolucién histérica (SER, 2002). En la practica, la experiencia de restaurar sistemas
marinos y costeros es limitada, y hay pocos ejemplos de recuperacion exitosos (Elliot et al., 2007; Duarte
et al., 2015). Particularmente, los ecosistemas lagunares costeros padecen presiones tan numerosas
y variadas que dificultan encontrar métodos de restauracion generalizables. Por lo tanto, es necesario
comprender el funcionamiento de estos ecosistemas complejos y los procesos que se ven afectados
tanto por las presiones humanas como por las posibles medidas a tomar, para disefiar métodos de
restauracion que compatibilicen los usos humanos con la integridad del ecosistema y su sostenibilidad.

Debido a esto, en muchos casos, si el punto de no retorno no se ha alcanzado, la mejor opcién disponible
puede ser simplemente eliminar el factor de estrés y permitir que el ecosistema recupere su integridad de
un modo natural. Sin embargo, es importante tener en cuenta que el seguimiento de la evolucion de los
ecosistemas en condiciones de estrés y tras su eliminacién, puede ser la mejor forma de desarrollar un
cuerpo de conocimiento cientifico que permita anticipar cambios y recomendar acciones de gestion activa
(incluida, por ejemplo, la mejora o la creacién de habitats, los trabajos de mantenimiento en los canales,
o la introduccioén o erradicacién de especies) que ayuden al sistema a recuperarse en situaciones futuras.

2. EL Mar Menor: un ecosistema complejo
bajo presion humana

Situado en la costa sureste de Espafia, con una superficie de 135 km? y una profundidad media de
4.5 m, el Mar Menor se encuentra entre las lagunas costeras mas grandes del Mediterraneo (Fig. 2).
Hasta hace menos de 20 afios, se diferenciaba de la mayoria de las otras lagunas costeras por la
oligotrofia y la calidad tradicional de sus aguas, al tiempo que mantenia altos rendimientos pesqueros.
Ademas, se caracteriza por la presencia de afloramientos rocosos e islas, que contribuyen a aumentar
su heterogeneidad ambiental y biodiversidad. Como en la mayoria de las lagunas costeras, debido a
sus caracteristicas intrinsecas, la laguna del Mar Menor es proveedora de bienes y servicios para los
seres humanos gracias a su alta productividad biolégica y su idoneidad para los deportes nauticos y
actividades de ocio y salud.
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Figura 2. Localizacion de la laguna del Mar Menor.

La historia de las presiones humanas sobre la laguna se remonta a las épocas fenicia y romana, cuando
las actividades mineras en las sierras circundantes permitieron que los desechos con metales pesados,
principalmente plomo y zinc, entraran en la laguna y se acumularan en sus sedimentos.

De todas las actividades humanas en la historia reciente de la laguna, tres han inducido, y contintan
haciéndolo, cambios drasticos en sus procesos hidrograficos, sedimentolégicos y ecoldgicos vy, por lo
tanto, en sus comunidades bioldgicas. Por un lado, los cambios hidrodinamicos debidos a la ampliacién
de la gola de El Estacio en 1972 produjeron un aumento en las tasas de renovaciéon de agua, reduciendo la
salinidad y las temperaturas extremas, permitiendo asi la colonizacién por nuevas especies, en un proceso de
“mediterraneizacion” de la laguna (Pérez-Ruzafa et al., 1987; 1991). Al mismo tiempo, el desarrollo turistico y
urbano inicié una serie de transformaciones en la geomorfologia lagunar y las entradas de vertidos, incluyendo
terrenos ganados al mar, la construccién de puertos deportivos, la creacién de playas artificiales, etc., con
importantes consecuencias para las condiciones hidroldgicas y para la pesca. Desde entonces, se han
observado cambios en la salinidad y la temperatura, con la expansién de colonizadores, como el alga Caulerpa
prolifera, que cubrié toda la cuenca lagunar en unos pocos afios (Pérez-Ruzafa et al., 1989). Por otro lado,
el estrés provocado por las obras costeras y la remocién y resuspension de sedimentos esta acelerando la
expansion de C. prolifera y los fondos fangosos asociados, llevando a la desapariciéon de las comunidades
originales (Pérez-Ruzafa et al., 2006). Finalmente, mas recientemente, y correlacionado con los cambios en
las practicas agricolas en la cuenca de drenaje y la introduccién de cultivos intensivos de regadio, la alteracion
del régimen de entrada de nutrientes ha producido una cadena de cambios que afectan el estado tréfico y la
integridad ecoldgica del ecosistema lagunar (Pérez-Ruzafa et al., 2002) y presentan riesgos debido a la entrada
y bioacumulacién de pesticidas y otros contaminantes (Pérez-Ruzafa et al., 2000; Conesa-Alcaraz et al., 2010;
Campillo et al., 2013; Ledn et al. al., 2013; Moreno-Gonzalez et al., 2013a, b; 2014; Traverso-Soto et al., 2015).

La laguna es, por lo tanto, objeto de preocupacién debido a su alta tasa de cambio en las Ultimas décadas,
con un impacto negativo sobre la calidad del aguay la estructura y dinamica de sus comunidades biolégicas.
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La correcta gestion de la laguna, no solo como espacio natural sino también como patrimonio y recurso
econdémico de la Regién de Murcia, requiere un conocimiento integral del funcionamiento de su sistema
medioambiental, asi como la adopcion de medidas coherentes con sus objetivos de conservacion y disfrute.

2.1. Apertura de golas

Las condiciones hidrogréaficas de las lagunas costeras, como en el caso del Mar Menor, cambian a lo
largo de su historia geolégica dependiendo de las fluctuaciones del nivel del mar, el desarrollo de la
barra arenosa que separa las lagunas del mar abierto, los canales de comunicacién entre ambos mares
y la existencia de tormentas que puedan romper temporalmente la barra de arena. Las poblaciones
biolégicas de las lagunas variaran de acuerdo con su grado de aislamiento y las condiciones ambientales
asociadas. En el Mar Menor, la salinidad aument6 después de la ultima regresion del nivel del mar en el
Cuaternario y el aislamiento progresivo que tuvo lugar durante el siglo XVIII, alcanzando un maximo a
finales de ese siglo con valores de 70 g de sal por litro. Después de este periodo, hubo varios episodios
esporadicos en los que las tormentas rompieron la barra arenosa, produciendo cambios en la salinidad y
permitiendo la colonizacién de varias especies, principalmente peces como la dorada (Sparus aurata), la
lubina (Dicentrarchus labrax) y los mugilidos (Mugilidae spp.) (Butigieg, 1927; Navarro, 1927; Dezileau et
al., 2016). El ultimo de estos acontecimientos, que ocurrié en 1869, causé una disminucion significativa
de la salinidad, de 60-70 a 50-53 PSU, probablemente reforzada por la apertura de golas artificiales
que aumentaron la comunicacién de la laguna con el Mediterraneo (la construccién de Marchamalo
comenzo6 en 1769 y la de El Charco, en 1878) para la instalacion de dispositivos de pesca (llamados
localmente “encafizadas”) para capturar peces durante sus migraciones reproductivas. Esto implicé
un fuerte cambio en la biologia de la laguna con la introduccién de diferentes especies de fanerégamas
(Cymodocea nodosa y Zostera noltii) que se expandieron por toda la cubeta. Ademas, alrededor de 30
nuevas especies de moluscos y peces se asentaron en la laguna (Pérez-Ruzafa et al., 1987).

Una de las transformaciones mas drasticas en la historia reciente de la laguna del Mar Menor tuvo lugar
después de la ampliacién, a principios de la década de 1970, de la gola de El Estacio (previamente una
“encafizada” artificial) para construir un canal navegable de hasta 30 m de ancho y 5 m de profundidad. El
aumento en las tasas de renovacion del agua condujo a una disminucion significativa de la salinidad de 44.8-
52.9 a 43-45 y redujo las temperaturas extremas (Pérez-Ruzafa et al., 1987; 1991), permitiendo la colonizacién
y el establecimiento de nuevas especies marinas (Pérez -Ruzafa & Marcos, 1992; 1993). El nimero de especies
de moluscos y peces se duplicd en solo 15 afios (Pérez-Ruzafa et al., 1987; Pérez-Ruzafa, A., 1989) en
detrimento de especies tipicas de la laguna, muchas de ellas de interés pesquero (como los mugilidos).

Como parte del mismo proceso, otras especies aldctonas, como las medusas Cotylorhiza tuberculata
y Rhizostoma pulmo, entraron en la laguna desde el Mediterrdneo a mediados de la década de 1980
(Pérez-Ruzafa, A., 1989) y, después de un periodo de crecimiento demografico, proliferaron masivamente
como consecuencia de los cambios en el estado tréfico lagunar, ocasionando serios problemas a la
actividad turistica (Pérez-Ruzafa et al., 2002).

Pero algunos de los cambios mas importantes que afectaron la fisiografia y el funcionamiento del ecosistema
del Mar Menor se produjeron a nivel de las praderas y las comunidades benténicas. Las poblaciones de
Ceramium ciliatum var. robustum y Cladophora sp. (Garcia-Carrascosa, 1982) en la comunidad fotdfila
fueron en su mayoria reemplazadas por facies de Acetabularia acetabulum, Jania rubens, Padina pavonica
y, dependiendo de la zona, por Palisada tenerrima (Pérez-Ruzafa, |.M., 1989). C. nodosa, Zostera marina
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y Z. noltii dominaban los fondos blandos del Mar Menor antes de 1970 (Lozano, 1954; Simonneau, 1973).
Algunos registros (Simonneau, 1973) indican la presencia de Posidonia oceanica en areas arenosas y
poco profundas de la cuenca sur. Aunque, dado el limite de tolerancia de salinidad de esta planta, es
poco probable que esta especie pudiera constituir praderas estables o extensas, algunos especimenes
diseminados se mantuvieron enraizados hasta 1980 cerca de las bocas de Marchamalo y El Estacio (Pérez-
Ruzafa et al., 1987; Pérez-Ruzafa, A., 1989). Actualmente, la vegetacion bentonica del Mar Menor consiste
principalmente en una pradera monoespecifica de Caulerpa prolifera o una pradera mixta de Caulerpa-
Cymodocea, dominada por C. prolifera, en sustratos fangosos y rocosos, que cubren mas del 80% del fondo
de la laguna, favoreciendo altos contenidos de materia organica en el sedimento y bajas concentraciones
de oxigeno. Las praderas de C. nodosa ahora estan dispersas y restringidas a fondos arenosos poco
profundos, y también se observan algunas manchas mas o menos densas de Ruppia cirrhosa en las areas
menos profundas protegidas del hidrodinamismo (Pérez-Ruzafa et al., 1989).

La expansion de C. prolifera, que comenzd en la zona norte de la laguna, ha sido progresiva desde la
ampliacion del canal del Estacio. De 1982 a 1987, su biomasa media en las areas mas profundas de 2 m
aumenté de 63.62 a 103.06 g PS - m? y mantuvo este valor hasta hace pocos afios. Por el contrario, la
biomasa media de C. nodosa mostré una disminucion importante, pasando de 49.61a2.69 g PS- m2enel
mismo periodo (Pérez-Ruzafa et al., 1989; 2012).

La colonizacion inicial de C. prolifera probablemente se debié al aumento de las temperaturas minimas, ya que
este alga tolera mal las temperaturas por debajo de 10° C (Meinesz, 1979), que se alcanzaban con frecuencia
antes de que se ampliara El Estacio. Por otro lado, crece casi continuamente durante todo el afio y tiene una
alta capacidad de generacién vegetativa de nuevos tallos a partir de cualquier fragmento arrancado por el
hidrodinamismo, lo que le confiere una alta tasa de colonizacion. Desde entonces, la variacion progresiva de
las condiciones ambientales de la laguna y el aumento en el estrés de los sedimentos y nutrientes en el agua
en una fase posterior favorecieron al alga y perjudicaron a la fanerégama C. nodosa. Los fondos colonizados
por C. prolifera aumentan rapidamente sus contenidos en limos y arcilla y materia organica, lo que conduce
a la anoxia de los sedimentos. Aunque la anoxia por si misma no explica la regresion de C. nodosa, ya que
esta especie esta adaptada a vivir en ambientes andxicos (Terrados et al., 1999), si puede haber contribuido
a acelerar la regresion de la planta en zonas con limitaciones de luz. De hecho, la inestabilidad del sedimento
es mas ventajosa para las macroalgas que para las fanerégamas, y se ha demostrado que la combinaciéon
de escasez de luz y anoxia sedimentaria tiene efectos negativos en varias especies de fanerégamas marinas
(Hemminga & Duarte, 2000). La biomasa de C. nodosa disminuye bruscamente cuando el contenido de limo
y arcilla del sedimento excede del 15% (Terrados et al., 1998) y, en el Mar Menor, C. nodosa es muy escasa
y muestra una biomasa muy baja cuando el contenido de materia organica es superior al 9% vy la fraccion de
limo y arcilla es superior al 44% (Pérez-Ruzafa et al., 2012). Por lo tanto, aunque no esta claro si C. prolifera 'y
C. nodosa son especies en competencia, hay claras evidencias de que las transformaciones en el sedimento
producidas por C. prolifera afectan en gran medida a la fanerégama.

2.1.1. Impacto de la ampliacion de los canales en la actividad pesquera

El grado de comunicacién entre las lagunas y el mar no solo determina la diversidad y la colonizacion
de especies marinas, sino también la actividad pesquera y la productividad bioldgica (Pérez-Ruzafa et
al., 1991; 2007b; Lae, 1994; Pombo et al., 2002). Pero el efecto del dragado de las golas de las lagunas
costeras en la produccion pesquera no esta claro y puede variar considerablemente dependiendo de la
laguna (Pérez-Ruzafa et al., 2012).
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Elaumento de la biodiversidad en la laguna del Mar Menor, como resultado de los procesos de colonizacién
ocurridos a fines del siglo XIX después de la apertura de la gola artificial del Charco y después de la
ampliacion del canal del Estacio en los aflos 1970, se ha vinculado a una disminucién de las capturas de
las principales especies comerciales, principalmente mugilidos y dorada.

La disminucion de las capturas totales en la laguna fue mas pronunciada en el caso de las modificaciones en
El Charco debido al rendimiento extremadamente alto y casi monoespecifico o monotaxonémico existente
en ese momento y basado en las especies de mugilidos. La caida en el rendimiento pesquero producida
por las obras en El Charco fue objeto de estudio de dos informes cientificos (Butigieg, 1927; Navarro, 1927)
que buscaban una explicacién para la misma. Estos estudios atribuyeron la disminucién de las capturas a la
bajada de la salinidad, la colonizacién de nuevas especies (como S. aurata), y la expansion de las praderas de
C. nodosa. Sin embargo, otros factores podrian ser responsables, como la caida en la productividad bioldgica
en si misma, tanto bentdnica como planctonica, asociada a una menor intensidad del gradiente de salinidad.

En el caso de las obras de El Estacio, la caida de la captura afecté tanto a S. aurata como a las especies
de la familia Mugilidae, hecho que también esta relacionado con el aumento de la diversidad de peces y
una nueva disminucién de la salinidad, pero principalmente con la colonizacion y la rapida expansién del
alga Caulerpa prolifera, que produjo un alto grado de acumulacién de materia organica y anoxia en los
sedimentos (Pérez-Ruzafa & Marcos, 1987; Pérez-Ruzafa et al., 2005b).

En ambos casos, hubo un aumento significativo en el nimero de especies pescadas y en la contribucién de
especies mediterraneas a la captura total de la flota, especialmente después de que se amplié El Estacio. En
este marco, como hemos visto, las actividades humanas (por ejemplo, la modificacion de las golas) afectan
a la pesca tanto en la abundancia como en la composicion de especies. Sin embargo, las pesquerias
en el Mar Menor parecen estar compensadas por una cierta adaptabilidad homeostatica del sistema.
Como resultado, se mantiene un equilibrio dinamico en el que la captura total permanece alrededor del
rendimiento maximo sostenible (RMS) como resultado de la combinacion del esfuerzo pesquero dentro y
fuera de la laguna, la alternancia en la abundancia de las especies y la incorporaciéon de nuevas especies
en la pesqueria. El sistema en su conjunto se mantiene gracias a la productividad asociada a los intensos
gradientes fisicoquimicos existentes en las lagunas costeras, y esta regulado por las restricciones impuestas
en las golas tanto a los flujos de agua como de especies (Marcos et al., 2015). Otros factores que estan
actuando incluyen las oscilaciones de temperatura y las tendencias relacionadas con el cambio climatico
que operan a distintas escalas temporales, tanto a corto como a largo plazo (Marcos et al., 2015).

2.1.2. Actuaciones en las golas como herramienta de restauracion o gestidn

El mantenimiento del intercambio entre las lagunas costeras y el mar a través de las golas se considera
generalmente esencial para su funcionamiento bioldgico (Quignard, 1984) y para evitar las crisis distréficas
(Rossi, 1984). Ademas, como la pesca en las lagunas costeras se basa principalmente en migradores
marinos, abrir 0 cerrar una o mas golas y completar las operaciones de dragado de mantenimiento en los
canales son practicas habituales de gestion en las lagunas costeras en el mundo (Pérez-Ruzafa & Marcos,
2012). Sin embargo, los efectos del dragado o la construccion de nuevos canales de comunicacion pueden
variar considerablemente de una laguna a otra, y las formas en que se gestionan las golas deben ser
cuidadosamente analizadas (Pérez-Ruzafa & Marcos, 2012). Mientras que en algunas lagunas el aumento
del intercambio con el mar puede mejorar las pesquerias (Castro, 1984), en otras puede llevar a una
disminucién en los rendimientos de la pesca (Peja et al., 1996; Marcos et al., 2016). Como se comenté
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anteriormente, los rendimientos pesqueros en las lagunas costeras se relacionan principalmente con la
intensidad de los gradientes fisicoquimicos, aumentando con las diferencias hidrograficas con el mar y la
complejidad del perimetro, y aumentando también cuando la profundidad media de la laguna es baja (Jojeux
& Ward, 1998; Pérez-Ruzafa et al., 2007b; Pérez-Ruzafa & Marcos, 2012). Por lo tanto, dependiendo de las
condiciones geomorfolégicas e hidrodinamicas iniciales, el dragado de los canales en algunos casos puede
evitar el aislamiento excesivo de la laguna facilitando un gradiente activo y, en otros casos, puede aumentar
excesivamente la comunicacion con el mar, homogeneizando el sistema y reduciendo la intensidad de los
gradientes, lo que lleva a un aumento o una disminucién, respectivamente, del rendimiento pesquero.

Estas practicas, vinculadas o no a la actividad pesquera, también pueden provocar cambios significativos en
las condiciones ambientales, la introduccion de nuevas especies y la distribucion de macréfitos bentdnicos,
teniendo importantes consecuencias en las comunidades bioldgicas lagunares (Pérez-Ruzafa et al., 1991;
Dye, 2005; Gamito et al., 2005). El grado de influencia marina y la geomorfologia de las golas, que regulan
las tasas de colonizacion de organismos marinos e introducen restricciones al flujo de organismos (incluidos
los genes), son elementos clave para determinar la riqueza de especies y la heterogeneidad espacial y la
estructura interna de las comunidades de las lagunas (Pérez-Ruzafa & Marcos, 1992; Pérez-Ruzafa et al.,
2007b). La variabilidad espacio-temporal resultante y la complejidad del ecosistema son una de las bases
de la capacidad homeostatica de estos ambientes (Pérez-Ruzafa et al., 2005a; Pérez-Ruzafa, 2015). Por lo
tanto, los efectos complejos de modificar la geomorfologia de los canales de comunicacion entre la laguna
y el mar abierto sobre la biodiversidad general y la estructura de las comunidades lagunares deben tenerse
en cuenta en cualquier plan de restauracion o de gestion integrada para estos ecosistemas.

2.2. Impacto de las obras costeras y la creacion de playas

Algunos de los cambios mas importantes en las lagunas costeras han ocurrido debido a las obras costeras,
generalmente para el desarrollo de infraestructuras turisticas y urbanas (relleno de terrenos, desarrollo
inmobiliario y servicios asociados, construccién de puertos deportivos, diques, etc.). En el caso de la laguna
del Mar Menor, se han realizado diferentes acciones tendentes a la obtencion de terrenos ganados al mar,
como las de los afios 1970 que produjeron la desapariciéon de “El Vivero”, un area poco profunda al sur de
La Manga (la barrera arenosa que separa la laguna del Mediterraneo), conocida por los pescadores como un
lugar de reclutamiento y cria de numerosas especies de peces. Mas tarde, en 1986, el Ministerio de Obras
Publicas de Espafa inicié un plan para crear playas artificiales en la laguna. Las acciones consistieron en
el dragado de sedimentos arenosos en las areas poco profundas al norte de La Manga y su bombeo a las
areas someras en la costa oeste de la laguna. La estabilidad de las playas se reforzé mediante la instalacion
de diques rocosos perpendiculares a la costa.

Como consecuencia de estas acciones, tanto las areas de dragado como las de vertido sufrieron cambios
en las caracteristicas del habitat. Ambas zonas eran originalmente someras, con profundidades de menos
de 1.5 m, y arenosas, sin cobertura vegetal o con manchas aisladas de C. nodosa. Una pradera densa de
Caulerpa prolifera comenzé a formarse en el limite profundo de las dos areas, a profundidades superiores
a 1.5 m. Tras los trabajos de dragado y bombeo, tuvo lugar un aumento en la produccion primaria del
microfitobentos (Figura 3a), lo que indujo un incremento de la materia organica y las particulas finas en
el sedimento (Figura 3b). Al mismo tiempo, la reduccién de la penetracion de la luz en las zonas poco
profundas debido a la turbidez favorecio la rapida expansion de C. prolifera, que se comporta como una
especie adaptada a la sombra con una baja capacidad fotoprotectora (Garcia-Sanchez et al., 2012) (Figura
3c). Este proceso fue mas rapido en las areas de dragado, donde el 50% de los agujeros fueron densamente
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colonizados por C. prolifera o Chaetomorpha linum (Pérez-Ruzafa et al., 1991; 2006). Como resultado, tanto
en areas de dragado como de bombeo, la alteracién del sustrato produjo un cambio en la composicién de
los fondos lagunares. Los sustratos arenosos dominados por arena gruesa y fina y bajos en limo, arcilla
y materia organica (siempre menos del 0.5%) fueron reemplazados por un fondo fangoso con praderas
densas de C. prolifera, dominado por arena fina y con altos porcentajes de limo, arcilla y materia organica
que superaron el 8% en pocos meses y aumentan anualmente.
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Figura 3. Secuencia de eventos después del dragado y del bombeo de sedimentos para la creaciéon
de playas en la laguna del Mar Menor: (a) después de las actuaciones de dragado y bombeo en los
fondos arenosos, la produccion primaria del microfitobentos aumenta en comparacién con las areas
de control; (b) en consecuencia, el contenido de carbono organico y particulas finas en el sedimento
aumenta tanto en las zonas de bombeo como de dragado, pasando de ser los tipicos fondos arenosos
a ser similares a los fondos propios de la pradera de Caulerpa prolifera (CM — control en praderas
de Caulerpa; CS — control en los fondos arenosos; P — area de bombeo; D —area de dragado); (c)
dado que la eficiencia fotosintética medida como tasa de transporte de electrones (ETR) muestra
inhibicion en C. prolifera (triangulos) a intensidad de luz mas baja que en C. nodosa (cuadrados), como
consecuencia de la turbidez producida durante las actuaciones, C. prolifera se propaga en las areas
afectadas, donde su crecimiento estaba limitado previamente por la alta irradiancia. Modificado de
Pérez-Ruzafa et al., 1991 (a); Pérez-Ruzafa et al., 2006 (b) y Garcia-Sanchez et al., 2012 (c).
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Como consecuencia de los cambios en la vegetaciony las caracteristicas de los sedimentos, las comunidades
de peces también cambiaron radicalmente. Las transformaciones observadas pueden interpretarse como
una respuesta general a las perturbaciones. El estrés incrementd la abundancia de peces en un primer
momento, después de aumentar la productividad y sustituir las especies estrategas de la K por oportunistas.
La riqueza y diversidad de especies aumentaron bajo perturbaciones moderadas (en las areas de bombeo y
alrededor de la zona de dragado) después del primer impacto, de acuerdo con la hipétesis de la perturbacion
intermedia (Connell, 1978), pero disminuyeron drasticamente en las areas muy afectadas (dentro de los
agujeros). Finalmente, la colonizacion por praderas de C. prolifera produjo un cambio significativo en
los poblamientos de peces al sustituir la caracteristica comunidad de fondos arenosos, dominada por
Pomatoschistus marmoratus, Gobius niger y Callionymus spp., por una comunidad dominada por G. niger,
empobreciendo significativamente tanto la abundancia como la riqueza de especies (Pérez-Ruzafa et al.,
2006). Todos los intentos de extraer los fangos producidos y rellenar con arena realizados durante los
ultimos 20 afos han producido los mismos efectos, empeorando la situacién afio tras afo.

2.2.1. Introduccion de habitats artificiales

Un aspecto de las obras costeras es la introduccién de nuevos sustratos, generalmente rocosos o de
madera, para la construccion de postes, muelles, rompeolas y diques. Algunos de estos elementos,
como los postes de sefalizacion y amarre en Venecia, o los balnearios y embarcaderos en el Mar Menor,
forman una parte importante del paisaje tipico de estas lagunas.

Estas construcciones ofrecen un sustrato duro que suele ser escaso en la mayoria de las lagunas costeras,
y esta colonizado, en un proceso similar al observado en los arrecifes artificiales, por especies de algas,
invertebrados y peces que de otra manera no podrian habitar estos ambientes. La comunidad de los
rompeolas y diques es similar a aquellas que viven en fondos rocosos naturales en la laguna, tanto en
términos de composicion de especies como de estructura de la comunidad. Sin embargo, la complejidad
estructural de las construcciones artificiales puede ser mayor que la de los sustratos rocosos naturales,
lo que favorece la abundancia y la riqueza especifica de las comunidades. Los estudios en la laguna
del Mar Menor demuestran que la colonizacion tiene lugar pocos meses después de la instalacion de
los sustratos artificiales. La abundancia tiende a permanecer constante a través del tiempo, aunque
la llegada de nuevas especies y el proceso de estructuracion de la comunidad pueden continuar a lo
largo de los afios. Ademas, los bloques, y especialmente los muelles sobre pilares, generan entornos de
baja iluminacién apropiados para el desarrollo de comunidades complejas de organismos benténicos,
principalmente filtradores (Foto 1).

La introduccién moderada de sustratos duros podria considerarse, en si misma, una forma de aumentar
la diversidad ambiental en las lagunas costeras. Los sustratos duros artificiales podrian tener un
impacto positivo bajo ciertas condiciones, porque afiaden riqueza de especies, diversidad bioldgica y
heterogeneidad espacial alas comunidades originales. Sin embargo, se debe considerar que dependiendo
de su disefio y tamafo, estas estructuras, como los rompeolas construidos para puertos y la creacion
de playas, pueden modificar el régimen hidrodinamico en las areas circundantes, y los fondos arenosos
seran sustituidos por fangosos como consecuencia de los procesos de sedimentacion y retencion de
biomasa muerta. Por lo tanto, durante la etapa de planificacién deben tenerse en cuenta la idoneidad
de instalar rompeolas u otros sustratos rocosos artificiales, su efecto sobre la hidrodinamica y, como
resultado, sobre las tasas de sedimentacion y las caracteristicas del fondo en el area de influencia (Pérez-
Ruzafa et al. 2006).
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Foto 1. Los balnearios y embarcaderos tradicionales son una mejor opcion para el bafio en las lagunas costeras que la creacién de
playas artificiales mantenidas por rompeolas o diques. Los pilares debajo del muelle mantienen una comunidad bien estructurada de
organismos esciafilos filtradores como los tipicos de las cuevas submarinas. Las fotografias de aproximacion muestran diferentes
aspectos de la comunidad dominada por esponjas, cnidarios, poliquetos, briozoos y ascidias, que contribuyen a mantener la
calidad del agua y aumentar la biodiversidad de la laguna.
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2.3. Proceso de eutrofizacion

Hasta la década de 1970, el Mar Menor era marcadamente oligotréfico, siendo su principal caracteristica
distintiva la transparencia de las aguas en comparacién con la gran mayoria de las lagunas costeras.
La produccién primaria era principalmente benténica, con la fanerégama C. nodosa siendo el macréfito
principal, la cual fue reemplazada después de la ampliacion de la gola de El Estacio por una pradera mixta
de Cymodocea-Caulerpa, con una biomasa de aproximadamente 280 g PS - m= (Pérez-Ruzafa, A., 1989;
Pérez-Ruzafa et al., 1989; Terrados & Ros, 1991). En ese momento, la alta biomasa de los macrofitos
bentoénicos contrastaba con la baja densidad de fitoplancton (Ros & Miracle, 1984) y la oligotrofia de
la columna de agua (Gilabert, 2001). Segun datos de mediados de la década de 1980, el 63.18% de la
produccion primaria total de la laguna era debida a C. prolifera, el 0.42% a C. nodosa, el 0.24% a algas
fotofilas, el 11.62% al microfitobentos, y el 24.53% al fitoplancton (Terrados & Ros, 1991). Sin embargo,
este estado trofico se ha perdido durante la Ultima década, estando la historia reciente de los aportes de
nutrientes a la laguna estrechamente relacionada al desarrollo urbano y agricola, ya sea en la costa o en
la cuenca de drenaje.

La eutrofizacién no es un estado tréfico, sino un proceso derivado del aumento en el aporte de materia
organica al ecosistema (Likens, 1972; Nixon, 1995; Gamito et al., 2005). Generalmente se asocia con
el aumento en la entrada de nutrientes inorganicos que favorecen la produccién primaria (European
Environment Agency, 2001), lo que conduce a un reemplazo progresivo de las fanerégamas marinas y
algas de crecimiento lento por algas de crecimiento rapido vy, finalmente, por fitoplancton, que termina
dominando el sistema (Gamito et al., 2005). Este proceso se ha descrito en muchas lagunas costeras
(Reyes & Merino, 1991; Boynton et al., 1996; Taylor et al., 1999) y ha sido modelado (Giusti et al., 2010).
Cuando la eutrofizacion es crénica, sus efectos incluyen estados de anoxia, proliferaciones de fitoplancton
toxico, muerte masiva de organismos benténicos y cambios drasticos en la distribucion de las especies.
Una vez que se desencadena el proceso, es dificil desacelerarlo. Debido a la liberacion progresiva de
nutrientes acumulados en el sedimento durante su desarrollo, el empobrecimiento de especies y la
simplificacion de la red tréfica, el estado eutréfico puede prolongarse durante mucho tiempo, incluso si
cesa la entrada de nutrientes (Nienhuis, 1992).

En general, las lagunas costeras y los estuarios se consideran particularmente sensibles a los efectos
de los aportes de nutrientes (European Environment Agency, 1999; Taylor et al., 1999; NRC, 2000). Las
descargas urbanas son comunmente consideradas como la principal fuente de fosforo en los sistemas
acuaticos y en muchas lagunas costeras (Vaulot & Frisoni, 1986), mientras que la agricultura se considera
frecuentemente como la principal fuente de nitrégeno.

La alteracion del ciclo de nutrientes se considera una de las principales causas de las proliferaciones de
algas, que a menudo se estimulan por la disponibilidad de nitrégeno (Valiela et al., 1997; Taylor et al.,
1999) y generalmente producen crisis distréficas en algunas lagunas (Amanieu et al., 1975; Boutiere et
al., 1982; Reyes & Merino, 1991; Ferrari et al., 1993; Sfriso et al., 1995; Viaroli et al., 1996; Guyoneaud et
al., 1998; Bachelet et al., 2000; Sakka Hilaili et al., 2007; Specchiulli et al., 2009; Giusti et al., 2010). Las
fluctuaciones drasticas en la producciéon primaria, ya sean estacionales o diarias, producen un fuerte
desequilibrio en el balance de oxigeno. El sistema pasa de estar sobresaturado durante las fases efimeras
de alta produccién autoétrofa y acumulaciéon de materia organica, a periodos de anoxia, cuando pasa a
fases heterotréficas con un alto consumo de oxigeno (D’Avanzo et al., 1996; Viaroli et al., 2001; Viaroli &
Christian, 2003).
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Los datos recogidos en la laguna del Mar Menor durante los ultimos 20 afios prueban la existencia de un
proceso clasico de eutrofizacioén, pero con algunas desviaciones. El turismo intenso y el desarrollo urbano
comenzaron a principios de los aflos 1970. Durante este periodo, la produccién primaria, tanto benténica
(Terrados & Ros, 1991) como en la columna de agua, estuvo limitada por las bajas entradas de nitrégeno, que
llegaba principalmente con la escorrentia, en especial durante la estacién lluviosa en invierno, mientras que
el fésforo penetrd directamente desde fugas de agua urbana, principalmente en verano y en la mayoria de
los casos sin ningun tratamiento (Gilabert, 2001). A mediados de la década de 1980, las concentraciones
de nitratos eran bajas y siempre inferiores a 1 ymol NO,~L", en contraste con los valores mas altos
de fosfato. Posteriormente, a finales de la década de 1980, se construyeron redes de alcantarillado y
plantas de tratamiento para las principales areas urbanas, reduciendo las entradas de fésforo, excepto
en algunos desbordamientos del sistema de recoleccién de agua. Cuando las plantas de tratamiento de
agua estuvieron operativas, la actividad agricola comenzoé a transformarse de secano con un bajo uso de
fertilizantes a regadios con una sobrefertilizacion con compuestos de nitrégeno. A finales de la década de
1990, el nitrato alcanz6 concentraciones de hasta 8 pmol NO,-L™", especialmente durante la primavera y
el verano, estimulando el crecimiento de algas grandes fitoplancténicas (Pérez-Ruzafa et al., 2002). Por
lo tanto, el fésforo se convirtio en el factor limitante para la productividad biolégica en la laguna, con una
concentracion alta de nitrégeno la mayor parte del tiempo.

Como resultado de los cambios en el régimen de entrada de nutrientes, la columna de agua en el Mar Menor
cambié de oligotréficaaeutrofica, proporcionando las condiciones parael crecimiento de células fitoplanctonicas
mas grandes, de modo que las comunidades dominadas por pequefos flagelados (Rhodomonas vy
Cryptomonas) en invierno, y diatomeas y dinoflagelados de primavera a otofio, fueron reemplazados por
diatomeas grandes como Coscinodiscus spp. y Asterionella spp. presentes durante todo el afio.

Sin embargo, contrariamente a las expectativas en un sistema con altas cargas de nutrientes, durante 20
afnos, desde que comenzaron las practicas de regadio, a principios de los aflos 1990, hasta principios de
2010, la laguna del Mar Menor adn mantenia una baja biomasa de fitoplancton y no hubo un aumento
significativo en la concentracion de clorofila en la columna de agua (Pérez-Ruzafa et al., 2002) (Fig. 4).

Desde 1995 también ha tenido lugar una intensa proliferacion de las medusas Rhyzostoma pulmo vy
Cotylorhiza tuberculata, que colonizaron la laguna del Mar Menor después de la ampliacion de El Estacio.
Aurelia aurita, la Unica medusa nativa del Mar Menor, se convirtioé en la menos abundante, teniendo su mayor
densidad en primavera (abril y mayo). R. pulmo comienza a proliferar en mayo, mientras C. tuberculata
tiene su pico de abundancia en julio y agosto, pudiendo llegar a mas de 12 individuos por 100 m? (Fig. 5).
A mediados del verano de 1997, la poblacion de medusas en la laguna se calculé en unos 40 millones de
individuos (Pérez-Ruzafa et al., 2002).

A pesar del proceso de eutrofizacion, la comparacion de la dinamica estacional entre 1988, cuando
la concentracion de nitrato era baja, y 1997, después de que los aportes de nutrientes aumentaran
considerablemente, no mostré cambios significativos en la pendiente de los espectros de biomasa de la red
tréfica pelagica. Esto se debio al control combinado directo e indirecto de arriba-abajo (top-down) ejercido
por estas medusas aléctonas (R. pulmo y C. tuberculata) que se alimentaban de diatomeas grandes,
tintinnidos, larvas veliger y copépodos (Pérez-Ruzafa et al., 2002) (Fig. 6a). La concentracion de clorofila a
mostré una relacion negativa con la concentraciéon de nutrientes y una relacion positiva con la abundancia
de ictioplancton, sugiriendo que el fitoplancton controla la concentracion de nutrientes, mientras que los
herbivoros son controlados por las larvas de peces (Fig. 5a, c), lo que refuerza la evidencia de un control

81



de arriba-abajo de la red tréfica (Pérez-Ruzafa et al., 2005a). Ademas, la variacidn en las relaciones entre
la abundancia de larvas de peces y la concentracién de clorofila a mostré una dinamica estacional muy
definida con un ciclo limite (Fig. 6b). La combinacion de efectos directos e indirectos en diferentes tramos
del espectro de tamanos (p. €j., el efecto de las medusas sobre los tintinnidos y copépodos, que permite
el crecimiento del fitoplancton pequefio) y mecanismos de control de arriba-abajo y de abajo-arriba
(bottom-up y top-down) (Lehman, 1991; Cottingham, 1999) se traduce en una estructura de tamarnos
diferente de lo que se esperaria bajo condiciones eutroéficas.

eutrophication process

L

1995 2010 2016

Figura 4. Modelo conceptual del proceso de eutrofizaciéon y cronologia de los principales cambios observados en el caso de la
laguna costera del Mar Menor. El grafico inferior muestra la dinamica temporal de la concentracién de clorofila a en la columna de
agua durante todo el proceso. Adaptada de Gamito et al. (2005).

Las oscilaciones y variaciones espaciales en la amplitud del ciclo limite (Fig. 6¢) pueden explicarse
biolégicamente como resultado de desbordamientos de la densidad de individuos producidos por el retardo
en la respuesta de los herbivoros a la disponibilidad de alimento, o debido a diferencias en la estructura de
la comunidad y los ciclos de vida de las especies (Scheffer, 1998), que dan lugar a mecanismos de control
homeorréticos (segiin Odum, 2000) y retardos en la respuesta a lo largo de los diferentes niveles de la red
trofica. La estabilidad temporal de los mecanismos de regulacion en lalaguna del Mar Menor, y probablemente
en otros sistemas, puede deberse a los desajustes estacionales en la reproduccion y en los ciclos de vida
de las diferentes especies estuarinas (Pérez-Ruzafa et al., 2004; 2005a), la inmigracion de especies marinas
y, en general, a la heterogeneidad espacial y temporal de las comunidades bioldgicas determinadas por las
restricciones a la colonizacién de especies procedentes del mar abierto a través de las golas. Las conexiones
plancton-bentos también pueden jugar un papel importante. De hecho, la importancia del control de arriba-
abajo sobre el fitoplancton, ejercido por bivalvos filtradores y otros organismos benténicos, se ha descrito en
diferentes bahias costeras (Heck & Valentine, 2007; Newell et al., 2007; Lonsdale et al., 2009).
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Figura 5. Dinamica estacional en (a) la concentracion de nutrientes (NO,  y PO,?) y de clorofila a; (b)
abundancia de medusas (incluyendo éfiras y fases adultas de Rhizostoma pulmo y Cotylorhiza tuberculata
y adultos de Aurelia aurita); y (c) densidad de ictioplancton. Adaptada de Pérez-Ruzafa et al. (2011a).

Esta situacion cambio dramaticamente desde el afio 2015. La entrada sostenida de nitratos, el aumento de
las temperaturas y las anomalias en el ciclo térmico invernal, que redujeron las poblaciones de medusas a
un minimo durante dos afios, provocaron un deterioro de la calidad del agua en la laguna. La profundidad
de visibilidad del disco Secchi se redujo de alrededor de 6 m a menos de 0.5 m, por lo que la profundidad
de compensacion se situé por encima de la profundidad media de la laguna, con la consiguiente mortandad
de las praderas situadas a mas de 2 m de profundidad. Desde entonces, la columna de agua ha estado
dominada por densas poblaciones de Synechococcus sp. En los poblamientos benténicos infralitorales
sobre sustratos duros, la comunidad fotéfila sobre roca con dominancia de Fucales (IRFu) fue reemplazada
por una comunidad fotéfila dominada por Alsidium corallinum (IRAI) y Ulvales (Fig. 1).

La laguna se encuentra actualmente en una situacién critica, con fluctuaciones forzadas por una

climatologia cada vez mas impredecible y con fuertes lluvias en otofio e invierno que han afectado
drasticamente su salinidad durante meses. Debido a esto, es dificil anticipar su evolucién. Sin embargo,
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la laguna aun respondié a las medidas de gestién destinadas a reducir los vertidos de nutrientes,
recuperando la transparencia del agua (alcanzando una visibilidad del disco Secchi de hasta 5 m) durante
la primavera y el comienzo del verano de 2017, pero perdiéndola nuevamente después del aumento de
temperaturas a mediados del verano.
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Figura 6. (a) Control de arriba-abajo (top-down) ejercido por las medusas y el ictioplancton en los diferentes compartimentos de la red tréfica
del Mar Menor, mostrado en una representacion del espectro de tamafios y de biomasa de la red tréfica pelagica desde los flagelados
pequefios (2 um de diametro) hasta las medusas adultas (hasta 40 cm de diametro), segin Pérez-Ruzafa et al. (2002); (b) variabilidad media
y (c) espacio-temporal (los simbolos representan diferentes estaciones de muestreo: E1 a E18) del ciclo estacional regular de la relacién
entre la densidad de larvas de peces y la concentracién de clorofila a en la laguna Mar Menor, adaptada de Pérez-Ruzafa et al. (2005).
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Observaciones finales

La laguna del Mar Menor es un buen ejemplo de como el no tener en cuenta el funcionamiento de los
procesos ecolégicos ha conducido a situaciones criticas, con la disminucion de la produccion pesquera y
la pérdida de artes tradicionales, el deterioro de las zonas de bafo, la pérdida de la calidad del agua y un
grave proceso de eutrofizacion. El fracaso de las medidas de gestion previas, basadas en contrarrestar las
consecuencias de ciertas acciones con mas acciones del mismo tipo, demuestra que para encontrar las
soluciones correctas, se requiere un conocimiento profundo de los procesos singulares que tienen lugar
en las lagunas costeras. Muchas de las consecuencias de estas acciones implican riesgos potenciales
para los usos humanos en la laguna y la economia local, y esto debe tenerse en cuenta ademas de
las caracteristicas ambientales y biolégicas que estan en riesgo (Pérez-Ruzafa & Marcos, 2005). De
hecho, las actividades econémicas de las lagunas costeras dependen estrechamente de los procesos
ecolégicos. Cualquier medida de gestiéon debe valorar los equilibrios que mantienen la productividad
biolégica inherente en las lagunas costeras, asi como las restricciones a los flujos hidrodinamicos vy
bioldgicos que permiten la aparicién de heterogeneidad espacio-temporal y complejidad ecolégica, que
son la clave para la capacidad de regulacion de estos ecosistemas. Las medidas de restauracion pueden
considerar la introduccién de sustratos duros y estructuras rocosas, la restauracion de sedimentos o
el mantenimiento de los canales de comunicacion con el mar abierto. Sin embargo, estas soluciones
solo funcionaran si mantienen los gradientes naturales y la heterogeneidad espacio-temporal; emulan
los procesos naturales producidos por las corrientes, las olas y la dinamica natural en intensidad y
duracioén; y tienen en cuenta las adaptaciones y las interacciones complejas entre las especies en las
diferentes comunidades afectadas. Por un lado, la productividad puede aumentarse al intensificar los
gradientes y las entradas de energia en el sistema. Este papel lo desempefan las entrada de sustancias
organicas o nutrientes, que promueven la productividad bioldgica; las descargas de agua dulce, que
aumentan la diferencia de salinidad con el mar; las obras costeras y el relleno de terrenos ganados al
mar, que generalmente aumentan el perimetro de la laguna; el dragado y bombeo de sedimentos que
aumentan la transferencia de nutrientes a la columna de agua; o la pérdida de profundidad o superficie
lagunar que intensifica los gradientes fisicoquimicos. Un exceso de produccién puede conducir a
procesos de eutrofizacién y pérdida de calidad de aguas y simplificacion del ecosistema. Por otro lado,
la complejidad y heterogeneidad del sistema, que contribuyen al mantenimiento de la diversidad betay a
la preservaciéon de las funciones homeostaticas y de autorregulacion, pueden mantenerse restringiendo
los flujos hidrodinamicos y energéticos, principalmente regulando los intercambios en los canales de
comunicacion con el mar, asi como mediante el mantenimiento de praderas de fanerégamas marinas o
estructuras artificiales. El equilibrio entre un efecto y otro es esencial si se quiere preservar un sistema
productivo capaz de sostener las pesquerias o las comunidades de aves acuaticas sin evolucionar hacia
estados demasiado acelerados y simples en los que se pierdan los mecanismos de autorregulacion.
Esto requiere una buena comprension de las complejas relaciones de causas y efectos que tienen lugar
como resultado de las distintas acciones humanas (Fig. 7). La construccion de modelos conceptuales y
numeéricos basados en el conocimiento cientifico y los resultados del control cientifico de las acciones
citadas, son esenciales para anticipar los problemas y ayudar a la toma de decisiones.
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Figura 7. Diagrama de las relaciones causa-efecto entre las principales actividades humanas (recuadros
amarillos), condiciones ambientales (recuadros azules), procesos y descriptores biolégicos (verde) y aspectos
socioecondémicos (naranja). El signo mas indica efectos crecientes, y el signo menos indica efectos decrecientes.
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1. Introduccion

El Parque Natural de la Albufera de Valéncia (PNAV en adelante) es un humedal espaiol de gran valor
ecolégico ubicado en la costa mediterranea. Esta reconocido nacional e internacionalmente: fue declarado
Parque Natural en 1986 por el Gobierno auténomo valenciano, ha sido incluido en la Lista Ramsar de
Humedales de Importancia Internacional desde 1990, y ha sido considerado un habitat relevante segun
la Directiva de Aves de la UE (79/409/CE) desde 1991, ademas de poseer especies y habitats tratados en
la Directiva de Habitats de la UE (92/43/CE). El parque contiene una de las lagunas litorales mas grandes
(2300 ha) en la Peninsula Ibérica, la laguna Albufera de Valencia (laguna AV en lo sucesivo). El parque
también consta de 14 000 ha de campos para el cultivo de arroz y un sistema de drenaje asociado que
rodea la laguna AV. En el pasado, la laguna AV albergaba comunidades ricas en vegetacién sumergida,
plantas vasculares y cardfitos (Pardo, 1942; Rodrigo et al., 2009; Rodrigo et al., 2010). Por desgracia, esta
laguna es actualmente un sistema hipertréfico turbio dominado por fitoplancton (Rodrigo et al., 2013a)
como resultado de la eutrofizacién. Este proceso comenzé en la década de 1960 con los vertidos de
aguas residuales no tratadas de fuentes industriales, agricolas y urbanas, y continué durante muchos
afnos después (Dafauce, 1975). Como consecuencia, la vegetacion sumergida de la laguna desaparecio
hace muchos afos. En los Ultimos afos, se han llevado a cabo varias acciones en el PNAV para reducir la
carga externa de nutrientes (por ejemplo, mejorando las infraestructuras de saneamiento y el tratamiento
de aguas residuales). Sin embargo, estas medidas no han sido suficientes para lograr un buen potencial
ecoldgico.

Para cumplir los requisitos de la Directiva Marco del Agua de la Union Europea para el PNAV, en 2007, la
Confederacion Hidrografica del Jucar inicio un esfuerzo para (i) restaurar los habitats acuaticos anteriores,
a fin de aumentar la biodiversidad de especies y habitats, y ii) mejorar la calidad del agua entrante en la
laguna AV, para ayudar en su restauracion. Una de las medidas adoptadas fue la transformacion de un area
de 40 ha de campos de arroz circundantes a la AV, llamada Tancat de la Pipa, en una zona naturalizada
disefiada como un sistema de remediacion de la eutrofizacion, con 3 tipos de ecosistemas acuaticos: (i)
varias unidades de humedales construidos con flujo superficial de agua, (ii) 2 pequenas lagunas al final
del sistema, y (iii) una cubeta alimentada por surgencias de agua subterranea que intentaron imitar los
manantiales tipicos anteriormente comunes en el PNAV. En 2009, comenzé el seguimiento del nuevo
sistema del Tancat de la Pipa, y el area protegida, después de ser designada esta como Area de Reserva
por la Comunidad Auténoma de Valéncia debido a los servicios ecosistémicos que brinda. El Tancat de
la Pipa, ubicado en la orilla norte de la laguna AV, era parte de esta laguna en el siglo XVIIl, pero mas
tarde se convirtié en campos de arroz (Sanchis-lbor, 2001). Por lo tanto, el area del Tancat de la Pipa
representa un caso de reasignacién-restauracién ecoloégica que contribuye a la conservacion de habitats
naturales prioritarios en el contexto de la estrategia europea de conservacion de la biodiversidad global.
El Tancat de la Pipa también ofrece una oportunidad Unica para investigar los factores ecolégicos clave y
los procesos interactivos, sincronizados y sinérgicos la mayor parte del tiempo, que son relevantes para
el éxito de la restauracion y la conservacion de especies y habitats (Rodrigo et al., 2013a, b; Calero et al.,
2015; Rodrigo et al., 2015).

En los ultimos afhos, los humedales artificiales se han utilizado en entornos naturales para tratar aguas
eutrofizadas (Tang et al., 2009), ya que aumentan la biodiversidad, cuestan relativamente poco y tratan el
agua de manera eficiente (Vymazal, 2011). Las lagunas poco profundas también se utilizan ampliamente
en la ingenieria ecolédgica y, a menudo, se consideran humedales construidos porque mejoran la calidad
del agua y el funcionamiento ecoldgico (Vymazal, 2011). Estas lagunas se usan mucho para controlar la
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contaminacién difusa de la escorrentia agricola (Mitsch et al., 2012) y para servir como amortiguadores
ecoldgicos; las lagunas también se utilizan en el tratamiento de aguas pluviales (Jenkins et al., 2012) o
como unidades de mejora de la depuraciéon en humedales artificiales (Vera et al., 2011). La eficacia del
tratamiento en humedales artificiales y lagunas someras siempre se mide en términos de eliminacion
de nutrientes y, en los tratamientos de aguas residuales urbanas, también en términos de eliminacion
de parasitos y bacterias patégenas. Sin embargo, pocos estudios se han centrado en la comunidad
del plancton que habita estos humedales como indicadores de la mejora en la calidad del agua, y aun
menos estudios han abordado el papel del plancton en la reversidén de la eutrofizacion. Ademas, en
particular se ha ignorado el zooplancton en gran medida, aunque puede jugar un papel clave en la
reduccion de la eutrofizacion (Calero et al., 2015). Este capitulo (secciones 3 y 4) presenta los analisis
del papel del plancton de los humedales artificiales con flujo superficial del agua y las 2 pequefias
lagunas en la reversién de la eutrofizacién en los primeros 3.5 afios de funcionamiento del nuevo Tancat
de la Pipa.

El mantenimiento o la recuperacién de las praderas de macréfitos sumergidos es un objetivo importante
(Crisman et al., 2005) en la restauracion y gestion de lagunas, debido a su efecto beneficioso sobre
la calidad del agua. Los macréfitos sumergidos mejoran la complejidad estructural de la columna de
agua (Jeppesen et al., 1997) y tienden a estimular la diversidad de especies (Declerck et al., 2007). Los
macréfitos amortiguan las consecuencias perjudiciales de la eutrofizacién antropogénica al reducir la
biomasa del fitoplancton a través de mecanismos directos o indirectos (Scheffer, 1998). Sin embargo,
evitar la pérdida de vegetacién sumergida en lagunas eutroéficas y reintroducir la vegetacion después
de su pérdida son cuestiones dificiles en la restauracién de los sistemas acuaticos, porque muchos
factores, tanto biéticos como abidticos, afectan a estos procesos. Se sabe que las concentraciones de
nutrientes por encima de cierto umbral causan la desaparicion de la vegetacion (Gonzalez-Sagrario et
al., 2005). La eutrofizacion estimula la produccién abundante de microalgas (fitoplancton y perifiton),
lo que resulta en una menor disponibilidad de luz para la vegetacién sumergida (Roberts et al., 2003).
Con respecto a los animales, las especies de peces exoticos, como la carpa, afectan negativamente
a los macréfitos mediante acciones directas o indirectas (Angeler et al., 2002; van de Bund & van
Donk, 2004). Se ha demostrado que los cangrejos americanos dafan los macrofitos por alimentacion
directa (Anastacio et al., 2005) u otras acciones (Angeler et al., 2001). Se ha observado que la presion
de consumo de las aves acuaticas provoca reducciones en la biomasa y cobertura de la vegetacion
sumergida (Noordhuis et al., 2002; Matuszak et al., 2012). Los caréfitos, un componente de la vegetacion
sumergida, son uno de los grupos mas sensibles al enriquecimiento de nutrientes (Blindow, 1992) y
en muchos casos son responsables del establecimiento y mantenimiento de estados de aguas claras
(Coops, 2002). Ademas, algunos autores han descrito que las aves acuaticas prefieren carofitos en vez
de plantas superiores para su alimentacién (Cirujano et al., 2004). La combinacion sinérgica negativa
de todos los factores anteriores puede ser un factor determinante de la continuidad de la vegetacion
sumergida en las lagunas bajo restauracién. Por lo tanto, nuestro principal objetivo fue descubrir los
factores de control que influyen en la dinamica de macréfitos (angiospermas y caréfitos) en las lagunas
del Tancat de la Pipa acabadas de crear (seccién 4), principalmente aquellos factores que causan la
desaparicién total de la vegetacion sumergida y evitan la revegetacion. Dado que el banco de semillas
de los sedimentos es crucial para evaluar su potencial como fuente de vegetacion futura (Rodrigo et
al., 2010; Hong et al., 2012) y para restablecer especies de macrofitos locales y regionales (Kentula,
2000), también caracterizamos el banco de semillas de los sedimentos en las lagunas. Finalmente,
en la ultima seccion, presentamos las principales contribuciones de nuestro trabajo para la gestion y
restauracion de lagunas mediterraneas.
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2. Los nuevos ecosistemas del Tancat de la
Pipa: diseno y funcionamiento de un humedal
para la remediacion de la eutrofizacion y el
aumento de la biodiversidad

Las 40 hectéareas de los antiguos arrozales del Tancat de la Pipa (Fig. 1; 39° 21’ 51” N, 0° 20’ 47” O) se
transformaron en (i) cerca de 9 ha de humedales artificiales con flujo superficial de agua (HAFSA, en lo
sucesivo): FG, fp (compuestos por 3 sectores colocados en serie) y F4; (i) 2 lagunas pequefas: la laguna
Educativa (profundidad promedio 0.35 m, 6 ha) y la laguna de Reserva (misma profundidad media, 8 ha); v (iii)
una cubeta (1 m de profundidad media, 4.5 ha) alimentada por aguas subterraneas a través de un profundo
pozo artesiano, que trataba de imitar los manantiales tipicos de la zona, llamados localmente “ullals”, y para
estimular la diversidad de macrofitos sumergidos y otros grupos. Todo el sistema se inundé y comenzé a
funcionar en abril de 2009. Hubo un programa de seguimiento desde esta fecha hasta finales de 2012.

El aporte de aguas eutrofizadas de la laguna AV, con valores medios de 0.35 mg P-L, 4.5 mg N-L 'y 50
Mg chl-a-L" para 2009-2012, entraba continuamente por gravedad desde un barranco y un canal en el norte
del sistema a un canal de distribucion. El agua fluia lentamente sobre el sustrato (expuesta al aire y a la luz
solar) y dentro de él a través de las 3 unidades de HAFSA. Las compuertas verticales a la entrada y salida
controlaban la profundidad del agua (0.20 + 0.05 m, promedio anual) y el tiempo de residencia en cada
unidad. Las unidades FG y fp se habian plantado con vegetacién emergente (como eneas en las primeras
2 celdas, y eneas y juncos en la tercera) en enero y febrero de 2009. El agua salia de los HAFSA y fluia a
través de un canal de distribucién central que descargaba al humedal compuesto por las lagunas Educativa
y de Reserva. En el manantial creado, la salida de agua también aliment6 la laguna Educativa. La circulacion
completa del agua finalizaba cuando el agua se bombeaba de regreso a la laguna AV después de cruzar
las lagunas Educativa y de Reserva. Las autoridades del agua estipularon el objetivo de solidos totales en
suspension, de las concentraciones de fésforo total y de nitrégeno total por debajo de 10 mg-L-*, 0.1 mg
P-L"'y 3 mg N-L", respectivamente, en las salidas del Tancat de la Pipa antes de la descarga a la laguna AV.

Es necesaria una breve descripcién de la dinamica de la vegetacion emergente en los HAFSA para
comprender mejor algunos cambios observados en las comunidades de plancton y la dinamica de la
calidad del agua: al final de la primera estacién de crecimiento, la biomasa aérea de las eneas alcanz6
800-1500 g masa seca m2, con una cobertura del 100% en los 2 primeros sectores, mientras que en
el tercero solo fue del 20% (Martin et al., 2013). Al final de la segunda temporada de crecimiento habia
una cobertura del 100% en el tercer sector. Los macréfitos de los primeros sectores se cosecharon
a finales de 2009 (y el sector intermedio de fp en septiembre de 2010). Después de la cosecha, las
plantas emergentes no se recuperaron del todo, debido a la presion de consumo de las aves acuaticas
herbivoras (principalmente Porphyrio porphyrio). Algunos sectores nunca se cosecharon, pero la presion
de consumo también las afectd (Martin et al., 2013).

Dado que los esfuerzos de restauracion a veces se basan en el establecimiento de colonias fundadoras de
macroéfitos para dar lugar a praderas de vegetacion sumergida que contribuyen al mantenimiento del agua en
buenas condiciones (Smart & Dick, 1999), en 2008 los gestores plantaron en ambas lagunas varias especies
de macrofitos sumergidos que eran tipicas del area (Myriophyllum spicatum, Ceratophyllum demersum,
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Potamogeton pectinatus, P nodosus, R crispus, Zannichellia peltata y Ranunculus peltatus) para evitar
las proliferaciones de fitoplancton que muy probablemente se formarian por las altas concentraciones de
nutrientes, y acelerar simultaneamente la recuperacion de la vegetacion. Pero la cubierta vegetal desaparecio
después del segundo ano. Ademas, hay que destacar 2 acontecimientos singulares en la gestién hidraulica
de las lagunas Educativa y de Reserva: primero, en verano de 2011, se cerraron las compuertas de entrada
a las lagunas porque los HAFSA se secaron para su mantenimiento, provocando que el nivel del agua
disminuyera significativamente en las lagunas; segundo, en verano de 2012, las lagunas fueron desecadas
para reducir las poblaciones de peces y en un intento de imitar el régimen temporal de inundacion, porque
el secado después de un periodo inundado estimula la salida de la dormancia en las semillas de los
sedimentos y aumenta la germinacioén de ciertas especies de vegetacion sumergida.
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Figura 1: A: Ubicacion del Tancat de la Pipa dentro del Parque Natural de la Albufera de
Valéncia, y disefio del sistema de remediacion. B: Vista aérea del Tancat de la Pipa con todos
los nuevos sistemas acuaticos (Foto: Confederacion Hidrografica del Jucar).
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Los manantiales, llamados localmente “ullals”, anteriormente abundaban en el PNAV (Rosell6-Verger,
1995), y la mayoria de ellos alimentaban la laguna AV con agua dulce; sin embargo, varias décadas atras
se deterioraron debido a la desecacion y la contaminacién. La creacién del manantial del Tancat de la
Pipa brind6 la oportunidad de investigar la influencia de los aportes subterrdneos en el sistema, tener
un lugar que proporcione vegetacion sumergida local para la restauraciéon y evaluar el papel ecoldgico
de los macréfitos sumergidos en el estado trofico de este nuevo ecosistema. El flujo de entrada fue de
aproximadamente 4 L-s™, pero 1 aflo después comenzé a disminuir gradualmente y se detuvo en enero de
2012. El pozo artesiano fue reconstruido en febrero y el flujo de agua subterranea fue reestablecido. Los
gestores inicialmente plantaron algunas colonias fundadoras de M. spicatum, pero no se desarrollaron.
Solo los cardfitos pudieron colonizar y crecer como resultado de la germinacién de los propagulos del
sedimento, y estos se utilizaron como colonias fundadoras cuando las lagunas Educativa y de Reserva se
sometieron a revegetacion. Desafortunadamente, el flujo se detuvo definitivamente, y este hecho, junto con
otros, afecté negativamente a toda la comunidad del manantial (para mas detalles, ver Rodrigo et al., 2015).

Debido a que el sistema del Tancat de la Pipa esta conectado al canal y al barranco que desembocan en
la laguna AV, se comparte la fauna de peces. Incluye especies autéctonas y muchas especies exéticas que
se liberaron intencionadamente para actividades pesqueras antes de que el area fuera declarada Parque
Natural (las especies exoticas como la carpa, Cyprinus carpio; el carpin dorado, Carassius auratus; la
perca sol, Lepomis gibbosus; la gambusia, Gambusia holbrooki). El cangrejo de rio americano introducido,
Procambarus clarkii, también es muy abundante en el area (Dies et al., 2003). Con respecto a las aves
acuaticas herbivoras, se encuentran hasta 8 especies de Anatidae, siendo el dominante el anade real, Anas
platyrhynchos. Entre las fochas, la focha comun, Fulica atra, es la mas abundante (Vera & Giménez, 2011).

3. Los humedales construidos de flujo
superficial: la funcion del plancton en la
reduccion de la eutrofizacion

La calidad del agua de entrada a todo el sistema del Tancat de la Pipa mejor6 claramente gracias a la
accion de los HAFSA: se observo una reduccion del 70% en fosforo total y en solidos suspendidos totales
y una reduccion de casi el 80% en nitrégeno total (ver Martin et al., 2013). Pero, ;qué pasé con el plancton?

3.1. Dinamicas del fitoplancton y del zooplancton. Tasas de
eliminacion y produccion

La distribucién de la biomasa del fitoplancton cambié después de que el agua atravesara los HAFSA
(Figura 2A; Calero et al., 2015). De media, las criptofitas y las diatomeas dominaron la comunidad de
microalgas en el flujo de entrada, mientras que las euglenofitas (Euglena spp., Phacus cf. parvulus y
Trachelomonas volvocina) se convirtieron en las mayores contribuyentes en todas las aguas de salida.
Actuando como consumidores, representarian un aporte de energia a la comunidad de plancton desde
la red trofica microbiana y un vinculo entre ambos flujos de nutrientes (Jones, 2000). La riqueza de las
euglenofitas también aumenté a través de los HAFSA: aparecieron 5-9 especies mas en las salidas. En
general, el nUmero de especies de fitoplancton crecié ligeramente después de que el agua atravesara
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los HAFSA. Las clorofitas fueron el grupo mas diverso, con 75 especies de un total de 191. Todos estos
cambios en la composicién taxonémica de las comunidades de fitoplancton causaron variaciones en el
indice autotrofia/mixotrofia. Las microalgas mixotroficas potenciales dominaron (indice inferior a 1) durante
el 78-83% de las fechas de muestreo en las salidas, un 20% mas que en el agua de entrada al sistema.
Solo se detectaron 3 y 6 especies de cianobacterias potencialmente tdxicas en FG y fp, respectivamente.
Estas poblaciones aparecieron en bajas concentraciones, por debajo del limite de toxicidad de 2 mm3-L"
establecido para la laguna AV (Romo et al., 2013). Las comunidades de fitoplancton cambiaron después
de pasar por los HAFSA durante la mayoria de las fechas de muestreo, de acuerdo con el andlisis de
similitud basado en los coeficientes de correlacién de Pearson (Calero et al., 2015).

A Inflow ” FG2 outflow FG3 outflow
1210 ——

46221

47

[[] Bacillariophyceae & Chlorophyceae [ICryptophyceae
[ Cyanophyceae Il Euglenophyceae [ Chrys./Dino./Xant.

B Inflow FG2 outflow FG3 outflow

02
[ORotifera M Cladocera [ Copepoda E Ostracoda

Figura 2: Distribucion del porcentaje de biomasa entre los diferentes grupos de fitoplancton (A) y zooplancton (B) en las aguas
de entrada a los HAFSA y aguas de salida de 2 de los sectores de FG (FG2 y FG3) durante un afio, de septiembre de 2011 a
septiembre 2012 (medias y DS mostradas; n = 11); Chrys.: Chrysophyceae; Dino.: Dinophyceae; Xant.: Xantophyceae. Adaptado
de Calero et al., 2015.

Los HAFSA eliminaron entre 48% y 88% del biovolumen cuando los diferentes grupos de microalgas se
consideraron por separado, a excepcion de las euglenofitas. Como este grupo se produjo dentro de los
HAFSA con una eficacia del 77-87% durante la mayor parte del tiempo, la eliminacion total de fitoplancton
fue inferior a la de los grupos (50%). Desde abril de 2009 hasta septiembre de 2011, los primeros 2
sectores de ambas unidades eliminaron una masa acumulada total de 1466 kg de peso seco (PS) de
fitoplancton (Fig. 3A) a una tasa de hasta 151 mg-m=2-d-' durante el primer afio de funcionamiento (Tabla
1). Durante el Ultimo afio, sin embargo, la unidad FG produjo 613 kg PS de fitoplancton. En términos de
clorofila a (en lo sucesivo, chl-a), la reduccién fue similar a la lograda por la biomasa total de microalgas.
Todos los sectores causaron una reduccién de 137 kg de chl-a durante los 3.5 afios de funcionamiento,
aunque los periodos de reduccién y produccién se alternaron (Figura 3B), y la reduccion se llevod a cabo
a diferentes tasas (Tabla 1).
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Figura 3: Eliminacién acumulada de biomasa de fitoplancton (A) y clorofila a (B), y produccion acumulada de biomasa de zooplanc-
ton (C) y, en particular, de claddceros (D) para los 2 primeros sectores de ambos HAFSA (FG1-FG2 y fp1-fp2) y para el ultimo sector
de la unidad FG (FG3). Cuando la serie de eliminacion decrece, implica que el ultimo valor afadido es de signo opuesto, luego
sucede produccién neta. Cuando la serie de produccion decrece, implica que el ultimo valor afadido es de signo opuesto, luego
ocurre una eliminacién neta. Adaptado de Calero et al., 2015.

Tasa de eliminacion Tasa de producciém

Clorofila a Fitoplancton total Zooplancton total Cladoceros
Sector fsty 2y 3dy fsty 2my 3dy sty 2y Bdy sty 2ndy 3y
FG1-FG2 25 1.8 -0.1 151.4 -25.7 -46.7 265 144 2141 13.8 14.4 14.7
FG3 1.0 91 00 nd. nd. -10.0 nd. nd. -36.6 n.d. n.d. -20.2
fp1-fp2 0.7 08 05 446 191 nd. 26.4 275 nd. 27.6 5.9 n.d.

Tabla 1: Tasas de eliminacion (mg m=2 d-') para la clorofila a y la biomasa total de fitoplancton, y tasas de produccién (mg m2 d)
para el zooplancton total y los cladéceros, en cada sector de los HAFSA. Las tasas del primer afio (1%t y) se refieren a datos desde
abril de 2009 a abril de 2010; las tasas del segundo afo (2" y), a datos desde abril de 2010 a abril de 2011; y las tasas del tercer
afo (39y), a datos desde septiembre de 2011 a septiembre de 2012.

La distribucion de biomasa del zooplancton cambié estacionalmente: los rotiferos dominaron en verano,
los copépodos en invierno y los cladéceros aparecieron durante la primavera, desapareciendo en los
periodos mas frios y calidos. Este reemplazo estacional entre rotiferos y copépodos es tipico de los
humedales mediterraneos (Rojo & Rodrigo, 2010), interrumpido por la proliferacién primaveral de los
cladéceros (Gyllstrdom & Hansson, 2004). Como los arrozales cercanos tienen las condiciones apropiadas
para favorecer la eclosién de los huevos de diapausa de los cladéceros (Rodrigues et al., 2011), algunos
claddceros ya se detectaron en el agua de entrada a los HAFSA cuando, de enero a marzo, los arroceros
liberaban el exceso de agua de riego en el barranco. La distribucidén de la biomasa también cambié
después de que el agua pasara a través de los HAFSA: los rotiferos dominaron en el agua de entrada al
sistema, mientras que los claddceros dominaron en las aguas de salida (Fig. 2B). Durante el ultimo afio, el
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porcentaje de rotiferos cay6 del 66% de la biomasa total de zooplancton en la entrada al 25% en la salida
de FG, mientras que el porcentaje de cladéceros aumento del 14% al 46%. Los claddceros alcanzaron el
98% de la biomasa total de zooplancton dentro de los HAFSA en primavera. Se produjeron internamente,
porque las aguas tranquilas y poco profundas, con plantas emergentes donde se pueden adherir los
huevos diapausicos, estimularon la produccion de cladoceros (Gyllstrom & Hansson, 2004) diez veces
mas rapido que en las lagunas posteriores, que tenian vegetacién emergente solo en las orillas (Rodrigo
et al., 2013a). Los HAFSA también estimularon una mayor riqueza de cladéceros (se identificaron hasta
6 especies mas en las salidas). Las especies mas abundantes fueron Alona rectangula, Moina micrura 'y
Daphnia magna. El grupo mas diverso fue el de los rotiferos, con Brachionus angularis y Synchaeta oblonga
dominando en densidad; los copépodos mas abundantes fueron los ciclopoides. La comparacion de la
distribucién de biomasa mediante los coeficientes de correlacién de Pearson reveld que las comunidades
de zooplancton difirieron entre entradas y salidas en la mayoria de las fechas de muestreo (Calero et
al., 2015). Después de cruzar los HAFSA, el agua contenia un 50-65% mas de biomasa de zooplancton
durante el 25-64% del tiempo. Las eficiencias de produccién mas altas (85-100%) se observaron en
ostracodos en el 33-42% de las fechas de muestreo; los claddceros se produjeron estacionalmente (en el
42-61% de las fechas de muestreo) con una eficiencia del 55-89%. Desde abril de 2009 hasta septiembre
de 2011, los primeros 2 sectores de ambas unidades produjeron una masa acumulada total de 780 kg PS
de zooplancton (Fig. 3C), con una tasa de unos 20 mg-m=2-d-' (Tabla 1). Durante el Ultimo afo, la tasa de
produccién para los primeros 2 sectores de la unidad FG permanecio casi estable, en 246 kg PS (Fig. 3C).
El tercer sector, sin embargo, produjo 234 kg PS. Alrededor del 70% de la masa producida de zooplancton
correspondié a los claddceros (Fig. 3D). Las especies de cladoceros mas abundantes fueron herbivoros
de diferentes tamafos (de 0.2 a 5 mm de longitud), con una amplia capacidad de filtrado. Los diferentes
tamanos de zooplancton implican una gran variedad de consumidores y, por lo tanto, un amplio espectro
de herbivoreo sobre el fitoplancton (Sommer & Sommer, 2006). El resultado fue que el agua vertida en
las lagunas Educativa y de Reserva estaba dominada por claddceros, pequefas algas autétrofas y algas
mixotréficas grandes como las euglenofitas, que también pueden consumir bacterias y materia organica.

3.2. Consideraciones finales

La composicién del plancton de las aguas I6ticas de entrada a los HAFSA, con un control trofico descendente
débil, cambié a una comunidad con alta eficiencia en el uso de recursos y relaciones tréficas complejas, tipicas
de los sistemas Iénticos someros. La correlacién negativa observada entre los cladéceros y el fitoplancton
dentro de los HAFSA podria indicar un control descendente sobre las microalgas, ademas del control
ascendente mostrado por la correlacion positiva detectada entre los nutrientes del agua y el fitoplancton.
Por lo tanto, tanto los nutrientes como los claddceros parecen haber afectado al fitoplancton en el agua de
los HAFSA, controlando su biomasa y mejorando la calidad del agua descargada en las lagunas pequenas.
Ademas, debe destacarse la produccién de ostracodos dentro de los HAFSA, en especial porque este grupo
ha sufrido una importante pérdida de biodiversidad en los humedales del Mediterraneo occidental (Poquet
et al., 2008) y también en la laguna AV, debido a la eutrofizacion y la contaminacion. Los habitats como los
humedales artificiales contribuyen a la recuperacién de este grupo de zooplancton y organismos bentoénicos.

La biomasa total de fitoplancton y chl-a disminuyé con buena eficiencia durante el periodo de estudio,
especialmente en el primer afo. La diferencia anual puede deberse principalmente a variaciones en la
presencia de vegetacion, especialmente en los primeros 2 sectores de fp y en el primer sector de FG (Martin et
al., 2013; Vymazal, 2013). La falta de plantas emergentes, que estimuld la llegada de una mayor radiacién solar
al agua y una mayor exposicion al viento, habria beneficiado al fitoplancton también por falta de competencia,
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con el resultado de producir microalgas internamente y reducir la eficiencia de eliminacién de los primeros
sectores de los HAFSA. De acuerdo con las constantes de area de las tasas de eliminacioén, el Ultimo sector
de la unidad FG, que nunca se cosechd, eliminé la chl-a fitoplancténica con las tasas mas altas. El hecho
de que se libere agua pobre en cianobacterias filamentosas, rica en algas pequefias y con alta biomasa de
zooplancton, principalmente claddceros, producida dentro de los HAFSA y vertida en las pequefas lagunas,
es muy positivo y relevante para la laguna AV, particularmente en los periodos criticos de primavera.

4. Las 2 lagunas pequenas: la funcion del
planctony la vegetacion sumergida en la
reduccion de la eutrofizacion

Los promedios de las eficiencias de eliminacién de masa de los HAFSA alcanzaron hasta 65-75% para
los parametros de calidad del agua, tales como fosforo total y sélidos suspendidos totales (Martin et al.,
2013). A pesar de esto, las concentraciones finales de nutrientes en los flujos de salida de los HAFSA
aun no eran tan bajas como se deseaba, debido a las grandes cantidades de nutrientes en las entradas
al sistema del Tancat de la Pipa. Por lo tanto, las lagunas Educativa y de Reserva proporcionaron un
escenario adecuado para medir el papel cooperativo de estas lagunas pequefias en la retenciéon de
nutrientes y la reduccion simultanea de la biomasa de fitoplancton, dentro de todo el sistema. Ademas,
ofrecieron la oportunidad de crear pequefas superficies de agua permanente dentro del PNAV para
recuperar y albergar comunidades de macroéfitos sumergidos.

4.1. Dinamicas del fitoplancton y del zooplancton. Tasas
de eliminacion y produccion

La dinamica del fitoplancton alterné periodos de alta produccion de microalgas (que corresponden a
mas de 100 pg chl-a-L' y 100 mm?3-L-' de biovolumen; Fig. 4A, B, D y E) y fases de agua clara en ambas
lagunas (1-3 pg chl-a-L-" y 0.04-menos de 1 mm?®-L""). En verano, las altas concentraciones de nutrientes y
las temperaturas calidas estimularon el crecimiento del fitoplancton dentro de las lagunas. En primavera,
la biomasa de microalgas se redujo considerablemente por el efecto del herbivoreo del zooplancton, en
particular por los cladéceros grandes. Después del primer secado de las lagunas, la biomasa de algas
aumento bruscamente. La liberacion de nutrientes (particularmente PT) del sedimento después de las
inundaciones, como se observéd en otros humedales durante periodos secos intermitentes (Sanchez-
Carrillo & Angeler, 2010), generd el aumento de la biomasa de algas. Las cianobacterias fueron dominantes
durante el verano de 2009, representando mas del 50% del biovolumen total, pero disminuyeron con
el tiempo. Se detectaron géneros y especies de cianobacterias potencialmente toxicas (Anabaena sp.,
Aphanizomenon sp., Cylindrospermopsis raciborskii, Microcystis aeruginosa, M. wesenbergii, Oscillatoria
sp., Planktothrix agardhii y Planktothrix sp.) a bajas concentraciones (0.1-0.8 mm3-L-") en ambas lagunas.
Mas tarde, las Cryptophyceae como Cryptomonas erosa y Euglenophyceae (Euglena spp.) fueron las
dominantes. El indice de fitoplancton autotréfico/mixotréfico estuvo por debajo de 1 durante la mayor
parte del estudio. Los valores se debieron principalmente al predominio de las Euglenophyceae. Como
se ha descrito anteriormente, las aguas de entrada ya eran ricas en organismos mixotroficos cuyo
crecimiento se propicié en los HAFSA.
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Figura 4: Dinamica de la clorofila a, biovolumen de fitoplancton y biomasa de zooplancton en las lagunas Educativa (izquierda) y de
Reserva (derecha) (dentro de la laguna y en la entrada y salida); el grafico de la parte superior izquierda en C y F muestra la densidad
media de cada grupo zooplancténico y el zooplancton total para las aguas de entrada y salida; el resultado de la prueba ANOVA
(probabilidad) se muestra para el zooplancton total. Las barras verticales grises indican periodos en que ambas lagunas fueron
desecadas. Adaptado de Rodrigo et al., 2013b.

Hubo un aumento general en la riqueza de fitoplancton en las salidas, en particular en la laguna Educativa
(las diatomeas presentaron el mayor aumento, un 45%). La composicion taxondmica de las comunidades
de fitoplancton cambié después de pasar el agua por las lagunas solo durante algunos periodos (Rodrigo
et al., 2013b). Durante los primeros afnos, se alternaron estos periodos similares y diferentes; sin embargo,
desde finales de 2011 en adelante, las estructuras de la comunidad de fitoplancton se transformaron por
completo dentro de las lagunas durante el 75% del tiempo.

El biovolumen total de fitoplancton solo se redujo en el agua de salida en relacién con el agua de entrada
en aproximadamente el 40% de las muestras, donde la disminucién de la biomasa de fitoplancton fue
tan alta como 77% y 66% en las lagunas Educativa y de Reserva, respectivamente. El biovolumen de
todos los grupos taxondémicos se redujo en una magnitud similar. Hubo una alta eficiencia de eliminacion
de fitoplancton (en términos de chl-a) del 50% en el primer afio de operacion en la laguna Educativa;
sin embargo, hubo una eficiencia negativa de eliminacién de fitoplancton en la laguna de Reserva. Estas
eficiencias se invirtieron con el tiempo, de modo que la eficiencia fue mayor para la laguna de Reserva
(22-42%) que para la laguna Educativa (1-8%). La tasa de eliminacién media final fue de 0.25-0.42 mg
chl-a-m=.d-'. Al final del periodo de estudio, la eliminacién acumulada fue de 45 y 21 kg de chl-a para las
lagunas de Reserva y Educativa, respectivamente (Fig. 5A).
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Figura 5: Eliminacion de masa acumulada de clorofila a (A) y la producciéon acumulada de biomasa de zooplancton (B) en la laguna
Educativa (ER) y de Reserva (RL); las barras grises verticales indican periodos secos. Adaptado de Rodrigo et al., 2013b.

Como en los HAFSA, la dinamica de la biomasa del zooplancton reflejaba la tipica sustitucion estacional de
los grupos taxondmicos en este tipo de cuerpos de agua mediterraneos. Los claddceros dominantes fueron
Simocephalus vetulus y Daphnia magna; los rotiferos dominantes fueron Brachionus angularis y Synchaeta
oblonga; y los copépodos dominantes fueron Acanthocyclops americanus y Microcyclops rubellus. Se
midié una biomasa de zooplancton considerablemente mas alta dentro de las lagunas que en las entradas
(Fig. 4C, F). En algunas ocasiones, se observaron picos altos de biomasa de zooplancton (mas de 6000 ug
PS-L), coincidiendo con un bajo biovolumen de fitoplancton (0.04-0.6 mm?3-L""). La riqueza del zooplancton
también aumenté en las salidas, particularmente en la laguna Educativa. Los cladéceros fueron el grupo
taxondémico que se exporto principalmente (un 90-96% de biomasa mas en el agua de salida) para el 50%
de las muestras, particularmente en primavera. La media de produccién de masa de zooplancton, en la
comparativa entre las aguas de entrada y de salida, durante el periodo de estudio fue de aproximadamente
2 mg PS-m=2.d"' para ambas lagunas. La produccién maxima en la laguna de Reserva ocurrié en otofio e
invierno de 2010, con 13 mg PS-m2-d-'. Desde finales de 2011 hasta principios de 2012, se observaron
pequefos cambios en la dinamica de la produccion acumulada de zooplancton en la laguna Educativa (Fig.
5B), donde se liberaron 36 kg de PS de zooplancton en la laguna AV. Desde este periodo hasta el final de
2012, la produccién acumulada de zooplancton se triplicé y finalmente se liberaron 120 kg en la laguna AV.
Por contra, la produccion acumulada de zooplancton presenté diferentes dinamicas en la laguna de Reserva
(Fig. 5B). La produccién se ajustd a un patrén unimodal: la produccion de zooplancton aumenté hasta que
se liberd una biomasa acumulada de mas de 200 kg de zooplancton en febrero de 2011; se mantuvo un
equilibrio estable en la biomasa del zooplancton entre las entradas y salidas hasta 1 afio después, cuando
la produccién acumulada de zooplancton disminuyd aproximadamente a 100 kg, el mismo valor que los
valores finales de produccién en la laguna Educativa. En ambas lagunas, la produccién acumulada de
zooplancton se correlacioné inversamente con la dindmica de eliminacion acumulada de fitoplancton.
Durante el periodo en que las lagunas estuvieron parcialmente cubiertas por vegetacién sumergida (ver
abajo), hubo una biomasa de zooplancton muy superior en las areas con vegetacion para ambas lagunas.
Esto es tipico de los lagos someros, donde el zooplancton de gran tamafio busca refugio frente a los
depredadores entre los macréfitos (Lauridsen & Lodge, 1996). Sin embargo, después de la desaparicion
de la vegetacion, las lagunas continuaron produciendo y exportando zooplancton. Los especimenes de
Daphnia magna de lagos someros del Mediterraneo prefieren esconderse cerca del sedimento cuando
estan expuestos al riesgo de depredacién (Tavsanoglu et al., 2012). Esta estrategia puede haber sido
adoptada por los claddceros grandes en las lagunas Educativa y de Reserva en ausencia de vegetacion, lo
que da como resultado las grandes poblaciones observadas en 2011 y 2012. La ausencia de vegetacion
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dejo expuestas toda la superficie de sedimentos; asi, las carpas grandes podian perturbar el sedimento
facilmente (Rodrigo et al., 2013a), lo que produjo grandes tasas de eclosion y las subsiguientes densas
poblaciones de cladéceros observadas.

4.2. Dinamica de los macrofitos sumergidos. Factores
determinantes para una revegetacion con éxito

Intentamos dilucidar los factores que causaron la desaparicién total e impidieron la regeneracion de
la cubierta vegetal sumergida en ambas lagunas. Para este propdésito, utilizamos diferentes enfoques:
caracterizaciéon del banco de semillas del sedimento, control de la dinamica de macroéfitos sumergidos y
un experimento de campo con cercados de exclusion (Rodrigo et al., 2013a).

4.2.1. El banco de semillas. La potencialidad del sedimento anterior a la
plantacion

La mayoria de las semillas de plantas en los testigos de sedimento tomados de cada laguna en 2008, antes
de que los gestores plantaran macréfitos, correspondian a fructificaciones de caréfitos; no se encontraron
semillas de angiospermas en cantidades considerables. Se identificaron once taxones a partir de las
oo6sporas de cardfitos: Chara aspera, C. baltica, C. braunii, C. globularis, C. hispida, C. vulgaris, Chara
sp., Nitella hyalina, Lamprothamnium papulosum, Tolypella glomerata y T. prolifera. Las fructificaciones
de C. hispida y T. glomerata fueron las mas abundantes en la laguna Educativa, y las de L. papulosum y
N. hyalina, en la laguna de Reserva. Los trabajos para transformar el antiguo campo de arroz en el Area
de Reserva actual (construccion de las cubetas de las lagunas usando maquinaria) hizo ascender los
sedimentos profundos correspondientes al periodo salino de la laguna AV (Rodrigo et al., 2010). Este
proceso explica el hallazgo en los sedimentos superficiales de las fructificaciones formadas por especies
que son caracteristicas de las condiciones de alta y fluctuante salinidad, tales como L. papulosum
(Soulie-Marsche, 1998; Alonso-Guillén, 2011; Rodrigo & Alonso-Guillén, 2013). La mayor proporcion de
fructificaciones aparentemente viables fue la de T. glomerata. Se verificd la viabilidad aparente de las
oo6sporas puesto que se produjo la germinacion de varias especies en ambas lagunas (4 de las 6 especies
-sin incluir especies del ambiente salino- cuyas fructificaciones podrian potencialmente germinar en las
condiciones ambientales de las lagunas actuales), aunque los caréfitos no formaron praderas amplias.

4.2.2. Dinamica de los macrofitos sumergidos después de la plantacion

De las 7 especies plantadas por los gestores, Myriophyllum spicatum fue el macréfito dominante (Figs.
6-7), y cubria casi toda la superficie libre del agua en ambas lagunas. Cuando los niveles de nutrientes son
altos en un ecosistema acuatico, una comunidad de diversas plantas sumergidas suele ser reemplazada
por un monocultivo de una especie de crecimiento rapido (van Zuidam et al., 2012). El dominio de
M. spicatum sobre las otras especies plantadas no fue sorprendente, porque esta especie crece bien
en aguas eutroéficas poco profundas como las que se encuentran en las lagunas (Madsen, 1998). M.
spicatum mostré un patrén de ciclo anual; alcanzd su mayor biomasa y florecié durante la temporada
célida, se volvié menos abundante durante el invierno y reaparecio en primavera. La biomasa media
durante las estaciones calidas fue mas alta en 2009 (Fig. 7). En la laguna Educativa, la biomasa total
estimada disminuyd en verano de 2010 como resultado de la menor biomasa por unidad de superficie
y la menor cobertura, que se debid principalmente a la mayor expansion de heldéfitos. En la laguna
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de Reserva, la biomasa total aumenté mas de 1 orden de magnitud desde el verano de 2009 hasta el
verano de 2010, principalmente debido a la mayor cobertura. M. spicatum no se recuperé después del
invierno de 2010-2011 en la laguna Educativa, y permanecié solo hasta agosto de 2011 en la laguna
de Reserva, con baja biomasa y cobertura. Incluso el periodo de desecaciéon impuesto por los gestores
durante agosto de 2011 no estimulé el reclutamiento natural de la vegetacién durante la primavera de
2012 en ninguna de las dos lagunas.
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Figura 6: Mapas de la cubierta vegetal en las lagunas Educativa (A) y de Reserva (B) en los veranos de 2009-2011.
No se encontré vegetacion sumergida en la laguna Educativa en agosto de 2011. Adaptado de Rodrigo et al., 2013a.

Se detectaron esporadicamente Zannichellia peltata, Potamogeton pectinatus, P. crispus, Ruppia maritima,
C. hispida y T. glomerata en la laguna Educativa y Z. peltata, P pectinatus, N. hyalina y C. vulgaris en la

laguna de Reserva. Durante los periodos calidos, se detectaron Cladophora sp. y Enteromorpha sp. en
ambas lagunas.
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Figura 7: Izquierda: Dinamica de la biomasa de macrofitos en las lagunas Educativa (A) y de Reserva (B). Las barras verticales
indican la desviacion estandar de los datos de 3 estaciones de muestreo. Derecha: biomasa media de M. spicatum durante los
periodos célidos (de abril a mayo de 2009 a agosto de 2011). Las barras verticales indican la desviacion estandar de los datos
mensuales. Adaptado de Rodrigo et al., 2013a.

4.2.3. El banco de semillas. Potencialidad del sedimento después de mas de
2 anos de crecimiento vegetativo

Se encontraron semillas de la mayoria de las especies de angiospermas plantadas originalmente por
los gestores en los sedimentos de ambas lagunas tomadas después de casi 3 afios de desarrollo de la
vegetacion. Sin embargo, la densidad promedio de semillas fue baja. Algunas semillas se encontraron
en un numero muy pequefo de muestras, lo que confirma que los bancos de semillas suelen presentar
distribuciones espaciales agrupadas. El porcentaje de muestras de sedimentos que contenian semillas
de M. spicatum fue un 37% mas alto en la laguna Educativa que en la laguna de Reserva, y la densidad
media también fue estadisticamente mas alta en la laguna Educativa; este hallazgo puede explicarse por la
distribucién espacial mas amplia de este macrdéfito en la laguna mas pequefa. La densidad de semillas de
Potamogeton fue ligeramente mas alta que la de M. spicatum. Las semillas de R. maritima fueron escasas
en ambas lagunas. También se detectaron semillas de Vallisneria spiralis (no observadas previamente en las
lagunas). Durante las pruebas de germinacion en el laboratorio, se observaron las primeras germinaciones
10 dias después de inundar los sedimentos. Se detectaron germinaciones de cardfitos (principalmente C.
vulgaris), M. spicatum (en cantidades muy bajas), y V. spiralis. Las bajas tasas de germinacion obtenidas
durante los ensayos fueron consistentes con el bajo nimero de semillas encontradas en los sedimentos
de ambas lagunas. Por lo tanto, el potencial de los sedimentos que previamente habian albergado la
vegetacion parecia ser muy bajo como fuente de nuevo reclutamiento de vegetacion.
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4.2.4. Experimento de campo. Desentranando los factores que afectan la
revegetacion

Los factores que afectan negativamente a la vegetacion sumergida pueden incluir relaciones bidticas
negativas, como las relacionadas con la presencia de peces y cangrejos de rio, el herbivoreo por aves
acuaticas, la presencia de fitoplancton y el desarrollo de epifitos que causa sombreado, y factores
abidticos, como la concentracion de nutrientes en el agua. La combinacion sinérgica negativa de todos
los factores anteriores puede ser un factor determinante de la continuidad de la vegetaciéon sumergida
en los ecosistemas acuaticos bajo restauracién. Por lo tanto, realizamos un experimento de campo
en marzo de 2012 para desentrafar los principales factores negativos que afectan la replantacion de
macrofitos. Se instalaron tres tipos diferentes (tratamientos) de cercados de exclusiéon de 1 m? en los
que se plantaron macréfitos a partir de 3 comunidades diferentes: Chara hispida solo; una mezcla de
C. vulgaris, C. baltica y Nitella hyalina; y una mezcla de plantas superiores (M. spicatum, C. demersum
y Potamogeton pectinatus). El tipo de cercado de exclusiéon “Abierto” permitia la entrada de peces,
cangrejos de rio y aves. El cercado de exclusion “Lateral” impedia la entrada de peces. El cercado de
exclusién “Cerrado” también evitaba el herbivoreo por parte de aves (Rodrigo et al., 2013a).

La mayoria de las plantas y caréfitos desaparecieron en los cercados “Abierto” y “Lateral” 9 semanas
después de la plantacién. Sin embargo, en los cercados “Cerrado”, casi el 100% de los cultivos de plantas
estaban presentes y habian crecido y desarrollado una pradera densa en el caso de las 3 comunidades 3
semanas después de la plantacion. El porcentaje de supervivencia de las plantas individuales disminuyo
en las comunidades de “caréfitos mezclados”, principalmente debido a la desaparicion de especimenes
de N. hyalina; solamente quedaban individuos de C. vulgaris en los cercados “Cerrado” después de 6 y
9 semanas. El porcentaje de cobertura de macréfitos para las comunidades de “Carofitos mezclados” y
“Plantas superiores” fue significativamente mayor en los cercados “Cerrado” que en los “Lateral” (Fig. 8).
En los cercados “Cerrado”, se quito la red superior después de 9 semanas de crecimiento de las plantas en
2 de cada 3 réplicas para cada comunidad, permitiendo asi la entrada de las aves (y presumiblemente del
cangrejo de rio). Mas tarde, casi el 100% de la vegetacion habia desaparecido en los cercados descubiertos,
quedando solo unos pocos restos de plantas muy cerca de las redes laterales. Las comunidades de
macrofitos permanecieron intactas en las exclusiones en las que no se retird la red superior.

El abundante crecimiento de epifitos sobre las plantas y los caréfitos y el desarrollo de algas filamentosas
fueron visualmente evidentes en ambas lagunas, en particular en los cercados “Lateral” y “Cerrado”,
porque las redes facilitaron la retencion de dichos organismos. Las reducciones en la disponibilidad
de luz como resultado del crecimiento de perifiton fueron de hasta un 45%. El porcentaje medio de
reduccion de luz fue de 36 + 6% para ambas lagunas en conjunto, y las diferencias entre ellas no fueron
estadisticamente significativas. La reducciéon medida aqui (mediante la incubacién de cuadrados de
acetato, véase Rodrigo et al., 2013a) no es exactamente la misma que la experimentada por las plantas,
porque estas poseen mecanismos que dafian los epifitos mediante interacciones alelopaticas (Berger &
Schagerl, 2004; Rojo et al. al., 2013). Sin embargo, también hay pruebas de una menor sensibilidad de
las algas epifitas hacia los aleloquimicos (Hilt, 2006).

Los resultados de los cercados “Cerrado” demostraron que todas las especies ensayadas de plantas
superiores pueden crecer bajo las condiciones quimicas del agua en la laguna Educativa, incluso cuando
compiten con las otras especies (en tratamientos de comunidades mixtas) y cuando estan cubiertas por
grandes cantidades de perifiton. Los contenidos de nutrientes en ambas lagunas fueron altos y mostraron
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fluctuaciones bruscas; sin embargo, en la mayoria de las ocasiones, estuvieron por debajo de los umbrales
que producen la desaparicion de la vegetaciéon sumergida en lagos templados someros (1.2-2.0 mg
TN-L 'y 0.13-0.20 mg TP-L'; Gonzéalez-Sagrario et al., 2005). Como era de esperar, se descubrié que los
carofitos son mas sensibles que las plantas a altas concentraciones de nutrientes en las lagunas, porque
se ha descrito que los cardfitos desaparecen primero con el aumento del estado tréfico (Blindow, 1992;
van den Berg et al., 1998). Este hecho presumiblemente explica por qué ellos (especificamente C. hispida)
se perdieron incluso de los cercados “Cerrado” en la laguna de Reserva y no proliferaron para formar
amplias praderas en las lagunas. Las aves utilizaban principalmente los cercados “Cerrado” como areas
de descanso al posarse en la red superior; mientras las aves descansaban, sus defecaciones caian en
el interior de los cercados y, presumiblemente, provocaron un aumento local de las concentraciones de
nutrientes. Las otras variables limnoldgicas examinadas durante la primavera, que es un periodo crucial
para el desarrollo de la vegetaciéon, no mostraron diferencias importantes, particularmente durante los
ultimos 3 afios del estudio. Las fluctuaciones del nivel del agua no fueron lo suficientemente diferentes
entre aflos como para afectar negativamente a la vegetacion sumergida. Cuando se instalaron los cercados
tuvo lugar una fase de agua clara, pero, a pesar de la alta transparencia del agua durante este periodo, los
macrofitos no proliferaron espontaneamente, excepto los plantados por nosotros. No hubo germinacion
detectable del banco de semillas en las lagunas, ni progreso de los cultivos de macrofitos que fueron
plantados sin proteccion frente a peces o cangrejos de rio, aves acuaticas o todos.
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Figura 8: Exito de revegetacién indicado como el porcentaje de la cobertura de las plantas en los cercados de exclusion en las
lagunas Educativa (izquierda) y de Reserva (derecha). Las barras verticales indican la desviacién estandar de los resultados de 3
cercados por tratamiento. Adaptado de Rodrigo et al., 2013a.
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La vegetacion sumergida en ambas lagunas pudo soportar la presién de herbivoreo de las aves durante
2 ciclos anuales completos, pero no un tercer ciclo. La densidad de aves acuaticas fue mas alta en
ambas lagunas a principios de la primavera de 2010 que en 2011 (Rodrigo et al., 2013b). Se sabe que los
macrofitos crecen de nuevo rapidamente después de la reduccion parcial de su biomasa, compensando
asi la pérdida causada por el herbivoreo de las aves (Matuszak et al., 2012). Sin embargo, la presion
intensiva de consumo de densidades de aves relativamente altas puede llevar a una eliminaciéon
completa de macréfitos que no se puede compensar faciimente (Torn et al., 2010). Por otro lado, un
numero bajo de aves acuaticas también puede reducir la vegetacion sumergida cuando la densidad de
vegetacién es relativamente baja (Marklund et al., 2002). Debido a la poca profundidad de las lagunas
Educativa y Reserva, tanto los patos como las fochas pueden alimentarse facilmente de la vegetacién
sumergida, buceando (con poco gasto de energia) para encontrar comida o comiendo en la superficie
cuando la vegetacion alcanza facilmente la superficie del agua. El dafio en la vegetacion causado por
las aves acuaticas es mayor que el de la actividad de alimentacién per se, porque las aves arrancan mas
vegetacion de la que realmente consumen (Matuszak et al., 2012). Se observé cémo las aves podian
tomar partes pesadas de las plantas porque encontramos varias macetas de turba (donde estaban
plantadas las plantas) fuera de los cercados “Laterales” a las que solo tenian acceso las aves. A pesar
de la ausencia de vegetacion sumergida en ambas lagunas desde 2011, las fochas y particularmente los
patos continuaron visitando las lagunas. Por lo tanto, la blusqueda de alimento en los sedimentos por
parte de las fochas contribuy6 a la alteracién de los sedimentos y también tuvo un efecto negativo sobre
el reclutamiento de la vegetacion.

Otros factores, aparte de los cambios en la presion de consumo de las aves acuaticas, que afectan a
la vegetacion sumergida, como es el caso de la densidad de peces, pueden haber sufrido variacion
interanual. La relacion entre la intensidad de la perturbacion de los peces y la densidad de las plantas
no es simple. Los puntos de corte o umbrales criticos para la densidad de la planta ocurren a ciertas
intensidades de perturbacién de los peces (Dugdale et al., 2006). Una mayor densidad de plantas puede
ser sostenible en presencia de perturbaciones de peces, pero para una menor densidad de plantas, la
perturbacién equivalente de peces puede causar una reduccion sustancial de su biomasa. En ambas
lagunas, debido al disefio de circulacién del agua en el Tancat de la Pipa, los peces pequefios pueden
entrar facilmente en las lagunas, pero es casi imposible que los peces mas grandes escapen a través de
la bomba de agua que extrae agua hacia la laguna AV. Por lo tanto, las poblaciones de peces estaban
compuestas por individuos muy grandes (particularmente carpas, que pueden pesar mas de 2 kg, Lasalle
M., comunicacién personal) que no pueden ser consumidos por depredadores naturales como garzas,
somormujos y cormoranes. Es dificil concluir a partir de nuestro experimento de campo si los peces
contribuyeron a la eliminacién de las comunidades de macrofitos en las lagunas directamente (por
ejemplo, herbivoreo) o indirectamente (por ejemplo, liberando excrementos ricos en nutrientes o alterando
los sedimentos). Desafortunadamente, no contamos con datos cuantitativos anuales sobre biomasa de
peces para comparar. Sin embargo, observamos durante nuestras visitas a los cercados que las carpas
grandes nadan tan rapido que pueden cruzar las lagunas en unos segundos, perturbando grandes
cantidades de sedimentos. Dicha actividad puede causar el desarraigo de plantas recién germinadas
que podrian haber germinado a partir de las semillas de los sedimentos, asi como el deterioro de las
plantas en nuestras macetas de cultivo. Los cangrejos de rio americanos son otro agente biético que
puede danar los macréfitos. No fue posible evaluar las poblaciones de cangrejos durante el estudio. Sin
embargo, tuvimos pruebas de que podian entrar en los cercados “Lateral” (posiblemente trepando o
perforando el sedimento debajo de la red lateral) porque encontramos varios individuos vivos y mudas
dentro de dichos cercados durante nuestras visitas.
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4.3. Consideraciones finales

La calidad del agua también mejoré significativamente en las 2 lagunas pequeias, a pesar de que las
concentraciones de contaminantes de entrada no fueron tan altas como las recibidas por los HAFSA, lo
que dificulté aun mas la reduccion. En general, las 2 lagunas facilitaron mas del 30% de eliminacion de
chl-a para todo el sistema del Tancat de la Pipa, con ambas lagunas actuando como un sistema de pro-
duccién de zooplancton, claramente involucrado en la depuracién del agua. En el caso de los cardfitos, el
banco de fructificaciones del sedimento en ambas lagunas antes de la plantacién era bastante denso; sin
embargo, las condiciones en las lagunas no permitieron un gran crecimiento de caréfitos. La vegetacion
natural sumergida, particularmente la de los ecosistemas acuaticos restaurados, con frecuencia experi-
menta grandes fluctuaciones en la biomasa y la diversidad (Hilt et al., 2010), y las causas de dicha varia-
cion son dificiles de determinar. En las lagunas Educativa y Reserva, incluso cuando las colonias iniciales
de plantas fundadoras no tenian proteccion contra los agentes bibticos, se establecieron, se mantuvieron
y se extendieron en la mayor parte de las lagunas desde 2008 hasta 2011. Sin embargo, parece que el
aumento de la presion de herbivoreo y la alteracién de los sedimentos producidos por factores biéticos
causaron principalmente la desaparicién de la vegetacién e impidieron la revegetacion.

5. ;i Qué hemos aprendimos de este caso
sobre gestion, restauracion y conservacion
de lagunas del Mediterraneo?

+ Un sistema como el Tancat de la Pipa es capaz de reducir la eutrofizacién con una eficacia
razonablemente satisfactoria en términos de nutrientes. Los procesos fisicos, quimicos y biolégicos,
particularmente con respecto a la participacion de la red tréfica y el plancton, fueron importantes
para mejorar la calidad del agua en todo el sistema.

+  Los HAFSA vy las lagunas Educativa y Reserva redujeron biomasa de microalgas y exportaron
fitoplancton potencialmente heterotréfico y zooplancton herbivoro, particularmente cladéceros (un
contribuyente clave para las fases de agua limpia de la laguna AV). Los HAFSA exportaron 200 kg
PS acumulados de zooplancton por afo a las pequefas lagunas, y estas lagunas exportaron 60 kg
PS de zooplancton por afo a la laguna AV. Durante el segundo afio de funcionamiento, el agua de
salida del Tancat de la Pipa afecté positivamente al area de la AV directamente influida por ella: se
determind una reduccién del 75% de la concentracion de clorofila a en las aguas de la laguna AV
en comparacién con el primer afo; este hecho aumenté la transparencia del agua y permitié que la
vegetacion sumergida apareciera y creciera en los alrededores de dicha laguna.

«  Cada pequena laguna desarrollé caracteristicas Unicas, tales como propiedades hidraulicas y cobertura
de vegetacion sumergida, y presenté diferentes etapas de eficiencias de eliminaciéon de nutrientes y
fitoplancton y distintas fases de produccion de zooplancton. Sin embargo, el resultado de mejorar la

calidad del agua en las salidas asi como la biodiversidad plancténica, fue similar para ambas lagunas.

+  Losservicios ecosistémicos proporcionados por las lagunas nos motivan arecomendar encarecidamente
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la configuracion de este tipo de ecosistemas como una accién complementaria a los HAFSA en la
gestion de aguas eutrofizadas en sitios protegidos como el PNAV. Algunas medidas que podrian
mejorar la efectividad de tratamiento por parte de las lagunas incluyen mejoras en las condiciones
hidrodinamicas (prolongando el tiempo medio de residencia del agua, mejorando asi la eficacia en
la retencion de nutrientes), la gestién de la vegetacién emergente y la construccién de estructuras
especificas en las lagunas (p. €j., islas mas pequefias que las que posee la laguna de Reserva).

Desentrafiamos los factores sinérgicos que desencadenaron la desaparicion de los macréfitos
sumergidos y su incapacidad de restablecerse en las lagunas pequefias. Las altas concentraciones
de nutrientes no fueron el factor clave que impidié la expansion y el restablecimiento de macrdfitos en
las lagunas, sino los efectos negativos sinérgicos de los peces o de los cangrejos de rio y de las aves
acuaticas sobre las plantas. Se requieren mas areas con vegetacion sumergida permanente en el PNAV
durante los periodos criticos en que los campos de arroz estan secos (primavera) para disminuir la
presion herbivora de las aves en los ecosistemas del Tancat de la Pipa. La erradicacién de poblaciones
de peces exoticos en las lagunas fue imposible debido al alto grado de conexiones con la laguna
principal y los canales circundantes. Sin embargo, las poblaciones de peces deberian reducirse a corto
plazo a un nivel compatible con la supervivencia de macréfitos y no deberian recuperarse lo suficiente
como para afectar la supervivencia y expansion de los trasplantados de macréfitos (instalacion de
redes en los lugares de entrada de agua a las lagunas, pesca de red continuada, etc.). Es deseable una
reduccién en las concentraciones de nutrientes en las entradas a las lagunas para evitar el sombreado
por parte del perifiton sobre la vegetacion sumergida y el crecimiento del fitoplancton. También es
necesaria la plantacion de macrofitos para restaurar las lagunas, debido al bajo potencial para recuperar
una diversidad de vegetacion en estos sistemas a partir del banco de propagulos de angiospermas de
los sedimentos. El desarrollo futuro de la vegetacion sumergida contribuird al mantenimiento de fases
mas largas de aguas claras y, en consecuencia, al aumento de la diversidad general.

Destacamos que los enfoques experimentales, tanto en el laboratorio como en el campo, también son
necesarios para comprender los procesos interactivos, sincronizados y sinérgicos la mayoria de las
veces, que afectan la capacidad de estos pequefios ecosistemas acuaticos complejos y vulnerables
como fuentes naturales de diversidad biologica.

Finalmente, alentamos la construccién de mas sistemas como el Tancat de la Pipa en el PNAV para
reducir la carga de nutrientes en la laguna principal. Mas sistemas semejantes de remediacion de
eutrofizacion mejoraran la biodiversidad plancténica y de macrdéfitos, en particular, y estimularan el
desarrollo biolégico, en general.
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1. Impactos humanos, condiciones de
referencia y estado ecologico

Con una longitud de 910 km y un area de drenaje de 85 362 km?, el rio Ebro es uno de los afluentes
mas importantes del mar Mediterraneo (Figura 1). El rio Ebro crea uno de los deltas mas grandes (320
km?) en la cuenca mediterranea noroccidental. El area mas grande (65%) del delta esta dedicada al
cultivo de arroz, y las areas naturales cubren solo unos 80 km?. Estas areas protegidas, declaradas
Parque Natural en 1983, incluyen diferentes ecosistemas acuaticos, como lagunas costeras, marismas
y bahias. Las lagunas costeras se encuentran entre los tipos de habitats mas importantes debido a los
servicios ecosistémicos que proporcionan (proteccion de la linea costera, mejora de la calidad del agua,
recursos pesqueros, habitat y alimento para animales migratorios y residentes, y areas recreativas) y la
biodiversidad que poseen (Levin et al., 2001).

FRANCE

A

Figura 1. Ubicacién de las lagunas costeras del Delta del Ebro (en negro). Se indican los nombres para
aquellas que se han sometido a proyectos de restauracion.

Rodeado por grandes extensiones de campos de arroz, las lagunas costeras del Delta del Ebro han
sufrido una intensa interferencia humana desde el siglo XIX (Ibafiez & Caiola, 2016). Hasta finales de la
década de 1980, la mayor parte de las aguas de origen agricola, ricas en materia organica en particulas,
nutrientes y algunos herbicidas y pesticidas (por ejemplo, contaminantes organoclorados como PCB,
DDT y HCB, ahora prohibidos por ley), se vertian a las lagunas desde mayo a octubre (Comin, 1984;
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Comin et al., 1991). Como resultado, la vegetacion emergida (principalmente lechos de macroéfitos) se
expandid y la vegetaciéon sumergida disminuyo en mas del 80% en la mayoria de las lagunas. Ademas,
el funcionamiento ecolégico de las lagunas cambié a una produccién primaria dominada por fitoplancton
con alta turbidez debido a la alta concentracién de clorofila y la resuspension de sedimentos finos durante
los vientos fuertes (Ferrer & Comin, 1982; Comin et al., 1990; 1991; Ibafez et al., 2000). Las poblaciones
de peces y la abundancia de aves acuaticas también disminuyeron, y las actividades pesqueras y
recreativas locales se vieron seriamente afectadas (Forés, 1992; Ibafiez et al., 2000; Rodriguez-Climent
et al., 2012).

A finales de los 80, el gobierno regional y las autoridades del Parque Natural implementaron nuevas
infraestructuras hidroldgicas (estaciones de bombeo y canales de drenaje que rodean las lagunas) para
establecer un nuevo esquema de gestion del agua destinado a reducir, no eliminar, las entradas de agua
de drenaje desde los arrozales a las lagunas. Sin embargo, los flujos de agua dulce, reducidos pero
significativos, con mejor calidad de agua han persistido durante todos estos afios desde mayo hasta
noviembre. Este esquema de gestion actual implica traer agua dulce del rio Ebro con menor materia
organica, nutrientes y pesticidas de origen agricola para favorecer el desarrollo de macrdfitos sobre el
fitoplancton (Comin et al., 1991) y con el objetivo final de restaurar el habitat para especies protegidas y
aves de caza.

El estado ecoldgico, tal como se define en la Directiva Marco del Agua, o DMA (Comisién Europea,
2000), es una expresién de la calidad, la estructura y el funcionamiento de los ecosistemas acuaticos.
Esto significa que una buena calidad del agua no es suficiente para garantizar el buen estado ecoldgico.
Para medir el estado ecoldgico, la DMA establecié un conjunto de indicadores que deben ser evaluados
de manera homogénea por todos los estados miembros de la Uniéon Europea. El rasgo comun de los
elementos de calidad ecoldgica (calidad del agua, hidromorfologia y comunidades bioldgicas) es que su
medida cuantitativa debe representar la diferencia entre el estado actual y las condiciones de referencia
(es decir, condiciones sin impactos humanos). Antes de los asentamientos humanos intensivos de los
ultimos 2 siglos, las lagunas costeras del Delta del Ebro solian ser sistemas salinos (Benito et al., 2014).
Lamentablemente, falta informacién cientifica sobre las comunidades biolégicas en condiciones de
referencia, lo que dificulta una buena evaluacién de su estado ecoldgico.

En las 2 ultimas décadas, la calidad del agua del bajo rio Ebro, el estuario y las lagunas ha mejorado
debido a la disminucién de la carga de nutrientes y contaminantes quimicos (Ibafez et al., 2012; Prado
et al., 2014a). Sin embargo, a pesar de la mejora de la calidad del agua, no se lograra un buen estado
ecoldgico con el actual esquema de gestion del agua, ya que se basa en aportaciones artificiales de agua
dulce que favorecen a determinadas especies, provocando una desviacion importante de las condiciones
de referencia. La evaluacion actual de la calidad ecoldgica de las lagunas costeras del Delta del Ebro
llevada a cabo por la Agencia Catalana del Agua siguiendo el procedimiento de DMA muestra que su
estado es moderado o deficiente en la mayoria de los casos (Boix et al., 2010). Ademas, varios estudios
demostraron que las bajas salinidades han favorecido la presencia de especies no autdctonas (Caiola
& Sostoa, 2002; Franch et al., 2008; Rodriguez-Climent et al., 2013) y que las especies marinas que
sustentan las pesquerias locales no se han recuperado (Rodriguez-Climent et al., 2012). Por lo tanto, los
criterios de restauracion deben tener en cuenta no solo la mejora de la calidad del agua, sino también la
recuperacion de los procesos ecoldgicos para restablecer las condiciones de referencia y, por lo tanto,
cumplir los criterios de buen estado ecolégico de la DMA en la UE.
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2. Gestion actual y caracteristicas ecologicas

Como resultado del actual plan de gestién del agua, las lagunas costeras del Delta del Ebro estan
sometidas a regimenes de salinidad opuestos de mayo a noviembre (3.6 a 11.6%. en la laguna del Clot,
12.5 a 27.1%o0 en la laguna de la Encanyissada, y 18.6 a 28.1%. en la laguna de la Tancada; Prado et al.,
2013a), pero tienen rangos mas similares (desde 13%. en el Clot hasta 28-31%. en la Encanyissada y la
Tancada) durante el resto del afio, con flujos minimos de agua dulce.

2.1. Vegetacion sumergida

En muestreos de vegetacién realizados entre 1976 y 1977 (Curco, 1994) Potamogeton pectinatus
(crecimiento éptimo en las salinidades de aprox. 5; Van Wijk et al.,, 1988) y en menor medida Najas
marina (especie de agua dulce; Agami & Waisel, 1985) fueron las especies macrdfitas dominantes en las
lagunas de la Encanyissada y el Clot, y la mayor parte de la laguna de la Tancada, lo que indica entradas
significativas de agua dulce de origen agricola y condiciones eutréficas (Grillas, 1990; Adams et al. 1992;
Ibanez et al. 2000). A finales de los afios 80, Ruppia cirrhosa y P, pectinatus podian encontrarse en praderas
mixtas y monoespecificas en la laguna de la Tancada, en particular en el sector oeste (por ejemplo,
Menéndez & Comin, 1989), pero no hay informacion disponible de las otras lagunas. Hoy, después de la
reduccion de las aportaciones de agua dulce y la mejora de la calidad del agua, R. cirrhosa (crecimiento
optimo en aguas meso a polihalinas de 12 a 30%.0; Adams et al., 1992) es la especie dominante en la
laguna de la Encanyissada (solo mezclada en baja abundancia con P pectinatus al norte de la laguna)
y el Unico macrdfito encontrado en la laguna de la Tancada (ver Figura 2a). En la laguna del Clot, las
salinidades mas bajas (aprox. 3.6%.) han permitido la persistencia de poblaciones dominantes de P,
pectinatus intercaladas con R. cirrhosa (capaz de crecer de 0 a 75%.; Adams & Bate, 1994) y praderas
mixtas de P, pectinatus y N. marina en algunas areas reducidas (Figura 2b).
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Figura 2 . Variacion estacional de (a) la biomasa de Ruppia cirrhosa y (b) la biomasa de Potamogeton pectinatus en relacion con la
salinidad media anual (valores promedios de verano e invierno) en las 3 lagunas de estudio. C-Clot, E-Encanyissada y T-Tancada.
Los valores de verano (agosto) estan indicados en gris y los valores de invierno (febrero) en negro. Figura de Prado et al. (2013) con
permiso.

Los valores actuales de biomasa de R. cirrhosa estan sujetos a una considerable variabilidad estacional con
valores maximos de biomasa en verano (0-308 g PS-m?) en la laguna de la Encanyissada y 4-153 g PS -m
en la laguna de la Tancada) y minimos en invierno (0-45 g PS‘'m2?y de 0 a 2.3 g PS-:m, respectivamente),
estrechamente reflejado por patrones de calculos de la produccién neta anual (Prado et al., 2013a). En
la laguna de la Encanyissada, se ha descrito una gran variabilidad en la abundancia de macroéfits (aprox.
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10 veces), posiblemente como resultado de las diferencias en la salinidad invernal (de 24 a 34%o), de los
efectos de sombreado por macroalgas marinas a la deriva que entran desde las areas eutrofizadas de
la bahia de los Alfacs (Prado et al. 2013a), o de ambos aspectos. En la laguna de la Tancada, también
se observan en verano densidades muy diferentes entre las cuencas oeste y este (9 y 107 g PS‘m?,
respectivamente; Prado et al., 2013a), y estudios previos mostraron estimas de biomasa notablemente
mayores en 1986-1989 (Menéndez & Comin, 1989: aprox. 25-687 g PS-m2; Menéndez, 2002: 9-840
g PS-m2). Estas diferencias entre las cuencas estan posiblemente asociadas con una mayor salinidad en
comparacion con la registrada en los afios 90 (Comin et al., 1991). La mayor salinidad elimind grandes
areas cubiertas con P, pectinatus, desestabilizando los sedimentos y aumentando la turbidez, con lo que
se obstaculizé asi la recolonizacién y la supervivencia de R. cirrhosa (ver también Charpentier et al., 2005).
Para P, pectinatus (mayormente en desarrollo en la laguna del Clot), la estacionalidad es menos marcada
que para R. cirrhosa, con valores de biomasa mas altos en verano (0-331 g PS:-m) que en invierno (0-168
g PS:m). Aunque no hay registros histéricos disponibles para la laguna Clot, estos valores de biomasa
son mucho mas bajos que los estudiados para varios habitats salobres en la Camarga a salinidades
similares (376 a 668 g PS:m=2; Van Wijk, 1988) y sugieren condiciones de crecimiento subdptimas para
esta especie adaptada a las condiciones del agua mas dulce. En verano también crece N. marina (57
g PS-‘m2) mezclada con R, pectinatus (58.5 g PS-m2) también crece en el area mas cercana a la conexion
con la laguna de la Encanyissada. En general, las biomasas maximas analizadas por Prado et al. (2013a)
fueron un 88-95% mas bajas que los valores maximos estudiados en la literatura con salinidades similares,
y la recuperacion es baja o nula en algunas areas en comparacion con los Ultimos informes de hace mas de
20 afos. Ademas de los patrones de distribucion a lo largo del gradiente de salinidad, otros factores como
la carga de nutrientes, la turbidez y las bajas concentraciones de oxigeno (p. €j., 3-4 mg-L" en la laguna
del Clot y aprox. 6 mg-L-" en la Tancada) pueden explicar las condiciones subdptimas para el crecimiento
de la planta en estas lagunas costeras. Segun la informacion existente, concluimos que los esfuerzos
de restauraciéon pasados y la actual gestién del agua han cambiado el habitat hacia condiciones mas
salobres, reemplazando P, pectinatus por R. cirrhosa en muchos casos, pero aun lejos de las condiciones
de referencia de agua salobre. Sin embargo, el régimen de salinidad actual durante todo el afio puede no
ser 6ptimo para ninguna de las especies de macrofitas existentes.

2.2. Comunidades planctodnicas

Las comunidades de fitoplancton y zooplancton en las lagunas costeras del Delta del Ebro también
muestran patrones de abundancia opuestos durante el periodo estival, con una mayor densidad de
zooplancton y una menor de fitoplancton en las salinidades mas altas (Prado et al., 2017a). También
se observaron diferencias en la estructura de la comunidad entre lagunas, en particular entre las
lagunas del Clot y la Tancada durante el periodo estival. (Figura 3, Tabla 2). Entre el fitoplancton, las
Bacillariophyceae bentdnicas es uno de los grupos mas comunes, con las mayores abundancias en
verano en las lagunas del Clot y la Encanyissada, presumiblemente como resultado de la mejora en
las condiciones de luz y la resuspension de sedimentos (Prado et al., 2017a). Las Chlorophyceae, y
en menor medida las Cyanophyceae y las Euglenophyceae (todas generalmente menos de 1%) son
también mas abundantes en la laguna del Clot en verano (como puede ocurrir en ambientes de agua
dulce; Nicholls, 1976), y disminuyen en las lagunas de la Encanyissada y la Tancada. Por el contrario,
las Dinophyceae, un grupo encontrado comuinmente en las bahias del Delta del Ebro (M. Fernandez,
comunicacion personal), muestran las mayores abundancias en la laguna de la Tancada y las mas
bajas en la laguna del Clot (53% y 1%, respectivamente), lo que indica que las Dinophyceae entran
en las lagunas a través de los canales de conexion con la Bahia de los Alfacs (no existente en el
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Clot). La comunidad del zooplancton esta dominada por los estadios larvarios de los copépodos con
una menor abundancia de otros taxones, especialmente durante el periodo invernal. El calanoide
osmoconformador Calanipeda aquadulcis (Svetlichny et al., 2012) es el taxéon mas extendido entre
las lagunas (véase también Menéndez & Comin, 1986), con mas adultos en verano y copépoditos en
invierno. El copépodo harpacticoide Canuella perplexa, ampliamente distribuido en lagunas costeras
en salinidades de 16 a 32 (Ceccherelli & Mistri, 1991), es en gran parte responsable del mayor
numero total de zooplancton en mayores salinidades. Otras especies de copépodos estan presentes
en numeros menores y generalmente muestran mayor abundancia en verano en las lagunas de la
Encanyissada y la Tancada. Los claddceros, mas comunes en ambientes oligohalinos (Brucet et al.,
2009), estan presentes en baja abundancia, en particular en la laguna Tancada durante el periodo
invernal (mayor salinidad). Los ostracodos también estan presentes en numeros bajos, coincidiendo
con patrones encontrados en otras lagunas costeras mediterraneas (p. €j., Brucet et al., 2009; 2010).
Entre otros grupos de zooplancton, se ha descrito que los rotiferos alcanzan altas biomasas estivales
en las lagunas catalanas (Badosa et al., 2007; Brucet et al., 2009), pero son mas abundantes en
invierno, particularmente en las salinidades mas bajas (Prado et al. 2017a). En general, la temperatura
y la salinidad fueron los factores mas importantes que determinaron la estructura de la comunidad
(aprox. 60% y 72% de variacion de fitoplancton y zooplancton, respectivamente). La salinidad solo
representa aprox. 44% de la variacion en la abundancia y composicién de taxones de fitoplancton y
aprox. 20% de la variacion del zooplancton (véase Prado et al., 2017a). Sin embargo, en comparacion
con el periodo de alta escorrentia agricola hace aprox. 30 afios, las condiciones actuales muestran
una disminucién importante en la abundancia total de fitoplancton (méas del 50%), mientras que las
abundancias de zooplancton son aprox. 6 veces mayor (véase Comin, 1984; Menéndez & Comin,
1986). Las bajas abundancias actuales de fitoplancton pueden explicarse por una fuerte reduccién en
la carga de nutrientes desde los arrozales hacia las lagunas después de la construccion de canales
de circunvalacion y la reaparicion de las comunidades de macréfitos (Prado et al., 2013a).
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Figura 3 . Ordenacién n-MDS donde se muestran las diferencias en comunidades de fitoplancton y zooplancton entre lagunas y
estaciones. Etiquetas de simbolos como en la Figura 2. Figura de Prado et al. (2014) con permiso.
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Fitoplancton

Zooplancton

R p (%) Sim./Diss (%) R p (%) Sim./Diss (%)

Laguna 0.784 0.1 Laguna 0.848 0.1

C-T 1 0.2 54.57 C-T 0.914 0.1 50.81
C-E 0.828 0.1 29.71 C-E 0.868 0.1 32.62
T-E 0.578 0.2 37.47 T-E 0.847 0.1 41.72
C 89.82 C 84.80
E 85.36 E 81.22
T 85.64 T 74.58
Estacion 0.960 0.1 34.69 Estacion 1 0.1 86.90
W 87.67 W 80.64
S 86.20 S 79.77

Tabla 1. Resultados del analisis ANOSIM bidireccional (efectos globales y comparaciones por pares) y SIMPER (similitud/disimilitud)
para comunidades de fitoplancton y zooplancton basadas en matrices de disimilitud derivadas de la abundancia de taxones
(transformadas a logaritmo (1 + x)). R — estadisticos ANOSIM; p—nivel de significacion de los estadisticos de muestra (%). En
el andlisis ANOSIM, los resultados significativos se indican en negrita. En los resultados SIMPER, las comparaciones por pares
indican diferencias y similitudes de un solo grupo.

Macroinvertebrados

R p (%) Sim./Diss (%)
Laguna 0.756 0.1
C-T 0.899 0.1 57.57
C-E 0.676 0.1 4416
T-E 0.752 0.1 49.90
C 69.79
E 71.46
T 65.8
Estacion 0.559 0.1 46
W 76.72
S 61.32

Tabla 2. Resultados de los analisis ANOSIM bidireccional (efectos
globales y comparaciones por pares) y SIMPER (similitud/disimilitud)
basados en matrices de disimilitud derivadas de la abundancia de
taxones de macroinvertebrados (transformadas a logaritmo (1 + X)).
R —estadisticos ANOSIM; p—nivel de significacién de los estadisticos
de muestra (%). En analisis ANOSIM, los resultados significativos se
indican en negrita. En los resultados SIMPER, las comparaciones por
pares indican disimilitudes y similitudes de un solo grupo.

2.3. Comunidades de macroinvertebrados

Prado et al. (2014a) demostraron que los patrones de comunidades de macrofauna en las lagunas del
Delta del Ebro estan fuertemente influenciados por los efectos interactivos de los flujos de agua dulce y del
patrén estacional. Seguin sus trabajos, la riqueza y la diversidad de especies se relacionaron positivamente
con la salinidad (es decir, mas alta en las lagunas de la Tancada y la Encanyissada y mas baja en la
laguna del Clot), particularmente en verano, cuando las condiciones de salinidad son mas diferentes.
Se encontraron 22 taxones, que incluian crustaceos, insectos, gasteropodos y bivalvos, y presentaban
patrones opuestos a lo largo del gradiente de salinidad y las estaciones de estudio (Figura 4, Tabla 2).
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Figura 4. Ordenacion n-MDS que muestra las diferencias en comunidades
de macrofauna entre las 3 lagunas de estudio. Los circulos sefialan patrones
de agrupamiento sobre zonas y lagunas. Etiquetas de simbolos como en
la Figura 2. Los datos estan transformados a logaritmo (1 + x) . Figura de
Prado et al., (2017a) con permiso.

Entre los crustaceos, los anfipodos eurihalinos Gammarus aequicauda y Corophium volutator (McLusky,
1970; Prato & Biandolino, 2003) son abundantes en todas las lagunas, particularmente en la Tancada. Los
isdbpodos Idotea baltica y Cyathura carinata no se encuentran en la laguna Clot y son mas abundantes en
la Tancada, debido a una capacidad de osmorregulacion mas eficiente en las salinidades superiores a 10
(Herlyck, 1973). Por el contrario, el isépodo Lekanesphaera hookeri es muy abundante en la laguna del Clot
pero esta ausente de la Tancada, también dependiendo de los rangos de tolerancia a la salinidad (Jansen,
1970). Entre los insectos, Chironomus salinarius y Orthocladiinae son mas abundantes en las salinidades
inferiores del Clot (véase también Cartier, 2011), y en verano, las larvas de los lepiddpteros Acentria
ephemerella aparecen asociados con P, pectinatus en la laguna del Clot y en la zona norte de la laguna
de la Encanyissada. Entre los moluscos, el gasteropodo Hydrobia sp. es abundante en la Encanyissada
y menos en las otras lagunas, particularmente en el Clot, debido a su marcada preferencia por las aguas
meso- a polihalinas (Khlebovich & Kondratenkov, 1973). Los gasterépodos restantes (Haminoea navicula,
Gibbula sp., y Theodoxus fluviatilis) y las especies de bivalvos (Cerastoderma sp. y Scrobicularia plana)
observados son caracteristicos de las aguas marinas (Lopez-Cotelo et al., 1982; Baden & Bostrém, 2001;
Malaquias & Cervera, 2006) y se encuentran en mayor numero en la laguna Tancada. Hasta el 56-60%
de estas variaciones en la comunidad de macroinvertebrados se explicaron por factores ambientales,
donde la salinidad y la temperatura representaron las mayores contribuciones (aproximadamente 14%
y 10%, respectivamente), mientras que la biomasa depende principalmente de temperatura y nutrientes
(Prado et al., 2014a). En menor medida, otros factores explicativos también incluyeron niveles distintos
de oxigeno y materia organica en las lagunas, aparentemente asociados con la entrada de agua dulce
(Prado et al., 2014a).

2.4. Comunidades de vertebrados

Los macrofitos de agua salobre, como P. pectinatus, N. marina y R. cirrhosa entre otros, son un alimento
y habitat preferido para especies de aves acuaticas como patos y fochas (Perrow et al., 1997; Rodriguez-
Pérez & Green, 2006) y parecen haber favorecido el desarrollo de grandes poblaciones de ciertas aves
acuaticas (Mateo et al., 2000; Farré & Duro, 2010) después de los esfuerzos de restauracién (Ibanez et
al., 2000). En realidad, durante la temporada de cria, grandes poblaciones de aves acuaticas usan los
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habitats de estos macrofitos para reproducirse. Estas aves acuaticas incluyen patos (Anas platyrhynchos
en su mayoria), zampullines comunes (Tachybaptus ruficollis), fochas comunes (Fulica atra), colonias
de varias especies de ardeidos (Ixobrychus minutus, Nycticorax nycticorax, Ardeola ralloides, Bubulcus
ibis, Egretta garzetta y Ardea purpurea), y también un gran nimero de moritos (Plegadis falcinellus) y
calamones comunes (Porphyrio porphyrio). Las lagunas costeras también son territorios de reproduccion
importantes para los charrancitos (Sterna albifrons, Gelochelidon nilotica, Chlidonias hybrida, Sterna
sanavicensis 'y S. hirundo) y las gaviotas (Chroicocephalus genei, C. ridibundus y Larus audouinii). Durante
las temporadas de migracién e invierno, los patos (Anas penelope, A. strepera, A. crecca, A. acuta, A.
clypeata, Netta Rufina y Aythya ferina) son muy comunes, al igual que los zampullines comunes (Podiceps
cristatus y R, nigricollis), las aves limicolas (Limosa limosa, L. lapponica, Calidris ferruginea, C. alba, C.
minuta, Tringa totanus y T. nebularia) y las garzas (A. alba y A. cinerea). Finalmente, durante el invierno
miles de flamencos (Phoenicopterus roseus) usan las lagunas como habitat preferido.

Por el contrario, las poblaciones de peces de aguas marinas y salobres disminuyeron durante las décadas
de los 70 y 80, con las entradas de agua dulce de baja calidad, y los rendimientos totales de captura
no se volvieron a recuperar en la mayoria de las lagunas a partir de la disminucion de la biomasa en un
70% a finales de la década de los 80 (Ibafiez et al., 2000). Ademas, las salinidades mas bajas también
favorecieron el incremento de especies de peces no autdctonas con un bajo valor comercial, como el
alburno (Alburnus alburnus), el carpin dorado (Carassius auratus), la carpa (Cyprinus carpio), Pseudorasbora
(Pseudorasbora parva), la lucioperca (Sander Iucioperca), el siluro (Silurus glanis), y el lobo del Japdn
(Misgurnus anguillicaudatus) (Caiola & Sostoa, 2002; Franch et al., 2008; Rodriguez-Climent et al., 2012).
La gambusia (Gambusia holbrooki) merece una atencién especial debido a sus efectos negativos sobre la
conservacion del fartet (Aphanius iberus) en peligro de extincién (Caiola & Sostoa, 2005). Por lo tanto, el
mal estado de conservacion de estas especies podria deberse en parte a una estructura alterada de la red
tréfica o a cambios en la disponibilidad de recursos tréficos, tales como macroinvertebrados, zooplancton
y fitoplancton; e intensificado por patrones restringidos de busqueda de alimento, en particular en
residentes permanentes de la laguna como las lisas (Liza aurata, L. saliens, L. Ramada, Mugil cephalus y
Chelon labrosus), la anguila (Anguila Anguila), el pejerrey (Atherina boyeri), el gobio comun (Pomatoschistus
microps), y el pez pipa de rayas negras (Syngnathus abaster). Estas alteraciones ecolégicas también
afectaron negativamente a las especies no residentes que solian ser mas abundantes, como la lubina
(Dicentrarchus labrax), la dorada (Sparus aurata), y el lenguado (Solea senegalensis).

Se ha demostrado que las alteraciones en la calidad y abundancia de los habitats sumergidos y los
recursos tréficos causadas por las diferencias en la salinidad afectan la composicion de la dieta de las
principales especies de peces en las lagunas del Delta del Ebro (Prado et al., 2014b). La variabilidad
en sefales C &' en las lagunas es particularmente pronunciada en toda la red tréfica, con valores
sistematicamente mas bajos en la laguna del Clot y mayores en la laguna de la Tancada (Figura 5). Estas
diferencias siguen patrones observados en otros sistemas con aportaciones variables de materiales
marinos y continentales (por ejemplo, Deegan & Garritt, 1997; Vizzini et al., 2005; Garcia et al., 2007;
Obrador & Pretus, 2012). Para N &5, se detecta una relacion negativa con el gradiente de salinidad en
sedimentos, zooplancton y las comunidades invertebradas (Prado et al., 2014b), posiblemente debido
a entradas anteriores de agua enriquecida en N &' de fuentes antropogenéticas (por ejemplo, Vizzini
& Mazzola, 2004; Vizzini et al., 2005). Sin embargo, los procesos perdurables de eutrofizaciéon parece
que tienen pocos efectos en las firmas N §'° de especies de peces (como proxy de su posicion trofica;
Figura 5). Los modelos usados para la evaluacion de la contribucion a la dieta de los peces muestran
que la alimentacion de las especies mas abundantes como los mugilidos (Liza spp.), el pejerrey (Atherina
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boyeri), el gobio comun (P microps), el fartet (A. iberus), y la gambusia (G. holbrooki) estd dominada por
zooplancton en la Encanyissada y por macroinvertebrados en las lagunas del Clot y la Tancada (Prado
et al., 2014b). Una hipotesis plausible de estos resultados es que las opciones de consumo a lo largo
del gradiente de salinidad pueden haber sido influenciadas por diferencias en la disponibilidad de presas
(Prado et al., 2014a). Por el contrario, aunque las poblaciones de peces en las lagunas del Delta del Ebro
hayan experimentado una disminucion general importante desde los afios 80 (Ibafez et al. 2000), la
biomasa de las especies de peces no parece tener una relacion clara con la salinidad, a excepcién de la
gambusia (G. holbrookii) que fue mas abundante en la laguna del Clot (Prado et al., 2014b).

20 2
Tancada Encanyissada
M el M Y
is | AR s 15 TgH_I_BLS
g ™ A B
3 10 10 = GA =m
z 5GA . zt Sk 3
<7 th HH
H— ) P SH
5 P 5 LS
0 0
25 220 -15 -10 5 0 -30 25 220 15 -10
130,%0
20
Clot
P A
15 Al GH
. Lsp SH
b ) =
0] A s m s,

-30 -25 -20 -15 -10

Figura 5. Senales C 6"y N §'° de especies de peces (negro) y fuentes de alimento (gris) en las 3 lagunas estudiadas en el Delta
del Ebro a lo largo del gradiente de salinidad. Lsp-Liza spp.; AA-Anguila anguila; PM- Potamochistus microps; AB-Atherina
boyeri; Al-Aphanius iberus; GH-Gambusia holbrooki; GM-Gammarus aequicauda; SH-Sphaeroma hookeri; M-Macrofitos;
S-Sedimento; F-Fitoplancton; Z-Zooplancton. Las barras de error son SE. Figura de Prado et al. (2014b) con permiso.
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2.5. Estructura de la red tréfica

La investigacion del conjunto de la red tréfica —desde el fitoplancton hasta las aves— mediante analisis
de redes (Ecopath con el software Ecosim) mostré un funcionamiento tréfico opuesto en las 3 lagunas,
pero principalmente se debid a procesos bottom-up relacionados con los efectos de la salinidad en el
tipo de habitat (ver Prado et al., 2013b). Dado que las 2 lagunas de mayor salinidad, la Encanyissada
y la Tancada, estan dominadas por el macréfito anual R. cirrhosa, la biomasa de plantas y epifitas es
suficiente para mantener a los peces y las comunidades de macroinvertebrados en verano, pero no en
invierno, cuando se pierde casi toda la biomasa. Por lo tanto, es necesario un cambio a un consumo de
detritus para compensar los modelos tréficos de estas lagunas. Por el contrario, en la laguna del Clot,
dado que las comunidades de macrofitos estan dominadas por la especie pseudoanual Potamogeton
pectinatus, que persiste todo el afo pero registra una cierta disminucion en invierno, los consumidores
no experimentan ninguna limitacién estacional. Ademas, las diferencias estacionales en algunas métricas
de ecosistemas comunmente utilizadas, como la relacién NPP:biomasa, la produccion total del sistema
(PTS) y la ascendencia, son también las mas bajas en la laguna del Clot, lo que sugiere un funcionamiento
tréfico mas estable, que no depende tanto de variabilidad en la abundancia de fitoplancton (Prado et al.,
2013b). Esta influencia de la salinidad, junto con la disponibilidad de nutrientes, en el funcionamiento
trofico de estos sistemas se confirma aun mas gracias a una relacion positiva con la ratio entre de las
vias plancténica y benténica, lo que sugiere una mayor importancia de la via planctdnica cuando los
macrofitos estan limitados. Ademas, la variacién estacional en la disponibilidad del habitat (los refugiados
proporcionados por la vegetacién) puede tener un impacto indirecto en la abundancia de niveles tréficos
superiores (Green & Short, 2003). Sin embargo, aunque considerar los sistemas estudiados como un
sistema cerrado es un enfoque de modelado aceptado (Christian & Luczcovich, 1999; Prado et al.,
2013b), también podria proporcionar una perspectiva demasiado simplista de los flujos reales de energia
y materia organica que entran en las lagunas de fuentes marinas y continentales. Por ejemplo, Prado et
al. (2014b) mostraron que las sefiales C &' de macrdfitos reflejaron con fuerza el gradiente de salinidad
(-14.31 £ 0.26%0, -16.26 = 0.37%o, y -22.59 + 0.41%., respectivamente, en las lagunas de la Tancada,
la Encanyissada y el Clot). Por lo tanto, la POM de plantas C3 mas degradadas (menos de 25 a 19%,)
como el arroz, que se extiende sobre aprox. el 70% de la superficie del delta, podria ser una importante
fuente de carbono en la laguna del Clot, que presenta las mayores entradas de agua dulce a través de los
canales de riego. Del mismo modo, las praderas de macréfitos sumergidos Cymodocea nodosa, que se
desarrolla en la Bahia de los Alfacs y se encuentra entre las fuentes mas enriquecidas de carbono vegetal
(aproximadamente 7.5%.; Vizzini & Mazzola, 2003) podria estar diminuyendo la POM en las lagunas de la
Encanyissada y la Tancada mediante la conexidn con el mar a través de los canales.

3. Analisis de los esfuerzos de restauracion
en las lagunas costeras del Delta del Ebro

Los esfuerzos de restauracién ecoldgica en el Delta del Ebro comenzaron a principios de los 90 en la
laguna de la Encanyissada, la mayor laguna costera del Delta del Ebro, y se centraron en la mejora
de la calidad del agua cambiando las conexiones hidrolégicas existentes para restaurar la cubierta de
macrofitos de la laguna. También en los afios 90 se realizé una restauracién experimental de arrozales
abandonados cerca de la laguna de la Tancada para probar la eficiencia de estas areas restauradas
en la reduccion del contenido de nutrientes de las aguas residuales y para estudiar la dinamica de la
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vegetacion y de las aves acudticas en dichas areas durante el proceso de restauracion. Ambos esfuerzos
de restauracion se impulsaron desde el Parque Natural del Delta del Ebro y la Universidad de Barcelona.

Una tercera accion de restauracion, impulsada por el Parque Natural, se realizé en la isla de Buda después
de que la Generalitat de Catalunya comprara la mitad de la isla en 1992 para emprender acciones para
mejorar la biodiversidad y preservar y mejorar los habitats protegidos. Esta intervencion se incluyé en
un proyecto LIFE Natura destinado a aumentar la biodiversidad y contrarrestar las amenazas existentes,
como la mala calidad del agua de las lagunas costeras, la pérdida de bosques de ribera y de los habitats
favorables para la nidificacion de algunas especies protegidas como la canastera (Glareola pratincola) y
el avetoro (Botaurus stellaris), asi como la disminucién de las poblaciones de fartet (A. iberus) en peligro
de extincion.

Después de estos primeros esfuerzos para mejorar el estado ecoldgico de algunas de las lagunas
del Delta del Ebro, en la década siguiente la rehabilitacion del habitat no fue una prioridad. Lo mas
notable fue la restauracién de una pequefa laguna y sus humedales (Riet Vell) como resultado de otro
proyecto LIFE Natura llevado a cabo por la ONG SEO/BirdLife. Luego, después de 2010, se realizaron
algunos proyectos de restauracion importantes, incluida la creacion de filtros verdes y lagunas costeras
en antiguos campos de arroz e instalaciones de piscifactorias abandonadas, asi como la restauracion
hidrologica de otras lagunas existentes.

A continuacion, analizamos con mas detalle los principales proyectos de restauracion llevados a cabo
en las lagunas costeras del Delta del Ebro durante los ultimos 25 afios para mejorar la calidad ecoldgica
de estos habitats prioritarios de humedales, afectados por las politicas de gestién del territorio que
favorecian la agricultura, la caza y la pesca y que redujeron su superficie de manera significativa.

3.1. Restauracion funcional de la laguna de la
Encanyissada (1991-1992)

El objetivo de esta primera accién de restauracidon en esta laguna, con una profundidad promedio de
80 cm, fue mejorar la calidad del agua (eutrofizacion y contaminacion por plaguicidas) y recuperar la
vegetacion sumergida, de gran importancia para las poblaciones de aves acuaticas y peces que habian
disminuido para entonces (Forés, 1992).

Para revertir los problemas de contaminacion, se llevé a cabo la construccion de un canal de derivacién
alrededor de la laguna para evitar la entrada de agua de drenaje de los arrozales, desviandola hacia la
Bahia de los Alfacs. Ademas, se establecié una nueva entrada de agua dulce de mejor calidad desde el rio
Ebro utilizando un canal de riego existente (Fores et al., 2002). Los intercambios entre la laguna y el agua
de mar aumentaron a medida que disminuian los aportes de agua dulce, lo que ayudo a reducir la carga
de nutrientes debido al contenido relativamente bajo de nutrientes del agua de mar (Comin et al., 1990).

Al mismo tiempo, durante la primavera de 1991, la laguna del Clot se sec6 a propésito. Esta pequefia
laguna (0.56 km?) es parte del sistema de la laguna de la Encanyissada, de la que esta separada por una
compuerta. Esta compuerta posibilité aislar la pequefa laguna de la laguna principal, para permitir la
aireacion del sedimento y disminuir el flujo de nutrientes (especialmente fosforo) del sedimento al agua
durante las posteriores entradas de agua.
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La laguna del Clot estuvo completamente seca durante casi un afo, y luego se llen6é con agua de riego
con menores aportes de fésforo y nitrégeno en forma de amonio presente generalmente en el agua de
drenaje de los campos de arroz. Antes se realizaron algunos experimentos de laboratorio para encontrar
las caracteristicas apropiadas de la futura agua de inundacion y elegir el mejor procedimiento. Teniendo
en cuenta la disponibilidad de agua y la topografia, la mejor opcidén fue una primera inundaciéon con
agua de mar seguida de sucesivas inundaciones con agua dulce (Fores, 1992). Dos afios después de
la restauracién, la cubierta de macrofitos superd el 70%, lo que permitié la rapida recuperacion de las
poblaciones de peces y aves de caza; estos resultados mostraron que la entrada de agua de drenaje es
una de las principales causas de la desaparicién de macrofitos y de la proliferacion de fitoplancton en las
lagunas costeras del Delta del Ebro (Fores et al., 2002). Por lo tanto, la restauracién tuvo éxito en términos
de recuperacion del estado ecoldgico del ecosistema (recuperacion de la comunidad de macréfitos,
aves acuaticas, etc.) y no en términos de integridad del ecosistema (las condiciones de referencia), ya
las lagunas todavia tienen importantes aportaciones de agua dulce, especialmente en el caso del Clot.

3.2. Restauracion de humedales en la laguna de la Tancada
(1993-1998)

Esta restauracion experimental (Comin et al., 2001) consistio en la conversién de arrozales abandonados
en humedales a lo largo de la orilla de la laguna de la Tancada (2.6 km?) para probar su eficacia en la
eliminacion de nitrogeno y fésforo de las aguas de origen agricola que se utilizaron para inundar los
humedales restaurados. Se investigd la dinamica de la vegetacién de la zona restaurada, asi como qué
etapa de sucesion era la mas adecuada para las aves de los humedales. Finalmente, el estudio determiné
el potencial de recuperacion de la diversidad del paisaje que habria si la actividad de restauracion llevada
a cabo se aplicara a un area mas grande, que cubriera todo el cinturdn de vegetacién que rodea una
laguna costera.

Se controlé y compardé el agua de entrada y de salida del area experimental, y se demostré que los
arrozales convertidos en humedales, después de la revegetacion espontanea, parecen ser muy eficientes
en la retencién de nitrégeno del agua superficial (50-95% del nitrégeno total entrante), pero mucho
menos en la retencion de fosforo (menos del 50% del fosforo entrante). Por lo tanto, si los humedales
restaurados de los arrozales se utilizan como filtros para eliminar nutrientes, es posible lograr una mejora
de la calidad del agua de drenaje de los sistemas agricolas que se descarga a los ecosistemas costeros
(lagunas, bahias y mar abierto).

El proceso de colonizacién de la vegetacion después de la restauracién de humedales de agua
dulce mostré caracteristicas tipicas de sucesidn secundaria: inundar la zona con agua dulce durante
la temporada de crecimiento y mantener un nivel bajo de agua (hasta 30 cm) favorecié el desarrollo
del carrizo (Phragmites australis). Para el cuarto afo, los humedales restaurados estaban densamente
cubiertos por el carrizal. Las especies de plantas dominantes variaron durante los primeros 4 afnos
después de que los campos de arroz fueron abandonados, cambiando de un dominio de Echinochloa
sp. y Scirpus maritimus en el primer afo a Typha latifolia en el segundo y a Scirpus lacustris en el tercero,
antes de que se estableciera el carrizo en los afios siguientes. La biomasa seca aérea de la vegetacion
emergente aumentoé progresivamente a lo largo de los afios, lo que significa que con los afios se produce
una acumulacion neta de detritus vegetales.
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Como en el caso de la vegetacidon emergente, el crecimiento estacional de los macréfitos en estos humedales
siguid un patrén similar al de otras poblaciones de la misma especie ubicadas en areas cercanas a la zona
experimental sometidas a flujos de agua naturales y no a inundaciones reguladas (Comin et al., 1997).

Las aves acuaticas prefirieron los humedales en una etapa intermedia de sucesién, seleccionando los
habitats dominados por Thypha y Scirpus antes que campos de arroz y humedales abiertos, que brindan
poca proteccion, y que humedales mas antiguos con vegetacion densa, que dificultan los movimientos de
las aves mientras se alimentan o crian. Por lo tanto, para mejorar el habitat de las aves, se debe gestionar
la vegetacion en humedales mas densos para maximizar la diversidad. Sin embargo, después de la
restauracion, los agricultores que cultivaban los arrozales vecinos se quejaron de las aves acuaticas que
vivian en las zonas restauradas y se alimentaban en sus campos de arroz. Esto condujo a la transformacion
de los sitios restaurados en prados secos para disminuir el nUmero de aves acuaticas (Comin et al., 2005).

En general, el estudio demostrd que la restauracion de los humedales puede lograr simultdneamente
diferentes objetivos, como la reduccién de nutrientes y la conservacién de la biodiversidad, entre otros.
Otra conclusion es que la restauracién del habitat puede lograrse rapidamente una vez se abandona
el cultivo intensivo, porque la recuperacion de los humedales de los campos de arroz tiene lugar en un
periodo relativamente corto de tiempo.

3.3. Restauracion de humedales en las lagunas de la isla de
Buda (1996-2000)

La isla de Buda (1280 ha) es una reserva natural del Parque Natural del Delta del Ebro que incluye 2 lagunas
costeras, Calaix Gran y Calaix de Mar, asi como arrozales, carrizales y marismas. La restauracion llevada a
cabo en la isla fue parte de las acciones de conservacion del proyecto “Restauracién y gestién integrada de
laisla de Buda”, que conté con el apoyo del Programa LIFE Natura de la Unién Europea (LIFE 96/E/003180).

En 1996, las actividades que se realizaban en la isla incluian la caza, la pesca y el cultivo de arroz; este
ultimo con efectos negativos en las lagunas costeras debido a los fertilizantes y agroquimicos que se
vertian directamente a las lagunas. Las acciones de restauracion mas importantes se centraron en mejorar
la conectividad hidrolégica natural con los humedales circundantes y evitar la entrada de nutrientes y
contaminantes desde los arrozales a las lagunas, para reducir el alto nivel de eutrofizacion e hipoxia que
habia antes de la restauracion. El proyecto también permitié la conversién de arrozales en marismas a través
de la adecuaciéon de mas de 0.3 km? de campos de arroz para convertirlos a un filtro verde y en una zona
de pasto. Los arrozales abandonados se inundaron con agua salobre y luego no se tocaron para permitir
la recuperacion de la vegetacion. Esta restauracion del habitat y la gestion llevada a cabo posteriormente
tuvieron una respuesta positiva casi inmediata en términos de especies de aves, que ya eran visibles antes
del final del proyecto. Sorprendentemente, en esos antiguos arrozales criaron 20-30 parejas de canastera
(G. pratincola) y se registré la garceta grande (Ardea alba) criando por primera vez en la Peninsula Ibérica.
También tuvo éxito la reintroduccién de 2500 individuos de fartet (A. iberus) y samarugo (Valencia hispanica),
2 especies prioritarias de la Directiva de Habitats, en 2 pequefas lagunas salobres (100 m?) creadas a
propdsito. El éxito reproductivo de estas especies se confirmd con la captura de peces jovenes durante el
censo de control. Con la reduccién de las entradas de agua rica en nutrientes y con la creacién de los filtros
verdes para el agua que provenia de los arrozales de la isla antes de llegar a las lagunas se consiguié la
mejora de la calidad del aguay la recolonizacion de las lagunas costeras cons macrofitos.
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3.4. La creacidon de 2 humedales construidos (2010]

En el marco del Plan Integral para la Proteccion del Delta del Ebro impulsado por los gobiernos espafol y
catalan, se crearon 2 zonas de humedales artificiales después del abandono de los campos de arroz, con
el objetivo de mejorar la calidad del agua que drena de los arrozales circundantes. Estos 2 humedales
recién construidos, uno en el norte del delta del Ebro (“llla de Mar” —45.37 ha) y el otro en el sur (“L’Embut”
—77.63 ha) fueron disefiados para actuar como filtros verdes para mejorar la calidad del agua reduciendo
la cantidad de nutrientes y contaminantes que llegan a las lagunas y bahias costeras, donde la acuicultura
y la pesca son actividades econémicas importantes. Los humedales también actian como trampas de
sedimento y sumideros de carbono, aumentando la elevacion de la tierra y compensando asi el aumento
del nivel del mar y la subsidencia. A pesar de haberse construido en 2010, estos humedales comenzaron
a funcionar recientemente (2014), debido a la falta de fondos previa y un plan de gestién adecuado.

El proyecto LIFE Natura 2014-2018 “Medidas de adaptacion y mitigacion al cambio climatico en el Delta
del Ebro” (LIFE13 ENV/ES/001182) incluye una accién de gestion centrada en la optimizacién de los
humedales construidos. El objetivo de esta accién es optimizar el funcionamiento de los humedales con
el fin de maximizar la tasa de secuestro de carbono y la elevacion del suelo, y la reduccién de nutrientes
y contaminantes. Para establecer el mejor plan de gestion para ambas areas, es necesario llevar a cabo
varias pruebas piloto que consisten en la manipulacion de la columna de agua y la tasa de renovacion. El
resultado de las pruebas piloto se esta analizando actualmente, y las principales variables controladas
son la concentracion de nutrientes organicos e inorganicos en el agua y el suelo, la fisicoquimica del
agua, los metales pesados y pesticidas del agua y el suelo, el carbono y el nitrégeno totales del suelo, la
clorofila, la materia en suspension , la demanda biolégica y quimica de oxigeno, etc. Para el calculo de la
elevacion del suelo, se utiliza la Tabla de elevacion de la superficie (SET; Cahoon et al., 2002), asi como
horizontes marcadores. La biomasa aérea y subterranea y la composicion de la vegetacion también se
controlan. Se espera que el plan de optimizacién dé como resultado la retencion del 70% del nitrégeno
total disuelto, la reduccién del 30% de plaguicidas y metales pesados, una tasa media de elevacion del
suelo de 0.5 cm-afio y una tasa de retencién de carbono de 80 g-m=2-afio™.

3.5. Restauracion y gestion del habitat de las lagunas de la
Alfacaday la Tancada (2011-2017]

La ultima gran restauracion de habitats realizada en el Delta del Ebro conté con el apoyo del Programa
LIFE Natura de la Unién Europea (LIFEO9 NAT/ES/000520) y tuvo lugar en las lagunas costeras de la
Alfacaday la Tancada, ubicadas en el Parque Natural del Delta del Ebro. Aunque la laguna de la Alfacada
es un area protegida, hasta hace poco tiempo era una finca privada utilizada para la caza; esto ha
llevado al aislamiento del mar y del rio y la introduccion de agua dulce del sistema de irrigacién de los
campos de arroz circundantes. La laguna de la Alfacada también es vulnerable a los efectos del cambio
climatico y el déficit de sedimentos, ya que el area esta cerca de la desembocadura del rio y se esta
retirando rapidamente. Por lo tanto, fueron necesarias medidas de gestidén y restauracion especificas
para mitigar estos efectos negativos. La otra area restaurada fue las marismas de la laguna de la Tancada,
en particular las antiguas salinas de Sant Antoni (abandonadas en los afios 50), que se transformaron
parcialmente durante los afios 90 en actividades intensivas de piscicultura. Los trabajos se centraron
en restaurar este area recientemente protegida a su estado natural, recuperando su conectividad con el
mar (bahia de los Alfacs) mediante la eliminacién de los diques de 60 charcas de aguas someras de la
antigua piscifactoria.
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El objetivo principal del proyecto era mejorar el estado ecoldgico de ambas lagunas costeras a través
de medidas de restauracion y gestion del habitat, como la mejora de la conectividad hidrolégica natural,
la eliminacion de las infraestructuras que interfieren con esta conectividad, la creacién de nuevos
habitats de lagunas costeras en campos de arroz existentes, y la restauracion de habitats de marismas.
Especificamente, los objetivos de restauracion fueron (a) mejorar el estado ecoldgico de la laguna de la
Alfacada a través de una mejor conexion de la laguna con el mar y el rio; (b) implementar medidas de
restauracion disefiadas para mitigar los efectos de la erosion costera y el cambio climatico; (c) mejorar
el estado de conservacién de los habitats y especies prioritarios, incluidas 10 aves zancudas costeras y
migratorias enumeradas en los anexos de la Directiva de Aves; (d) aumentar el habitat de la laguna de la
Alfacada, restaurando parte de las areas originales de la laguna que se habian convertido en campos de
arroz; y (e) mejorar el estado ecoldgico y la conectividad hidrolégica con el mar de las antiguas salinas de
Sant Antoni, a través de la restauraciéon de areas afectadas por instalaciones abandonadas de acuicultura.

Se implementaron varias medidas para tratar las consecuencias del aumento del nivel del mar y la
erosion costera. En el contexto del cambio climatico, la principal medida de adaptacién para aumentar
la resiliencia costera fue reconectar las lagunas y el mar (abriendo conexiones a través del dique costero
existente), a fin de aumentar los aportes de sedimentos a las lagunas durante las temporales de mar.

3.5.1. La laguna de la Alfacada

La restauracién del habitat de la laguna comenzd con una mejora de la red hidrolégica, ampliando los
canales que circunvalan la laguna y construyendo un nuevo canal que conecta la laguna con el rio Ebro.
Ademas, se restaurd la conexion hidrolégica de algunas marismas que anteriormente se habian dividido
mediante diques, formando parcelas aisladas. Ademas, se mejor6 la conexion de las marismas con
la propia laguna, ya que anteriormente se habia aislado con un dique para evitar la entrada de agua
de mar durante los temporales. Una vez que se mejoré el funcionamiento hidrolégico de la laguna, se
inicié la reintroduccioén del galapago europeo (Emys orbicularis). Se establecié una nueva poblacién de
aproximadamente 100 individuos de esta especie. El control actual indica que estas tortugas se estan
aclimatando a su nuevo habitat y podran establecer una poblacion reproductiva en 8-10 afios.

Recientemente (2016-2017), el proyecto convirtié unas 50 hectareas de arrozales en habitats de lagunas
costeras, incluidas 2 lagunas costeras salobres rodeadas de carrizales y areas de bosque de ribera.

3.5.2. La laguna de la Tancada y las salinas de Sant Antoni

La principal accién de restauracion en este area fue la naturalizacion de una antigua instalacion de
acuicultura en el habitat de las marismas. La piscicultura intensiva ha tenido un impacto negativo en la
parte sur de la laguna de la Tancada, y el cierre de una instalacion de acuicultura en las antiguas salinas
de Sant Antoni fue una oportunidad para restaurar 16 ha de charcas costeras y marismas a su habitat
original. Los trabajos de restauracion se vieron limitados por el hecho de que el area albergaba una de
las principales poblaciones de fartet en peligro de extincion (A. iberus). Por lo tanto, se realizé un control
especial de este pez ciprinodéntido antes, durante y después de la restauracioén. En ultima instancia, los
esfuerzos de restauracion crearon condiciones hidroldgicas y una configuracidon de paisaje mas similar a
las que habia en el area antes de la intervencién humana. Aunque la mejora en diversidad y abundancia
de peces no se logré a corto plazo, unos cambios mas sutiles en la distribucion de las comunidades
indicaron una mejora gradual del estado ecolégico después de la restauracion. La poblacion de fartet
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del area mostré una disminucion significativa en la abundancia de individuos después de los trabajos de
restauracion, pero también se detectaron patrones similares en las charcas no restauradas, lo que sugiere
la influencia de procesos naturales (como la temperatura) mas que los propios trabajos de restauraciéon
(Prado et al., 2017b).

La creacion de islas artificiales en las antiguas salinas ha permitido la cria de varias especies de aves en
peligro de extincion. En los primeros 2 afios después de la restauracion, se registré el establecimiento
de colonias de la gaviota picofina (Chroicocephalus genei), la gaviota de Audouin (Larus audouinii), el
charrancito (Sterna albifrons), y la pagaza piconegra (Gelochelidon nilotica). En el caso de la gaviota
picofina, estos fueron los primeros pares reproductores observados en una década.

El éxito de la restauracion en términos de conservacion de aves también se debio a la eliminacién de los
accesos terrestres a las areas restauradas y otras areas sensibles cercanas, asi como a la proteccion
fisica de otra zona costera de marismas utilizando valla de postes y cuerdas, que era necesaria para
mitigar los impactos de los depredadores y la frecuentacion humana.

Finalmente, para mejorar la calidad del paisaje y evitar las colisiones de aves, se enterraron todas las
lineas de energia eléctrica que previamente cruzaban el area.

4. Recomendaciones para futuros objetivos
de restauracion y gestion

Las lagunas costeras mediterraneas, como las analizadas aqui del Delta del Ebro, fueron en la mayoria de
los casos lagunas de agua salada en condiciones de referencia (salobres en algunos casos) y deberian
ser hipersalinas de manera permanente o temporal durante el verano debido a un incremento en la tasa
de evaporacién. Dado que el ciclo anual de la vegetacién depende del tipo de especie, los rangos de
salinidad son un factor central que controla la dinamica estacional de los ecosistemas y su estabilidad
a lo largo del afo. Probablemente, especies de praderas de macrofitos sumergidos y perennes como
Cymodocea nodosa (el macréfito dominante en la bahia de los Alfacs) o Zostera noltii (presente a lo largo
de la costa de la Bahia del Nord, asociado con areas de descarga de agua dulce de origen agricola) fueron
anteriormente presentes en las lagunas del Delta del Ebro, como en otras lagunas mediterraneas similares
(Laugier et al., 1999; Agostini et al., 2003). Por lo tanto, la gestion debe apuntar a recuperar las praderas de
macrofitos sumergidos tipicamente mediterraneos reduciendo significativamente los flujos de agua dulce
(especialmente en verano) que impiden la colonizacién de las bahias por macrdfitos. A pesar de que se ha
descrito que Z. noltii tiene una amplia tolerancia a bajas salinidades (por ejemplo, en el Mar de Azov crece
a lo largo de un gradiente de salinidad de 2-26%.), se desarrolla mas comunmente en las mismas aguas
eurihalinas (35-37%.) que C. nodosa (Green & Short, 2003). Sin embargo, la germinacién y el desarrollo de
las plantulas se ven favorecidos por las salinidades mas bajas: 2-6 dias a 15-20%. seguido por el aumento
a aprox. 27%o para C. nodosa (Caye & Meinesz, 1986) y 10%. para Z. noltii (Loques et al., 1990), que en
condiciones naturales aparecen durante las inundaciones de los rios y las estaciones lluviosas.

Los proyectos de restauracién implementados muestran 2 tipos principales de enfoques de restauraciéon en
las lagunas costeras y humedales del Delta del Ebro: la restauracion funcional y la restauracion estructural.
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La restauracion funcional esta dirigida a recuperar los flujos de agua y sedimentos, y la conectividad de
las lagunas y humedales circundantes (como en el proyecto de la laguna de la Alfacada). La restauracion
estructural estéa dirigida a recuperar los habitats o algunos componentes de las comunidades bioldgicas
(es decir, aves, peces, etc., como en el proyecto de la isla de Buda). En la mayoria de los casos, los
trabajos de restauracién han tenido en cuenta objetivos funcionales y estructurales, pero hasta ahora los
proyectos de restauracion han tenido una naturaleza individual, sin ninglin esquema global para adaptar
los objetivos de restauracion a todo el sistema deltaico. Por lo tanto, la principal recomendacién para
futuros esfuerzos de restauracion y gestidon es enmarcar proyectos individuales dentro de una estrategia
global para todo el Delta del Ebro, siguiendo los siguientes principios generales:

« Aumentar la superficie de las lagunas costeras para recuperar parte del habitat perdido en los siglos
XIX'y XX. Benito et al. (2014) calcularon una pérdida del 77% en la superficie de lagunas costeras.

« Asegurar una restauracion funcional y estructural coherente con el fin de acercarse lo mas posible a
las condiciones de referencia y al buen estado ecolégico. Esto significa una mayor conectividad con
el mar (aumentando el niumero y el ancho de las salidas), una salinidad mas alta y menos fluctuante,
y una mayor cobertura de macrofitos, tales como Z. noltii y C. nodosa.

+ Reducir los aportes artificiales de agua dulce tanto como sea posible, tratando de imitar el ciclo
hidrolégico natural de las lagunas. Llos flujos de agua dulce se deberian concentrar principalmente
entre primavera y otofo, los periodos lluviosos en los que tenian lugar las inundaciones fluviales en
el pasado. Ademas, se deben evitar las salinidades inferiores a 15 para impedir la propagacion de
especies invasoras de agua dulce, como la gambusia (G. holbrooki) y favorecer especies en peligro
de extincién como el fartet (A. iberus).

« Aumentar la superficie de los humedales que rodean las lagunas (especialmente marismas), ya que
son una parte clave del funcionamiento ecoldgico de las lagunas costeras, especialmente para la
dinamica de nutrientes, la retencion de carbono, la acrecion y el habitat para la cria y la alimentacion
de muchas especies.

+ Impulsar la reintroduccién y la recuperacion de especies en peligro una vez que el habitat se haya
restaurado a condiciones que sean adecuadas para su supervivencia, tales como una salinidad y una
calidad del agua adecuadas o una estructura apropiada de habitat.

«  Priorizar esquemas de gestion que sigan los principios la gestion adaptativa y permitan recuperar
el buen estado ecolégico y las especies de interés para la conservacion, evitando los esquemas
dirigidos a objetivos tales como aumentar la poblacion de aves de caza.

+  Promover la investigacién aplicada sobre la restauracion de lagunas costeras con el fin de mejorar las

bases técnicas de los futuros trabajos de restauracion, asi como el control dirigido a cuantificar los
resultados y la evolucién de los proyectos de restauracion.
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Introduccion

Las lagunas costeras son zonas de transicién, a medio camino entre el continente y el mar, que reciben
simultaneamente aportes de agua dulce (de rios y arroyos) y de agua de mar. Esto resulta en un funcionamiento
hidrolégico complejo, con fluctuaciones marcadas de la salinidad y las concentraciones de nutrientes tanto
en el espacio como en el tiempo (Barnes, 1980; Kjerfve, 1986). Asi pues, los filtros ambientales a los que
se ven sometidos los organismos son muy fuertes, y cambian significativamente de una laguna a otra
en funcion de las dinamicas hidrologicas existentes. Es por eso que la biodiversidad local (diversidad aq)
suele ser baja (solo unos pocos organismos son capaces de adaptarse a las condiciones ambientales
particulares de una laguna determinada), mientras que la diversidad regional (diversidad y) suele ser elevada
(Cognetti & Maltagliati, 2000; Basset et al., 2006). La elevada diversidad regional viene marcada tanto por
la suma de ambientes diferentes (cada laguna tiene unas condiciones ambientales particulares ideales para
un tipo de organismos) como por la elevada productividad de estos ecosistemas (Levin et al., 2001). Sus
aguas acumulan nutrientes tanto de los rios y arroyos, que los arrastran a lo largo de su cauce, como del
océano, que los arrastra a través de las corrientes y las olas. Esta gran acumulacion de nutrientes favorece
la proliferacion de invertebrados (p. €j. crustaceos e insectos acuaticos), que a su vez sirven de alimento
a peces y aves acuaticas. No es de extrafar por tanto que las lagunas costeras sean una de las paradas
preferidas por las aves migratorias en sus largos peregrinajes estacionales (McLusky & Elliott, 2004).

Asi pues, esta gran acumulacion de nutrientes sitla a la lagunas costeras como uno de los ecosistemas
mas preciados para el ser humano en términos de bienes y servicios proporcionados (Costanza et al., 1997).
Sin embargo, al mismo tiempo, lleva consigo la constante amenaza de la eutrofizacién, especialmente en
sistemas afectados por las actividades humanas. Los rios y arroyos que van a parar a las lagunas costeras
sufren vertidos de aguas residuales agricolas, industriales y urbanas, que conllevan elevadas concentraciones
de nutrientes (Newton et al., 2012). La acumulacién desmesurada de nutrientes acaba por desembocar en
situaciones de eutrofia. Las algas fitoplancténicas proliferan de forma masiva y no dejan que la luz penetre
hasta el fondo de la laguna, lo que implica una disminucién (o desaparicion) de los productores primarios y
una reduccion drastica en el oxigeno disuelto. Las lagunas costeras son especialmente vulnerables a este
fenémeno, que acarrea pérdidas importantes de biodiversidad (Zaldivar et al., 2008), incluyendo a las aves
residentes y migratorias (Fernandez et al., 2005).

La capacidad de las lagunas costeras para evitar su degradacion ecolégica a causa de la eutrofizacion (es
decir, su capacidad de autodepuracién) depende en gran medida de su tasa de renovacion de agua (Tett
et al., 2003). La entrada frecuente (o continua) de agua de mar en la laguna ayuda enormemente a renovar
sus aguas y disminuir la concentracion de nutrientes (Roselli et al., 2013). Asi, el balance hidrolégico y la
renovacion de agua son factores claves en la gestion de las lagunas costeras si queremos preservar su
biodiversidad y los bienes y servicios que nos proporcionan. Lamentablemente, la gran mayoria de las
lagunas costeras actualmente sufren modificaciones drasticas de hidrologia. Las multiples entradas de
agua dulce de rios y arroyos se han visto reducidas a unas pocas entradas, normalmente en forma de
agua residual o agua de retorno de riego, y las entradas de agua de mar se han visto reducidas debido
a la incapacidad de las lagunas de romper las barras de arena que las separan del mar. En este capitulo
ejemplificamos esta situacion mediante dos estudios de caso en el Delta del Llobregat (Barcelona, Espafa):
las lagunas de Cal Tet y La Ricarda. En ambos casos, la hidrologia ha sido el factor clave que ha determinado
su actual situacién de eutrofia. Presentamos estos casos como una oportunidad de aprendizaje para el
futuro, para mejorar la situaciéon actual de degradacion ecologica en la que se encuentran la mayoria de
lagunas costeras alrededor del mundo (Lotze et al., 2006).

148



Caso de estudio 1: la laguna de Cal Tet

Introductcion

En 1994, dio comienzo un ambicioso proyecto de 6750 millones de euros llamado Pla Delta cuyo principal
objetivo era convertir el delta del rio Llobregat en una de las mayores plataformas logisticas de Europa. El
plan incluia los siguientes proyectos: 1) Ampliacion del aeropuerto; 2) Ampliacién del Puerto de Barcelona
y creacién de una gran zona de actividades logisticas; 3) Desvio del tramo final del rio; 4) Infraestructuras
hidraulicas (estacién depuradora de aguas residuales y planta desalinizadora) 5) infraestructuras de
movilidad (carreteras y ferroviarias). La implantacion del Pla Delta provocé la desaparicion de humedales y
lagunas de importante valor natural, tanto para las poblaciones migratorias de aves como para numerosas
especies de peces, reptiles, anfibios, invertebrados acuaticos, macroéfitos y algas (Llorente, 2005). Una de
las medidas compensatorias del impacto de estos proyectos, en concreto el desvio del rio, fue la creacion
de la laguna de Cal Tet, pensada para ser un refugio de biodiversidad en el amenazado entorno del delta.

-

Wastewater
 Treatment Plant

ra
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wetland
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Figura 1: foto de la zona de estudio en los afos 1996 (antes de la construccion de la laguna de Cal Tet, arriba a la izquierda), 2003
(cuando se acabd la construccion de la laguna y antes de que se excavara la nueva desembocadura del rio Llobregat, arriba a
la derecha) y en la actualidad (abajo). En la fotografia actual se han marcado la estacién de aguas residuales del bajo Llobregat,
la nueva desembocadura del rio Llobregat y los cafiizares de depuracién que recibian el efluente del tratamiento terciario de la
depuradora. Fuente de las fotografias: Google Earth.
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La laguna se ubica en una superficie de 95 hectéreas en la llanura de inundacién de la desembocadura
del rio que antes estaba ocupada por cultivos y prados de pastoreo y pertenece a la red de espacios
protegidos del delta del Llobregat. Cal Tet se cred antes de que se excavara la nueva desembocadura
del rio Llobregat (Figura 1). El desbroce del terreno comenzé en 2002, y las obras finalizaron en enero
del 2003 (Segui & Flor-Arnau, 2015). La laguna tiene un kilémetro de largo y una anchura maxima de 150
metros, ocupando una superficie de 13 hectareas. Su profundidad maxima varia entre 1.80 y 2.40 metros,
dependiendo de la época del afio (Segui & Flor-Arnau, 2015).

Lo verdaderamente llamativo de Cal Tet es su disefio hidromorfolégico. Su proximidad al mar nos llevaria
a calificarla de laguna costera, sin embargo, la ausencia de conexién directa con el mar es completamente
impropia de este tipo de ecosistemas (Kjerfve, 1986). Se trata pues de un sistema de origen artificial y
atipico, alimentado exclusivamente de agua del acuifero superficial y de lluvia. Como veremos mas adelante,
durante ciertos periodos la laguna se conecté a unos carrizales de depuracion de aguas residuales (Figura
1), recibiendo agua dulce con concentraciones relativamente elevadas de nutrientes. Todo esto ha dado
como resultado unas condiciones hidrolégicas peculiares, muy diferentes a las esperables en un sistema
natural. En este capitulo examinaremos en profundidad la evolucion de las caracteristicas abidticas y
bidticas de la laguna desde su creacién en 2003 hasta el afio 2016, a fin de ejemplificar la importancia de la
hidrologia para el funcionamiento ecoldgico de las lagunas costeras y su biodiversidad asociada.

Materiales y métodos

Lainformacion presentada en este articulo procede de la recopilaciéon de datos generados por la Universidad
de Barcelona dentro del proyecto Seguiment de parametres biologics i deteccid de bioindicadors de I'estat
del sistema al llarg del periode de creacié de noves infraestructures al Delta del Llobregat (2003-2005)
financiado por el Departamento de Medio Ambiente y Vivienda de la Generalitat de Catalunya y de datos
del estudio de seguimiento de macroéfitos como indicadores del estado ecoldgico de las masas de agua,
desarrollados por Josep Maria Segui i Nuria Flor Arnau, financiado por el Consorcio para la Proteccion y
Gestion de los Espacios Naturales del Delta del Liobregat (Consorcio del Delta en adelante) y el Ayuntamiento
del Prat de Llobregat. Ademas hemos tenido acceso a una serie histérica de datos de caudales y calidad
del agua generados como resultado de la gestion y seguimiento de la laguna por parte del Consorcio con la
colaboracion del laboratorio municipal de Aigles del Prat. Por Ultimo, hemos podido consultar los censos
de aves nidificantes en la laguna, recopilados en un informe inédito (Santaeufemia, 2009).

Macrofitos

Durante los afios 2003-2005 y 2009-2016 se realizaron muestreos bianuales durante los meses de mayo
y julio (Segui & Pérez, 2006; Segui & Flor-Arnau, 2009, 2010, 2011, 2012, 2013, 2014, 2015, 2016). Se
marcaron 8 puntos de muestreo en la laguna y en cada uno se realizé una inspeccién visual en un radio
de 10 metros. En aquellas zonas con presencia de macréfitos se lanzé un gancho en tres direcciones
diferentes, anotandose las especies recogidas y evaluandose el porcentaje de recubrimiento de la zona.

Macroinvertebrados acuaticos
Desde junio del 2004 a julio del 2005 se recolectaron mensualmente muestras de macroinvertebrados

acuaticos epifiticos y benténicos, ademas de muestras multihabitat (Cafedo-Argielles & Rieradevall, 2011).
Los macroinvertebrados epifiticos se recolectaron utilizando el método de Kornijéw & Kairesalo (1994),
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consistente en aislar varios tallos de Phragmites australis (heléfito dominante en Cal Tet) mediante un tubo
de PVC de 6 cm de ancho y 50 cm de alto, y cortarlos de manera que queden flotando dentro del tubo.
Luego los tallos eran vertidos en una bandeja con agua y se rascaba suavemente la superficie de los
mismos para retirar los invertebrados acuaticos. La superficie de los tallos cortados se midié para poder
calcular la densidad de invertebrados (individuos-m). Los macroinvertebrados benténicos se muestrearon
utilizando una draga Van Veen (area total = 299 cm?) en la parte mas profunda de la laguna. El sedimento
recolectado con la draga fue lavado vy filtrado por una malla de 250 pm de luz, pensada para retener los
macroinvertebrados acuaticos. Finalmente, las muestras multihabitat se recolectaron pateando el fondo
de la laguna en la zona litoral, removiendo el sedimento y las raices de los heléfitos durante un minuto.
Todo el material en suspension fue capturado usando una red con una luz de malla de 250 ym. Todas las
muestras de invertebrados se preservaron en etanol al 70% y fueron llevadas al laboratorio, donde todos
los especimenes se identificaron a la resolucion taxonémica mas baja que nos fue posible (género o especie
para la mayoria de los grupos, incluyendo Quironémidos) siguiendo diferentes guias de identificacion y
publicaciones (Cranston et al., 1983; Barnes, 1995; Puig, 1999; Tachet et al., 2000; Epler, 2001). La biomasa
de los invertebrados se estimé mediante la determinacion del peso libre de cenizas (550 °C durante 4 horas)
de al menos 10 individuos representativos de cada taxon.

Resultados

El nivel de agua en la laguna, de acuerdo con los registros del limnimetro situado en uno de sus brazos
(Figura 2), ha pasado por tres fases bien diferenciadas. En una primera fase, que va desde su creacién en
2003 hasta 1500 dias después (afio 2007), se registraron variaciones estacionales de nivel muy marcadas.
Los niveles del agua bajaron drasticamente en verano, especialmente en los afios 2003 y 2005. Esto se
debe a que la laguna recibia aportaciones exclusivamente de la lluvia y del freatico. Ambas fuentes de
agua se reducen de manera notable en verano (disminuyen las precipitaciones y baja el nivel de la capa
freatica por disminucién de la recarga del acuifero) y, al mismo tiempo, el aumento de las temperaturas
acarrea una mayor evapotranspiracion.
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Figura 2: en azul, variaciones en el nivel de agua de laguna de Cal Tet (cm) de acuerdo con la lectura de un limnimetro situado en
uno de sus brazos. En marrén, entradas de agua residual (m® por mes) a la laguna desde los carrizales de depuracion. El eje de
las x marca los dias pasados desde la creacién de la laguna en enero del 2008.

Conscientes de la situacion, los gestores de la laguna (Consorcio del Delta) decidieron conectar la laguna
a los carrizales de depuracion de las aguas del tratamiento terciario de la EDAR. Esto desembocé en
una segunda fase que va desde los 1500 hasta los 3000 dias (octubre del 2010) de creacién de la laguna
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(Figura 2). La entrada de agua del terciario provocé una subida considerable del nivel de laguna (de 28
a 64 cm de media) y su estabilizacién a lo largo del afio (la variabilidad estacional se suavizo, ya que las
entradas de agua residual fueron relativamente constantes). A partir de entonces las entradas de agua
residual se redujeron (tercera fase), hasta pararse por completo alrededor de los 4000 dias de vida de la
laguna (marzo del 2014). Esto llevé a una vuelta de la estacionalidad en el nivel de la laguna, aunque se
mantuvo alto (media de 50 cm) con respecto a la primera fase (media de 28 cm).

Estos cambios hidroloégicos en la laguna fueron acompafados de importantes variaciones en la calidad
del agua (Figura 3). Las concentraciones de nutrientes aumentaron de manera muy significativa durante
el periodo en el que la laguna se conecto a los carrizales de depuracién de las aguas del tratamiento
terciario de la EDAR. La conductividad aumenté rapidamente durante la primera fase (media= 6140
puS-cm; valor maximo = 9800 uS-cm'), con valores especialmente altos en verano. Esto se debié a la
bajada del nivel de agua de laguna, que trajo consigo un aumento en la concentracién de sales disueltas
(provenientes en su mayoria de la intrusiéon de agua de mar en el acuifero superficial). En la segunda fase,
la entrada de agua dulce desde los carrizales de depuracién provoca una disminucién significativa de la
conductividad (media= 3565 pS-cm-'; valor maximo = 4733 pS-cm™). Finalmente, cuando las entradas de
agua residual fueron eliminadas (marzo de 2014) la conductividad no aumentdé de manera significativa
(Figura 3), seguramente gracias a la recarga del acuifero superficial con agua residual durante la segunda
fase y principios de la tercera. Ademas, la primavera de 2014 se empez6 a inundar los prados que rodean
la laguna con agua pluvial y de excedente agricola, la cual a su vez recarga el acuifero con agua dulce.
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Figura 3: variacion de la conductividad (en azul, uyS-cm) y las concentraciones (mg-L™') de amonio (en
naranja) y fésforo total (en lila) a lo largo del tiempo (el eje de las x marca los dias pasados desde la
creacién de la laguna en enero del 2003).

Los cambios hidrolégicos produjeron también cambios en la produccion primaria (Figura 4),
probablemente como consecuencia de cambios en la calidad del agua y de una red compleja de
interacciones bioldgicas (ver discusién). Durante la primera fase, la concentracion de clorofila a
fitoplancténica se mantuvo baja y relativamente constante (media = 3.56 + 2.73 pg-L™, valor maximo
=28 pg-L"). Sin embargo en la segunda y la tercera fase empezaron a registrarse valores mucho mas
elevados (media = 21 + 25 pg-L™, valor maximo = 156 ug-L™"). En cuanto al oxigeno disuelto (que esta
intimamente ligado a la produccion primaria), en la primera fase se mantuvo alrededor del punto de
saturacién (media = 103 = 7 %, valor minimo = 73 %), mientras que en la segunda y tercera fase oscil6
de manera mas marcada, registrando condiciones de falta de oxigeno en algunos momentos (media
=87 = 12 %, valor minimo = 18.3 %).
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Figura 4: variacién del oxigeno disuelto (en rojo, medido en porcentaje) y la concentracién
(ug-L") de clorofila a fitoplanctonica (en verde) a lo largo del tiempo (el eje de las x marca
los dias pasados desde la creacion de la laguna en enero del 2003).

Las poblaciones de macrofitos también registraron cambios significativos a lo largo del tiempo (Tabla 1).
Durante los afios 2003 y 2004, la comunidad de macréfitos era diversa (nimero total de especies = 11), y
estaba dominada por abundantes poblaciones de caréfitos, acompafiadas del briéfito Riella cossoniana y la
angiosperma Potamogeton pectinatus. A partir de entonces, la biodiversidad disminuy6 de manera drastica
(nimero total de especies = 4) y paso a estar dominada exclusivamente por Potamogeton pectinatus.
En respuesta a estos cambios en la comunidad de macrdfitos la comunidad de macroinvertebrados
bentonicos registré una disminucién de la abundancia, biomasa y riqueza, pasando a estar dominada de
manera exclusiva por el quironémido Chironomus riparius (Figura 5). Por el contrario, la comunidad epifitica
y del litoral de la laguna (muestras multinabitat) registraron cambios estacionales ajenos a los cambios en
la comunidad de macrdfitos (Figura 5). Finalmente, de acuerdo con los datos correspondientes al periodo
2003-2009, las poblaciones de aves aumentaron de manera significativa durante el primer afio de vida
de la laguna (Tabla 2) y registraron su maximo en el afio 2007 (67 parejas nidificantes). Las especies mas
abundantes fueron la focha comun (Fulica atra) y el zampullin comun (Tachybaptus ruficollis).

2003 2004 2005 2009 2010 2011 2012 2013 2014 2015 2016 Abundancia (%)
BRIOFITOS +++ | >40
Riella cossoniana ++ ++ - - - - - - - - - ++ 15-40
CAROFITOS o 1-15
Chara aspera + + + - + + + + - - - - 0
Chara braunii + - - - - - - - - -
Chara globularis +H+ o+ + - + - - - - -
Chara vulgaris var vulgaris ++ ++ - - - - - - - -
Chara vulgaris var longibracteata ~ +++  +++ + - + - + - - - -
Chara vulgaris var contraria - + - - - - - - - -
Nitella hyalina - - - - - - - - - - +
Tolypella glomerata + + - - - - - - - -
ANGIOSPERMAS
Potamogeton pectinatus ++ +++ i+t - ++ L L = o & = ST = &
Ruppia maritima + - - - - - - - - -
Zannichellia palustris + + - - - - - - - -

Tabla 1: abundancia (por rangos de recubrimiento del fondo de la laguna) de las diferentes especies de macroéfitos en la laguna
de Cal Tet a lo largo del tiempo (Segui & Pérez, 2006; Segui & Flor-Arnau, 2009, 2010, 2011, 2012, 2013, 2014, 2015, 2016).
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Figura 5: abundancia de las diferentes especies de macroinvertebrados en el Phragmites australis
(arriba), el sedimento (centro) y las muestras multihabitat (abajo) a lo largo del tiempo. Se muestra
también la abundancia (Total N), la biomasa (Total B) y la riqueza (S) total de invertebrados.
2003 2004 2005 2006 2007 2008 2009
Anas strepera - - - - - 1 -
Fulica atra 2 22 12 11 40 11 10
Ixobrychus minutus - - 1 - 3 4 3
Netta rufina - 1 2 3 - 2
Porphyrio porphyrio - - - 1 1 4
Tachybaptus ruficollis 1 12 3 7 20 7 6
Tadorna tadorna 1 2 - 2 - - 1
Total 4 37 18 24 67 24 26
Tabla 2: numero de parejas nidificantes de las especies de aves dominantes en la
laguna de Cal Tet durante los afios 2003-2009 (Santaeufemia, 2009).
. LI 4
Discusion

Los cambios registrados en la laguna de Cal Tet desde su creacion hasta el afio 2016 ponen de manifiesto
la gran importancia que tiene el funcionamiento hidrolégico para la biodiversidad de las lagunas costeras.
Durante este periodo, Cal Tet pasé de ser un sistema mesotréfico y olihogalino caracterizado por aguas
claras y dominancia de macréfitos a un sistema eutréfico y mesohalino caracterizado por agua turbia
dominada por floraciones de algas fitoplancténicas y episodios de falta de oxigeno.
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Estos cambios bruscos de estado han sido previamente descritos en lagos someros alrededor del mundo
y estan relacionados con la competencia entre los macréfitos y las algas fitoplanctonicas por conseguir
luz y nutrientes (Scheffer et al., 1993; Scheffer & Jeppesen, 2007). En el caso de Cal Tet, el aumento de la
salinidad se perfila como el factor principal que motivé el cambio de estado, pero otros muchos elementos
del ecosistema jugaron un papel relevante (Figura 6). Al no tener mas entrada de agua que la del acuifero
superficial y la lluvia, la laguna se fue secando durante los primeros afos de creacién, provocando un
aumento drastico en la concentracién de sales (conductividad inicial = 4110 pS-cm-; conductividad
maxima antes de recibir agua de los carrizales de depuracion = 9800 pS-cm™). Este aumento de la
conductividad debié ser muy perjudicial para las poblaciones de cardfitos, que suelen tienen maximos
de tolerancia a la salinidad por debajo de los 3000 uS-cm™ (Garcia, 1999), y probablemente beneficid
a la angiosperma Potamogeton pectinatus, que es un competidor superior en condiciones de salinidad
elevada (Lovvorn et al., 1999).

Herbivorous birds

Predation

o Deposit feeder chironomids

(i.e.. Chironomus riparius)
Feeding and {t \ Feedmg and

ll tuba—bmldng

Periphyton .
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Figura 6: esquema de los diferentes elementos del ecosistema relacionados con el cambio de estado de la laguna de Cal Tet de
una fase clara, dominada por macréfitos, a una fase turbia, dominada por algas fitoplancténicas. En rojo se muestran los factores
perjudiciales para la supervivencia de los macrofitos, y en verde aquellos que los benefician. Adaptado de Cafiedo-Arglelles (2009).
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Al mismo tiempo, las poblaciones de cladéceros (principalmente Daphnia) presentes en la laguna
(Cahedo-Arglielles, 2009) debieron verse reducidas por el aumento de la conductividad, ya que se trata
de organismos poco tolerantes a las sales (Cowgill & Milazzo, 1990; Mount et al., 1997; Bailey et al.,
2004; Kefford et al., 2004, 2007). Tal y como se ha visto en estudios anteriores, esto pudo ser clave
para la desaparicién de los caréfitos, ya que los cladoceros se alimentan de las algas fitoplancténicas,
manteniendo el agua clara y permitiendo que la luz penetre hasta el sedimento, donde florecen los
macrofitos (Bales et al., 1993; Jeppesen et al., 2007). Las poblaciones de cladéceros se vieron también
mermadas por el incremento en la densidad del pez mosquito (Gambusia holbrooki) (Caiola et al., 2005),
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que se alimenta vorazmente de zooplancton (Cardona, 2006). Por ultimo, las poblaciones de focha comun
(Fulica atra) seguramente promovieron la desaparicion de los caréfitos, ya que estos constituyen una de
sus fuentes favoritas de alimento (van den Berg et al., 1998; Noordhuis et al., 2002).

A partir de marzo del 2014 se paro la entrada de agua regenerada de la estacion depuradora a esta zona
himeda en un intento por devolver a la laguna a su estado inicial de aguas claras y poblaciones estables
de macrdéfitos. Sin embargo, una vez se produjo el cambio de estado (con el reemplazo de los caréfitos por
Potamogeton pectinatus y las floraciones de algas fitoplancténicas), se activaron diferentes mecanismos
que impidieron la vuelta a la fase de aguas claras. Por ejemplo, la desaparicion de los caréfitos, junto
con la presion depredadora de Gambusia holbrooki, condujo a un empobrecimiento de la comunidad de
macroinvertebrados bentdnicos, que pasé a estar dominada exclusivamente por Chironomus riparius.
Esto es debido a que los cardéfitos son un habitat clave para los macroinvertebrados acuaticos benténicos,
ya que les proporciona refugio contra los depredadores y alimento en forma de algas epifiticas (Hargeby,
1990; Hargeby et al., 1994; van den Berg et al., 1997, 1998, 1999; Brodersen et al., 2001). Una vez
establecido Chironomus riparius como la especie bentdnica dominante, probablemente ayudé a promover
la turbidez al remover el sedimento en busca de refugio y alimento (Armitage et al., 1995). Al mismo
tiempo, al desaparecer los macréfitos disminuyo el refugio para el zooplancton, que quedd expuesto a
la depredacién por parte de los peces (Jeppesen et al., 1997, 1998). Por ultimo las floraciones de algas
fitoplanctonicas previenen el restablecimiento de los macrdfitos al impedir la entrada de luz al fondo de
la laguna. Al mismo tiempo, la ausencia de productores primarios en el lecho de la laguna junto a la gran
demanda de oxigeno que se produce a consecuencia de la descomposicion microbiana de las algas que
van muriendo provoca periodos de falta de oxigeno (Canedo-Arglelles et al., 2012a). Esto previene el
restablecimiento de los macrdéfitos y limita la supervivencia de macroinvertebrados benténicos a especies
tolerantes a la falta de oxigeno, como Chironomus riparius (Penttinen & Holopainen, 1995; Stief et al.,
2005), que a su vez promueve la turbidez. Esto es lo que se denomina una respuesta histérica, una vez
que se cambia de fase no basta con restablecer las condiciones iniciales de calidad del agua (nutrientes
y salinidad), para volver a la fase de aguas claras (Scheffer et al., 1993; Scheffer & Jeppesen, 2007).

Podemos concluir que la laguna de Cal Tet se encuentra estancada en un estado de aguas turbias
caracterizadas por la dominancia de la angiosperma Potamogeton pectinatus y las floraciones de algas
fitoplanctonicas. Aunque esto no parece haber afectado significativamente a ciertos organismos (por
ejemplo, las poblaciones de macroinvertebrados en el litoral o ciertas poblaciones de aves), es obvio
que la laguna no esta alcanzando todo su potencial en cuanto a desarrollo de la biodiversidad. Esto se
debe a la artificialidad de la hidrologia de la laguna, que hace dificil gestionar las entradas de agua. Por
un lado, privar a la laguna de las entradas de aguas desde los carrizales de depuracion de aguas del
terciario de la depuradora lleva a una progresiva bajada en el nivel del agua de la laguna, aumentando la
conductividad (algo que es perjudicial para los carofitos y el zooplancton y, por tanto, promueve la fase
de aguas turbias). Por otro lado, la entrada de agua dulce cargada en nutrientes desde los carrizales de
depuracion también promueve la fase de aguas turbias, ya que los nutrientes estimulan el crecimiento de
algas fitoplanctonicas. La recarga del acuifero superficial que se lleva a cabo desde el 2014 mediante la
inundacién con agua de escorrentia de los prados humedos y junqueras que rodean la laguna permiten
mantener el nivel de agua y que la conductividad se mantenga en unos rangos bastante estables. Por
tanto, la vuelta de la laguna a la fase de aguas claras se plantea problematica, y podria pasar por una
“naturalizacién” de la hidrologia del sistema (bien conectandola al mar o bien permitiendo la entrada de
aguas oligohalinas y oligotroficas).

156



Caso de estudio 2: la laguna de La Ricarda

Introduccion

La laguna de La Ricarda esta situada a dos kilometros de la actual desembocadura del rio Llobregat
(Figura 7), en el término municipal del Prat de Llobregat. Tiene una superficie aproximada de 29
hectareas, con 1.3 kilbmetros de largo y una anchura maxima de 150 metros. Es una laguna de origen
natural, que antiguamente habia sido una desembocadura del rio Llobregat y que se alimentaba de agua
dulce procedente del mismo. En épocas himedas, la laguna podia recibir una importante cantidad de
agua dulce, que provocaba una disminucién de la salinidad, sobre todo en la parte alta de la laguna;
ademas, el nivel de agua aumentaba de forma brusca durante las crecidas del rio o los temporales,
rompiéndose la barra de arena que la separa del mar y produciéndose una entrada de agua salada.
Como consecuencia, durante estas etapas, la laguna presentaba salinidades mucho mas altas cerca de
la desembocadura. Ademas, en épocas estivales, con falta de agua de lluvia y temperaturas elevadas, la
entrada de agua dulce era normalmente escasa y la evapotranspiracion aumentaba significativamente,
provocando un aumento de salinidad de la laguna (Hernandez & Vazquez-Sufié, 1995). De esta manera,
la laguna mantenia una dinamica hidrica que le permitia la renovacion del agua de la misma y variaciones
de salinidad que provocaban un gradiente salino muy amplio.

Freshwater release
R1 (after June 2015)

Freshwater release
(before June 2015)

R2

Figura 7: localizacion (arriba) y ampliacion (abajo) de la zona de estudio en el afio 2017. Sobre la ampliacion de
la zona de estudio se han marcado los tres puntos de muestreo (R1, R2 y R3) asi como las entradas de agua
dulce provenientes del Aeropuerto de Barcelona. Fuente de las fotografias: Google Earth.
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La ampliacién del Aeropuerto de Barcelona supuso la desaparicion de la zona agricola que drenaba a la
laguna, llevando a la pérdida del principal flujo de agua dulce de la laguna (Figura 8); mas tarde, cuando
se realizé el proyecto de ampliacion del Aeropuerto de Barcelona, que finalizé en 2009, las aportaciones
de agua se volvieron practicamente nulas y el nivel de la laguna disminuyé drasticamente. Asi durante
este Ultimo periodo la barra de arena no podia romperse debido al minimo nivel con el que contaba la
laguna todo el afo, agravado por la regresion litoral de este tramo de costa. En definitiva, la dinamica
hidrica de esta laguna se ha visto afectada de manera evidente en los Ultimos afios.

Figura 8: fotografias del Aeropuerto de Barcelona en 2001 (arriba) y
2016 (abajo). En blanco se ha marcado la zona agricola que drenaba
a la laguna antes de la ampliaciéon del aeropuerto. Fuente de las
fotografias: Google Earth.

En un intento por restablecer el equilibrio de la laguna, el Aeropuerto de Barcelona, obligado por la
Declaracién de Impacto Ambiental de las obras de ampliacion del aeropuerto, comenzé a aportar un flujo
artificial de agua dulce a la laguna de La Ricarda en 2003 (con agua de pozos y del acuifero profundo).
Durante 2008 y 2014 estas aportaciones pasaron a ser de agua reutilizada, y en Julio del 2014 empez6 a
llegar mas caudal procedente de aguas pluviales y bombeo de agua del freatico. En diciembre de 2014,
se procedid a abrir la barra de arena, de manera artificial. La barra de arena volvié a cerrarse de nuevo,
tres dias después. En junio del 2015, se cambid la ubicacién del tubo que aportaba los flujos artificiales
de agua dulce, pasando a ubicarse en la entrada que se da por la cabecera de la laguna (Figura 7).
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Materiales y métodos

Los datos presentados aqui son una recopilacion de datos generados por la Universidad de Barcelona
y el Consorci per a la proteccio i la gestio dels espais naturals del delta del Llobregat. Ademas se han
consultado datos de las comunidades de macroinvertebrados de la laguna para el periodo 2004-2005
(Canhedo-Argtielles & Rieradevall, 2010).

Este estudio se basa en una campana de muestreo de un afio de duracién (junio 2014-junio 2015). El
primer muestreo se realizo justo antes del inicio del aporte artificial de agua dulce, por parte del Aeropuerto
de Barcelona. Por lo tanto, se disponen de datos previos a la aportaciéon. Después, se recogieron datos
mensuales sucesivos. Los muestreos tienen lugar en tres puntos de la laguna: un primer punto muy cerca
del embarcadero (R1), un segundo punto en la parte central de la laguna, donde hay la confluencia de
los diferentes brazos de la laguna (R2) y un tercer punto muy cerca de la desembocadura (R3) (Figura 7).

Analisis fisicoquimico del agua

Se recogieron datos de temperatura (°C), conductividad (uS-cm'), conductancia especifica (SPC, uS-cm™),
pH, porcentaje de saturacion de oxigeno (%), concentracion de oxigeno (mg-L™). Utilizando una sonda
multiparamétrica (WTW, multiparameter model 197i). Ademas, se recogieron muestras de agua para el
analisis de amonio, nitratos, fosfatos, fésforo total y clorofila a en el laboratorio siguiendo metodologias
estandarizadas (Greenberg et al., 2005).

|dentificacion y cuantificacion del plancton

Se recogieron dos tipos de muestras, las muestras recogidas con un salabre en superficie para proceder
a la identificacion cualitativa de los organismos presentes; y un volumen de 100 ml de agua para proceder
al analisis cuantitativo de los individuos presentes. Las muestras fueron conservadas en etanol. Para
proceder a la identificacion cualitativa y cuantitativa de los organismos presentes, se utilizé el protocolo
de sedimentacion en cubetas, propuesto en la metodologia del establecimiento del estado ecolégico de
las masas de agua, segun la directiva Marco del Agua (Comision Europea, Directiva 2000/60/EC). Una
vez obtenidos los resultados, se realizdé un andlisis estadistico SIMPER para establecer qué especies
contribuyeron en mayor grado en la diferenciacion de los grupos.

Identificacion de macroinvertebrados

Se recogieron muestras de sedimento del fondo de la laguna, utilizando una draga; también se recogieron
muestras superficiales con un salabre. Las muestras se conservaron en formol. Debido a la minima
presencia de macroinvertebrados en las muestras recogidas, se observé la totalidad del volumen de
todas las muestras recogidas, se examinaron un total de 19 muestras. Se identifican los organismos a
nivel de familia, utilizando la clave taxonémica de Tachet et al. (2000). Debido a su gran papel indicador
y su riqueza de especies (Cafiedo-Argielles et al. 2012b), los quirondmidos se identificaron a nivel de
especie bajo el microscopio, siguiendo la clave de Andersen et al. (2013).

Resultados

n el perfil de conductividad (Figura 8), se pueden observar diferencias entre los diferentes puntos de
muestreo a lo largo del tiempo. El punto R1, situado cerca del embarcadero, presenté durante todos
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los muestreos una conductividad menor que R2 y R3, pero el rango de variacién fue relativamente
bajo. El punto R1 presentd valores entre 6000-7000 (uS-cm™'), mientras que el punto mas cercano a
la desembocadura, R3, presenté un rango de conductividad entre 7000-9000 (uS-cm). En el mes de
febrero, después de la obertura de la barra de arena que separa la laguna del mar, la conductividad
aumento considerablemente en los tres puntos de muestreo (R1, R2, R3). Sin embargo, en el siguiente
muestreo, realizado en abril, la conductividad descendié hasta valores similares a los registrados antes
de la obertura de la barra de arena. Por ultimo, el efecto del cambio de localizacién del tubo que aporta el
caudal de agua artificial a la laguna fue muy evidente en los valores de conductividad del punto R1, justo
donde se produce la aportacion de agua en la actualidad. La conductividad en este punto disminuyd
drasticamente en el muestreo de junio de 2015 (cuando se cambié la localizacién del tubo), pero no se
observaron efectos en R2 ni R3.

En general, los valores de oxigeno disuelto fueron bajos durante todos los muestreos (4-10 mg-L™", Figura
8), excepto en el mes de febrero, después de la obertura de la barra de arena (13-17 mg-L™, Figura 9). Por
otra parte, hay que destacar los fendmenos de anoxia en las capas mas profundas, durante el mes de
octubre. En el ultimo muestreo, en junio de 2015, una vez ya se habia realizado el cambio de localizacion
del tubo que suministra el caudal de agua artificial a la laguna, el punto R1 presentd mas oxigeno disuelto
que los puntos R2 y R3, a diferencia del muestreo previo, en abril, cuando R1 era el punto donde se podia
observar una menor concentracion de oxigeno disuelto.

Dissolved oxygen (mg-L)
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Figura 9: perfiles en profundidad de oxigeno disuelto (arriba) y conductividad (abajo) para cada punto de muestreo en la laguna de
La Ricarda a lo largo del periodo de estudio.
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Las concentraciones de fésforo fueron muy elevadas, con valores entre 0.09 y 0.67 mgP-L" (Tabla 4).
En cambio, las concentraciones de fosfatos fueron muy bajas. La profundidad del disco de Secchi varié
entre 19 y 50 cm y las concentraciones de clorofila a entre 1.19-33.5 mg/m3.

Fecha Nivel Punto Discode Fosforo Fosfatos Nitratos Amonio Clorofila a Razén N/P
embarcadero de Secchi total (mg-L) (mg-L) (mg-L™) (mg-m-)
(cm) muestreo  (cm) (mg-L)
R1 19 0,67 0,0016 <2 0,06 5,37 3,1
ju-14 60 R2 25 0,29 0,0000 <2 <0,04 12,5 7,0
R3 28 0,28 0,0006 <2 0,11 26,9 7,5
R1 28 0,39 0,0003 <2 0,14 10,6 55
jul-14 60 R2 34 0,31 0,0005 <2 <0,04 15,8 6,6
R3 48 0,3 0,0003 <2 <0,04 17,3 6,8
R1 38 0,34 0,0008 1,5 <0,04 24,5 4,5
oct-14 92 R2 33 0,61 0,0013 0 <0,04 15,0 0,1
R3 35 0,18 0,0005 0 <0,04 33,5 0,2
R1 30 0,35 0,0003 0 <0,04 28,6 0,1
dic-14 108 R2 38 0,34 0,0014 0 0,16 2,77 0,5
R3 40 0,27 0,0003 0 <0,04 23,2 0,1
R1 32 0,21 0,0004 1,1 <0,04 10,9 5,4
feb-15 82 R2 29 0,31 0,0009 1,2 <0,04 18,7 4,0
R3 35 0,09 0,0003 1,1 <0,04 15,4 12,7
R1 32 0,22 0,0003 0 0,05 6,81 0,2
abr-15 80 R2 33 0,27 0,0005 0,2 <0,04 1,19 0,9
R3 42 0,22 0,0008 0,0 <0,04 2,68 0,2
R1 50 0,30 0,0004 1,0 0,15 7,64 3,8
ju-15 65 R2 30 0,23 0,0002 0,2 <0,04 171 1,0
R3 29 0,13 0,0002 0,2 <0,04 28,0 1,8

Tabla 4: datos del nivel de la laguna, disco de Secchi y concentraciones de nutrientes y clorofila a fitoplancténica, registrados en
la laguna de La Ricarda.

Fitoplancton

Se identificaron un total de 17 especies de fitoplancton siendo las mas abundantes: Chlamydomonas sp.
pl (abundancia relativa del 54.6%), Cryptomonas sp. pl (@bundancia relativa del 36.6%) y Peridinium sp.
pl (abundancia relativa del 2.5%) (Tabla 5). Cabe destacar la presencia de dos especies de cianobacterias
potencialmente toxicas: Aphanizomenon sp. pl y Anabaenopsis sp. pl.

161



Muestra Aphanizomenon Euglena Euglena Scenedesmus Cyclotella Synechocystis Monoraphidium Katodinium
sp. pl sp. pl acus sp. pl sp. pl sp. pl sp. pl sp
R1_Jui4 43,69 8,74 48,06 4,37 26,21 - - -
R2_Jul14 - 17,48 - - 26,21 - - -
R3_Ju14 26,21 - 17,48 - 39,32 - - 8,74
R1_Oct14 30,58 4,37 - - 52,43 - - -
R2_Oct14 17,48 17,48 - - 13,11 - - -
R3_Oct14 8,74 4,37 74,28 - 4,37 - - 43,69
R1_Dic14 21,85 - - - - - - -
R2_Dic14 - - 136,94 - 109,55 - - -
R3_Dic14 - - 82,17 - 82,17 - - -
R1_Feb15 4,37 - - - - - - -
R2_Feb15 - 8,74 78,64 - 13,11 - - -
R3_Feb15 - - - - - - - -
R1_Abr15 34,95 21,85 4,37 - 8,74 - - -
R2_Abr15 21,85 4,37 48,06 8,74 21,85 - 196,61 -
R3_Abri15 17,48 - 43,69 13,11 8,74 - 524,3 -
R1_Jun15 4,37 - - 4,37 21,85 - - -
R2_Jun15 21,85 26,21 30,58 4,37 65,54 34,95 - -
R3_Jun15 56,8 8,74 100,49 - 30,58 52,43 - 8,74
Muestra  Anabaenobsis  Crucigenia Oscillatoria  Phacus  Spirulina  Goniocloris  Peridinium Chlamydomonas Cryptomonas
sp. pl tetrapedia sp. pl sp. pl fallax sp. pl sp. pl sp. pl
R1_Jui4 - - - - - - - 415,07 109,23
R2_Jul14 13,11 - - - - - - 655,37 218,46
R3_Jui4 26,21 - - 4,37 - 4,37 - 218,46 873,83
R1_Oct14 4,37 - - - - - 594,2 87,38 65,54
R2 Oct14 - - - - - - 166,03 174,77 43,69
R3_Oct14 - - - - - - - 436,91 3058,39
R1_Dic14 - - 4,37 - - - - 2621,48 131,07
R2_Dic14 - - - - - - - 7668,8 1095,54
R3_Dic14 - - - - - - 1369,43 5477,71
R1_Feb15 - - 4,37 - - - - 3495,3 218,46
R2_Feb15 - - - - - - - 3932,22 655,37
R3_Feb15 - - - - - - - 436,91 2403,02
R1_Abr15 4,37 - - - - - 157,29 131,07 52,43
R2_Abr15 - - - - - - 34,95 1223,36 174,77
R3_Abr15 - - - - - 4,37 - 87,38 611,68
R1_Jun15 4,37 - - - 4,37 - - 87,38 34,95
R2_Juni5 56,8 8,74 - - - 8,74 157,29 1135,97 43,69
R3_Juni15 113,6 13,11 - - - 4,37 - 218,46 1092,28

Tabla 5: abundancia de cada especie de fitoplancton observada en un mililitro de agua de la laguna de La Ricarda.

De acuerdo con el andlisis SIMPER, la comunidad del punto de muestreo situado cerca del mar (R3) fue
significativamente diferente a la de la parte media (R2) y la cabecera (R1) de la laguna. Por otra parte, las
especies mayoritarias presentes en la época estival e invernal fueron diferentes a las del resto de épocas
del afio y semejantes entre ellas.

162



Teniendo en cuenta el factor espacial, las especies significativamente asociadas a cada grupo
fueron:

R1: Chlamydomonas sp. pl. (47% de contribucion a la diferenciacién del grupo, siendo la especie que
mas contribuyd), Cryptomonas sp. pl., Aphanizomenon sp. pl, Cyclotella sp. pl.

R2: Chlamydomonas sp. pl. (63% de contribucion a la diferenciacién del grupo, siendo la especie que
mas contribuyd), Cryptomonas sp. pl., Cyclotella sp. pl., Euglena sp. pl., Euglena acus.

R3: Cryptomonas sp. pl. (68% de contribucién a la diferenciacién del grupo, siendo la especie que mas
contribuyo), Chlamydomonas sp. pl., Euglena acus.

Teniendo en cuenta el factor estacional, las especies significativamente asociadas a cada grupo
fueron:

Invierno: Chlamydomonas sp. pl. (63% de contribucion a la diferenciacion del grupo, siendo la especie
que mas contribuyo), Cryptomonas sp. pl.

Verano: Chlamydomonas sp. pl. (38% de contribucién a la diferenciacion del grupo, siendo la especie que
mas contribuyd). La contribucién en este grupo estd mucho mas repartida entre las diferentes especies,
Cryptomonas sp. pl., Cyclotella sp. pl., Aphanizomenon sp. pl., Anabaenopsis sp. pl., Euglena acus.

Macroinvertebrados

En las muestras de sedimento de la laguna (incluyendo los 3 puntos de muestreo y todos los muestreos),
solo se encontraron 5 individuos de macroinvertebrados: un individuo perteneciente a la familia (R3
30/06/2015) Gammaridae y 4 individuos de la familia (R3 10/12/2014) Planorbidae. En las muestras
de litoral recolectadas el 29/04/2015 se registraron un total de 6 familias: Chironomidae, Gammaridae,
Mysidacea, Limonidae, Baetidae e Hydrophilidae. Aun asi, solo se encontrd un individuo de cada especie,
excepto en el caso de quirondmidos y gammaridos, de los cuales se encontraron 10 y 30 individuos
respectivamente.

Las exuvias de quirondmidos encontradas se identificaron a nivel de especie, y se identificaron dos
especies: Chironomus nuditarsis, una especie con un area de distribuciéon ampliay que se puede encontrar
en masas de agua con bajas concentraciones de oxigeno disuelto; y otra especie del género Cricotopus
sp., que no se pudo clasificar, debido a la falta de su 6rgano respiratorio.

Discusion

En primer lugar, es importante considerar que la aportacién de agua dulce a la laguna de La Ricarda no
fue suficiente para aumentar su nivel de forma considerable y, en consecuencia, solo se pudo romper la
barra de arena que la separa del mar una vez durante todo el periodo estudiado. Por tanto, su equilibrio
hidrolégico no se restablecio, ya que dos de los factores que influyen en este equilibrio, la entrada de

agua dulce y de mar (Bird, 1994; Smith, 1994; Rosselli et al., 2013), se veian afectados. La disminucién de
las aportaciones de agua dulce y el contacto minimo de la laguna con el mar favorecen el confinamiento
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de la laguna (Tett et al., 2003). El desequilibrio de la dinamica hidrolégica de la laguna también afecta al
ciclo de los nutrientes y favorece los procesos eutréficos (Zaldivar et al. 2008). En el caso de la Ricarda
su estado eutréfico queda reflejado de forma clara por varios factores. Por un lado, la profundidad del
disco de Secchi fue muy baja, indicando una elevada turbidez del agua. Por otro lado, se registraron
concentraciones elevadas de nutrientes, en especial de fésforo total, cuyas concentraciones fueron entre
diez y veinte veces superiores a 0.02 mg-m=, la concentracién a partir de la cual se considera que una
masa de agua puede sufrir problemas de eutrofia (Vollenweider & Kerekes, 1982). En muchos casos, la
concentracion de fosforo supero el limite que separa la eutrofia de la hipertrofia, 0.08 mg-m- (Vollenweider
& Kerekes, 1982). En cambio, la razén fosfatos/fésforo total fue muy baja; esto parece indicar que el
fésforo no se encontraba disuelto en forma de fosfatos en el agua de la laguna, sino que podia estar
en otras formas o se podia encontrar en la materia organica presente. Esto se podria relacionar con la
abundancia de cianobacterias en la laguna (Aldasoro et al. 2004).

Llaman la atencion los altos valores de oxigeno medidos en julio de 2014 (100-130%), cuando la laguna
se encontraba en situacion eutrofica. En aquel momento, la temperatura era elevada y la concentracion
de nutrientes también, la biomasa algar habia crecido exponencialmente, produciendo un periodo de
superproduccion primaria. Esto provoca el crecimiento desmesurado de las algas, comportando un
aumento de la materia organica (Cloern, 2001; Smith, 2003). Mas tarde, en el siguiente muestreo, en
octubre, la temperatura habia disminuido y mucha materia organica muerta habia empezado su fase de
descomposicion, con la consiguiente necesidad de oxigeno. Estos procesos generan una demanda de
oxigeno que el sistema no puede suministrar y, por lo tanto, se producen fenémenos de anoxia (Cloern,
2001; Smith, 2003), como los observados en este estudio. La poca profundidad de la laguna y el hecho
de que el viento la pueda mezclar podrian estar favoreciendo la resuspension de los sedimentos del fondo
de la lagunay el fésforo que contiene, produciendo la retroalimentacién de la fase oscura que sufre. Todo
ello indicaria un reciclaje interno de los nutrientes y un grado elevado de eutrofia de la masa de agua. En
definitiva, se ha alterado el equilibrio hidrolégico de la laguna y esto ha provocado una situacién critica
de confinamiento y un escenario tipico de un ambiente hipertroéfico.

Nuestros resultados muestran importantes diferencias espaciales en las comunidades de fitoplancton. Por
un lado, la elevada conductividad del punto R3 dio como resultado la dominancia de especies eurihalinas
(p. €j. Cryptomonas sp. pl.), mientras que los puntos R1 y R2 estuvieron dominados por especies mas
caracteristicas de aguas dulces (p. €j. Chlamydomonas sp. pl.). La temporalidad también afect6 a la
composicidn de especies y sus abundancias. A pesar de estas diferencias, la gran mayoria de las especies
presentes en la laguna son tipicas de ambientes eutroéficos (Aldasoro et al. 2004). Es importante destacar
la presencia de Aphanizomenon sp. pl y Anabaenopsis sp. pl, dos especies con potencial toxico. Su
presencia fue mas significativa en las muestras de verano y esta totalmente relacionada con procesos
eutroficos. Seria necesario realizar un estudio especifico, para determinar si existe la presencia de toxinas
en el agua de la laguna o en la red trofica.

Las comunidades de invertebrados reflejan el estado de eutrofia en el que se encuentra la laguna. El
sedimento de la laguna se encontré practicamente desprovisto de invertebrados durante todo el estudio,
indicando que las condiciones de anoxia en el fondo imposibilitaban la supervivencia de la fauna acuatica.
Las muestras de litoral también reflejaron una comunidad empobrecida, dominada por especie tolerantes
a la contaminacion. Es el caso del quironémido Chironomus nuditarsis, capaz de vivir en ambientes
eutréficos con poca disponibilidad de oxigeno (Real et al. 2000).
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En términos generales, se puede concluir que la laguna de La Ricarda se encuentra en un estado pobre
de conservacién, sumida en la eutrofia. Esta degradacién ha sido relativamente reciente, ya que estudios
realizados durante los afios 2004 y 2005 mostraban una buena oxigenacién de la columna del agua durante
la mayor parte de afio y concentraciones mucho mas bajas de clorofila y nutrientes (Cafedo-Argtlielles et
al., 2012a), ademas de una comunidad de macroinvertebrados significativamente mas abundante y rica
en especies (Canedo-Argielles & Rieradevall, 2010). Existe por tanto una necesidad urgente de mejorar
la gestion para revertir el proceso de eutrofizacion. Hecho que tendria que suceder, puesto que es un
espacio natural protegido, catalogado en la Directiva de Habitats como Lugar de Interés Comunitario
europeo (LIC) y declarado Lugar de Interés Prioritario con el objetivo principal de conservarlo.

Conclusiones generales

En este capitulo, hemos podido constatar la importancia de la hidrologia en la capacidad autodepurativa
de las lagunas costeras. En el caso de Cal Tet, el confinamiento de sus aguas llevd progresivamente a una
situacion de salinizacién que provocd un cambio de estado no deseado (de una fase de aguas claras a una
fase de aguas turbias). Ante la ausencia de entradas naturales de agua dulce de rios y arroyos, se optd por
revertir la situacion utilizando aguas residuales pasadas por un filtro verde. Esto llevé a un aumento drastico de
la concentracion de nutrientes que afianzé la fase de aguas turbias debido al crecimiento exponencial de las
algas fitoplanctoénicas. Una fase que perdura hasta hoy, a pesar de que el aporte de aguas residuales se pard
hace afnos. En el caso de La Ricarda, la reduccion de entradas de agua dulce ha provocado el confinamiento
de la laguna (incapaz de romper la barra de arena que la separa del mar debido a su bajo nivel de agua).
Ademas, el hecho de que las entradas de agua dulce se produzcan desde un Unico punto ha llevado a la
formacién de un marcado gradiente salino (aguas dulces en cabecera, agua marina en desembocadura),
impropio de esta laguna (que antafio estaba caracterizada por aguas salobres, resultantes de la continua
mezcla de aportes de agua dulce y agua de mar). Todo esto ha desembocado en una situacion de eutrofia
sin precedentes, que ha traido consigo una reduccion preocupante de la biodiversidad.

Tomando en cuenta los datos presentados en este capitulo, parece obvio que ambos ecosistemas
mejorarian sensiblemente si recibieran aportes suficientes de agua dulce de buena calidad. Esto no solo
ayudaria a diluir las actuales concentraciones de nutrientes y mejorar la transparencia del agua, sino
que ademas (en el caso de La Ricarda) dotaria a la laguna del empuje hidraulico suficiente para romper
la barra de arena que la separa del mar. La conexién de las lagunas con el mar supone una entrada
de agua bien oxigenada y pobre en nutrientes, ayudando enormemente a la depuracién del agua de
la laguna. A pesar de que la solucion parece relativamente sencilla, es en realidad tremendamente
complicada. En un mundo en el que el agua de los rios es un bien preciado, los aportes de agua
dulce que deberian de recibir las lagunas costeras han sido secuestrados por agricultores, industrias y
ciudades, o reenviados al mar para evitar la inundacién de aeropuertos y zonas urbanas. Reclamar estos
aportes para salvaguardar la salud e integridad de estos ecosistemas se hace por tanto dificil, ya que
esto entra en conflicto directo con el mantenimiento del bienestar humano, tal y como lo entendemos
hoy en dia. Quizas en un futuro, ojala no muy lejano, reflexionemos sobre los grandes beneficios que
nos proporcionan estos ecosistemas, vitales para la biodiversidad de invertebrados, anfibios, reptiles,
peces y aves. Encontrar un balance entre el mantenimiento de esta extraordinaria biodiversidad y la
satisfaccion de nuestras necesidades es complicado, pero no imposible. El encuentro entre todas las
partes implicadas en la gestion del territorio se hace indispensable para mejorar la gestién del agua, de
manera que los aportes de agua reclamados a estos ecosistemas vuelvan a los mismos en la medida de
lo posible una vez que hayan satisfecho los usos humanos.
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1. Introduccion

En la costa de Girona (NE de la Peninsula Ibérica) hay varios humedales asociados con la degradacion
deltaica del rio Ter (humedales del Baix Ter) y de los rios Muga y Fluvia (humedales del Alt Emporda). Entre
las masas de agua costeras con mas o menos influencia de agua dulce, existen algunas lagunas costeras
salobres o incluso hiperhalinas, donde las entradas continuadas de agua dulce superficial son inexisten-
tes 0 muy escasas. La hidrologia de estos ecosistemas salobres se encuentra altamente determinada
por el mar, aunque estan separadas de este durante la mayor parte del afio, ya que la baja oscilacién de
la marea en esta zona afecta poco el nivel de agua de las lagunas. Debido a su aislamiento de las entra-
das superficiales de agua dulce y marina, se definen como lagunas costeras confinadas. Su hidrologia
esta dominada por entradas puntuales durante los temporales de mar o las inundaciones de agua dulce,
seguidas de largos periodos de confinamiento, sin entradas de agua superficiales cuando las lagunas
tienden a secarse y a aumentar su salinidad (Quintana et al., 1998; Quintana, 2002; Badosa et al., 2006).

Hoy en dia, las lagunas costeras confinadas en la costa de Girona son escasas, limitadas a los dos
nucleos citados (humedales del Alt Emporda y del Baix Ter), ambos incluidos en la red Natura 2000. Sin
embargo, es muy probable que este tipo de ecosistemas fuera mucho mas abundante en el pasado, no
solo en Girona, sino también en otras zonas de la llanura inundable a lo largo de la costa mediterranea
(Britton & Crivelli, 1993; Quintana & Mari, 2004; Quintana et al., 2009). La mayoria de estas masas de agua
fueron desecadas y sustituidas por urbanizaciones con propdsitos turisticos durante la segunda mitad
del siglo XX (Figuras 1y 2). Los factores que probablemente facilitaron este hecho fueron su ubicacion,
inmediatamente posterior a la banda de dunas costeras, y la forma relativamente facil de desecarlas (ya
que son aguas poco profundas, que no se alimentan por entradas continuadas de agua). Asi, las lagunas
costeras confinadas son probablemente uno de los ecosistemas acuaticos costeros que han sufrido méas
reduccion y degradacion debido al desarrollo humano en la costa mediterranea.

Figura 1: Mapa que muestra las actuales (verde oscuro) lagunas costeras confinadas cerca de la costa de Girona (primeros 100
m) y los probables ecosistemas costeros existentes en 1950 (verde claro) y desaparecidos durante la segunda mitad del siglo XX.

174



Figura 2: Comparacién de una vista general del ndcleo urbano de L’Estartit (Baix Ter) hacia 1925
(arriba) y en 2015 (abajo). A indica la posicion de un edificio representativo (Casa Salieti) como refe-
rencia; B es la posicién de una laguna costera confinada, que hoy en dia ha sido sustituida por una
rotonda; C es la antigua marisma que rodeaba esta laguna, también desaparecida y sustituida por
edificios. Fotos: Museu de la Mediterrania y Josep Pascual.

Las lagunas costeras confinadas que todavia existen conservan las caracteristicas hidrolégicas naturales
basadas en un patrén de inundacién-confinamiento que, a su vez, determina la dinamica de nutrientes
y la composicion de las especies en estos habitats. Debido a la inundacion irregular, las fluctuaciones
del nivel del agua son intensas (Figura 3), como es caracteristico de los ecosistemas acuaticos
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mediterraneos (Alvarez-Cobelas et al., 2005; Beklioglu et al., 2007). Las fluctuaciones en la salinidad son
también importantes, dependiendo de la cantidad relativa de entradas de agua marina y dulce (Tabla 1).
En la mayoria de los ecosistemas costeros del Mediterraneo, la hidrologia sufre fuertes modificaciones
antropicas para el abastecimiento de riego o la evacuacién de aguas residuales (Britton & Crivelli, 1993;
Moroén & Gonzalez, 1996; Goneng & Wolflin, 2005). Este no es el caso de los ecosistemas costeros
confinados, ya que su hidrologia se ve menos afectada por las actividades humanas. En consecuencia,
las lagunas costeras confinadas aun conservan varias especies particularmente adaptadas a estas
condiciones hidroldgicas caracteristicas, especies que estan en fuerte regresion debido a la rapida
desaparicion de estos ambientes durante las Ultimas décadas (Gosalbez et al., 1994; Quintana & Mari,
2004; Gesti, 2006; Quintana et al., 2009). La Comision Europea ha reconocido la importancia de los
habitats que aparecen en estos ambientes, incluyendo la mayoria de ellos en la Directiva de Habitats
(92/43/CEE). Algunos ejemplos de habitats enumerados en la presente Directiva con presencia relevante
en ecosistemas costeros confinados son habitats de Salicornia y otras especies anuales colonizadoras
de arenas fangosas (Habitat 1310); pastizales salinos mediterraneos de Juncetalia maritimi (Habitat 1410);
matorrales haléfilos mediterraneos y termoatlanticos de Arthrocnemetalia fructicosae (Habitat 1420); v,
por ultimo, las lagunas costeras (Habitat 1150), que se definen como un tipo de habitat prioritario.
Por lo tanto, la conservacion de estos ambientes es esencial en un contexto de conservacién de la
biodiversidad global en Europa.
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Figura 3: Variaciones en el nivel de agua en la laguna de Fra Ramon (Aiguamolls del Baix Ter) durante
11 ciclos hidrolégicos. El nivel del agua es la cota sobre el nivel del mar de la superficie del agua.
El nivel de agua cero corresponde al nivel medio del mar en la zona entre 1990 y 1995. Las barras
representan la precipitacion (en mm). Los niveles mas altos de agua coinciden con los temporales
de mar (flechas).
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2. Caracteristicas ecologicas de las lagunas
costeras confinadas y marismas asociadas

2.1. Hidrologia

La hidrologia basada en un patrén de inundacién-confinamiento es una de las principales caracteristicas
de estos ecosistemas. En estas lagunas, las principales entradas se producen durante los temporales,
cuando tienen lugar no solo entradas superficiales sino también subsuperficiales y de agua subterranea.
Estos episodios se restringen a muy pocos dias, y coinciden con temporales de mar o fuertes inundaciones.
Después, las lagunas permanecen desconectadas del mar y de cualquier fuente superficial de agua
dulce. Como es tipico del clima mediterraneo, las inundaciones ocurren al azar a lo largo del afio sin un
patron estacional claro, excepto que son mas frecuentes en invierno y especialmente raras en verano.
La frecuencia anual de los temporales de mar también es variable y ha aumentado durante las ultimas
décadas, de 2-3 por afio durante los afios 70 a 5-6 por afo en la primera década del siglo XXI (Pascual et
al., 2012). No hay mas entradas de agua superficiales que sean significativas aparte de las inundaciones,
pero las entradas de agua subterranea alimentan las lagunas durante mas tiempo (1-2 meses después
de la inundacién, dependiendo de su intensidad). Las aportaciones de agua subterranea son muy
importantes en este sistema, ya que permiten la persistencia de estas lagunas durante los periodos
secos. Estas entradas consisten en una mezcla de agua continental y marina subterranea, que puede
suponer, por ejemplo, entre el 20 y 60% de agua dulce en la laguna de Fra Ramon (Mencio et al., 2017).

La mayor parte del afio estas lagunas permanecen confinadas, con entradas muy reducidas de agua
superficial y subterranea, especialmente en verano (Figura 4). Durante el confinamiento, el nivel del agua
disminuye y la salinidad aumenta debido a la evaporacién. El grado de confinamiento, junto con la mezcla
de agua de mar, agua dulce y agua subterranea, determina la salinidad de las lagunas. La salinidad oscila
generalmente entre salobre (conductividad cercana a 20 mS-cm) a hiperhalina (mas de 60 mS-cm™),
pero también se registran valores extremos de <1y >120 mS-cm (Tabla 1). Puede aparecer un alto grado
de estratificacion de la salinidad a baja profundidad durante las aportaciones de agua subterranea que
tiende a desaparecer con el confinamiento (Figura 5). Asi, son caracteristicas de este tipo de lagunas no
solo una alta salinidad sino también su alta variabilidad temporal y espacial (Quintana et al., 1998; Brucet
et al., 2005; Badosa et al., 2006).

2.2. Dinamica de nutrientes

El patrén de inundacién-confinamiento determina la dinamica de nutrientes, que estd mas relacionada
con los procesos enddgenos que con los aportes externos de nutrientes, como es caracteristico de los
ecosistemas costeros cerrados (Gilbert et al., 2010). Durante el confinamiento, las lagunas concentran la
materia organicay los nutrientes totales, que son especialmente altos en verano (Tabla 1). Sin embargo,
se observan patrones diferentes en nutrientes inorganicos (Quintana et al., 1998; Badosa et al., 2006;
Lopez-Flores et al., 2006a, 2014): mientras que el fosfato tiende a acumularse con el confinamiento
como la materia organica, las formas inorganicas de nitrégeno se incrementan con las inundaciones,
pero desaparecen rapidamente con el confinamiento (Figura 6). Lopez-Flores et al. (2014) observaron
que las tasas de desnitrificacidon son siempre superiores a las de nitrificacion, lo que resulta en una
pérdida neta de nitrégeno inorganico si los aportes externos de nitrégeno no lo compensan.
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Figura 4: Vista aérea de las lagunas costeras de los Estanys d’en

Turies (Aiguamolls de L’Alt Emporda) en el periodo anterior a
la desecacion, cuando el confinamiento es maximo. Foto: Parc

Natural dels Aiguamolls de 'Emporda.
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Asi, el equilibrio entre los procesos de nitrificacion y desnitrificacion puede explicar estas pérdidas de
nitrégeno. Este patron afecta a todas las formas inorganicas de nitrégeno, ya que las formas reducidas
de nitrégeno (como el amonio generado por mineralizacion de la materia organica) se oxidan primero a
nitrato mediante nitrificacion, pero luego se pierden a la atmdsfera por medio de la desnitrificacion. Al
contrario, el fosfato se diluye durante las inundaciones y tiende a concentrarse durante el confinamiento.
La acumulacion simultanea de fosfato y la pérdida de nitrégeno inorganico dan lugar a ratios N/P es-
pecialmente bajas, lo que se ha definido como confinamiento diferencial de nutrientes (Quintana et al.,
1998). Su consecuencia es la limitacidon de nitrégeno para el crecimiento del fitoplancton (Lépez-Flores
et al., 2006a, 2014). También se han encontrado diferencias similares en la acumulaciéon de otros com-
puestos conservativos y no conservativos: algunos pesticidas persistentes y metales pesados tienden
a concentrarse durante el confinamiento, mientras que algunos plaguicidas mas degradables aparecen
solo cuando la tasa de renovacién del agua es alta debido a la escorrentia (Lopez Flores Et al., 2003;
Salvadé et al., 2006).
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Figura 6: Variaciones en la concentracion de nitrato y fosforo total en la laguna de Fra Ramon (Aiguamolls
del Baix Ter) durante un ciclo anual. Adaptado de Badosa et al. (2006).

2.3. Estructura de la comunidad

Las fluctuaciones del nivel del agua, la variabilidad de la salinidad y la dinamica de nutrientes resultante
del patrén de inundacién-confinamiento condicionan la composicién de las especies y la estructura de
la comunidad en lagunas costeras confinadas (Brucet et al., 2005; Gascon et al., 2006; Lépez-Flores
et al., 2006b; Quintana et al., 2006). Aunque pueden llegar muchas especies marinas o de agua dulce
durante las inundaciones, solo alcanzan poblaciones estables unas pocas especies eurihalinas que
toleran las condiciones adversas encontradas en estos habitats. Por lo tanto, algunos compartimentos
de la estructura tréfica se encuentran frecuentemente colonizados por asociaciones casi monoes-
pecificas. Es el caso de los macrofitos, dominados por una sola especie del género Ruppia (Gesti,
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2006), que adapta su comportamiento reproductivo segun crezca en areas de inundacién temporal o
permanente (Gesti et al., 2005). La vegetacion circundante a las lagunas también esta compuesta por
pocas especies que toleran la inundacién con agua salina, como Salicornia patula, Sarcocornia fruti-
cosa, Juncus acutus, J. maritimus y Halimione portulacoides, organizadas en un gradiente topografico,
dependiendo de su tolerancia a la duracion de las inundaciones (Gesti, 2006). La falta de nitrégeno
inorganico en el agua condiciona las especies de fitoplancton. Asi, dominan la composicion de espe-
cies de productores primarios planctonicos las cianobacterias unicelulares tipo Synechococcus, que
pueden fijar el nitrogeno atmosférico, o las especies mixotrofas, tales como dinoflagelados, haptofitos
o criptofitos, que pueden incorporar nitrogeno mediante el consumo de bacterias. Los organismos
mas dependientes del nitrdgeno inorganico disuelto, como las diatomeas o las clorofitas, son escasos
(Quintana & Moreno-Amich, 2002; Lépez-Flores et al., 2009, 2014). Tradicionalmente se ha estudiado
poco la estructura de la comunidad microbiana en las lagunas costeras mediterraneas. Como revela
un estudio reciente (Frederic Gich, datos no publicados), el gen funcional bacteriano nosZ involucra-
do en la ultima etapa enzimatica de desnitrificacion y el gen funcional nrfA implicado en la reduccion
desasimilatoria del nitrato a amonio (DNRA) estan presentes en varias lagunas del Baix Ter en nimeros
similares de copias génicas (de 10* a 107 nimeros de copias del gen/ml). Asi, se demuestra el potencial
genético de la comunidad para reducir el nitrato a nitrégeno gaseoso o amonio. Dado que se favorece
la DNRA cuando existe una alta disponibilidad de materia organica en relacién con el nitrato (Fazzolari
et al., 1998; Nizzoli et al., 2010), podemos considerar que la amonificacion tendria importancia durante
los periodos de confinamiento. Entonces, los restos de plantas circundantes que contienen macromo-
léculas nitrogenadas, tales como acidos nucleicos, proteinas y aminoazulcares, serian degradados a
amonio en condiciones anoéxicas, mientras que la desnitrificacidon seria predominante después de las
aportaciones de agua dulce con nitrato.

La ausencia de peces en las lagunas temporales o semipermanentes hace que las dominancias
de diferentes especies de invertebrados se sucedan a lo largo del tiempo segun el gradiente de
inundacioén-confinamiento. Los rotiferos (Synchaeta spp.) dominan en periodos de inundacion, pero
son sustituidos por copépodos calanoides (principalmente Eurytemora velox i Calanipeda aquaedulcis)
en condiciones estables. Cuando el nivel de agua se acerca a la desecacion aparecen rotiferos
(Brachionus spp.), anfipodos (Gammarus aequicauda) o medusas (Odessia maeotica), dependiendo del
estado tréfico (Figura 7). Los claddceros se encuentran ausentes o son muy escasos. Las dominancias
de calanoides que superan el 90% del total de individuos se mantienen durante semanas o incluso
meses si no se interrumpen las condiciones estables por ninguna perturbacion hidrolégica (Brucet
et al., 2005). Durante las dominancias de calanoides, el tamafio corporal se convierte en un factor
importante en la estructuraciéon de la comunidad de invertebrados acuaticos (Brucet et al., 2006):
adultos y estadios juveniles de la misma especie desempefan un papel trofico diferente, de modo que
la competencia intraespecifica se reduce cuando hay poca disponibilidad de nutrientes (Brucet et al.,
2008; Quintana et al., 2015). La estructura de la comunidad benténica no depende tanto del patrén
temporal de inundacién-confinamiento (Gascon et al., 2005). Mientras que el zooplancton es similar en
diferentes masas de agua, pero con una alta variabilidad temporal, los macroinvertebrados benténicos
dependen mas de variables relacionadas con la distribucién espacial, como la permanencia de agua o
la granulometria del sustrato (Gascon et al., 2007).

Una de las especies de peces mas caracteristicas de las lagunas costeras confinadas es el fartet

(Aphanius iberus), un pez ciprinodéntido en peligro de extincién, endémico de la Peninsula Ibérica,
incluido en el anexo | de la Directiva Habitats (Doadrio et al., 2011).
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Figura 7: Modelo conceptual de la sucesion del plancton en lagunas costeras confinadas sin peces. Dibujo de J. Corbera
reproducido de Boix et al. (2015) con permiso.

Las poblaciones monoespecificas densas del fartet son comunes en las comunidades de peces,
especialmente durante el confinamiento, cuando el nivel de agua es el mas bajo y los peces se con-
centran en los refugios de agua permanente (Moreno-Amich et al., 1999). El fartet se adapta a las con-
diciones fluctuantes de estas aguas, puesto que tolera un amplio rango de salinidad. También actua
como un depredador clave, originando una cascada tréfica basada en el tamafio corporal (Compte et
al., 2012), lo que provoca un aumento en la transparencia del agua y de la densidad de macrofitos.
Ademas de la reduccion del habitat, uno de los principales problemas de la conservacién del fartet es
la presencia de la gambusia (Gambusia holbrooki), una especie invasora norteamericana, introducida
en el area mediterranea a principios del siglo XX con el fin de controlar los mosquitos y la malaria
(Doadrio et al., 2011). En la actualidad, debido a la presencia de la gambusia, el fartet es relegado a
habitats con altas fluctuaciones de salinidad que limitan el éxito invasivo de la gambusia (Alcaraz &
Garcia-Berthou, 2007; Ruiz-Navarro et al., 2011).
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3. Gestion y restauracion de lagunas
costeras confinadas

3.1. Regulacion del flujo en las marismas del Alt Emporday
sus consecuencias ecologicas

En 1989, pocos afios después de la creacion del Parque Natural de los Aiguamolls de L’Emporda en los
Aiguamolls de L'Alt Emporda, los responsables del nuevo parque decidieron aumentar la duracion de
la inundacion en la marisma. Los argumentos eran claros: en la década de 1950 se construyd un canal
de drenaje para drenar la marisma y reducir la duracion de la inundacién; mas tarde, en los afios 70, se
propuso una urbanizacién en la zona, a la que puso fin un fuerte rechazo popular contra la destruccion
de estos humedales. Por lo tanto, con la creacién del Parque Natural llegaba el momento de recuperar
la superficie de inundacién. Con este propdésito, los gestores del parque instalaron una compuerta en el
canal de drenaje construido en los afos 50, desviando asi las entradas de agua dulce superficiales a las
lagunas costeras confinadas. Debido a esta regulacién del flujo, las inundaciones superficiales de agua
dulce circulaban principalmente a través de las lagunas costeras en lugar de evacuar directamente al
estuario del rio Fluvia y al mar (Figura 8). Este cambio en el patrén de inundacién causé varios efectos en
la dinamica de nutrientes y la composicion de las especies de estas lagunas (Quintana et al., 1998, 1999;
Brucet et al., 2005):

« Como era de esperar y deseado, el nivel de agua permanecié mas alto que antes, alargando el hidro-
periodo en la marisma.

+ La salinidad media tendia a disminuir con el aumento de las aportaciones de agua dulce, asi como
también disminuia la variabilidad de la salinidad.

+ Junto con las entradas de agua dulce, hubo un fuerte aumento de las entradas de nitrato, lo que
provocé un cambio en la ratio N/P. Una fuerte limitacion de N antes de la regulacién del flujo
(NO,/SRP <1) cambid a una alta abundancia de N inorganico durante la inundacion de agua
dulce (NO,/SRP >100).

+ La alta cantidad de nitrato que entraba en un sistema limitado por N provocé una gran eutrofizacion
de las lagunas y causé una mayor frecuencia de los episodios de hipertrofia durante los periodos de
confinamiento.

« La composicién de las especies cambié drasticamente, con una reduccién de especies adaptadas
a las condiciones de confinamiento y su sustitucion por especies tipicas de aguas oligohalinas eu-
tréficas.

Después de ver este efecto negativo, los gestores del parque decidieron cambiar el funcionamiento de la
compuerta. En la actualidad, la compuerta se utiliza para controlar el nivel del agua, de manera que evita
el drenaje excesivo de la marisma, pero asegura que el exceso de agua dulce fluya directamente al mar
y no se desvie a las lagunas confinadas.
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Figura 8: Efectos de la regulacién del flujo en los Aiguamolls de L'Alt Emporda como consecuencia de la instalacion de una
compuerta (SC) en el canal de drenaje. La figura también muestra la variacion estacional de la entrada de agua dulce a través del
Rec Corredor (A) y de las concentraciones de nitrato y SRP en diferentes masas de agua. Aguas de alta ratio N/P del Rec Corredor
inundaban las aguas de baja ratio N/P de las lagunas costeras (B, C y D) provocando eutrofizacion. El nitrato era maximo durante
el periodo de inundacion (diciembre-marzo), mientras que el fosfato aumentaba durante el confinamiento, coincidiendo con los
episodios de hipertrofia. Adaptado de Quintana et al. (1999).

3.2. Esfuerzos de conservacion del fartet

El fartet es un ejemplo de especies afectadas negativamente por la regulacion del flujo durante los afios
90 en la marisma de L’Alt Emporda (Moreno-Amich et al., 1999). El aumento de la eutrofizacion, asi
como la reduccion de la salinidad media y de su variabilidad, permitié la propagacién de la gambusia,
mas adaptada a las nuevas condiciones de inundacién de agua dulce (Rincén, 2002; Alcaraz & Garcia
Berthou, 2007; Ruiz Navarro et al., 2011). La gestion actual de la compuerta y la consiguiente reduccién
del flujo de agua dulce en las lagunas confinadas ha supuesto la recuperacioén de las poblaciones de
fartet en la marisma de L'Alt Emporda.

En la marisma de La Pletera, en los humedales del Baix Ter, se crearon tres nuevas lagunas permanentes
en 2002, en el marco de un proyecto Life Nature (Life Ter Vell-Pletera, LIFE99NAT/E/006386). El objetivo del
proyecto fue aumentar el numero de refugios de poblacion de fartet en esta zona (Quintana & Mari, 2004;
Quintana et al., 2009). Las lagunas se repoblaron con cerca de 400 individuos de fartet inmediatamente
después de su creacion. La repoblaciéon a corto plazo tuvo éxito y la densidad de los fartets aumenté
un orden de magnitud por afio (Badosa, 2007). Sin embargo, a largo plazo, la densidad de los fartets
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disminuyé debido a la llegada de la gambusia, afectando no solo a las lagunas creadas sino también a
las naturales (Pou-Rovira, 2009). Una gran inundacién de agua dulce causada por fuertes precipitaciones
en octubre de 2005 (Pascual et al., 2006) pudo ser la causa de la llegada de la gambusia a las lagunas
costeras confinadas de La Pletera. Desde entonces, el fartet y la gambusia coexisten en la zona, con
fuertes oscilaciones poblacionales en ambas especies, siendo la gambusia mas abundante en las aguas
oligohalinas y el fartet en condiciones de altas fluctuaciones de salinidad. Por lo tanto, una salinidad alta
y variable es basica para la conservacion de las poblaciones de fartet en lagunas donde hay gambusia.

Un aspecto relevante que no se tomé en consideracion durante la construccion de las lagunas en 2002 es
la importancia del patrén sedimentario y de los aportes de agua subterranea. En la marisma de La Pletera,
las aguas subterraneas pueden representar hasta el 80% de la circulacion total de agua (Mencio et al.,
2017). Una capa delgada de sedimento con muy baja permeabilidad situada a poca profundidad (entre 30
y 90 cm de la superficie) dificulta la entrada de agua subterranea salina en las lagunas (Geoservei, 2016).
La creacion de lagunas en 2002 se basé simplemente en la excavacién por debajo del nivel del mar,
para asegurar la permanencia del agua durante todo el afo. Sin embargo, no se valord la composicién
de sustrato, por lo que probablemente la capa impermeable fue eliminada durante las obras. La alta
permeabilidad de las nuevas lagunas puede facilitar la entrada de agua subterranea, con una salinidad
cercana a los 20 mS-cm, lo que permite la persistencia de la gambusia.

3.3. Criterios para la restauracion de lagunas costeras
confinadas en los aiguamolls del Baix Ter

En los aiguamolls del Baix Ter se ha desarrollado un nuevo proyecto de restauracion en la marisma de La
Pletera (Life Pletera, LIFE13NAT/ES/001001). Esta zona fue afectada por las obras de construccion de una
urbanizacién a finales de los afios 80, que luego se interrumpio en los afos 90. El objetivo del proyecto ha
sido recuperar los valores ecolégicos de esta marisma, alterados por las obras de la urbanizacién. Con este
propdsito, los restos de la urbanizacion inacabada (paseo maritimo, accesos, material de relleno, rompeolas
y escombros) se han desmantelado y sustituido por un ecosistema costero. Se han creado varias lagunas
costeras confinadas rodeadas de la correspondiente vegetacién de marisma, separadas del mar por una
duna bien constituida (Figura 9). En las excavaciones, se han aplicado cinco criterios para la creacion de
lagunas y la eliminacion de los restos de la urbanizacion. Su orden era jerarquico, de modo que ninguno de
ellos se aplicaba a menos que se cumplieran los criterios anteriores. Estos criterios fueron los siguientes:

1) La conservacion de la funcionalidad ecolégica ecoldgico del ecosistema costero. La nueva
estructura de la marisma restaurada debe garantizar que los procesos ecolégicos tipicos de las lagunas
(descritos en la seccién 2) funcionen correctamente en el futuro. Con este fin, el ecosistema restaurado se
organizo siguiendo la estructura espacial habitual de los humedales costeros confinados en condiciones
naturales, que consiste en las siguientes bandas paralelas a la costa:

+ una banda de dunas costeras compuesta de dunas méviles y del frente dunar;

* una banda de gradiente constituida por una zona de mezcla de dunas y marisma;

+ una banda de lagunas formada por diversas lagunas confinadas permanentes, distribuidas en
paralelo al mar;

+ una banda de marisma formada por vegetacién haléfila que permita el desbordamiento de las
lagunas durante las inundaciones.
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Figura 9: Vista aérea de la zona restaurada de La Pletera (Aiguamolls del Baix Ter) antes (arriba) i despuéss (abajo)
de la restauracio.
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La hidrologia debera seguir el patron de inundacién-confinamiento sin entradas continuas de agua dulce
superficial. Esto mantendra la dinamica de nutrientes y la estructura de la comunidad caracteristicas de
estos habitats, como se describe en las secciones 2.2 y 2.3.

2) La mejora de la colonia existente de fartet con la creacion de mas ntcleos de poblacién.
Se tuvieron en cuenta dos aspectos. En primer lugar, varias masas de agua permanentes se mantienen
aisladas durante los periodos de confinamiento pero se conectan durante las inundaciones. Esta
estructura promueve la diversificacion del habitat y asegura la disponibilidad permanente de refugios
adecuados para el fartet, ya sea durante los afios secos o humedos. En segundo lugar, las masas de
agua permanentes se construyeron excavando el sedimento por debajo del nivel del mar, pero teniendo
en cuenta el patron sedimentario, y asegurando que la capa impermeable no se eliminara (Geoservei,
2016). Esto facilita una mayor salinidad durante el confinamiento, que es adecuada para la permanencia
del fartet (como se comenté en la seccién 3.2).

3) La no intervencién en areas que todavia mantienen la vegetacion de marisma, ya que el relleno
aportado durante el proceso de urbanizacion no ocupé toda la zona de marisma. Por lo tanto, deben
mantenerse las areas restantes que aun estan cubiertas por los habitats costeros incluidos en la Directiva
de Habitats (como los enumerados en la seccién 1).

4) La recuperacion de los niveles topograficos existentes antes del proceso de urbanizacion. Es
importante resaltar que este no es el principal criterio de restauracién, como sucede en la mayoria de los
proyectos de restauracién. Significa que no se utilizé la morfologia de la marisma original como referencia
para la construccién de la nueva morfologia y solo se aplica cuando se cumplen los tres criterios anteriores.
Tratar de reproducir la morfologia antigua no tiene sentido cuando esta tan alterada por las obras de
construccioén de la urbanizacion. Por otro lado, para crear nuevas masas de agua es mejor aprovechar la
existencia de lugares ya alterados que acumulan material externo que debe ser eliminado.

5) El diseno de una nueva distribucion topografica que en el futuro recuerde la existencia de un
proceso inacabado de urbanizacion en la zona. No es el objetivo reproducir una marisma primitiva como
si nunca hubiese sido alterada y destruida, sino recordar que hubo un proceso fallido de urbanizacion
y que el ecosistema de marisma no es un sistema original, sino que estéa restaurado y recuperado. Con
esta idea, los antiguos accesos y paseos se convirtieron en lagunas y depresiones; las viejas rotondas
se convirtieron en separaciones entre masas de agua permanentes y uno de los viejos transformadores
eléctricos alberga un observatorio de aves.

3.4. Restauracion en un escenario de cambio global

En el contexto actual de cambio global, el area de La Pletera ha registrado un aumento medio del nivel
del mar de 5 mm-afio!, un aumento de la frecuencia media de los temporales de mar y un retroceso de
la costa de aproximadamente 1 m-afio™ durante las Ultimas décadas (Pascual et al., 2012). Las riadas
ocasionales, que pueden regenerar las lagunas confinadas, ya no son posibles en la zona, ya que el rio
Ter esta actualmente regulado por embalses y canalizado en su ultimo tramo y los terraplenes de ambas
orillas protegen del desbordamiento. Hoy en dia, debido a las dimensiones relativamente pequefias de
la zona y la imprevisibilidad de los efectos de las inundaciones, no es aconsejable facilitar la inundacion
ocasional de la marisma con desbordes del rio Ter.
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A corto plazo, se ha realizado una modelizacion de los posibles efectos de un temporal de mar intenso
en la zona una vez restaurada, en comparacién con los efectos sobre los elementos de la urbanizacion
inacabada (Figura 10). Los resultados de esta modelizacion demuestran que la eliminacion de las
estructuras de la urbanizacion aumenta la capacidad de la marisma de laminar el agua durante los
temporales de mar y reduce la intrusidon de agua de mar en los campos de cultivo adyacentes (Sola
et al., 2016). A largo plazo, uno de los principales problemas en la costa de Catalufia es la presencia
de infraestructuras cercanas al mar (vias férreas, autopistas, paseos, rompeolas), que no permiten un
desplazamiento gradual de la costa y de los ecosistemas costeros hacia el interior (Sabater et al., 2017).
La estructura blanda disefiada, con las diferentes bandas paralelas al mar y con la ausencia de cualquier
barrera dura, parece ser la mejor manera de mitigar los efectos del cambio climatico en esta costa.
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Figura 10: Resultados del modelo hidraulico, desarrollado en el marco de los proyectos Life Pletera(LIFE13 NAT/ES/001001) y Life
Medacc (LIFE12ENV/ES/000536), donde se muestran los efectos esperados de un temporal de mar intenso sobre el ambito de
la marisma de La Pletera antes y después de la acciones de restauracion. La presencia de construcciones y de acumulos origen
humano anteriores a la restauracion (izquierda) evitaba la inundacién de la marisma y causaban intrusién marina hacia los campos
de cultivo adyacentes. En cambio, con la retirada de estos elementos (derecha) las entradas de agua de mar durante un temporal
no superan el area de marisma. Linea roja discontinua, limite de la red Natura 2000; linea verde discontinua, limite del dominio
publico maritimo-terrestre.
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1. Introduccion

El Parque Natural de I’Albufera es una zona protegida, parcialmente rodeada por la ciudad de Valencia
y su area metropolitana, que en conjunto albergan alrededor de millén y medio de habitantes (Figura 1).
A grandes rasgos, en el parque se distinguen tres tipos de ecosistemas: 1) un lago somero y de agua
dulce (aprox. 2800 ha), homdnimo al parque y que permanece conectado puntualmente con el mar por
unos canales artificiales denominados golas; 2) el marjal, que rodea el lago por el norte, sur y oeste, y que
actualmente esta ocupado casi en su totalidad por arrozales que, a su vez, funcionan como un humedal
en la época de inundacién del cultivo (final de primavera para el crecimiento del arroz y mitad de otofio
hasta principios de invierno para su uso cinegético); y 3) una barra arenosa o restinga situada al este
del lago separandolo del Mar Mediterraneo. La restinga, conocida como La Devesa de El Saler tiene
aproximadamente 1 km de ancho y unos 14 km de longitud y esta formada por varios cordones dunares
paralelos a la costa con sus respectivas depresiones interdunares. Alguna de estas hondonadas suele
acumular agua durante ciertos periodos del afio formando un sistema de charcas conocidas localmente
con el nombre de malladas. Hay que destacar que actualmente, La Devesa de El Saler es un area de
esparcimiento ampliamente frecuentada tanto por la poblacién local como por turistas.

Albufera Lake

Benifaid

Sollana

Albalatde
La Ribera 7
v i

Figura 1. Izquierda: localizacion del area de estudio en la Peninsula Ibérica (arriba) y en el Parque Natural de I’Albufera (abajo).
Derecha: Detalle del area con la localizacion y cédigo de algunas de las malladas estudiadas. Los colores amarillo, verde y naranja
corresponden a los proyectos de restauracion de 2007, 2003 y 1998, respectivamente. (Modificado de Olmo, 2016).
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La declaraciéon de Parque Natural se hizo efectiva en 1986 (Decreto 89/1986, de 8 de julio), siendo el
primero en la Comunidad Valenciana, y en 1989 se incluydé en el Listado Ramsar de Humedales de
Importancia Internacional. Toda el area pertenece ademas a la Red Natura 2000 por ser considerada
Lugar de Interés Comunitario (Council Directive 92/43/EEC) y Zona de Especial Proteccion para las Aves
(Council Directive 2009/147/EC). La proteccion del Parque Natural queda regulada por dos normativas
autondmicas, el Plan de Ordenacion de los Recursos Naturales (Decreto 96/1995) y el Plan Rector de Uso
y Gestion (Decreto 259/2004). Como muchas otras areas costeras mediterraneas y a pesar del alto nivel
de proteccion, lo que hoy en dia es Parque Natural ha sido histéricamente sometido a fuertes presiones
antrépicas por la alta densidad poblacional en sus inmediaciones.

En concreto, el ecosistema de restinga, La Devesa de El Saler, ha sufrido diversas transformaciones,
siendo las mas intensas las que se dieron durante el siglo XX (Figura 2).

Ty - T

Figura 2. Fotografias de La Devesa de El Saler y de la restauraciéon de algunas malladas: a) en los afios 60
durante el plan de urbanizacion; b) vista aérea en 2002; c) trabajos de restauracién en la mallada R1; d)
instalacion de pasarela en la mallada O4; e) mallada R1 justo después de su restauracion en el verano de
2007; y f) mallada R1 tras su primer llenado en octubre de 2007. (De: Olmo, 2016).
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A comienzos de ese siglo, al ser un area endémica de malaria, las malladas fueron consideradas
puntos de agua insalubres donde las poblaciones de mosquitos, vectores de la enfermedad, debian ser
erradicadas. Para ello, dichas charcas fueron perforadas, rompiendo su impermeabilidad y favoreciendo
asi el drenaje hacia capas freaticas (Ley Cambd de 1918). Ya en la década de los 60 se aprobd un
proyecto urbanistico denominado: Proyecto de ordenacién y urbanizacién del monte de la Devesa, cuyo
objetivo era la urbanizacién de la restinga incluyendo un conjunto de complejos residenciales con varias
torres de apartamentos, casas unifamiliares, hoteles y zonas de recreo ademas de infraestructuras que
incluyeron sistemas de saneamiento, aparcamientos, carreteras secundarias y un paseo maritimo.

Todas estas acciones urbanisticas implicaron el nivelado del terreno, lo que resulté en una completa
desaparicién de los cordones dunares cercanos al mar, junto con muchas de las charcas asociadas. Las
malladas fueron artificialmente colmatadas con la arena de las dunas y con restos (fangos, escombros...)
de la inundacién que sufrié en 1957 la ciudad de Valencia a raiz de la crecida del rio Turia.

A mediados de los afos 70, el cambio politico en Espafa (de dictadura a democracia) propicié la
apariciéon de una serie de movimientos sociales y ambientales en contra del proyecto de urbanizacion,
muchos de ellos promovidos por naturalistas destacados de la época como el conocido Félix Rodriguez
de la Fuente. Gracias a esto, el proyecto de urbanizacién de La Devesa de El Saler tan solo llegd a
ejecutarse parcialmente. La ciudadania valenciana, bajo el lema El Saler per al poble, logro la paralizacion
de la mayor parte de las infraestructuras planteadas en inicio, principalmente el grueso de complejos
residenciales. Sin embargo, no fue hasta final de los afios 80 cuando las politicas ambientales a nivel
europeo, nacional y regional desarrollaron marcos de actuacion para tratar de recuperar el valor ecolégico
del area (Sanjaume 1988; Rey Benayas et al. 2003). Desde ese momento, se intentaron llevar las dunas
costeras y las charcas soterradas a sus estados previos mediante sucesivos proyectos de restauracion.

El primero de estos proyectos, entre 1988 y 1998, se llevé a cabo por parte del gobierno local, y con él se
restaur6 una parte del area afectada. Posteriormente se realizaron dos proyectos Life Natura de co-financiacion
europea: Life Duna (LIFEOO NAT/E/007339) entre 2003 y 2005, y Life Enebro (LIFE04 NAT/E/000044) entre 2007
y 2009. En ellos se eliminaron viales y otras infraestructuras y se restaurd parte del cordén dunar costero y
también algunas malladas. Las antiguas cubetas estaban colmatadas, aunque en periodos de lluvias intensas
podian presentar una escasa lamina de agua, con lo que la vegetacion estaba dominada por carrizo junto con
otras plantas terrestres que toleran cierto nivel de inundacién como especies de los géneros Inula o Dittrichia.
El primer paso para la restauracion de las malladas consisti6 en demarcar los limites de las cubetas
antiguas en base a fotografias aéreas y otros registros histéricos. Posteriormente, con maquinaria pesada
se extrajeron los sedimentos (Figura 2c), llegando justo al limite de la capa de limos que marcaria la zona
impermeable (entre 50-100 cm desde la superficie). La mayoria de ellas se restauraron para que tuvieran
un caracter temporal (Anton-Pardo & Armengol 2010; Olmo et al. 2016). Sin embargo, algunas fueron mas
profundamente excavadas con el objetivo de mantener una columna de agua durante todo el afio y crear asi
reservorios para las especies de peces ciprinodéntidos endémicos y amenazados (Benavent Olmos et al.
2004): fartet (Aphanius iberus) y samaruc (Valencia hispanica). En algunas de estas malladas permanentes
se introdujeron planteles de macréfitos sumergidos (principalmente de los géneros Chara y Potamogeton)
y ejemplares de los peces citados. Para el resto de malladas se optd por dejar la recolonizacién natural por
aquellas especies vegetales locales adaptadas a estos ambientes (Benavent Olmos et al. 2004). Las orillas
de las charcas se perfilaron con una pendiente suave facilitando el acceso de la fauna.

Las malladas estan catalogada en la Directiva Habitats (92/43/EEC) como Humid dune slacks (Code 2190).

196



Como caracteristicas generales, estas charcas interdunares son endorreicas, someras, ligeramente salobres
y de pequeno tamafo, superan dificiimente la hectarea de extension. En el caso de las temporales, la
inundacioén se debe al aporte de las lluvias, pero las permanentes pueden tener un componente importante
de aguas fredticas. Su dinamica anual esta marcada por el clima mediterraneo de la region, donde las
mayores lluvias se dan en otofio y primavera, mientras que los veranos son secos y muy calidos. De
acuerdo con esto, el afio hidrolégico comenzaria en septiembre y finalizaria en agosto del afio siguiente.
Dada la impredecibilidad del clima mediterraneo, las malladas temporales pueden tener diferentes periodos
de llenado y de sequia (hidroperiodos) dentro de un mismo afio hidroldgico y con duraciones distintas.

En toda la Devesa se pueden llegar a localizar mas de 40 cuerpos de agua (Rueda-Sevilla et al. 2006;
Rueda 2015). Las principales malladas, siguiendo la toponimia establecida y de norte a sur, son: la mallada
del Quarter, del Saler, de la Rambla, Redona, del Garrofer, Llarga, de la Mata del Fang, de I’Hospitalet,
de la Torre, Malladeta y del Canyar. También existe una zona con charcas restauradas en el denominado
Racd de I’Olla, un area de reserva mas cercana a I’Albufera. La mayor parte de malladas se encuentran
separadas por antiguos cortafuegos (tallafocs); sin embargo, algunas adyacentes pueden conectarse en
épocas de extraordinaria inundacion (por ejemplo, en invierno de 2017 se observd conexién entre las
malladas de la Rambla y la Redona, y ésta Ultima también con la del Garrofer). Esas antiguas malladas
en algunos casos estan muy fragmentadas, y podemos encontrar en ellas cuerpos de agua que se
mantienen separados; por ejemplo, tras la restauracion realizada en 2003 (proyecto Life Duna) donde
estaba la antigua mallada de la Mata del Fang se cred un complejo de cuatro malladas, tres de ellas (dos
temporales y una permanente) se conectan cuando el nivel estd muy alto, y una cuarta temporal queda
separada de éstas por un camino. El Ultimo de los proyectos realizados restaurd en el verano de 2016 dos
de estas malladas temporales (Rambla y Redona) y tiene previsto nuevas actuaciones.

Los sistemas acuaticos del Parque Natural de I’Albufera han sido objeto de varias investigaciones en el
campo de la limnologia. Desde principios del siglo XX muchos de estos estudios se centraron en el propio
lago de I’Albufera (Arévalo 1916, 1918; Blanco 1976). A partir de los afios 80, bajo la direccién de la Doctora
Rosa Miracle, los estudios limnolégicos se intensificaron (e.g. Miracle et al., 1984; Oltra & Miracle 1984,
1992; Oltra 1993; Romo & Miracle 1994) y posteriormente se ampliaron a otros sistemas acuaticos del
Parque Natural como los arrozales, las acequias, los manantiales (localmente conocidos como ullals) y
también se estudiaron algunas de las antiguas malladas (Soria & Alfonso 1993; Alfonso 1996; Soria 1997).
Mas recientemente, tras las restauraciones efectuadas por el proyecto Life Duna y Life Enebro se estudiaron
diversos aspectos limnolégicos de las malladas (Rueda-Sevilla et al. 2006; Antén-Pardo & Armengol 2010;
Olmo et al. 2015, 2016; Rueda 2015; Antén-Pardo et al. 2016; Olmo 2016; Romo et al. 2016).

En este capitulo se documentan los efectos que los distintos proyectos de restauracién han tenido sobre
las caracteristicas ambientales y sobre las comunidades de zooplancton de las malladas. Hacemos especial
hincapié en la colonizacion, establecimiento y configuracion de los diferentes grupos del zooplancton en estos
habitats acuaticos, comparando aquellas malladas restauradas mas recientemente con algunas de las que se
restauraron en primera instancia y que nos serviran como sistemas de referencia. Conforme a ellos, hemos
utilizado una nomenclatura relacionada con las distintas edades de restauracién (Figura 1): R (recientemente
restauradas, en 2007), | (edad de restauracion intermedia, en 2004) y O (del inglés old, malladas antiguas
restauradas en 1998). Ademas, la denominacion P se refiere a aquellas malladas de caracter permanente.
El zooplancton es un excelente modelo para entender la ecologia de comunidades y la restauracién ecolégica
(Louette et al. 2009; Badosa et al. 2010) por ello, los estudios presentados a continuacién aportan una detallada
informacién de cémo el desarrollo de los trabajos de restauracion puede afectar a estas comunidades.
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2. Efecto de la restauracion sobre las
caracteristicas ambientales de las malladas

Las sucesivas restauraciones llevadas a cabo en las malladas han tenido efectos sobre diversas
caracteristicas ambientales incluyendo las limnolégicas. Para estudiar los efectos de la restauracion
sobre éstas, se realizd un exhaustivo estudio durante un periodo de cuatro afios hidrolégicos; desde
octubre de 2007, tras el primer llenado de las malladas recientemente restauradas, hasta mayo de 2011,
tras el secado estival de todas las temporales en su cuarto afio. En el conjunto de 17 malladas estudiadas
(138 temporales y cuatro permanentes) quedan bien representadas las tres edades de restauracion (siete
nuevas, cuatro intermedias y seis antiguas).

En los cuatro ciclos de estudio, la temperatura del aire fue semejante, con valores medios cercanos a
los 18 °C (Figura 3), las lluvias fueron mas variables entre los diferentes afios hidrolégicos. En los tres
primeros, la precipitacion anual acumulada fue superior a los 650 mm por afio, mientras que el Gltimo afio
hidrologico no llegd a los 400 mm, afio en el cual los hidroperiodos de las charcas temporales fueron méas
intermitentes y efimeros (Figura 4). En aquellas malladas de caracter permanente, el nivel de la columna de
agua llego a fluctuar con una variacién de 90 cm, indicativo de la alta variabilidad pluviométrica estacional
e interanual. Desde la primavera de 2011, las malladas temporales permanecieron practicamente secas
debido a un prolongado periodo de sequia; el llenado completo de todas las cubetas volvié a producirse
a finales del otofio de 2016, tras unas fuertes lluvias.
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Figura 3. Precipitacién acumulada (mensual y anual) y temperatura media (mensual y anual) registrada durante los
cuatro afos hidroldgicos de estudio (septiembre 2007-Julio 2011) en la estacion meteoroldgica de Benifaid, situada
a 12 km del area de estudio. (Modificado de Olmo, 2016).
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Figura 4. Representacion de la duracion del hidroperiodo de las 17 malladas durante el periodo 2007-2009. En negro los periodos
de inundacion, en gris los periodos secos y en blanco cuando no hubo disponibilidad de datos.

Durante los cuatro afos hidrolégicos del estudio, las malladas se visitaron mensualmente y, durante los
periodos de inundacién, se midieron una serie de variables limnoldgicas: conductividad, temperatura
del agua, pH, oxigeno disuelto, profundidad, concentracién de clorofila a, nitratos y fésforo reactivo
soluble. También se anotaron otras variables como el porcentaje de cobertura vegetal o la presencia de
macroinvertebrados y aves acuaticas.

En el caso de las charcas temporales, la cobertura vegetal estuvo casi exclusivamente constituida por
helofitos, mientras que las charcas permanentes también desarrollaron macréfitos en el lecho de sus
cubetas. Las malladas temporales restauradas en 2007 pasaron de carecer de vegetacion en el primer
afno de estudio, a alcanzar coberturas del 10-20 % al final de los cuatro afios. Las malladas temporales
restauradas en 1998 y en 2003 se mantuvieron en torno a un 75-90% y un 50-70%, respectivamente. Por
otro lado, la mallada reciente permanente (RP) alcanz6 hasta un 70% mientras que, las permanentes de
mayor antigliedad (IP, OP1 y OP2) tuvieron en torno a un 40% de cobertura total.

En términos generales, y a pesar de las caracteristicas intrinsecas de cada charca, las malladas de
menor edad presentaron mayores niveles de pH, oxigeno, conductividad y profundidad (Figura 5).
Estos resultados se podrian relacionar con el incremento de vegetacién que conlleva el tiempo desde
la restauracién. El aumento de cobertura vegetal aporta una mayor cantidad de materia organica al
sedimento de las cubetas de mas edad, lo cual deberia tener como consecuencias principales: 1)
aumento de la velocidad de colmatacion, con la consiguiente reduccion de profundidad y acortamiento
del hidroperiodo; y 2) aumento de la tasa de descomposicion, lo que podria implicar una reduccion del
pH y del oxigeno disuelto.

En regiones calcareas, como en la que nos encontramos, el pH es regulado por el sistema tamponador
de los carbonatos (Wetzel 2001). Sin embargo, otros procesos naturales como la respiracion, la
fotosintesis, la descomposicion o la presencia de compuestos himicos también tienen influencia sobre
esta variable. En general, el valor de pH cambia conforme lo hace el balance entre produccién primaria 'y
descomposicion (por la captacion o liberacion de CO, disuelto en el agua) y esto provoca que el pH sufra
fluctuaciones diarias, estacionales o interanuales. Si la produccion supera a la descomposicion, el pH
sera mas elevado; por el contrario, si domina la descomposicion el pH sera menor (Brénmark & Hansson
2010). En nuestro sistema de charcas, el pH esta generalmente en torno a valores de 8 a 9 (Alfonso 1996;
Antén-Pardo & Armengol 2010). Los menores valores de pH en las malladas de mas edad, sugeririan la
mayor importancia de los procesos de descomposicion (Scheffer 2004) debido al aumento de la materia
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organica proveniente de la vegetacion. Por el contrario, en las malladas recientes parece dominar la
produccion, ya que apenas tienen aportes de materia organica debido a la escasa cobertura vegetal.
Estos mismos procesos posiblemente también sean los causantes de la disminucion de oxigeno
conforme aumenta la edad desde la restauracion.
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Figura 5. Diagramas de cajas y bigotes de: conductividad, temperatura, pH, oxigeno, clorofila a, nitratos y fosforo reactivo
soluble para cada mallada durante el periodo de estudio. Los limites de las cajas indican los percentiles 25 y 75; la linea dentro
de cada caja es la mediana. Las barras de error indican los percentiles 90 y 10, siendo los puntos negros los valores extremos.

200



En cuanto a la conductividad, las charcas costeras suelen concentrar sales por influencia de las aguas
freaticas, que suelen ser salobres, y del spray marino (Reyes et al. 2006). Sin embargo, en las malladas
recientes se observa una reduccion de la salinidad desde el primer afio que fueron restauradas hasta el final
del estudio. Los trabajos de restauracion dejaron al descubierto capas de sedimento donde existia una
acumulacion de sales, lo que posiblemente favorecié que presentaran una elevada conductividad durante
el primer hidroperiodo, en comparacion con las charcas de mayor edad. En nuestro sistema, la progresiva
reduccioén de conductividad podria deberse al lixiviado de las sales superficiales y su traslado a zonas
mas profundas del sedimento. Dos de las lagunas mas antiguas (04 y OP1) presentaron conductividades
mas elevadas que el resto. La cubeta perteneciente a la mallada temporal O4 se encuentra en parte sobre
suelos con elevada salinidad. En el caso de OP1, que se sitla cercana a la playa, la razén de su elevada
conductividad se deberia a los temporales maritimos que supondrian la entrada puntual de agua marina.

Las variaciones en el nivel del agua, tanto en humedales permanentes como temporales, tedricamente son
el resultado de la interaccion de un conjunto de complejos procesos tales como precipitacién, infiltracion,
evaporacion y transpiracion vegetal (Mitsch & Gosselink 1993). La morfologia de las cubetas, incluyendo
su profundidad, tiene una gran influencia en esas variaciones en el nivel de la columna de agua. En nuestro
sistema, la profundidad de manera general disminuye con la edad y esto podria también estar relacionado
con el incremento de la cobertura de vegetacion con el tiempo, lo que favoreceria una colmatacion mas
acelerada de la cubeta. El aumento de cobertura podria estar ademas contribuyendo al desecado de
las charcas por evapotranspiracion y por filtracion, ya que, los sistemas radiculares alteran y rompen los
estratos limosos impermeables facilitando la pérdida de agua a capas mas profundas (Mitsch & Gosselink
1993).

Para otras variables ambientales no se encontraron patrones claramente derivados de la edad de
restauracion. En todas las malladas, los valores medios de clorofila a en el agua estuvieron alrededor de
los 5 ug L, que es el limite entre oligotrofia y mesotrofia (OCDE 1982), aunque las lagunas permanentes
presentaron concentraciones medias ligeramente superiores (Figura 5). Con respecto a los nutrientes
disueltos, se detectaron nitratos y fosfatos en todos los muestreos, pero con concentraciones muy bajas
y sin un patrén definido segun el hidrorégimen o la edad de restauracién.

Con el fin de explorar los patrones generales que muestran las caracteristicas ambientales en el conjunto
de lagunas se realizé un andlisis de componentes principales (PCA). El primer eje (CP1) extraido en el
andlisis explicé un 57 % de la varianza y aparecio relacionado positivamente con el pH. Ordend las
charcas respecto a la edad de restauracion (Figura 6), y se situaron las lagunas mas recientes en la parte
positiva del eje, y las de mayor antigliedad en la parte negativa. El segundo eje (CP2) explico el 17.8%
de la varianza. Este eje ordend las lagunas segun su hidroperiodo separando claramente las lagunas
permanentes (en la zona positiva del eje) de las temporales (en la zona negativa). Este eje se correlacioné
positivamente con la profundidad, pH y clorofila a y negativamente con la conductividad.

Otros andlisis de ordenacién realizados con las muestras de las lagunas temporales y permanentes
por separado pusieron de manifiesto patrones semejantes. En primer lugar, en ausencia del factor
hidrorégimen (permanencia vs temporalidad), resalté también la importancia del pH en relacién con la
edad de restauracioén, con valores menores en las lagunas mas antiguas que se separaron claramente de
las recientes e intermedias. Por otra parte, las muestras de las lagunas también se relacionaron con la
clorofila a y la profundidad, siendo las mas profundas las que menores valores de clorofila a presentaron,
lo que probablemente esté relacionado con las variaciones estacionales e interanuales.
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Con estos resultados podemos concluir que la heterogeneidad ambiental en nuestro sistema de charcas viene
muy marcada por los afios transcurridos tras los trabajos de restauracion. Nuestro objetivo era desentranar y
cuantificar los principales factores que explican las diferencias ambientales entre los grupos de edad ya que
el conocimiento del contexto abiético nos ayudara a tener un mejor conocimiento sobre el marco bidtico en
el cual nos centraremos el resto del capitulo: la configuracion de las comunidades de zooplancton.
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Figura 6. Diagrama de ordenacion del Analisis de Componentes Principales de las variables limnolégicas en 17
malladas. Cada simbolo corresponde a la posicion media de todas las muestras de una charca en el periodo
de estudio. Los simbolos grises corresponden a malladas permanentes y los vacios a las temporales. COND,
conductividad; TEMP, temperatura; CHLA, clorofila a y SRP, fésforo reactivo soluble.

3.- Efecto de la restauracion sobre el
zooplancton de las malladas

Los resultados relativos al zooplancton proceden sobre todo de dos estudios: uno preliminar que
comprende 8 malladas restauradas en 1998 y en 2003, con muestreos en el ciclo hidrolégico 2006-
2007, y otro que comprendio 17 malladas (incluyendo las anteriores y otras restauradas en 2007) que se
estudiaron durante el periodo 2007-2011.

3.1- El zooplancton de las malladas: composicion y grupos
dominantes

Durante el ciclo hidrolégico 2006-2007, se estudio un grupo de malladas que incluia algunas permanentes y
otras temporales, tres afos tras la restauracion a través del proyecto Life Duna. En ese trabajo se realizaron
muestreos quincenales y se identificaron en total 100 especies de zooplancton entre las que dominaron
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los rotiferos, con 71 especies, seguidos de los cladéceros (15 especies), los copépodos (13) y una especie
de anostraceo (Antén-Pardo & Armengol 2010; Antén-Pardo et al. 2016). La riqueza acumulada en el
afio estudiado tuvo sus valores mas elevados en la laguna permanente dulce IP (Tabla 1). Los valores de
densidad medios estuvieron en torno a 200-300 ind L en la mayoria de lagunas, aunque presentaron
grandes fluctuaciones, siendo los valores mas altos debidos a los juveniles de copépodos ciclépidos y a
los rotiferos. Este resultado coincide con el patron de dominancia que se ha encontrado en otros sistemas
someros mediterraneos (Ortega-Mayagoitia et al. 2000, Rodrigo et al. 2003; Brucet et al. 2010). Las especies
encontradas durante este periodo son generalmente cosmopolitas, frecuentes en la region y en este tipo de
sistemas litorales mediterraneos con influencia salina (gj. Antén-Pardo & Armengol 2012, 2014) y por tanto,
sujetas a las fluctuaciones de salinidad que caracterizan a estos ecosistemas (Badosa et al. 2006; Serrano
& Fahd 2005).

REFERENCIA Densidad Riqueza Riqueza
(Ind L) media acumulada
IP 211.8+121.4 16.8 £ 4.7 62
OP1 334.8 +174.6 124 +£5.4 40
03 117.6 £+ 94.7 14.8 + 3.8 39
12 249.0 + 377.7 6.6 24 26
02 212.6 + 465.9 79+33 21
1 231.9 + 300.5 7122 19
04 938.6 + 865.1 7.3+£22 18
01 280.5 + 249.7 123 +£1.2 28

Tabla 1: Valores medios de densidad y riqueza, asi como de riqueza acumulada
en el conjunto de malladas estudiadas durante 2006-07 y que se utilizaron como
sistemas de referencia en otros trabajos.

En cuanto a la composicidn especifica, los géneros de rotiferos Lecane y Brachionus fueron los de mayor
riqueza y los de Hexarthra, Polyarthra y Keratella destacaron por presentar las densidades mas elevadas.
Entre los copépodos dominaron los ciclopidos: la especie mas abundante fue Acanthocyclops americanus,
que aunque ha sido frecuentemente citada con otro nombre (A. robustus), es muy abundante en toda la
zona (Soria & Alfonso 1993; Alfonso 1996; Oltra & Miracle 1992) y tolera las aguas salobres y eutroficas
(Dussart 1969; Miracle et al. 2013). También tuvieron abundancias destacables Diacyclops bisetosus, D.
bicuspidatus y Tropocyclops prasinus, también de caracter eurihalino (Dussart 1969; Alonso 1998). Tan sélo
una mallada (O3) registré la presencia de una especie de copépodo calanoide, el diaptémido Mixodiaptomus
kupelweseri, que ya fue citado previamente en la zona (Alfonso 1996). En cuanto a los claddceros, Daphnia
magna fue el que se encontré en mas altas densidades, ya que esta especie suele tolerar mayores rangos
de salinidad (Boronat et al. 2001; Ortells et al. 2005). Sin embargo, la conductividad suele presentar una
relacion negativa con la diversidad de claddceros, puesto que la mayoria de especies de este grupo tiene
escasa tolerancia a este factor (Jeppesen et al. 1994; Moss 1994). También aparecieron otras especies de
cladéceros menos tolerantes a la mineralizacién, como Ceriodaphnia quadrangula, Simocephalus vetulus o
Daphnia pulicaria (Alonso 1998; Boronat et al. 2001). Los resultados de este trabajo ponen de manifiesto que
las charcas permanentes y las de mayor hidroperiodo tuvieron una mayor riqueza por muestreo y acumulada
en todo el periodo de estudio; pero también destaca la importancia que tuvo la edad de restauracion sobre
el zooplancton, ademas de la conductividad y aspectos relacionados con la productividad del sistema
(Anton-Pardo & Armengol 2010; Antén-Pardo 2011; Anton-Pardo et al. 2016).
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Se ha constatado en numerosos estudios que la duracién del hidroperiodo (aqui correlacionado con
la profundidad) es el principal factor que determina la estructura y composiciéon de la comunidad en
sistemas acuaticos (e.g. Wellborn et al. 1996; Boix et al.2001; Eitam et al. 2004). Por lo general, la riqueza
de especies es mayor en las charcas permanentes (e.g. Collison et al. 1995; Alonso 1998; Spencer et al.
1999) o en charcas temporales con los hidroperiodos mas largos (e.g. Fahd et al. 2000; Boix et al. 2001).
Sin embargo, las comparaciones entre sistemas con diferente hidroperiodo son complicadas, ya que en
el niumero de especies encontrado puede influir el mayor nimero de muestreos realizados (el esfuerzo de
muestreo) en aquellos sistemas permanentes o con hidroperiodos mas largos. Ademas, el hidroperiodo
muchas veces va asociado con variables que aumentan la heterogeneidad ambiental (profundidad o
vegetacion acuatica) o con la abundancia de anatidas, que pueden actuar como vectores de dispersion
del zooplancton (Figuerola & Green 2002).

La influencia de la salinidad en la estructura de la comunidad de habitats acuaticos también ha sido
ampliamente estudiada (Williams 1999; Brock et al. 2005; Toumi et al. 2005; Waterkeyn et al. 2008), y al igual
que sucede en las malladas, ésta tiene gran influencia en la comunidad zooplanctoénica (e.g. Boronat et al.
2001; Frisch et al. 2006; Martinoy et al. 2006; Waterkeyn et al. 2008). Aparte de los efectos sobre la riqueza,
que se discutiran a continuacion, esta variable tuvo un efecto positivo sobre la abundancia de zooplancton:
las tres charcas mas saladas son las que mayor abundancia media de zooplancton tuvieron. La relacion entre
salinidad y productividad se conoce desde antiguo, ya que son sistemas donde los nutrientes no suelen ser
limitantes y donde unas pocas especies bien adaptadas pueden desarrollarse mucho (Hammer 1986).

Por ultimo, es destacable la presencia del anostraceo Tanymastix stagnalis, especie considerada rara en
la Peninsula lbérica (Boix 2002), que en nuestro estudio fue encontrada Unicamente en una mallada (02)
con uno de los hidroperiodos mas intermitentes. Sin embargo, Rueda-Sevilla et al. (2006) encontraron tres
poblaciones de esta especie en la misma zona: una en O2 y las otras en dos malladas no estudiadas en
el presente trabajo. Aunque esta especie se ha catalogado como caracteristica de aguas frias, en esta
zona aparece en rangos de temperaturas mayores. Los grandes branquiépodos, como éste, pueden
ser competidores mas eficientes que otros filtradores de menor tamafio como claddceros o rotiferos
(Waterkeyn et al. 2011) pero, al ser de mayor talla, son también mas susceptibles a la depredacién por peces
e invertebrados (Bohonak & Whiteman 1999). Por este motivo, las especies de grandes branquiépodos
aparecen habitualmente en sistemas temporales, donde los grandes depredadores (principalmente peces)
estan ausentes (Schneider & Frost 1996). Experimentos realizados con esta especie pusieron de manifiesto
la importancia de la conductividad en el mantenimiento y desarrollo de sus poblaciones. Esto unido a su
sexualidad obligada y a que posiblemente su capacidad dispersiva no sea tan grande como la de otros
branquiépodos, nos explicaria el hecho de que presente poblaciones tan fragmentadas (Olmo et al. 2015).

3.2. Efecto de la restauracion sobre el zooplancton en
lagunas permanente

Como hemos comentado anteriormente, las malladas permanentes presentaron una mayor riqueza
de especies de zooplancton, lo que en nuestro caso puede ir asociado a diversos factores: (i) alta
heterogeneidad de hébitats y condiciones ambientales asociados a una diversificacién de nichos (ii)
la permanencia anual del agua que facilita la sucesién de comunidades, (jii) la variedad temporal en
las condiciones que favorece distintos estimulos de eclosion, (iv) la constancia de columna de agua
que favorece el asentamiento de aves acuaticas las cuales son importantes vectores de dispersion
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(e.g. Figuerola & Green 2002), y (v) la presencia de poblaciones de peces y otros macroinvertebrados
depredadores que imponen una fuerte presion de depredacion, impidiendo la dominancia de unas pocas
especies (e.g. Spencer et al. 1999) y dificultando la exclusién competitiva. Ademas, la ampliacion de
las antiguas cubetas (en area y profundidad) y la introduccion de especies de flora y fauna acuaticas,
llevadas a cabo durante la restauracion, pueden haber ayudado a incrementar el efecto de estos factores.
Es posible que junto con los peces y plantas introducidos se pudiera producir la entrada de diversas
especies de zooplancton o de sus formas de resistencia, o que pudo contribuir al rapido aumento de la
riqueza de especies en estas lagunas permanentes.

Para comentar el efecto de la restauracién sobre el zooplancton de sistemas permanentes, vamos a
presentar el ejemplo de dos malladas que se han estudiado con detalle: la Mata del Fang (IP), restaurada
en 20083, y el de la mallada de nueva creacion, Mallada del Canyar (RP).

1. Mallada de la Mata del Fang (IP): esta charca no fue totalmente aterrada durante la urbanizacién de
la zona en los afios 60, quedando una pequefia masa de agua en forma de canal de unos 300 m?>y 1 m
de profundidad que se utilizaba para proporcionar agua a las obras de urbanizacion de la zona. En 1987
se realizd un estudio durante un afo de esta charca (Soria & Alfonso 1993), que presentaba una gran
densidad de vegetacion emergente y baja calidad del agua. El oxigeno disuelto era escaso (4.7 + 2.4 mg
L") y la concentraciéon de clorofila a (27.7 = 10.7 pg L), calificaba la charca como mesotréfica (OCDE
1982). Como parte del proyecto Life Duna (en 2003) se aumento la superficie de la cubeta (hasta 4000
m?), y se excavo hasta alcanzar una profundidad aproximada de 2 m. Conjuntamente, se llevé a cabo una
introduccién de diferentes especies de macréfitos (Chara hispida, Potamogeton pectinatus y Zannichellia
peltata), y de ejemplares de los peces endémicos anteriormente citados. En los afios posteriores a la
restauracion (2006 a 2009), se percibieron notables cambios tanto en las variables ambientales como en
las comunidades acuaticas (Anton-Pardo et al. 2013). Aparte del desarrollo de la vegetacion sumergida,
hubo una importante colonizacién de heléfitos, principalmente de los géneros Phragmites, Typha, Juncus
y Scirpus. Como consecuencia de la nueva vegetacién sumergida y el aumento de la cubeta, se produjo
un incremento de los niveles de oxigeno disuelto. Ademas, entre tres y seis afos tras la restauracion,
la concentracion de clorofila a disminuyé a valores medios por debajo de los 5 pyg L, pasando a un
estado de oligotrofia (OCDE 1982). En cuanto al zooplancton, la riqueza de todos los grupos aumenté
sustancialmente, lo que supuso importantes cambios en la estructura de la comunidad (Antén-Pardo
2011; Antén-Pardo et al. 2011). En el periodo comprendido entre febrero de 1987 a enero de 1988 (Alfonso
1996), se encontraron un total de 14 especies de rotiferos, con una clara dominancia de Keratella tropica,
y tan sélo se observaron dos especies de crustaceos, el cladécero D. magna en densidades muy bajas y
el copépodo T. prasinus, cuyos juveniles (principalmente nauplios) alcanzaron las maximas densidades.
Los afios posteriores a la restauracion, la mallada acumulé un total de 78 especies de zooplancton, con
un total de 60 especies de rotiferos, 5 de copépodos y 13 especies de claddceros (Antdn-Pardo et al.
2013). El aumento de especies de este Ultimo grupo es particularmente relevante en el funcionamiento del
sistema, ya que su mayor eficiencia en la filtracion de fitoplancton (comparado con los microfiltradores
rotiferos y nauplios) ayuda en los procesos de clarificacion del agua y facilita la existencia de fases claras
en habitats someros (Scheffer et al. 1993).

2. Mallada del Canyar (RP): esta charca se excavo, en el verano de 2007, en una zona donde no existia
una cubeta previa. Fue parte del proyecto Life Enebro y sus dimensiones finales rondaron los 5900 m?
de superficie y 1.5 m de profundidad maxima. En este caso, a diferencia de los sistemas temporales
restaurados, la excavacion si que alcanzo el nivel freatico, por lo que la laguna tuvo agua antes de las lluvias
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de otofo (Figura 7). También se introdujeron ejemplares de peces endémicos y vegetacién sumergida,
de composicion similar a la detallada en la mallada IP. Paulatinamente desde su primer llenado, la charca
tuvo una importante colonizacién de helofitos (de similar composicion a IP) en la propia cubeta y en su orla
(Antén-Garrido et al. 2013; Calero et al. 2015). Ademas, se produjo un rapido desarrollo de la vegetacion
sumergida con la colonizacién y establecimiento de nuevas especies de macrofitos pertenecientes a los
géneros Nitella y Utricularia, las cuales llegaron a desarrollar extensas praderas sumergidas (Calero et al.
2015). Las principales variables limnolégicas de esta mallada se midieron mensualmente durante cuatro
afos hidrologicos en los que los valores de nutrientes y de conductividad aumentaron con el tiempo
mientras que los de oxigeno se redujeron a partir del segundo afio y los de clorofila a fueron generalmente
bajos.

oo
=7 daS

Figura 7. (a) Detalle de los trabajos de excavacion en la mallada permanente RP, en verano de 2007 (antes de las lluvias de otofo),
donde se observa como se supera en profundidad el nivel freatico; (b) la misma mallada en otofio de 2008.

Numerosas especies de zooplancton colonizaron rapidamente esta mallada de nueva creacion. En
la Figura 8 se muestra la riqueza acumulada en esta charca durante los cuatro afios de estudio,
observandose una alta riqueza ya desde el primer muestreo (12 especies de rotiferos y una de
cladécero), y un aumento progresivo de las especies hasta que la pendiente se suaviza a los dos
afnos de su creacién. Tras los cuatros afos de estudio, la riqueza acumulada alcanzé las 80 especies,
en su mayoria rotiferos (61 especies), seguidos de los cladéceros (13 especies) y finalmente, seis
especies de copépodos. El grupo méas abundante fue el de los rotiferos sobre todo en los primeros
meses con abundancias superiores a los 1000 ind L. Las especies mas abundantes de este grupo
fueron Anuraeopsis fissa, Polyarthra dolichoptera, K. tropica, Hexarthra oxyuris y Trichocerca pusilla.
Los cladoéceros presentaron abundancias menores y mas constantes durante todo el periodo (maxima
de 29 ind L. En los afos posteriores, los copépodos tuvieron una mayor relevancia, debido a los
estadios juveniles, cuyas densidades medias pasaron de 103 ind L' a 406 ind L del primer al ultimo
afo de estudio, respectivamente.
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Figura 8. Arriba: Riqueza acumulada de la mallada RP durante el periodo septiembre 2007 a marzo
2011, en intervalos bimensuales, de: rotiferos, copépodos y claddceros; Abajo: Variacion en la den-
sidad de zooplancton de los tres grupos indicados durante el mismo periodo.

3.3. Efecto de la restauracion sobre el zooplancton en
lagunas temporales

La mayoria de malladas tienen caracter temporal por lo que en este apartado vamos a comentar algunos
aspectos destacables del zooplancton de este tipo de sistemas sometidos a restauraciéon, como son: la
colonizacion temprana, el banco de huevos y la sucesion ecolégica.

1.- Colonizacion temprana: Las seis malladas temporales recientemente restauradas por el proyecto
Life Enebro (R1 a R6, Figura 1) se muestrearon 15 dias después de su primer llenado con las lluvias de
finales de septiembre de 2007; precipitaciones que en ese mes se produjeron de forma copiosa lo que
posibilité un llenado rapido de las lagunas. Esta coyuntura nos permitié documentar la colonizacién
de los principales grupos del zooplancton desde el inicio. Al mismo tiempo, tuvimos la oportunidad de
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comparar estas comunidades pioneras con las de un conjunto de ocho malladas restauradas en 1998 y
2003, que consideramos de referencia y que se han descrito con mas detalle en el apartado 3.1.

En el primer muestreo realizado tras la restauracion, en las seis malladas recientemente restauradas, se
identificaron 30 especies: 24 rotiferos, cuatro copépodos y dos claddceros (Figura 9). El valor de riqueza
en cada mallada present6 gran variabilidad: desde cinco especies en R6 a 19 en R1. A excepcion de
dos especies de rotiferos del género Cephalodella, las demas ya habian sido registradas en las malladas
de referencia en el hidroperiodo anterior (2006-2007). Del total de 100 especies aparecidas en el ciclo
hidrolégico previo, un 28 % se detectd en el primer llenado de las malladas recientes (por grupos: un
31% de las 71 especies de rotiferos, un 14% de las 15 especies de cladéceros, un 27% de las 13
especies de copépodos y no se registrd la Unica especie de anostraceo). En alguna de estas charcas, se
alcanzaron altas densidades siendo los rotiferos los dominantes con algunas especies, como H. fennica,
P. dolichoptera y B. angularis, que presentaron densidades de mas de 150 ind L. Por el contrario, las
malladas con baja riqueza también presentaron bajas densidades (R5 y R6).
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Figura 9. Proporcion de los distintos grupos de zooplancton en el primer
muestreo (octubre 2007) de las lagunas de reciente creacién (R1-R6) in-
dicando la densidad (D) y Riqueza (S) de zooplancton. La situacion de
las graficas muestra la posicion relativa de cada mallada, su tamafo es
proporcional a D.
Estas seis malladas no estan conectadas entre si ni con otras, por lo que los vectores de dispersién mas
importantes para la llegada del zooplancton serian el viento y los animales (incluyendo humanos). Desde
el primer llenado de las charcas se detect6 en algunas de ellas la presencia de un gran nimero de aves
acuaticas (principalmente anatidas). Como la dispersion parece no ser un factor limitante para la llegada
del zooplancton (Antén-Pardo et al. 2016), estas malladas nuevas actlan como sumideros de inmigrantes
que llegan desde las malladas vecinas de mayor antigiiedad, que a su vez actian como fuente del conjunto
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regional de especies, tal y como sugieren diversos estudios (Caley & Schluter 1997; Leibold et al. 2004;
Vanschoenwinkel et al. 2007). Los datos de este primer muestreo ponen de manifiesto que la colonizacion
del zooplancton se da de forma muy rapida en charcas restauradas indicando las buenas habilidades
dispersivas de estos organismos, en concordancia con otros estudios al respecto (Louette & De Meester
2004; Frisch & Green 2007; Badosa et al. 2010). Los resultados confirmarian también la gran capacidad
colonizadora de los organismos con tiempos de desarrollo mas cortos y una respuesta rapida a la eclosion,
como son los rotiferos (Brendonck & De Meester 2003, Frisch et al. 2012; Lopes et al. 2014). Asimismo,
estos pudieron verse beneficiados por la ausencia de sus competidores directos, los cladéceros, que sélo
fueron detectados en dos charcas y en muy bajas densidades. Los claddceros, a pesar de presentar una
diversidad regional relativamente alta (15 especies en 2006-2007), tienen tiempos de generacién mas
largos, con lo que tardarian mas tiempo en colonizar nuevos cuerpos de agua (Jenkins & Buikema 1998).

Teniendo presente que la recolonizacién natural de sistemas acuaticos restaurados esta muy influenciada
por la presencia de un banco de propagulos en la cubeta previa (Olmo et al. 2012) no es descartable
tampoco el reclutamiento a partir de un banco de huevos remanente, aunque el mantenimiento de este
banco no fue un criterio que se tuviera presente en los trabajos del Life Duna ni Life Enebro. Conjuntamente,
la aparicidon temprana de copépodos adultos (incluso hembras ovigeras) en las comunidades activas
podria estar indicando también que el banco de formas de resistencia previo a la restauracién no fue
retirado por completo en algunas malladas. Segun Frisch & Green (2007) los ciclépidos son capaces
de colonizar y hacerse dominantes en pocas horas tras la rehidratacion de sus formas de resistencia
anhidrobidticas. Otro posible indicador de este banco remanente serian los resultados obtenidos del
analisis genético de D. magna. Estos revelaron que algunas malladas recientes poseian una alta riqueza
clonal comparable a las malladas de referencia, y muy superior a la esperable tras la reproduccion entre
los clones colonizadores al cabo de una estacion de crecimiento (Ortells et al. 2012).

2.- Banco de huevos: Un corto periodo de tiempo tras la restauracion deberia ser suficiente para que una
charca acumulara un gran nimero de especies ayudada por una alta tasa de dispersién y el reclutamiento
desde el banco de huevos (Louette et al. 2006; Badosa et al. 2010). El inicio del hidroperiodo representa
el momento de mayor reclutamiento de especies (Olmo et al. 2012) lo que configura posteriormente las
comunidades (Boix et al. 2004). En estos primeros estadios tras la inundacion, los residentes se reclutan
principalmente a partir de la eclosién de las formas de resistencia acumuladas en el sedimento de las cubetas.

Laacumulacion de estas formas de resistencia aumenta con el tiempo (en cantidad y diversidad), representando
un archivo de la biodiversidad local de cada charca (Hairston 1996; Caceres 1998). La abundanciay diversidad
del banco de propagulos tiene un considerable impacto en la estructura y la dinamica de las comunidades
en este tipo de charcas (Marcus et al. 1994; Hairston 1996; Caceres 1998). Por ello, cabe esperar que la
edad de restauracion (sobre todo en este caso donde se retird el sedimento de la cubeta) actie como factor
limitante de la riqueza de la comunidad activa en las malladas recientemente restauradas frente a las de
mayor antigliedad que posiblemente posean un banco de formas de resistencia mas desarrollado.

Ademas del estudio de las comunidades activas en la columna de agua, el analisis de los bancos de huevos
es una herramienta Util para el estudio de la diversidad de las comunidades de zooplancton (Vandekerkhove
et al. 2004) integrando las escalas espaciales y temporales (Brendonck & De Meester 2003). En este sentido,
los experimentos de eclosién con el banco viable son Utiles para comparar las comunidades de charcas
con diferentes caracteristicas (Frisch et al. 2009). Con esa intencién, en septiembre de 2010 tomamos
muestras de sedimento de tres malladas temporales de diferente edad de restauracion (R1, 11 y 02). Con
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muestras de sedimento homogenizado de cada charca se realizd un experimento ex situ de eclosion en
acuarios durante un mes (octubre-noviembre de 2010, al mismo tiempo que las charcas se inundaron). El
numero de especies eclosionadas fue de 13, 15y 18 en R1, I1 y O2, respectivamente. Todos los acuarios
alcanzaron cierta estabilizacion en la riqueza acumulada entre los dias 14 y 18 del experimento. No se
registré eclosiéon de copépodos, pero los ostracodos fueron comunes a todos ellos. Los rotiferos, de rapida
respuesta a la eclosion, fueron el grupo dominante en riqueza: siete especies de ellos fueron comunes a
las tres charcas frente a una sola especie comun de cladocero, D. magna. Finalmente, en todos los casos
dominaron las especies de caracter litoral frente a las Unicas cuatro de caracter plancténico (A. fissa, H.
fennica, D. magna 'y T. stagnalis). Por el contrario, el nUmero de especies exclusivas fue mayor con la edad
de restauracion: tres, cinco y ocho en R1, 11 y O2, respectivamente. Entre estas especies exclusivas se
encuentra el anostraceo T. stagnalis que tan solo eclosioné en los acuarios con sedimento de 02, la Unica
charca que poseia una poblacion activa de este branquidpodo. Ademas, se detectd un retraso en el tiempo
de eclosion (sensu Vandekerkhove et al. 2004) asociado a la edad de la mallada. Esto concuerda con varios
estudios que sugieren que la edad del banco de huevos influye en la tasa de eclosion puesto que los
huevos de resistencia mas antiguos no eclosionan con la misma facilidad que los nuevos (Hairston et al.
1995; Weider et al. 1997). Esto es posiblemente debido a una progresiva degradacion de los componentes
fotosensibles que inducen la eclosion (De Meester et al. 1998, Nielsen et al. 2015). Una razdn adicional para
el retraso en la eclosién de la mallada mas vieja podria recaer sobre un ajuste temporal debido a la presion
competitiva ejercida por el branquidépodo T. stagnalis. La presencia de este grupo puede llegar incluso a
excluir competitivamente a cladéceros, rotiferos y copépodos los cuales eclosionarian en fases posteriores
del llenado, cuando los branquiépodos desaparecen de la columna de agua (De Meester et al. 2016).

3.-Sucesion ecoldgica: La sucesion ecoldgica se relaciona con los cambios temporales que se dan
en las comunidades. Para evaluar los efectos de la restauracion sobre la sucesion en la comunidad de
zooplancton seleccionamos una mallada recientemente restaurada (R1) y comparamos su comunidad con
las de otras dos malladas mas antiguas (11 y O2), restauradas respectivamente en 2003 y en 1998, y que
hemos considerado como sistemas de referencia. Las tres malladas fueron muestreadas mensualmente
durante cuatro ciclos hidroldgicos: desde el primer llenado de R1 en el otofio de 2007 al secado en la
primavera de 2011. Todas son de caracter temporal y durante el periodo de estudio presentaron un
hidroperiodo similar (Figura 4), con fases de permanencia del agua mas prolongadas en los primeros afios
y mas efimeras el ultimo afo. De esta manera, las diferencias en la comunidad de zooplancton debidas al
hidroperiodo quedan minimizadas. Como ya se ha descrito anteriormente, las malladas nuevas presentaron
unas condiciones ambientales ligeramente diferentes a aquellas de mas edad. La mallada R1 tuvo mayores
valores de conductividad, concentracion de oxigeno y profundidad. En cuanto a la riqueza de especies
por muestreo, las mayores diferencias se observaron entre la mallada de mas edad (17.6 = 3.7) y las mas
recientes (I11: 10.9 + 3.4; R1: 10.5 + 4.2). Las curvas de acumulacion de especies (Figura 10), mostraron en
R1y en 1 un incremento relevante en el primer afio, mientras que la pendiente se suavizé los ultimos afios.
Por otro lado, en O2 el incremento pronunciado en el nimero de especies se produjo tanto en el primer
como en el segundo afio. De esta manera, O2 fue la mallada con un mayor nUmero de especies acumuladas
(60 especies), comparado con las 43 de 11 y las 52 de R1 (Figura 10). Por lo que respecta a la composicion
de la comunidad de zooplancton en la mallada nueva, el primer afio se observd una dominancia de rotiferos
y juveniles de copépodos, tipicos organismos pioneros (Frisch & Green 2007; Badosa et al. 2010). En
cambio, a partir del segundo afio, aunque seguian dominando los juveniles de copépodos, aumentd
considerablemente la abundancia de cladéceros, asemejandose mas en las proporciones a las lagunas de
mayor antigliedad en la restauracion (Figura 11). Estos resultados mostraron un aumento de la complejidad
de la comunidad de zooplancton en R1, que poco a poco se iria asemejando a la de las malladas de mas
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edad. Este aumento de la diversidad en R1 también pudo estar favorecido por el progresivo desarrollo de
la vegetacion (que aumenta la disponibilidad de microhabitats) y por el cambio en las variables ambientales
(Olmo et al. 2016). Otros estudios sefalan que la riqueza de especies es mayor en los habitats acuaticos
de mas edad, debido a una mayor acumulacién de huevos de resistencia en el sedimento (Badosa et
al. 2010; Miguel-Chinchilla et al. 2014), como ocurre en O2. En cambio, la mallada mas reciente se sitla
en una posicién intermedia (con valores superiores a I1). Esta mallada fue rapidamente colonizada por
diferentes especies después del llenado, y seguramente el mayor rango de variacion en las condiciones
ambientales (principalmente las variaciones en conductividad y clorofila), permitieron la presencia de un
mayor nimero de especies (por una mayor tasa de reemplazamiento) que en I1, con un ambiente mas
estable. Para concluir, podemos decir que la restauracion en R1 produjo una inmediata y rapida transicion
hacia condiciones similares a las encontradas en las malladas de mas edad. Mientras que en el primer
ano se observaron mayores diferencias en las comunidades de zooplancton, a partir del segundo afo, la
mallada R1 mostré mas similitudes con las malladas de referencia, con una comunidad mas compleja.
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Figura 10: Cambios en la riqueza acumulada de zooplancton en tres malladas con diferente edad de
restauracion: R1 (reciente), 11 (intermedia) y O2 (antigua) durante cuatro ciclos hidrolégicos entre 2007 y
2011.
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Figura 11: Variacién en la abundancia relativa y densidad promedio de los grupos principales de zooplanc-
ton en tres malladas con diferente edad de restauracion: R1 (reciente), 11 (intermedia) y O2 (antigua), durante
cuatro ciclos hidrolégicos (1-4) entre 2007 y 2011.
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4. Conclusiones generales

Los habitats acuaticos restaurados constituyen una oportunidad Unica para entender la resiliencia
de las comunidades que en ellos habitan y la sucesion ecoldgica (De Meester et al. 2005). Los
diferentes proyectos de restauraciéon que se llevaron a cabo en La Devesa de El Saler produjeron
un mosaico de ecosistemas acuaticos que habian sido restaurados en diferentes momentos y, por
tanto, con diferente edad. Esta coyuntura permitié el seguimiento de las condiciones ambientales
y del zooplancton en esas charcas, especialmente en aquellas que fueron restauradas en 2007,
ya que se estudid la colonizacion y la sucesion desde el mismo momento de la restauracion de
los habitats. Por otro lado, los organismos zooplancténicos, con ciclos de vida cortos y rapidas
respuestas a variaciones ambientales, pueden ser indicadores adecuados para evaluar el éxito de
la restauracién (Jenkins 2003; Williams et al. 2008; Antén-Pardo et al. 2013).

Por lo que respecta a los factores ambientales, las sucesivas restauraciones han puesto de
manifiesto por una parte la rapidez de los cambios y por otra, un patrén claro que se relacioné con
una reduccién de la conductividad y una rapida colonizacién por heléfitos, que podria acarrear la
reduccién de la profundidad por colmatacién y un incremento de la cantidad de materia organica
en el sedimento, lo que puede ir acompafiado de una disminucién del oxigeno disuelto y del pH.
Los niveles de nutrientes y de clorofila se mantuvieron fluctuantes, pero no muy elevados.

Respecto a las comunidades de zooplancton, inicialmente los nuevos habitats fueron colonizados
por especies con altas tasas de dispersion y de crecimiento (principalmente rotiferos), que en su
mayor parte ya estaban presentes en el reservorio regional de especies. Esto podria indicar que la
colonizacion y establecimiento de las especies se produjo desde los habitats mas antiguos, pero
dada la rapidez con que se realizé la colonizacién en algunos casos, no podemos descartar la
presencia de un banco de formas de resistencia residual que permanecié viable en el sedimento de
algunas malladas a pesar del aterramiento y de la restauracién, y que en estas nuevas condiciones
ambientales volvié a eclosionar y a recolonizar los cuerpos de agua. Los resultados también ponen
de manifiesto la importancia que sobre la riqueza de especies tiene el hidroperiodo, ya que la
riqueza fue mayor en los sistemas permanentes que en los temporales y en éstos fue mayor en
aquellos de hidroperiodo mas largo. En el caso de los sistemas permanentes, esta elevada riqueza
pudo estar influenciada por la introduccién accidental de especies zooplanténicas asociadas
a la repoblacién con peces y macréfitos. Otros factores como la conductividad y aquellos
relacionados con la productividad del sistema también tuvieron importancia en la estructuracién
de las comunidades de zooplancton. Finalmente, la edad de restauracion tiene un importante
reflejo en las comunidades de zooplancton, ya que tuvo gran importancia en la ordenacion de las
comunidades. Ademas, la riqueza total estuvo muy influenciada por la edad de restauracion, asi
como la riqueza de microcrustaceos y en particular de cladoéceros. Por tanto, estos parametros
podrian ser buenos indicadores del éxito en la restauracién. A pesar de la poca diferencia en edad
de restauracion entre las lagunas, el estudio de la eclosiéon del banco de huevos de zooplancton
permitié distinguir la edad de las mismas en base a la riqueza, nUmero de especies exclusivas y
momento de la eclosion.

Un aspecto destacable de nuestro estudio es la rapidez con que han cambiado y se han colonizado

los nuevos cuerpos de agua, tanto permanentes como temporales. Esto pone de manifiesto que,
en estos sistemas, donde existe buena dispersion del zooplancton, en pocos afos (aunque estos
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pocos afios equivalen a varias generaciones de zooplancton) las comunidades de las lagunas
nuevas se asemejan a las viejas, que podrian ser consideradas como sistemas de referencia en
ausencia de lagunas naturales no alteradas.

Estos estudios ponen de manifiesto que la eliminacién del sedimento (como forma de restauracion)
de las lagunas colmatadas, natural o artificialmente, ha mejorado las caracteristicas de los sistemas
y recuperado su funcionalidad ecoldgica, posibilitando una rapida colonizaciéon por el zooplancton
(y por el conjunto de la comunidad acuatica). Los cambios en las variables ambientales y en la
vegetacion se dieron de forma rapida, pero en estos sistemas tan someros, dada la abundancia de
vegetacion emergente, los procesos de colmatacion se acelerany en pocos afios (aproximadamente
10-15) las lagunas pierden profundidad y quedan con hidroperiodos muy cortos. En estos momentos,
nuevas intervenciones parciales que retirasen una parte del sedimento (dejando otra como fuente
de propagulos) y de los heléfitos en algunas zonas de la laguna, permitirian que estas mantuvieran
una elevada heterogeneidad, mayor biodiversidad y un funcionamiento limnolégico mas adecuado.
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