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  ABSTRACT


  Rivers are among the most diverse and threatened ecosystems on the Earth, but their conservation is a requisite for sustainable development. Conservation must consider both the structure and the functioning of the elements (usually species), as well as of their ecosystem. Therefore, successful river conservation must go beyond protecting species to protecting entire ecosystems and the processes that give each ecosystem its special characteristics. River conservation has to meet the legitimate aspirations of human populations for clean, readily available supply of water, without compromising the water needs of ecosystems and nature. Therefore, it is essential to take a landscape perspective that incorporates processes occurring in the riverine riparian areas as well as on connectivity with the land and across the river network.
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  RESUMEN


  Los ríos son uno de los ecosistemas más diversos y amenazados de la Tierra, pero su conservación es esencial para un desarrollo sostenible. La conservación debe tener en cuenta tanto la estructura y el funcionamiento de los elementos (por lo general las especies), así como de su ecosistema. Por tanto, la conservación debe ir más allá de la protección de especies, para contemplar la protección de ecosistemas enteros y de los procesos que en ellos acontecen y les proporcionan sus especiales características. La conservación fluvial tiene que responder a las legítimas aspiraciones de las poblaciones humanas de un suministro limpio de agua fácilmente disponible, sin comprometer las necesidades de agua de los ecosistemas y la naturaleza. Por tanto, es fundamental adoptar una perspectiva del paisaje que incorpore procesos que ocurren en las áreas ribereñas fluviales, así como la conectividad con el ecosistema terrestre y toda la red fluvial.


  Palabras claves: Andes, biodiversidad, conservación, funcionamiento del ecosistema río.

  


  INTRODUCTION


  Importance of River Ecosystems for Humans


  River ecosystems cover only a tiny portion of the Earth surface. At any moment, they contain about 0.0002 % of all water. Still, their relevance is much larger than their size. Rivers have been key elements in the history of humanity, since people drank waterfrom the rivers, foraged in their fertile floodplains, fished and hunted in their channels, or used them as water ways for transportation. With the development of agriculture, most civilizations occupied the river banks and cultivated the floodplains taking profit of the fertilizing effect of floods. With time, rivers were used for irrigation, as a source of energy, and as a source of raw materials, from fish to minerals. Changes accelerated since the Industrial Revolution (Steffen et al., 2007), and development occurred at the expenses of river ecosystems, which have been overharvested and degraded in multiple ways. Today river ecosystems provide essential benefits and services to society, including water purification, transport and transformation of organic matter and other materials, nutrient cycling, flood control, and others (Costanza et al., 1997).


  Some of these services, such as water purification or fish production, have clear monetary value, whereas for some others such as biodiversity this is less obvious. The services provided by ecosystems are based on the biophysical processes occurring in the river, and these depend on the elements (species, guilds) and functioning of the ecosystem. The value of these services is increasingly recognized and is leading to restoration projects tailored to improve ecosystem functioning (Palmer and McDonought, 2013). The economic benefits of river restoration can indeed be larger than its costs. For instance, Acuña et al., (2013) assessed the economic benefits of restoring channel complexity in forested streams draining into a drinking water reservoir, and reported that channel restoration increased the value of streams 10- to 100-fold in terms of sediment retention, self-purification capacity, fish provision, and opportunities for recreation. Even this limited list of services in that stream accounted for recovery times of a few decades of the money invested in restoration.


  Biodiversity is an essential part of ecosystem health, together with ecosystem functioning (Karr, 1999). Rivers maintain an extremely rich biodiversity, as 40 % of the total fish diversity and one third of global vertebrate diversity (i.e. including amphibians, reptiles and mammals) inhabit freshwater ecosystems (Dudgeon et al., 2005), even more if we include riparian areas (Naiman and Décamps, 1997). The role of species in the climate regulation and the cycle of elements amongst other functions make essential their preservation.


  Characteristics of River Ecosystems Important for Their Conservation


  Rivers are transport-driven ecosystems: they transport and process water and other materials, dissolved and particulate, organic and inorganic. These materials ultimately come from their drainage basins, what makes rivers intimately dependent on the characteristics of these basins and sensitive to all human impacts occurring there.


  Additionally, rivers are hierarchically organized. River networks are dendritic, small tributaries merging to form larger rivers. This spatial organization has strong implications for river conservation, as impacts such as pollution tend to travel fast downstream, and the communities of nearby headwater reaches can only contact each other through long-distance travel, first downstream to the main river stem, and again upstream. Because of their hierarchical arrangement, biological communities exhibit longitudinal transitions along the river; these are predictable in general terms, but their details depend on specific features of individual rivers. This longitudinal transition on species is one reason why rivers sustain so much biodiversity.


  Rivers are dynamic systems, and this dynamism depends on the periodic occurrence of floods and droughts. Floods are important disturbances for species, since they dislodge the sediments, scour organisms downstream, and dramatically change the characteristics of the environment. Therefore, riverine species have adapted through natural selection to the specific hydrologic regime of their habitats, to the frequency, magnitude, duration and seasonality of flood and droughts in a given river (Poff et al., 1997). In small streams floods are ephemeral, and hardly predictable, but in large rivers the flood pulse may last for months and is highly predictable, governing many of features of the biological communities (Junk et al., 1989). Also important is the fact that floods are the main factors shaping the river channels, creating habitats such as bars, meanders or backwaters. All this makes floods and river dynamism an essential part of the habitat templet for organisms (Townsend and Hildrew, 1994).


  According to Ward (1989), four dimensions need to be considered when studying and managing rivers. In the longitudinal dimension, rivers change from source to mouth, both in physical characteristics of the channel and in the associated biological communities. In the vertical dimension, rivers are tightly linked to underground water, including hyporheic habitats. In the lateral dimension, rivers are not limited to the channel, but also include their margins and floodplains. In the temporal dimension, rivers are in constant change, including short-lived flood pulses, seasonal variations in habitat characteristics, long term migration of channels, and so on. Maintenance of this multi-scale temporal variability is essential for river health. Meyer (1997) adds a further relevant dimension: the social or human context. Rivers are affected directly or indirectly by multiple human activities, and effective river conservation cannot be based solely on the needs of wildlife. Indeed, river conservation must take account of the needs and interests of people living along their banks and within the drainage basin.


  The main threats to river conservation


  Among the main threats to river conservation are alterations of the water flow. Rivers are dynamic ecosystems, and change is an essential characteristic of healthy riverine ecosystems (Karr, 1999). This dynamism is again based on the hydrological regime, and its interaction with the physical setting of the river. This often collides with the human will to avoid changes, leading to bank reinforcement, floodplain simplification, or damming.


  Human activities deeply affect the global water cycle, modifying the amount of water and the seasonality of flood and drought periods, both essential components of river health. Today, about 15 % of the world's total runoff (40 000 km3 y-1) is retained in 45 000 large dams, greater than 15 m in height (Nilsson et al., 2005), and a further 10% is abstracted (Vörösmarty and Sahagian, 2000). As a result of these manipulations and subsequent irrigation, up to 6 % of the water is evaporated (Dynesius and Nilsson, 1994). A total of 52 % of the surface area connected by large river systems (discharge over 350 m3 s-1) is heavily modified. The decline in freshwater biodiversity is associated with this heavy impact on the global water cycle (Sabater, 2008). The alterations of the hydrologic regime directly affect the availability of water, which is the essential environment for many riverine species and an important force shaping habitats both in the channel and on the floodplain (Elosegi and Sabater, 2013). Direct or indirect effects on the hydrologic regime will become all the more critical as population increase (upto 8.9 billion people in the world by 2050; Cohen, 2003), together with the associated rising demand for water (Gleick, 2003). In most cases the frequency, timing and magnitude of floods and droughts in impaired rivers are altered, what has detrimental consequences for organisms adapted through natural selection to the natural water regime. In the most extreme cases, abusive water abstraction dries out entire river sections wiping out the services they provide and the biodiversity they harbor.


  Such 'silenced' rivers are the paradigm of an impaired ecosystem. The number of these rivers is expected to increase with the pressure on water resources, though the distribution of these pressures among various areas of the globe will remain uneven, and so will be the effects on river ecosystems and their biodiversity.


  Humans have also wrought profound changes upon the physical structure of river channels, impairing their lifesupporting architecture (Elosegi and Sabater, 2013). Natural river channels are complex and dynamic, and river species are adapted to and depend upon these characteristics for survival.


  The technological capacity of humans has often conflicted with the natural flooding and wandering of rivers, and has paved the way to huge investments of damming, building levees, channelizing, of otherwise controlling channel form and mobility. Many rivers are today an extremely simple versions of the complex and dynamic ecosystems they once were, and biodiversity and ecosystem functioning are consequently profoundly compromised.


  Pollution is an epidemic threat to rivers. Sometimes pollution can be caused by natural substances when they appear in too high concentrations. This is the case of nutrients, essential elements for primary producers such as algae and other plants, but that in too high concentrations produce fouling of water, lack of oxygen, and declines in biodiversity (Stevenson, 2011). Human activities have caused an enormous increase in the amount of nutrients circulating worldwide, either through diffuse sources such as agricultural fertilizers, or through point or end-of-pipe sources such as urban wastewater (Heathwaite, 2010). Other pollutants are more insidious, as they are novel substances, synthesised by humans for various purposes, but which nevertheless end up in rivers.


  This is the case of pharmaceutical drugs, pesticides, and other substances with potentially powerful biological effects, which are frequently detected together with their degradation products. These so-called emerging pollutants pose a large challenge to science and environmental management, as very little is known on their action mechanisms in the biota, on their mobility and accumulation in food-webs, nor on their interactions in complex mixtures (Petrovic et al., 2002). Depending on their chemical characteristics, many pollutants remain dissolved or are stored in the sediments. Others are more volatile, and cross entire watersheds to areas far from where they were originally released (Nizzetto et al., 2010). The pollutants volatilize in warm areas and are deposited in cooler localities.


  The high concentrations of pollutants detected in apparently pristine regions like the Arctic or high-mountain areas show the pervasive effect of human actions, and the need for global responses to the current threats (Ross et al., 2000). Costs of river pollution in the USA have been estimated to range between 2.2 and 4.6 billion US dollars per year in the United States alone (Dodds et al., 2009), even without taking in account the costs of environmental degradation.


  The impacts stressors may produce on organisms and ecosystems depend on their intensity, timing and duration (Stevenson and Sabater, 2010). There is a hierarchy of stressors according to their intensity, frequency and scale, and their effects range from transient to irreversible. Some stressors operate at small spatial scales, such as excess nutrients, or pollutants. The temporal scales at which stressors affect organisms and ecosystems are also different. Short stresses such as toxic pulses can produce effects on organism physiology or in community composition, but most of these will likely be transient. Large-scale stressors will instead produce more persistent effects on organisms, whose responses will progressively transmit from individuals to populations, communities and ecosystems. However, most ecosystems are exposed simultaneously to several stressors, in the so-called multiple-stress situations. Rivers offer prime examples of ecosystems threatened by multiple stressors (Fig. 1). The hierarchical arrangement and complexity that characterize river systems make the interactions between stressors especially complex. The effects may be synergistic, and are certain to be further amplified by changes in the global water system driven by climate change, with likely detrimental consequences for river ecosystem structure and functioning (Milly et al., 2008; Ferguson and Maxwell, 2012).


  Even though the above list of threats is by no means fully comprehensive, it should be stressed that they affect both biodiversity and human water security. The exhaustive analysis made by Vörösmarty et al., (2010) on human access to water and on risks for biodiversity worldwide, produces amazing coincidences. Those areas having the higher risks for humans are also those where the biodiversity is at its stake.


  [image: ]


  Status of rivers across the world


  Rivers are perhaps the most endangered ecosystems on the Earth, and their biodiversity is declining faster than its terrestrial or marine counterparts (Dudgeon, 2013). As species are being lost, serious concerns are raised on their effects on ecosystem functioning — an important field of current scientific research. A fundamental question for scientists is how much biodiversity can be lost without seriously compromising natural processes? Although some general principles have emerged (Hooper et al., 2005), there is still much debate on the relationship between biodiversity and ecosystem functioning. The 'conventional' view, also called the diversity-stability hypothesis, states that as we lose species ecosystem function is affected proportionally. A second possibility (the redundancy or rivet hypothesis) is that loss of species has no effect on function until some critical threshold below which ecosystem functioning fails.


  A third possibility, called the idiosyncratic hypothesis, holds that there are no general rules, that functioning may be unaffected by the loss of certain species, but greatly impacted by the loss of others. According to this hypothesis some species would be more important than others. Amongst these may be top predators, which, by predating disproportionately on some prey species affect food webs, and ultimately ecosystem functioning, or species that actively modify habitats, like the beaver, whose dams create ponds and reduce the downstream transport of material. Whatever the case, it is becoming clear than the biodiversity necessary to maintain ecosystem processes increases with the number of processes considered (Hector and Bagchi, 2007). A related point is that the magnitude of variability in ecosystem processes increases when species are lost and this tends to reduce the likelihood that multiple ecosystem functions can be sustained (Peter et al., 2011).


  In most parts of the world's watercourses, particularly dramatic modifications have occurred as a consequence of their intensive use by human societies (Sala et al., 2000). Typical examples of these changes include the elimination of meanders, lagoons and oxbows, while water is increasingly transferred between catchments. The simplification of the channel network and the alteration of water fluxes have an impact upon the capacity of fluvial systems to recover from disturbances, because of their irreversible character. Hydrological connectivity is at the base of river conservation (Fig. 2). Even though connectivity is not a unique characteristic (and its potential loss a unique problem) of river ecosystems, it is especially complex in relation to other ecosystems. In rivers, connectivity is linked to hydrological paths, and is therefore conceived at multiple dimensions (lateral, vertical, longitudinal; Ward, 1994) that should be considered in management and conservation efforts. A corollary for this multipledimensioned connectivity of rivers is that protection of a given species, habitat, or river segment cannot be focused on a single location, but needs to include upstream and downstream reaches, the riparian zone or the floodplain.


  [image: ]


  There are large differences between regions regarding the rate, intensity and the nature of change affecting rivers and their biodiversity. The tropics, which harbour some of the most diverse and least-known ecosystems in the world, suffer high rates of habitat destruction, often associated with rapid increase in human population (Sala et al., 2000). Also there are large differences in regulation and policy between countries. In North America and Europe large investments in environmental policies and implementation of relevant legislation have been made. Other regions of the world are in different stages of policy implementation, and therefore local impacts may be much higher. At the global scale, local improvements are often based on the relocation of highly-impacting activities to countries where environmental standards are less strict, providing a low net balance. On the other hand, water policies are often brought about by economic investment in water treatment rather than by prevention of impacts on freshwater ecosystems (Barceló and Sabater, 2010; Vörösmarty et al., 2010), and the result is a gradual depletion of biodiversity and homogenization of river ecosystems.


  What needs to be done?


  Because water is a multi-user resource, societal and political interests often become entangled with river management and conservation. Very often, the water issue becomes a conflict between human uses and nature conservation, with the usual outcome that consideration about which human uses to satisfy take precedence, whatever the cost for nature. The most significant challenge for river conservation is to meet the legitimate aspirations of growing human populations for a clean, readily available supply of water, without compromising the water needs of ecosystems and nature (Dahm et al., 2013).


  As previously argued, effective river conservation needs to take a landscape perspective since rivers depend crucially on processes occurring in their riparian areas and on connectivity with the land and across the river network. This is not a new perspective. Almost 40 years ago, the seminal paper of Noel Hynes (1975) stressed the influence of the valley on the river. This reminds us that it is necessary to cast the spotlight away from the water alone and shifting to the surrounding landscape to make an effective conservation.


  Although species that have become extinct are gone forever, part of the damage done to freshwater ecosystems is potentially reversible (Röckstrom et al., 2009). Visible signs of this include the dramatic improvement of water quality in many European rivers (Tockner et al., 2009), and the rise of citizen stewardship related to river conservation in several countries (Boulton et al., 2013). Rivers are especially resilient ecosystems: pollutants tend to be diluted and washed downstream much faster than they disappear from soils, and river biota, shaped by natural selection in a highly variable environment, shows remarkable resilience and, so long as connectivity within rivers is maintained, rapid re-colonisation ability. Recovery of degraded rivers also requires alleviation of human stressors or pressures upon them, which demands both scientific understanding and, perhaps more importantly, political will (Boulton et al., 2013).


  One possible avenue for effective conservation is to increase efforts in river restoration. Ecosystem restoration is an activity devoted to recovering lost structure and functions, and thus, should not be confounded with 'gardening' river margins in urban areas, as it often is. Instead, river restoration should focus on recovering the dynamic characteristics of rivers, characteristics that include the lateral mobility of the channel and the capacity to flood the floodplains, upon which many important ecological features and ecosystem functions depend (Palmer et al., 2005). But to what state should a river be restored? As we go further back in time, we have less precise information on the state of the river, and must face the possibility that land-use transformation, the establishment of non-native or invasive species, and climate shifts may make it impossible to restore the river to its original state. In such circumstances, it may be more appropriate to aim at river rehabilitation: i.e. changing the condition of the river to an extent that some ecological functionality can be maintained and some enhancement of biodiversity brought about (Elosegi and Sabater, 2013).


  Irrespective of whether the goal is river restoration or rehabilitation, conservation and management practices must be integrated within a landscape framework. As mentioned above, river conditions are product of activities within their drainage basins, and the solution to problems at one locality within the river network often lies some distance away within the catchment or upstream. The landscape framework is necessary not only when addressing pollutants originating in the drainage basin. River architecture imposes special constraints upon the movement of aquatic animals, which has important implications for the long-term viability of populations. For instance, when any factor causes the loss of a given species in a particular reach, the population of this species can sometimes recover if there are upstream sources of colonists. Therefore, the presence of barriers can produce far-reaching impacts by blocking animal migration.


  The present environmental crisis cannot be attributed to a lack of knowledge. Indeed, it could be argued that it is rather a product of a failure to apply the knowledge that already exists. Nevertheless, many scientific questions remain to be addressed. There is an urgent need to gain knowledge of the effects and fate of the many toxic compounds (pharmaceuticals, cosmetics, and a host of pesticides and other chemicals) that are being added to inland waters globally, so as to better understand their effects on humans and ecosystems. We need better knowledge on the transport and fate of pollutants in the biosphere, of their bioaccumulation and of their interactions. We also need deeper understanding of biodiversity and its relationship to ecosystem functioning and the benefits enjoyed by humans since, at present, the function and ecological role of the vast majority of species remains unknown. This is particularly so for the microorganisms (Peter et al., 2011). An entirely different challenge is posed by the need to enhance river restoration and rehabilitation efforts: we must define ways to restore the dynamism of fluvial channels, so as to provide the appropriate conditions to maintain biodiversity and ecosystem functioning, and to do so in a highly modified human-dominated landscape. Maintaining the spatiotemporal variability of river ecosystems (e.g. the annual flood cycle), to which the native biota are adapted, provides one of the best defences against the invasion by exotic or non-native species. It is also necessary to find ways of connecting populations of animals that have been fragmented by dams or by highly altered river reaches. Environmental water allocations (e-flows) for rivers must also be defined so as to meet the needs of intact ecosystems while, at the same time, satisfying human needs for water.


  This will be a major challenge in more arid regions.


  Above all, it is essential to demonstrate and convey the importance of freshwater biodiversity to ecosystem functioning, as well as the need to protect both that diversity and the benefits accruing to humans. Arguably, awareness of citizen and decision makers is a key issue. To date, however, public perception of the importance of freshwater biodiversity, and the need to protect it, falls far short of what conservation biologists wish for, and fuller engagement of the scientific community will be needed to translate our good intentions into the necessary action by public stakeholder groups. Success in that regard will require an innovative combination of scientific knowledge, political conscience and economic perspicacity with societal willingness and environmental ethics (Elosegi et al., 2013).
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  RESUMEN


  En Colombia muchos ríos y otros sistemas acuáticos continentales, especialmente en la región Andina (la más poblada del país), sufren varios impactos antropogénicos relacionados con cambios en la cobertura vegetal y el uso y manejo del suelo, que comprometen su calidad y cantidad de agua, y el suministro de otros bienes y servicios ecosistémicos para el futuro. Es necesario que el gobierno colombiano formule nuevas y actualice las políticas, planes o programas, en consulta y cooperación constante con otras instituciones, autoridades civiles y ambientales, e investigadores del país (o del exterior), para alcanzar una corresponsabilidad sobre la gestión sostenible de los ríos en esta región. Esto permitirá implementar una evaluación más integral de la cuenca y de otros aspectos ribereños, para el uso y manejo del agua dulce, en los actuales, o antes del inicio de nuevos proyectos de desarrollo. La toma de decisión sobre soluciones concertadas se debe integrar desde el nivel más bajo posible, e idealmente con participación de todos los grupos de interés, en un marco de evaluación ambiental estratégica (EAE). En este artículo se plantea una reflexión sobre cómo todos los colombianos y particularmente aquellos de la región Andina, pueden contribuir conjuntamente con el gobierno bajo la visión e implementación de una EAE, para lograr una gestión sostenible, eficaz e integrada, de las cuencas hidrográficas de dicha región y del país en general. Para apoyar la reflexión, se destacan algunos aspectos biofísicos y sociales relativos de la cuenca del río Coello en la zona central del país (departamento del Tolima).


  Palabras clave: agua dulce, Colombia, cuenca, Evaluación Ambiental Estratégica (EAE), proyectos de desarrollo.

  


  ABSTRACT


  In Colombia many rivers and other inland aquatic systems, especially into the Andean Region (the most populated of the country), suffer several anthropogenic impacts related to land use and land cover compromising their water quality and quantity, and the provision of other goods and ecosystem services for the future. It is imperative that the Colombian government may initiate new and updated policies, plans, programs in constant consultation and cooperation with other institutions, civilian and environmental authorities, and researchers from the country (or elsewhere), to obtain amply responsibility on the sustainable river management, especially in this region. Thus, a more integrative watershed river assessment and related riverine issues are necessaries for the current freshwater use and management, and before that new development projects going to start. Decision making regarding concerted solutions should be carried out at the lowest appropriate level, ideally involving all stakeholders into a strategic environmental assessment framework (SEA). This article discusses several issues about how all Colombians and mainly Andean people, can contribute by working together in partnerships with government under the vision and implementation of a SEA, towards a more effective and integrated sustainable management of river basins in the Andean Region and throughout country. This point-of-view is supported by a biophysical and social vision related to the Coello River Basin in Central Colombia (Department of Tolima).


  Keywords: Colombia, development projects, freshwater, Strategic Environmental Assessment (SEA), watershed.
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  INTRODUCCIÓN


  Los ríos son sistemas multifuncionales caracterizados por la presencia de redes de drenaje, con diversos cauces y un alto grado de heterogeneidad ambiental. Dicha complejidad, es favorecida por diversas interacciones y transiciones entre clima, geomorfología, precipitación, flujo de aguas superficiales y subterráneas, y sus sistemas ribereños. Estos últimos, son componentes interdependientes (Ward y Tockner, 2001; Meyer et al., 2007), que definen unas condiciones particulares para el desarrollo humano y de la biota en general (Guevara et al., 2008; Elosegi y Sabater, 2009), mediante la provisión constante de muchos bienes y servicios ambientales: control de inundaciones, agua dulce para potabilización, regulación del clima local/regional, control de plagas, purificación de sustancias residuales, mantenimiento de la diversidad genética, almacenamiento del carbono global, beneficios estéticos, entre otros (Postel y Carpenter, 1997; Gilman et al., 2004). No obstante, la sobreexplotación de muchos de estos bienes y servicios, ha puesto en riesgo los sistemas acuáticos y ribereños en el mundo (Dudgeon et al., 2006; Guevara et al., 2008; Elosegi et al., 2010), lo que ha llevado en el presente siglo, a un llamado urgente por manejar, proteger, conservar y restaurar estos sistemas, a través de una evaluación socioambiental integral de las cuencas hidrográficas (Arroyave-Rojas et al., 2012). La región Andina colombiana no es ajena a esta generalidad, pues al concentrar la población mayoritaria del país, gran parte de sus sistemas hídricos se encuentran sometidos a diferentes presiones antropogénicas relacionadas con cambios en la cobertura vegetal y en el uso y manejo del suelo (Murtinho et al., 2013a), que alternan con elementos particulares en el perfil longitudinal (nacimiento hasta desembocadura) y que definen un incremento de los impactos; generalmente son menores en las cabeceras, y mayores en la parte media y baja de las cuencas. Esta mirada en la cuenca, también permite discriminar impactos diferenciados según el contexto rural-urbano, en los paisajes altamente fragmentados de los Andes colombianos (Guevara et al., 2008). No obstante, la gestión sostenible de los ríos requiere de la cooperación entre el gobierno, todas las partes interesadas (autoridades civiles y ambientales) y las entidades territoriales que tienen incidencia sobre una misma cuenca (Wallace et al., 2003; Weng, 2005).


  Por lo anterior, en los Andes colombianos y en general en el país, es necesario fortalecer las herramientas de diagnóstico, evaluación y de aplicabilidad práctica sobre el uso y manejo sostenible de los ríos, mediante la aplicación de metodologías como la Evaluación Ambiental Estratégica (Gómez-Duque, 2011), que respalden la normatividad vigente como es el Decreto 1640 de 2012 emanado del Ministerio de Ambiente y Desarrollo Sostenible (MADS, 2013a), a través del cual se reglamentan los instrumentos para la planificación, ordenación y manejo de las cuencas hidrográficas y acuíferos (POMCA), y se dictan otras disposiciones. Esta reglamentación establece la nueva estructura de planificación, ordenación y manejo de las cuencas hidrográficas del país, permitiendo una mayor claridad en el nivel de gestión de las mismas, por parte de las autoridades ambientales competentes, de diferentes entidades y actores responsables de su formulación e implementación y ejecución de sus respectivos instrumentos de planeación, ordenación y manejo (MADS, 2013a).


  La evaluación ambiental estratégica (en adelante EAE), se define como una herramienta de apoyo para la incorporación de los aspectos ambientales en la toma de decisiones acertadas, que usualmente se enmarcan dentro de las políticas, estrategias, planes, programas o proyectos (Harrington y Canter, 1998; Fundingsland-Tetlow y Hanusch, 2012), para el crecimiento y desarrollo de un país o región (João, 2005; Albrecht, 2008). En ese sentido, la EAE opera como un procedimiento de mejora constante de estos instrumentos de planeación gubernamental, que trascienden más allá de un estudio o evaluación de impacto ambiental (EIA), y cuya perspectiva es el desarrollo sostenible en el gradiente urbanorural (Palacios-Lozano et al., 2008; Alfonso-Piña, 2010). No obstante lo anterior, diversos autores han indicado la falta de una definición clara y globalmente aplicable de una EAE (Jiliberto, 2011), particularmente en los aspectos metodológicos (Naddeo et al., 2013).


  Las investigaciones sobre EAE, insistentemente han llamado la atención en la falta de una definición precisa de dicho enfoque; la cual debería ser lo suficientemente clara, que permita delimitar los alcances respectivos, en lo que concierne a la toma de decisiones acertadas, es decir, que favorezcan el logro de un desarrollo social, económico y ambientalmente sostenible (Théivel et al., 2004; Albrecht, 2008; Jiliberto, 2011; Fundingsland-Tetlow y Hanusch, 2012). Aunque el debate y proceso de evolución conceptual continua, su definición no obedece a un resultado puramente teórico, sino que tiene consecuencias prácticas muy relevantes para su inclusión e implementación (Buckley, 2000; Desmond, 2007; Jiliberto, 2011; Naddeo et al., 2013), con condiciones muy particulares para cada situación relacionada con el tipo de política, plan, programa y/o proyecto (PPP).


  La EAE, como instrumento ambiental, surge desde 1969 y se ha implementado y regulado desde hace más de 25 años en países como Estados Unidos, Canadá y Holanda, posteriormente en Australia, Nueva Zelanda, Reino Unido y demás países europeos, entre otros (Chaker et al., 2006; Zhang et al., 2013a). Su incorporación en el mundo es reciente y está en proceso de desarrollo (Alfonso-Piña, 2010; Jiliberto, 2011; Fundingsland-Tetlow y Hanusch, 2012). De esta manera, la EAE como una ampliación de los alcances de una EIA para PPP, es cada vez más reconocida como un instrumento diferente y esencial para promover estratégicamente la integración de los procesos de sostenibilidad en la toma de decisiones (Arce y Gullón, 2000; Partidário, 2000; Théivel et al., 2004). Cuando se consideran estados de decisión iniciales, con un enfoque flexible y adaptativo, la EAE puede jugar un papel de soporte decisivo, al constituir un marco para la evaluación estratégica (Arce y Gullón, 2000).


  El enfoque actual y ampliamente difundido sobre servicios ecosistémicos (SE; MEA, 2005), adoptado a partir de 2007 por el Programa de las Naciones Unidas para el Medio Ambiente (PNUMA) y la Convección sobre la Diversidad Biológica (CDB), amplía el horizonte sobre cómo las estrategias del desarrollo en cualquiera de sus dimensiones, afectan los ecosistemas y el suministro de bienes y servicios (WRI, 2008; Partidário y Gomes, 2013), donde el agua, es tal vez, uno de los recursos más importantes. En ese sentido, la inclusión de los sistemas ecológicos y la valoración de sus recursos, debe ser explorado en un rango amplio de opciones políticas, como por ejemplo: (i) políticas y planes nacionales y regionales (inversión y presupuesto gubernamental para la valoración de los SE), (ii) incentivos económicos y fiscales (establecimientos de acuerdos para uso de SE), (iii) políticas y planes sectoriales (incluidos los SE en EAE), y (iv) gobernabilidad ambiental (fortalecimiento de los derechos comunitarios para manejar sosteniblemente los SE). Así, el enfoque sobre SE constituye un marco para lo cual estos servicios, son integrados en la toma de decisiones públicas y privadas. Su implementación, típicamente, incorpora una variedad de métodos entre los que se incluyen tanto la dependencia como la evaluación de impacto sobre dichos SE, su valoración, escenarios actuales y futuros y, las políticas y otras intervenciones que buscan su sostenibilidad. Estos métodos se aplican frecuentemente en la cuenca o paisaje y generalmente involucran proyecciones de una década o más (WRI, 2008; Partidário y Gomes, 2013).


  Existen diversos marcos analíticos comunes para la valoración del ambiente y sus alteraciones por impactos naturales y antropogénicos. Uno de los más aplicados en materia de desarrollo es el FMPEIR (fuerzas motrices-presiones-estadoimpactos- respuestas), que operan sobre el ambiente y el bienestar humano. Este marco presenta algunas ventajas y desventajas en su implementación (PNUMA, 2007). En el primer caso, a) permite un análisis simple e intuitivo cuando se concentra en una sola problemática, b) considera las interrelaciones hombre-medio ambiente, c) busca la integración de problemáticas ambientales y socioeconómicas complejas con el análisis del impacto del cambio ambiental en el bienestar humano, d) es en esencia, multi y transdisciplinario (diferentes actores y ciencias). Sus desventajas incluyen: i) dificultad para observar relaciones horizontales entre las problemáticas ambientales, ii) escasa guía en cuanto al tipo de impactos que pueden ocurrir o el tipo de respuestas de política pública que pueden considerarse. Por su parte, si se considera el enfoque de SE, se obtienen ventajas como: 1) vínculos sistemáticos entre muchas dimensiones de interrelación entre el ambiente y el bienestar humano, 2) la investigación es más puntual y aporta datos nuevos, 3) destaca problemáticas emergentes que requieren de respuesta política inmediata. Entre sus desventajas se citan (PNUMA, 2007): i) terminología detallada y complicada para diversos actores, ii) relevancia no inmediata para formuladores de políticas cuya prioridad son las jurisdicciones políticas, iii) ocurre un análisis selectivo de ecosistemas, iv) es un enfoque relativamente nuevo (fase de ajustes).


  En Colombia, la Política Nacional para la Gestión Integral de la Biodiversidad y sus Servicios Ecosistémicos (PNGIBSE) (MADS, 2012), adoptó el enfoque de SE, "como una política de Estado cuyo objetivo es promover la Gestión Integral de la Biodiversidad y sus Servicios Ecosistémicos (GIBSE), de manera que se mantenga y mejore la resiliencia de los sistemas socio-ecológicos, a escalas nacional, regional, local y transfronteriza, considerando escenarios de cambio y a través de la acción conjunta, coordinada y concertada del Estado, el sector productivo y la sociedad civil" (MADS, 2012). Bajo esta política, el POMCA o el plan de manejo de la unidad ambiental costera (UAC), deberá articularse al plan de gestión ambiental regional (PGAR) y recoger sus lineamientos para la conservación de la biodiversidad y sus SE (especialmente los relacionados con la protección del ciclo de regulación hídrica), incorporándolos a los planes, planes básicos y esquemas de ordenamiento territorial municipal, como determinantes ambientales del ordenamiento, lineamientos ambientales para asegurar la conservación al interior de los demás tipos de usos del suelo y la identificación de suelos de protección (MADS, 2012).


  En este documento, los téminos "cuencas prioritarias" se utilizan en sentido amplio para resaltar aquellas cuencas hidrográficas con altos requerimientos directos o indirectos en materia de uso del agua (doméstico, potable, agrícola, ganadero, hidroeléctrico, etc.), tanto en zonas rurales como urbanas, y a su vez, aquellas con altos indicadores de impacto antropogénico creciente y sostenido, por uso intensivo del suelo, aprovechamiento forestal (especialmente en zonas ribereñas), minero, y proyectos de infraestructura vial y urbana, que se localizan actualmente o se planean desarrollar a futuro, sobre la región andina colombiana. Estas cuencas requieren de una mirada urgente para implementar EAEs y estudios de monitoreo a largo plazo, que permitan delinear claramente su ordenación, con base en la normativa ya establecida (véase MADS, 2013a), para lograr un desarrollo social, económico y ambientalmente sostenible, aplicado a distintos ámbitos (local, regional y nacional). La terminología también se indica para aquellas cuencas, que por reunir gran parte de las descripciones anteriores, deben ser objeto urgente de proyectos de restauración ecológica, generalmente en zonas intermedias y bajas en el gradiente longitudinal y, objeto de conservación, particularmente de sus áreas boscosas, glaciares o de páramo, circunscritas a los ecosistemas altoandinos del país.


  En esta reflexión, presento algunas alternativas para la aplicación e implementación de la EAE en los procesos tempranos de formulación de políticas, planes de desarrollo y de ordenamiento territorial en Colombia, las cuales están especialmente dirigidas a cuencas prioritarias de los Andes colombianos, como elementos estratégicos para la planificación y manejo ambiental del territorio, a escala de cuenca hidrográfica en zonas con alta densidad poblacional e intensa actividad agrícola, forestal, ganadera, infraestructura vial y proyectos mineros recientes. El objetivo principal del manuscrito es contextualizar algunos aspectos relacionados con la aplicación de la EAE en la formulación de PPP e instrumentos de planeación, teniendo como base el marco del desarrollo urbano-rural sostenible en los Andes colombianos, como una manera de contribuir sobre la urgencia de adoptar de forma absoluta la EAE en Colombia, particularmente en el uso y manejo integrado del recurso hídrico, frente a distintos escenarios asociados con los planes nacionales de desarrollo actuales y futuros. La intención no es la de suministrar respuestas claras a todos los interrogantes posibles, sino establecer o fortalecer las bases del conocimiento para los debates en el manejo integrado del recurso hídrico, y resaltar algunos aspectos para futuras investigaciones en la cuenca hidrográfica, particularmente en la región Andina colombiana. Se parte de la base que el manejo de recursos, se encuentra siempre embebido en dilemas, para los cuales -muchas veces- no existen respuestas o salidas simples. Por lo tanto, las ideas expuestas aquí, constituyen un elemento más de discusión, que la presentación completamente clara de argumentos y conclusiones. No obstante, se presentan algunos desafíos y necesidades que operan a diferentes escalas (local, regional y nacional), que pueden ser comunes a otras cuencas nacionales y que requieren de la participación colectiva (ciencia, sociedad y política) en la búsqueda de un desarrollo sustentable y una gobernabilidad del agua, exitosa e incluyente, bajo una perspectiva de largo plazo.


  GESTIÓN INTEGRAL DEL AGUA


  La gestión integral del recurso hídrico (GIRH), comprende actividades de conservación, protección y educación ambiental asociadas con el uso y manejo del agua; por lo tanto, la sensibilización y reflexión que deben generar los programas y proyectos que tiendan a conservar dicho recurso, deben contar también con las herramientas necesarias para promover cambios en los aspectos culturales, y en los mecanismos de acción y participación de las comunidades, con el fin de proteger las fuentes de agua como abastecedoras y productoras del recurso hídrico (Arroyave-Rojas et al., 2012).


  En Colombia y en general en los Andes, el entendimiento de la gobernanza local de las cuencas, es un aspecto particularmente importante, debido a que muchas comunidades rurales deben decidir por ellas mismas (la mayoría de las veces por la falta de acompañamiento del gobierno), la necesidad y la manera en que deben proteger sus cuencas, realizar la distribución del recurso y responder a la escasez hídrica (Murtinho et al., 2013b). Los pobladores de la zona rural o campesinos, generalmente organizados a través de las Juntas de Acción Comunal, son los que logran la gestión y obtención de los recursos económicos ante las autoridades municipales y/o departamentales, para la creación, mantenimiento y distribución del agua de los llamados acueductos rurales. No obstante, buena parte de estos acueductos, carecen de las condiciones adecuadas para el suministro agua potable.


  CONTEXTO LEGAL EN COLOMBIA


  Al realizarse una revisión de la normatividad nacional sobre manejo del recurso hídrico, se logra evidenciar un amplio desarrollo en téminos de leyes, decretos, entre otros instrumentos de jurisprudencia, especialmente, luego de la promulgación de la Constitución de 1991. Asimismo, después que se reconocieran los aspectos destacados por otros países (principalmente los desarrollados), en materia del uso y manejo del agua, a través de varias cumbres, foros o reuniones internacionales, y con el fortalecimiento del aspecto ambiental en Colombia, implementado a través de la Ley 99 de 1993, se proponen las directrices para lograr un manejo eficiente y sostenible del recurso hídrico. Se planteaba así, un nuevo proyecto de ley (Ley del Agua, 365 de 2005) que permitiría regular su explotación, uso y aprovechamiento por todos los sectores interesados, al tiempo que creaba los mecanismos para la supervisión en téminos de acceso, cantidad y calidad, disposición final, tasas, impuestos y subsidios, entre otros (Campuzano et al., 2012). Sin embargo, dicho proyecto no prosperó, porque fue objeto de amplia discusión en diversos escenarios, especialmente políticos y académicos, con motivo de las reformas institucionales y por los múltiples vacíos detectados (Vásquez-Sánchez, 2007).


  Como resultado de estas discusiones, se inicia en el país la construcción de una visión integradora en torno a la planificación, gestión, manejo, control, evaluación y sensibilización acerca del recurso hídrico. El entonces MAVDT, fue el encargado de plasmar en un documento, la Política Nacional para la Gestión Integral del Recurso Hídrico, después de reunir información detallada entre los años 2007-2009 (MAVDT, 2010; Campuzano et al., 2012).


  En la Tabla 1 se muestra la cronología abreviada sobre el marco legal para el manejo del recurso hídrico en Colombia. Aunque un análisis específico del conjunto de estas reformas, supera los alcances del presente documento, se puede extraer que al hacer un balance de los últimos 20 años, paradójicamente se han realizado avances significativos en la materia, al tiempo que se revelan muchos vacíos, que deben ser totalmente superados para garantizar su gobernabilidad. Estas características, también han sido destacadas por otros autores (Rodríguez-Becerra, 2005; Cruz-Forero, 2008; Chavarro- Velandia, 2011; Zamudio-Rodríguez, 2012). Los aspectos relacionados con el desarrollo y actualización de la normativa en torno a la legislación sobre el uso, manejo y conservación del agua, han sido encargados principalmente al MADS con el apoyo de los institutos de investigación del Sistema Nacional Ambiental- SINA y la Unidad Administrativa Especial del Sistema de Parques Nacionales Naturales- UAESPNN.


  La EAE constituye un campo nuevo y emergente de las evaluaciones ambientales en Colombia (Gómez-Duque, 2011). A partir de 2002, el Ministerio de Ambiente, Vivienda y Desarrollo Territorial (MAVDT, ahora Ministerio de Ambiente y Desarrollo Sostenible- MADS) ha liderado el avance en la formulación y aplicación de las EAEs en el país, con el objeto de incorporar los aspectos ambientales en los procesos de toma de decisiones en el ámbito de PPP sectoriales (esquemas estratégicos que teóricamente anteceden a los proyectos) (Palacios-Lozano et al., 2008; Alfonso-Piña, 2010; Gómez-Duque, 2011). En 2004, el MAVDT y el Departamento Nacional de Planeación elaboraron la primera aproximación metodológica de una EAE, en la que se incorporaron de manera precisa varios de los principios y elementos de una EAE orientada a la decisión (DNP, 2004). Estas y otras entidades como Planeación Nacional y el Consejo Nacional de Política Económica y Social (CONPES), también han promovido la implementación de la EAE en la formulación de algunos proyectos sectoriales como el manejo del recurso hídrico, la minería, la interconexión eléctrica, la construcción de vías sobre ecosistemas estratégicos, entre otros, (Alfonso- Piña, 2010; Gómez-Duque, 2011). Sin embargo, la EAE se sigue utilizando de manera aislada, más cercana a la tradicional EIA de proyectos en ejecución (Alfonso-Piña, 2010).


  APLICACIÓN A CUENCAS PRIORITARIAS DE LOS ANDES COLOMBIANOS


  Los Andes colombianos cubren un área aproximada de 287720 km2 (~ 25 % del país;), constituyen el centro de la actividad económica (85 %) y concentran la mayor parte de la población del país (77,4 %; Armenteras et al., 2011). Históricamente, esta región ha sido sometida a una intensa actividad humana (Etter et al., 2006). Por ejemplo, los ecosistemas andinos y los valles altos de los ríos Magdalena y Cauca, han sido de las áreas más afectadas por cambios de uso del suelo desde el siglo XVI (Armenteras et al., 2003; Etter et al., 2006; Etter et al., 2008). La tasa de deforestación en esta región es considerada alta (0,67 % anual) y es comparativamente mayor en zonas bajas (Armenteras et al., 2011; Cabrera et al., 2011; Armenteras et al., 2013). El MADS y el IDEAM indicaron que la tasa oficial de deforestación promedio anual para el país durante el periodo 1990-2010 fue de 310349 ha, de las cuales un 32 % ocurrió en la región Andina (Cabrera et al., 2011). Estas tasas de deforestación incluyen parte de la pérdida de vegetación ribereña, la cual es importante para la estructura y función de microcuencas y cuencas boscosas andinas (Donato-Rondón, 2008; Guevara et al., 2008).


  Diversas presiones antropogénicas como la deforestación en la región Andina, se han asociado con aspectos de acceso territorial a través de grandes proyectos viales, tenencia de la tierra (fincas menores de 10 ha que conllevan a la sobreexplotación del suelo), alta densidad poblacional, y actividades económicas representadas por ampliación de la frontera agrícola y ganadera, en actividades altamente productivas como monocultivos de café, papa, establecimiento de praderas y ganadería intensiva, y recientemente, por la presencia de cultivos ilícitos y minería (Etter et al., 2008; Armenteras et al., 2011; Rincón-Ruiz y Kallis, 2013; Rodríguez et al., 2013).


  Colombia posee una ventaja significativa frente a otros países en materia hídrica, lo cual está asociado con la presencia de dos océanos, más de 30 ríos de gran caudal, alrededor de 755000 microcuencas, varias lagunas, humedales, embalses y aguas subterráneas (García et al., 2001). Por su parte, la región andina colombiana presenta una gran diversidad de cuerpos de agua que se originan y distribuyen en las tres cordilleras (García et al., 2001; Donato-Rondón, 2008; Guevara et al., 2008). En el caso de los ríos, dicha configuración geomorfológica ha dado origen a diferentes tipologías (Donato-Rondón y Galvis, 2008), las cuales están en constante cambio debido a la presión antropogénica y sobreexplotación de los recursos naturales (Murtinho et al., 2013a). Una visión longitudinal de los sistemas lóticos, permite detectar la representatividad de los diferentes componentes asociados con el uso variable del suelo y la presencia de diversos impactos directos o potenciales (Wallace et al., 2003; Etter et al., 2006; Armenteras et al., 2011; Rodríguez et al., 2013). Tradicionalmente, estas cuencas han sido evaluadas separadamente y bajo perspectivas específicas, mediante proyectos de investigación o extensión que se fundamentan en estudios dirigidos, evaluaciones rápidas o como requerimiento de un plan de ordenamiento territorial, sin que se visualice aún un manejo integrado del recurso hídrico en el país (Blanco, 2008). En ese sentido, gran parte de los estudios ambientales desarrollados en Colombia, se han propuesto más como una necesidad o requisito frente a proyectos futuros o en marcha que bajo una mirada sostenible y perspectivas de largo plazo (Lindenmayer y Likens, 2009). Dependiendo del enfoque requerido en el estudio (e.g., Ferraz, 2012), se inicia el registro de información y las respectivas evaluaciones de impacto ambiental, que en su mayoría por su misma naturaleza, no consideran el componente social en sentido estricto (Cavalcanti et al., 2013). Los programas de monitoreo son requeridos en algunas circunstancias cuando existen proyectos de gran escala o que pueden afectar de algún modo a la población (hidroeléctricas, apertura de vías, infraestructura urbana, entre otros; Palacios-Lozano et al., 2008; Ferraz, 2012; Hutto y Belote, 2013). Este panorama genera diferentes preocupaciones, dilemas, desafíos y necesidades para lograr la evaluación integral de una cuenca hidrográfica, por parte de todos los actores que dependen directa o indirectamente del suministro continuo de bienes y servicios acuáticos y ribereños que apoyan su bienestar (Guevara et al., 2008).


  DILEMAS, DESAFÍOS Y NECESIDADES


  Dilemas


  Diversos autores han señalado que el acceso al agua es un derecho fundamental de la sociedad (Chavarro-Velandia, 2011; Zamudio-Rodríguez, 2012). Sin embargo, el libre acceso a este recurso y a sus diferentes opciones de uso (civil, industrial y agropecuario), promueve el fortalecimiento de las inversiones en téminos de producción y desarrollo, hasta que los niveles de rentabilidad y beneficio mutuo, sean favorables. Esta dinámica, puede originar un círculo vicioso entre inversión, aprovechamiento y conservación: un incremento en la inversión, facilita el aprovechamiento colectivo del recurso hídrico o de las externalidades asociadas a este, por lo que existe la necesidad de ampliar este tipo de propuestas, lo que conlleva a la reducción en las opciones de conservación, y así sucesivamente.


  Los investigadores que pretenden realizar estudios "integrales" (biodiversidad, hidrología, calidad de agua, etc.) en la cuenca hidrográfica en Colombia, deben también sobreponerse a las exigencias de las autoridades ambientales locales, regionales y nacionales (Blanco, 2008; Fernández, 2011) y a la escasez de recursos económicos que apoyen sus estudios. Los permisos de investigación científica requeridos para las evaluaciones ambientales integrales (suelo, agua, fauna y flora) en la cuenca, deben cumplir con dichos requerimientos; es decir, cronogramas, alcances, objetivos, número de réplicas y ejemplares, informes parciales y finales, entre otros. Sin embargo, muchos de estos requerimientos no obedecen a una estructuración clara de seguimiento y perspectivas en la toma de decisiones acertadas, por parte de las autoridades ambientales competentes (véase también Fernández, 2011). Por lo tanto, se plantea un dilema entre la necesidad de realizar estudios hidrobiológicos que apoyen los programas de GIRH, los planes de desarrollo y ordenamiento territorial (POT) o los POMCA en sí mismos y, las exigencias de las autoridades ambientales en téminos de los permisos de investigación científica o licencias ambientales.


  Desafíos En paisajes altamente fragmentados como aquellos de los Andes colombianos, la conservación y manejo del recurso hídrico (tanto lótico, como léntico), representa un desafío más práctico que teórico, particularmente cuando se aborda la problemática socio-ambiental actual, relacionada con pobreza, desigualdad, orden público, entre otros. A pesar que en el ámbito nacional, se ha adoptado la cuenca como la unidad fundamental para el manejo y seguimiento a los planes de desarrollo, aún persisten diferentes elementos que se deben considerar en los POMCA, con base en la normativa anterior y vigente (Decretos 1729 de 2002 y 1640 de 2012, respectivamente) (MADS, 2013b). Aunque los POMCA se propusieron como un mecanismo para abordar de una manera más integral el uso, manejo y conservación del agua, en el que se deben seguir una serie de seis fases: 1. Aprestamiento; 2. Diagnóstico (estado actual de la cuenca con sus diferentes usos del suelo y agua); 3. Prospectiva (construcción del territorio ideal); 4. Formulación (planteamiento de programas, proyectos y estrategias); 5. Ejecución, y 6. Seguimiento (evaluación de indicadores ambientales y de gestión), aún persisten varios desafíos, muchos de los cuales fueron destacados por Suárez (2007). Este autor, finalmente resalta aquellos que considera de mayor exigencia e impacto:


  
    a) La articulación de los POMCA al nuevo modelo del Ordenamiento y Desarrollo Territorial y, constituirse en el principal instrumento para la armonización del sistema de planeación y gestión ambiental aplicando la concurrencia, complementación y subsidiariedad de competencias y recursos para la conservación de las cuencas.


    b) El diseño, concertación y ejecución de las fases de seguimiento, evaluación y control de los POMCA y la corresponsabilidad de las autoridades, instancias, entidades territoriales, terceros responsables y comunidad con los programas de ordenación de las cuencas hidrográficas.


    c) La viabilidad financiera y sostenibilidad institucional de los POMCA.

  


  Quizás aún estamos a tiempo para entender y tomar la iniciativa frente a la conservación del recurso hídrico en Colombia, particularmente en la región andina (a pesar de la creciente presión por el uso de suelo y el inicio o continuación de megaproyectos ya aprobados), bajo la premisa que su valoración se fundamenta aun en su gran riqueza dulceacuícola (Campuzano et al., 2012), lo que a su vez, la hace más vulnerable a diversos mecanismos de explotación, sin que se reconozcan muchos de los problemas actuales o futuros que han sido destacados mediante voces de alarma, resultantes del conocimiento popular o científico, que llaman la atención en diferentes escenarios.


  A pesar que la EAE puede tener una amplia aplicación en cualquier política, plan y programa, es necesario considerar varios aspectos para su inclusión estratégica y su conveniencia según sea el caso, y así evitar la creación de falsas expectativas o una baja efectividad práctica (Fig. 1).
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  Partidario (1996), destaca diez de las barreras más comunes para la implementación de la EAE: 1. Falta de conocimiento y experticia sobre los factores ambientales a considerar, cuáles son los potenciales impactos ambientales y cómo lograr una decisión política integradora, 2. Dificultades organizacionales e institucionales necesarias para una coordinación efectiva dentro y entre los departamentos de gobierno, 3. Falta de recursos (información, experticia, financieros), 4. Falta de normas o mecanismos para asegurar su fiel cumplimiento, 5. Voluntad y compromiso político insuficiente para implementar la EAE, 6. Dificultad en establecer políticas claras y definir cómo y cuándo la evaluación ambiental debe ser aplicada, 7. Metodologías poco desarrolladas, 8. La inclusión del público es limitada, 9. Falta de una responsabilidad clara para la aplicación y también de las políticas en los procesos de evaluación ambiental y, 10. Las prácticas actuales de evaluación ambiental específicas del proyecto, no son necesariamente aplicables a la EAE y obstaculizan los enfoques más sólidos de esta metodología.


  El desafío sobre cómo asegurar que una EAE tenga un efecto significativo en la toma de decisiones, ha sido motivo de amplia investigación en décadas recientes (Buckley, 2000; Desmond, 2007; Jiliberto, 2011; Naddeo et al., 2013). Al respecto, Jiliberto-Herrera y Bonilla-Madriñán (2008) indican algunos aspectos acerca de cuándo es recomendable realizar una aplicación de la EAE con base en lo propuesto por la Directiva Española de EAE, donde se desglosa un listado explícito de casos en los que se debe someter un plan o programa a una EAE. Entre estos se incluyen las categorías que establecen el marco para futuros proyectos legalmente sometidos a EIA en alguna de las siguientes materias: agricultura, ganadería, silvicultura, acuicultura, pesca, energía, minería, industria, transporte, gestión de residuos, gestión de recursos hídricos, ocupación del dominio público marítimo terrestre, telecomunicaciones, turismo, ordenación del territorio urbano y rural, o el uso del suelo (Jiliberto-Herrera y Bonilla-Madriñán, 2008). Muchos de los elementos resaltados por estos autores, pueden tener aplicabilidad práctica (adopción y adaptación) en las políticas sectoriales del país, pues hasta el momento, la EAE se ha implementado solo en algunos sectores (biocombustibles, agropecuario, panela, algodón, palma, café, petróleo y gas, transporte y contaminación atmosféica en centros urbanos) (MADS, 2013c), sin que se registre claramente su implementación en el uso y manejo del agua. La mayor parte de los estudios relacionados con el agua en PPPs en el país, se fundamentan en los estudios tradicionales de EIA.


  Aunque una EIA es fundamental para definir la implementación y los alcances de una EAE; en el primer caso, es necesario conocer profundamente los factores críticos, es decir, aquellos que contribuyen o impiden su aplicación efectiva (Zhang et al., 2013a). Sin embargo, debido a que los alcances de una EAE son mayores que en una EIA (ver explicación en la Fig.1), la cobertura de los factores críticos también debe ser fortalecida y extendida para soportar la función de la EAE (Zhang et al., 2013a; Zhang et al., 2013b); (Fig.1). Es decir, ante cualquier PPP que anteceda a un proyecto, se deben reconocer todos los actores, los bienes y SE que provee la cuenca de interés y la integración de la EAE como soporte al POMCA actual o que se desarrollará en el futuro.


  Existe una preocupación creciente por la apertura a nuevos proyectos de inversión extranjera que pueden poder en peligro el manejo integral del recurso hídrico, y su fauna y flora asociadas. Gran parte de las cuencas localizadas sobre la región andina, suministran muchos bienes y servicios para la población (Guevara et al., 2008; MADS, 2012). No obstante, existen muchos vacíos de información sobre diferentes temas o esta se encuentra fraccionada y de difícil acceso (literatura gris). Mientras que el establecimiento de una visión clara sobre la biodiversidad acuática y ribereña, es escasamente representada en programas de manejo del recurso hídrico en el mundo, la situación es particularmente alarmante en países con economías emergentes (Gilman et al., 2004; Blanco, 2008). Por su parte, la población mundial, en sentido amplio, puede beneficiarse social, económica y ambientalmente a partir de la pertinencia de la biodiversidad en el contexto del manejo integrado de cuencas en dichos países (Gilman et al., 2004; Weng, 2005), particularmente con el fortalecimiento de programas de áreas protegidas (Rodríguez et al., 2013) y el apoyo a los estudios socioecológicos y de monitoreo a largo plazo (Guevara et al., 2008). Aquí el papel de la academia y en general de la ciencia, es fundamental para lograr una comunicación efectiva entre los diferentes usuarios (actores, beneficiarios/fuentes de presión) y el gobierno (tomadores de decisión), para una GIRH y su gobernabilidad hacia el futuro.


  Necesidades


  En las diferentes cuencas andinas del país, se deben incorporar más estudios de calidad de agua, cuyos enfoques deben ser discriminados de acuerdo con su uso, donde se contemple la opción de incluir diferentes variables o métricas (físicas, químicas, microbiológicas, biológicas y socioambientales) ajustadas a la realidad local, regional y nacional (Zúñiga y Cardona, 2009). Estos estudios deben involucrar valoraciones espaciales y temporales con bioindicadores que reflejen las condiciones ambientales propias de un sistema, en un momento dado (Roldán, 2003) o bajo un determinado disturbio (Death, 2010). Asimismo, la inclusión del estudio y análisis del agua superficial (sistemas lóticos y lénticos), y subterránea (hiporreíca y freática), de los sistemas ribereños y los ecotonos entre estos, como componentes que interactúan y contribuyen a la diversidad total, es crucial para el desarrollo de una visión holística de los "ríos como ecosistemas" (Ward y Tockner, 2001). El restablecimiento de la diversidad funcional (e.g., procesos hidrológicos y sucesionales) a través de un corredor activo, debe ser el punto de partida de las iniciativas de restauración y conservación de los ríos y sus zonas inundables (Mant et al., 2012). Con la reconstitución de los procesos funcionales, la heterogeneidad del hábitat se incrementará y favorecerá concomitantemente una mayor diversidad de especies tanto de la biota acuática como ribereña (Guevara et al., 2008; Elosegi et al., 2010; Andreoli et al., 2012). En cualquier caso, es necesario reconocer los factores, causas y procesos críticos de la variabilidad en las cuencas (e.g., clima, geología, vegetación, caudal, acuíferos, sistemas sociales, culturales y económicos, entre otros) (Elosegi y Sabater, 2009), y su evolución en el tiempo como respuestas a las presiones naturales y antropogénicas (cambio climático, cobertura vegetal y uso variable del suelo). Para esto, es crucial el mantenimiento de un monitoreo continuo de las variables biofísicas y las fuerzas que las modifican, a escala de cuenca hidrográfica (Guevara et al., 2008).


  ESTUDIO DE CASO: CUENCA DEL RÍO COELLO


  Se encuentra ubicada en la región centro-norte del departamento del Tolima, entre 4°17'08" Norte y 74°35'36" Oeste, en la vertiente oriental de la cordillera Central (Fig. 2). La cuenca tiene un área de 189931 ha, una longitud de 111,6 km y su caudal promedio es de 23,2 m3s-1. Sus principales afluentes son los ríos Combeima, Gallego, Cocora, Bermellón, Anaime, Toche y Andes, con varias quebradas y corrientes menores (Arias-Díaz et al., 2007). El río Coello nace a los 5300 m.s.n.m. y desemboca en el río Magdalena a 280 m.s.n.m., razón por la cual presenta varias zonas de vida (Bosque Seco Tropical, Bosque Húmedo Premontano, Bosque Húmedo Montano Bajo y Páramo Subalpino). A su vez, en varios sectores de la cuenca, se presentan alteraciones por diferentes actividades antropogénicas como agricultura, ganadería, industria, extracción de material de arrastre, entre otros (Cortolima, 2002; Losada-Prado et al., 2005; Arias-Díaz et al., 2007). Los municipios de El Espinal, Coello, Ibagué, Rovira, San Luis y Cajamarca, tienen grandes extensiones de zonas cultivadas (e.g., arroz, sorgo, algodón, maíz, café, banano, hortalizas y frutales), pastos para ganadería y áreas urbanas, los cuales se encuentran aledañas a los bosques tanto secundarios como naturales y a la vegetación de páramo de la cuenca (Losada-Prado et al., 2005). En la parte baja de la cuenca se encuentra uno de los distritos de riego más importantes del país (Vermillion y Garcés-Restrepo, 1996). Recientemente se destacan los proyectos del Túnel de La Línea (zona Tolima) y de exploración minera La Colosa, ambos cercanos al municipio de Cajamarca (Fig. 2b). La mayor parte de los municipios de la cuenca (Ibagué, San Luis, Rovira, Cajamarca, Espinal, Flandes, Valle de San Juan y Coello), concentran su población en las áreas urbanas (> 56 %). Las condiciones de vida y cobertura de salud y educación, se encuentran en niveles variables entre medio-bajo a medio-alto, con mejores realidades para el Municipio de Ibagué (capital del departamento) (Peralta et al., 2006 y Johnson et al., 2009).


  Los principales problemas ambientales que se presentan en la cuenca, están relacionados con la influencia de la vía Panamericana, que genera erosión y contaminación, al tiempo que afecta a quienes viven cerca de esta y provoca la aparición de afecciones de tipo respiratorio agudo (Peralta et al., 2006). El proyecto de construcción del Túnel de La Línea y los viaductos entre Ibagué y los límites con el departamento del Quindío, causan remoción y erosión del suelo, y sedimentación en el río Bermellón (Peralta et al., 2006). Existen otros eventos de contaminación por aguas servidas, prácticas agropecuarias inadecuadas, deforestación para ampliar los monocultivos de arroz y sorgo, presencia de cultivos ilícitos, plantaciones forestales, actividad minera y contaminación por agroquímicos en la parte baja de la cuenca (Johnson et al., 2009). También, se presenta un conflicto creciente por el acceso al agua, entre los pequeños propietarios de la zona alta y los grandes productores de arroz de la parte baja (Peralta et al., 2006; Johnson et al., 2009), que se ha agudizado con la presencia del proyecto minero La Colosa. Los problemas relacionados con el recurso hídrico, incluyen además de los anteriores, la falta de manejo de agua potable en los acueductos veredales y una disminución de la calidad del agua en los municipios, principalmente, de zonas bajas (San Luís, Espinal, Coello; (Fig. 2b). Actualmente los municipios de Ibagué y Coello, sufren de varios cortes de agua por semana.
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  Disponibilidad y uso del agua en el río Coello Esta cuenca cuenta con un POMCA que estableció los aspectos socio-ambientales enmarcados en los requerimientos nacionales del Decreto 1729 de 2002 (MADS, 2013b), que fueron adoptados por la Corporación Autónoma Regional del Tolima- CORTOLIMA, mediante el Acuerdo 011 de agosto de 2003 y sus modificaciones posteriores (Cortolima, 2006b), en el que se establecieron los mecanismos para la ordenación de las 14 cuencas mayores no compartidas del departamento del Tolima. A pesar que dicho estudio arrojó resultados significativos para la toma de decisiones en torno al uso y manejo del agua en la cuenca, aún persisten algunos vacíos, particularmente en la fase de "seguimiento y evaluación" bajo una perspectiva de largo plazo (e.g., falta de monitoreo de factores sociales, fisicoquímicos, bacteriológicos, florísticos y faunísticos), que pueden ser subsanados con la aplicación de un esquema de EAE, que acompañe las revisiones de los planes de ordenamiento territorial en los municipios, y permita descifrar los problemas asociados con proyectos en marcha o definir los impactos potenciales de las actividades futuras, en el marco de los diferentes planes de desarrollo. No obstante, en algunos aspectos hidrológicos, la corporación adelanta esfuerzos con el fin de ejecutar estudios que pretenden establecer el impacto de los diferentes escenarios (actuales y futuros) de cambio climático, sobre la disponibilidad hídrica de la cuenca (Cortolima, 2013).


  CONCLUSIONES


  Una política gubernamental incluyente en el país, debe aunar esfuerzos para sobreponerse a los problemas sociales, con plenas garantías para que las necesidades colectivas sean escuchadas, analizadas y tenidas en cuenta, antes de la aprobación de cualquier plan, programa, proyecto o actividad, en el marco de las propuestas nacionales de desarrollo. El reconocimiento del agua como un servicio ambiental clave para las dimensiones estructural, funcional y cultural del ser humano, debe ser un elemento de análisis integral y de aplicación efectiva para el uso, conservación y manejo sostenible del recurso hídrico en la cuenca, frente a los actuales y futuros proyectos que requieran de su uso directo o indirecto. La región andina colombiana presenta situaciones rurales y urbanas altamente contrastantes, que deben ser particularmente atendidas bajo una perspectiva de largo plazo, que considere además, los diferentes escenarios de cambio climático, uso del suelo, deterioro de los servicios ecosistémicos y, la escasez hídrica. Las actividades sociales, económicas y ambientales, al igual que las necesidades y problemáticas que operan en la cuenca del río Coello, pueden ser compartidas por otras cuencas andinas o de otras regiones del país; aspectos que deben considerados en la toma de decisiones, relacionadas con (mega) proyectos viales, urbanos, mineros e hidroeléctricos. La evaluación ambiental estratégica (EAE), se constituye en una herramienta valiosa para apoyar los POMCA en marcha o los que se pretenden ejecutar, bajo la supervisión de las autoridades ambientales regionales y con participación efectiva de la comunidad académica y la población en general. Los planes y programas de desarrollo actuales y futuros; presentados por empresas públicas, privadas y/o consorcios nacionales o internacionales y avalados respectivamente por el gobierno nacional, deben apoyar los programas de manejo integral del recurso hídrico y con ello, disminuir significativamente la incidencia de conflictos por el acceso, según sus múltiples usos.


  La EAE está en su fase de infancia-adolescencia en Colombia y solo algunos sectores cuentan con la reglamentación respectiva para su inclusión e implementación. Para que alcance su fase de madurez, debe incorporarse a todos los PPP que anteceden a cualquier tipo de proyecto y a su vez, enriquecerse durante el ciclo de vida del mismo.
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  ABSTRACT


  This paper describes various approaches to evaluating ecological risk in rivers affected by multiple chemical stressors, with emphasis on biofilm and invertebrate community responses. Metrics should be considered as different lines of evidence that, when weighted, form an advanced weight of evidence approach to establishing the environmental risk on a basin scale. Combination of field surveys to obtain observational data of communities, in situ experiments, toxicological sediment tests and a good chemical description of the medium (water and sediment) helps give an integrative view of the chemical and biological state of a river ecosystem. The greater and more distinct the variables used, the greater is our ability to identify the effects of major stressors impairing communities. Weight of evidence is an integrative methodology for tackling the challenge of determining causal relations and applying this knowledge in the decision-making processes of river management.


  Keywords: bioassay, chemical indicators, ecological status, weight of evidence.

  


  RESUMEN


  Este trabajo describe diferentes aproximaciones para la evaluación del riesgo ecológico en ríos afectados por múltiple contaminación química, con énfasis en la respuesta de las comunidades del biofilm e invertebrados bentónicos. Las métricas descritas se considerarían como diferentes líneas de evidencia que convenientemente ponderadas formarían un sistema de decisión (weight of evidence) para establecer el riesgo ambiental a escala de cuenca. La combinación de trabajo de campo para obtener datos de la comunidad biológica, experimentos in situ, test de exposición en sedimentos, y una buena caracterización química del medio (agua y sedimento), ayuda a tener un resultado integrado del estado biológico y químico del ecosistema fluvial. Cuantas más variables se incorporen, mejor se identificarán los efectos de las presiones químicas en el deterioro de la comunidad. Esta es una metodología integradora que permite abordar el reto de determinar las relaciones causales y aplicar este conocimiento en el proceso de toma de decisión en la gestión de las cuencas fluviales.


  Palabras clave: bioensayo, estado ecológico, indicadores químicos, ponderación de evidencias.

  


  INTRODUCTION


  Well-preserved fluvial ecosystems conserve natural biodiversity and key ecological processes that provide abilities to respond to moderate disturbances and offer goods and services with interest for humans. However, human activities induce continuous changes to the environment at local and global scales. Many alterations have the potential to compromise the performance of ecosystems (Dudgeon, 2013). Major environmental stressors include, among others, contamination with toxic chemicals, habitat degradation and fragmentation, changes in hydromorphology, nutrient pollution and presence of invasive species. These pressures, occurring alone or in combination, impair the quality of aquatic ecosystems (Ormerod et al., 2010) through changing species diversity and system function.


  One important pressure in freshwater systems is the presence of a high number of chemicals, whose occurrence is not included in regular monitoring. Holmstrup (2010) details how synergic interactions between natural stressors and toxicants are common phenomena in river ecosystems mainly in urban and industrialised areas. The potential effects of chemicals extend through several organization levels, from molecules to communities, throughout individuals and populations. Their responses can be seen in metabolic and behavioral changes (Newman and Clements, 2008). At the same time, though low levels of a toxicant may not cause evident effects at the species level in the short term, they can produce long term changes in the whole community (Sumpter et al., 2006).


  In this context of multiple impacts and multiple responses, it is difficult to define cause-effect relationships (Allan and Castillo, 2007). Identifying the multiple stresses in aquatic ecosystems entails having tools that can provide multiple evidences of the associations of observed effects and potential causes. Classic surveillance monitoring (e.g. biomonitoring) often fails to fulfill these criteria, since field sampling is limited to selected biological and chemical quality elements and general measures or indices (for example those determined by Water Framework Directive, WFD in Europe). Additionally, most studies of the effects of toxicants on organisms are either tests under controlled conditions or are separately derived from observations in field studies that only take into account a limited set of stressors (Newman and Clements, 2008).


  The Weight of Evidence (WoE) approach has become more and more common in ecological risk assessments. WoE determines environmental impact by weighting multiple Lines of Evidence (LoE) (Chapman et al., 2002). LoE is information of a particular type (e. g. water chemical analyses, toxicity testing, and laboratory or field analyses using organisms) that considers important aspects of the environment (Suter, 2007). The intrinsic uncertainty of environmental data means that analysis of single items of evidence is, in most cases, insufficient to achieve reliable evaluation of a system's impairment. Several lines are needed to adequately assess stressors' exposure and effects. Perhaps the best known approach for combining different LoE is the Sediment Quality Triad (Long and Chapman, 1985), based on a standard combination of three LoE: sediment quality, benthic community structure and sediment toxicity. These 3 selections, relating to chemistry, ecology and toxicity, respectively, are combined and weighted with a WoE assessment for final decision-making. We review various measures that could be included as evidence to combine and score as WoE does, particularly those applicable to rivers affected by multiple chemical hazards, ones in urban or industrial areas or where pressure on the water resources challenges the recovery ability of the river. Since communities respond differently to toxicity pressures, this study includes both biofilm and macroinvertebrate community metrics.


  ECOLOGICAL MEASURES


  Bioassessment


  Ecological assessment measures biological conditions in the ecosystem and evaluates the river's grade of degradation. Benthic algae, macrophytes, phytoplankton, macroinvertebrates or fish have long been used to assess ecological condition in freshwater systems (Birk et al., 2012). The information provided by the biological community can be summarized through several metrics, that may be useful as descriptors of multiple pressures on the river.


  These metrics are mainly based on taxonomic richness and composition (e.g. number of species, diversity indices, number of individuals, ratios of some taxa); or on ecological functions (e.g. species traits of the aquatic fauna, habitat preferences, tolerance/intolerance measures and others) (Barbour et al., 1999; Hering et al., 2004). It is generally assumed that an increase in environmental stress is associated with a decrease in diversity caused by the dominance of tolerant species, but this relationship is not smooth and applicable straight down the line (Ricciardi et al., 2009). Depending on the status of the community, increasing levels of stress (e.g. pollution) may result in either an increase or, a decrease of diversity. It is also difficult to discern what value of diversity corresponds to a site if the community is under an environmental or an anthropogenic stress. Therefore, changes in diversity and consequently those metrics derived from it can only be assessed by comparisons between sites along a spatial contamination gradient, regarding to reference conditions or with respect to historical data (Warwick and Clarke 1995). These limitations may reduce the correlation between environmental quality and biodiversity.


  As an example, diversity values from benthic diatoms and macroinvertebrate samples collected in sediments at five sites distributed along pollution gradients in Spanish rivers (Ebro, Júcar, Guadalquivir and Llobregat; see sampling methodology in Navarro-Ortega et al., 2012) have been contrasted with water caffeine concentration, given the latter's role as an indicator of general anthropogenic pollution (Buerge et al., 2003). Shannon-Wiener and taxonomic diversity indices have been calculated. The latter is based not just on species abundance, but also the taxonomic distance between every pair of individuals (Clarke and Warwick, 1998). The Shannon index with the diatom or macroinvertebrate communities (Figure 1 A, C) did not follow the pollution gradient observed in previous studies in these rivers (Muñoz et al., 2009, Navarro et al., 2010, Ricart et al., 2010).


  However, the relationship with diatoms improves when using the taxonomic distinctness index in the model (Fig 1B). These indices depart from standard Linnaean classification and incorporate information on taxonomic relationships within a sample into an index that measures species dominance. These indices are independent of sample size, and can be used to compare historical or geographical data sets, in which the sampling effort is unequal or unknown. Although results need to be treated cautiously, lower taxonomical distinctness corresponds to higher pollution values in Spanish Mediterranean rivers. Ricciardi et al. (2009) also described the higher proficiency of taxonomy-based indices of diatom communities when associated with the waterborne concentration of the herbicide Diuron.


  Guasch et al. (2012) reviewed responses of macroinvertebrates to toxicants and indicated that diversity indices did not always correlated well with chemical pollution. Diversity reduction was often more closely related to changes in habitat and physico-chemical parameters than to the presence of xenobiotics.


  Using large-scale pesticide and biomonitoring data Liess et al. (2008) observed that conventional bioassessment indices based on macroinvertebrates, such as BMWP, Saprobic Index, percentage of selected families and species number, did not correlate well with pesticide contamination. This varied significantly with environmental variables such as pH, current velocity and temperature. Damasio et al. (2007) also observed that biotic indexes (Specific Polluosensitivity index (IPS) for diatom, or BMWP for invertebrates) did not respond in the same way than toxicological biomarkers. The use of physiological, biochemical or histological changes in organisms due to the effects of xenobiotics is considered as a biomarker or “early warning systems" (Ernst and Peterson, 1994). When a biomarker showed sublethal effects, these could not be reflected at population level and biotic metrics did not change, being both results complementary for determining the effects of chemical pollution.
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  The combination of several measures and indices that address different stressors (multi-metric indices) has also been extensively tested for algae, invertebrates, macrophytes and fish (e.g. Karr, 1991; Hill et al., 2000; Furse et al., 2006). Blanco and Bécares (2010) highlighted the complementarily of diatom and invertebrate indices for detecting and evaluating the huge toxicants. These examples illustrate the suitability of using several metrics to track community-level toxicity effects.


  The use of species traits (e.g. size, growth form, morphology, life cycles or behavior) is a more functional community approach than use of biological indices based on tolerance to organic pollution. Species traits account for biological characteristics of organisms; environmental stressors may favor their specific presence. In other words, biological traits provide simple indications on how organisms respond to environmental constraints. For example, the presence of species with aerial respiration mechanisms or hemoglobin is common in systems with high organic pollution, as a strategy to obtain oxygen during anoxic conditions. Some studies ascribe changes in biological traits (e.g. size, growth form, morphology, life cycles, or behavior) to the effects of chemical pollution. Bonada et al. (2006) reviewed that trait-based metrics in freshwater bioassessment were able to discriminate between different types of human impact.The use of multiple species traits in diverse groups of organisms to indicate humancaused stressors has increased recently (e.g. Archaimbault et al., 2010; Statzner and Bêche, 2010). Thus, the species at risk (SPEAR) index is recommended for chemical stress (Liess and von der Ohe, 2005). This index shows the ratio of physiologically-sensitive species in the macroinvertebrate community and, therefore, assesses the effects of organic toxicants on these organisms. As SPEAR is based on biological traits and not on taxonomic units or abundance parameters, its application is not constrained by geographical influences on biological communities. Species are classified and grouped according to their vulnerability to pesticides (or other toxicants), including organisms' sensitivity to toxicants, generation time, migration ability, and the presence of aquatic stages during the time of maximum pesticide application. Species with high generation time and low migration ability are considered at risk due to their low ability to avoid chemical exposure. López-Doval et al. (2012b) observed that the relationship between biological indices and toxicity in the River Llobregat (see below the information for the toxicity units (TU) concept) improved with the use of the SPEAR index (Fig. 2).


  Field Experiments (in situ Bioassays) Single species' or communities' in situ assays determine directly the effects of pollutants. These in situ bioassays attach greater relevance to the natural situation, especially in the contamination scenario. Detection of effects can be obtained more rapidly (hours to days) than analyses of pollutant effects on community structure (months to years) (Maltby et al., 2002). For primary producers in situ bioassays were developed basically for phytoplankton and biofilms (Courtney and Clements, 2002). Translocations of communities from unpolluted to polluted sites are useful for testing changes in community structure and function. Corcoll et al. (2012) used a translocation experiment to demonstrate metal effects on biofilm photosynthetic efficiency, diatom biovolume and IPS index (Specific Polluosensitivity index). Proia et al. (2013) found relationships between emerging pollutants (pharmaceutical, mainly antibiotics) and algal and bacterial biofilm compartments. For invertebrate species, in situ bioassays basically expose them to natural conditions in specially designed cages. The more common endpoints measured with invertebrates include leaf consumption in shredders like Gammarus (Maltby et al., 2002), body mass growth for Chironomus (Chappie and Burton, 1997), post-exposure algal grazing rates for Daphnia (Barata et al., 2007), and mollusc reproduction (Schmitt et al., 2011, De Castro-Catala et al., 2013). Other in situ bioassays have included snails, caddisfly and stonefly larvae (Pestana et al., 2009; Gust et al., 2010), and fish (Orrego et al., 2005). Besides, these bioassays have also been developed in tropical ecoregions using surrogate European species (Moreira et al., 2010; Lopes et al., 2011).


  The combination of biomarker and toxicological in situ responses with multimetric indices based on community species assemblages has made it possible to identify causal agents impairing river biota that are exposed chronically to multiple environmental factors. Recently, different LoE combining biomarkers, in situ bioassay and community based indexes effectively separated stressors affecting species assemblages from those having sub lethal effects on specific groups of invertebrates (Damasio et al., 2007).
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  CHEMICAL MEASURES: QUANTIFYING THE RISK ASSOCIATED WITH TOXIC MIXTURES


  For well-defined mixtures of toxicants in fluvial systems, i.e. those with a well-defined qualitative and quantitative composition, the toxic unit (TU) approach (e.g. Altenburger and Greco, 2009) may be used to quantify the toxic stress caused by a mixture of pollutants. A Toxic Unit (TU) is defined as the ratio of the exposure concentration of a compound to the effect concentration measured as Predicted No-Effect Concentrations (PNEC) for a specific medium (e.g. water) and standard test organisms (such as Daphnia magna, invertebrate; Selenastrum capricornutum, algae; and Pimephales promelas, fish), covering all trophic levels. The resulting three values indicate the respective risks for the aquatic biota. The TU concept is based on additive toxicity of the compounds that considers toxicity of a mixture will be equivalent to that expected from a simple summation of the toxicities of the individual chemicals present in the sample. To estimate the toxicity of the mixture, the TU for each constituent in the mixture of substances are added together (Equation 1).
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  When the TU in the mixture equals one or is greater than one, the mixture is expected to be above the risk threshold. This approach was recently recommended by the European Commission (2011) in their technical guidance for attaining environmental quality standards in mixtures.


  High values of TU for invertebrates at monitoring sites on various European rivers correlated, negatively with the SPEAR index (Liess and von der Ohe, 2005; von der Ohe et al., 2009), indicating that potential effects from chemical exposure were higher than expected. Ginebreda et al. (2010) described inverse linear correlation between the Hazard Quotient (similar to TU) for pharmaceuticals and diversity, based on the invertebrate community. Consequently, toxic stress should be considered equally for the assessment of ecological status, by applying basic mixture toxicity concepts to different biological components.


  The multisubstance potentially affected fraction of species (msPAF) directly quantifies the expected loss of species, also taking into account mixture toxicity (Posthuma et al., 2002; De Zwart and Posthuma, 2005). This is a predictive model that attributes impairment in biological condition to multiple causes. The toxic pressure at a site is a modeled value, obtained by combining local monitoring data on chemical concentrations with a train of models that subsequently take into account bioavailability, Species Sensitivity Distributions (SSD), and mixture toxicity. The resulting measure covers all trophic levels (algae, invertebrates and fish) using acute LC50 data and includes both organic and metal compounds. The method makes use of both the concentration addition and the response addition models to express the potentially affected fraction (PAF) of taxa for single compounds, and the multi-substance PAF (msPAF) for mixtures (De Zwart and Posthuma, 2005).


  These works showed the need for extensive chemical prospecting. Including large number of substances in the analysis would allow a more refined calculation of the chemical risk. Moreover, the incorporation of emerging compounds analysis in routine monitoring could assess their potential effects in the environment.


  TOXICITY: SEDIMENT CONTACT EXPERIMENTS


  The contaminant concentrations in sediments may be several orders of magnitude higher than in the overlying water. Although certain chemicals are strongly adsorbed to sediment, they may still be available for biota, thus causing a risk to benthic organisms. This risk can be evaluated by exposing organisms to contaminated whole sediment and determining whether this sediment is potentially harmful to aquatic organisms. Because these tests measure biological responses directly, they account for interactive toxic effects of complex contaminant mixtures in sediment. The amount of accumulated chemicals is determined by sediment and chemical characteristics; and the uptake route, by the characteristics of the organism, such as its size or feeding behavior (Leppänen and Kukkonen, 2006). In addition, the sensitivities of species to different chemical types may vary and the organism may have different sensitivities at different life stages. This variability means that no single species is optimal for all assessments of sediment toxicity. It is therefore recommended to use toxicity test batteries with species from different trophic levels, habitats and endpoints in order to cover different exposure routes and sensitivities to toxicants, and to represent the natural population as extensively as possible (Chapman et al., 2002; Tuikka et al., 2011).


  Test organisms used to evaluate the toxicity of freshwater sediments include between others, bacteria (e.g. Vibrio fischeri), algae (Pseudokirschneriella subcapitata), macrophytes (Lemna minor), nematodes (Caenorhabtidis elegans), worms (Tubifex tubifex), microcrustaceans (Daphnia spp.), insects (Chironomus riparius), and fish (Pimephales promelas), as well as different embrionary phases and levels of biological organization (e.g. genotoxicity tests). The choice of the test organism has a major influence on the ecological relevance, success and interpretation of the test. Organism selection should be representative of the studied environment to easily extrapolate results to natural conditions or comparable with results in literature.


  Tuikka et al. (2011) and Wolfram et al. (2012) reported the use of the sediment contact test for six species from different biological groups to analyse the risk of polluted sediment in European rivers in densely inhabited areas. This was used as an additional metric of the biological quality elements listed by the WFD. Their results were integrated into a hierarchical approach, in which different LoE were scored in a WoE proposal that was comprehensible to non-experts.


  Additionally, toxicity tests on sediments spiked with known concentrations of contaminants can be used to establish cause-and-effect relationships between chemicals and responses, but the behavior of contaminants in spiked sediments cannot automatically be equated with their behavior in fieldcontaminated sediments. López-Doval et al. (2012a) used sediment spiked with pharmaceuticals as a complementary tool to confirm the statistical relationship found in field assessment between community and concentrations of some pharmaceuticals (Muñoz et al., 2009). These small-scale experimental studies clarified large-scale observations effectively.


  CONCLUDING REMARKS Rivers are increasingly impaired by multiple physical, chemical and biological stressors. To achieve good ecological quality in fluvial systems requires integrated assessments of all available information, evaluation of the risk associated with each pressure and selection of the most effective management options. However, determining whether toxicant exposure causes ecological impairment is impeded by several factors, especially natural variability and those factors that mask the effects of contaminants. Besides, climate related factors, differences in ecosystem and species sensitivity or land use practices, may determine different responses to pollution in tropical rivers versus temperate ones (Daam and Van den Brink, 2010; Rico et al., 2011).


  We emphasize that the combination of some of the described approaches can help obtain an integrative view of the chemical and biological state of a river. The greater and more distinct the variables used, the greater will be our ability to identify the effects of major stressors impairing communities. Combining field surveys with in situ and laboratory experiments facilitates different lines of evidence for establishing links between pressures and effects. The results obtained, once appropriately scored and quantitatively weighted (Fig. 3), may help to detect risk levels and to prioritize management action on reaches or on groups of compounds causing the greatest risk. The successful and comparable application of the WoE framework in lakes (McDonald et al., 2007), in soils (Semenzin et al., 2008) and in European rivers (Gottardo et al., 2011; Wolfram et al., 2012), highlights its usefulness as an understandable scheme that can be applied at basin or regional scale.


  [image: ]


  To be effective, the analysis of risk for the ecological integrity of river ecosystems through WoE methodology needs an interdisciplinary study, to generate diverse and complementary knowledge of causes and effects and, in a further step, to integrate this knowledge into decision-making processes.
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  ABSTRACT


  In order to define the effect of nutrient enrichment on trophic webs in an Andean mountain stream we performed an experiment using stable isotope ratios (δ15N and δ13C) to analyze different trophic compartments: 1) basal level: CPOM and biofilm; 2) primary consumers - macroinvertebrates: collector-gatherers (Heterelmis sp., Thraulodes sp. and Trichorythodes sp.), and collectorfilterers (Simulium sp.); 3) predators - fish (Oncorhynchus mykiss and Trichomycterus bogotensis). The average fractionation of nitrogen among the primary consumers with respect to CPOM was 4.7 ‰, and 1.7 ‰ with respect to biofilm. Predators incremented their δ15N signal by 5.9 % with respect to primary consumers. A depletion of δ15N was observed in Impact with respect to Control reach after fertilization in different compartments (biofilm, Heterelmis, Simulium andTricorythodes), while depletion was not significant for top predators. In most cases, the δ13C signal of biofilm overlapped with that of primary consumers, but a clear enrichment was observed with respect to CPOM. Macroinvertebrate gut contents showed fine detritus to be their most abundant food, and that in general there were no changes in diet as a consequence of nutrient enrichment. The only exception was Heterelmis, who increased its consumption in the Impact reach.


  Keywords: food webs, gut content, isotope ratios, nutrient enrichment, trophic compartments.

  


  RESUMEN


  Con el fin de determinar el efecto del incremento de nutrientes sobre la red trófica de un río de montaña andino, se realizó un experimento en donde se analizaron las proporciones de isotopos estables (δ15N y δ13C) para analizar los siguientes compartimientos tróficos: 1) Nivel basal: CPMO y Biofilm; 2) Consumidores primarios - macroinvertebrados: colectores - recolectores (Heterelmis sp., Thraulodes sp., yTrichorythodes sp.) y colectores - filtradores (Simulium sp.); 3) Depredadores - peces (Oncorhynchus mykiss y Trichomycterus bogotensis). La fracción promedio de nitrógeno entre los consumidores primarios con respecto a CPOM fue de 4.7 ‰, y de 1.7 ‰ con respecto al biofilm. Los depredadores incrementaron en un 5.9 % la señal δ15N con respecto a los consumidores primarios. Después de la fertilización, se observó en diferentes compartimientos (biofilm, Heterelmis, Simulium yTricorythodes) del tramo impacto un agotamiento de δ15N con respecto al control, mientras que el agotamiento no fue significativo para los depredadores superiores. En la mayoría de los casos la señal δ13C del biofilm se sobrepuso con la de los consumidores primarios pero un claro enriquecimiento fue observado con respecto a CPOM. Los macroinvertebrados referidos fueron seleccionados para analizar su contenido estomacal y los resultados nos mostraron que el detritus fino es el alimento más abundante para los invertebrados, y únicamente, Heterelmis mostró, después de la adición de nutrientes, diferencias significativas en el detritus fino y el material vegetal entre el tramo control y el impactado.


  Palabras clave: compartimientos tróficos, contenido estomacal, enriquecimiento de nutrientes, proporción de isotopos, redes tróficas.

  


  INTRODUCTION


  Food webs are complex trophic connections among interacting organisms in ecosystems (Elser and Hessen, 2005), and their structure influences population dynamics, community structure and ecosystem function (Polis et al., 1997). Knowledge of the food web in freshwater systems is essential to integrate the dynamics of organic matter with organism interactions. The maximum food-chain length is an important food-web property that is correlated with resource availability, ecosystem size, environmental stability and colonization history (Doi, 2011). Some of these correlations may result from environmental effects on predator-prey mass ratios (Jennings, 2005). In streams, the structure of food webs is affected by numerous factors, such as biogeography, stream order, disturbance, temperature, resource type and anthropogenic activities (Hershey et al., 2007). Light availability and nutrient levels are often regarded as the most important factors influencing primary production in streams. Moreover, nutrient excess is one of the most common disturbances affecting river ecosystems, through "bottom-up" effects to the whole community structure (Biggs and Smith, 2002).


  Resources in streams are usually represented by detritus and primary producers that are always associated with fungi, bacteria and micro- and meio-fauna. Invertebrates can thus be both primary and secondary consumers. Predators are usually omnivorous with a mixed diet of prey, detritus and algae. These characteristics produce confusing results that make it difficult to clearly determinate the trophic position of animals.


  Stable isotope analysis has proved to be a useful tool in reconstructing diets, elucidating patterns of resource allocation, characterizing trophic relationships and constructing food webs (Boecklen et al., 2011), thus providing a measurement of trophic position that integrates the assimilation of energy or mass flow through all the different trophic pathways leading to an organism (Post, 2002). Carbon and nitrogen stable isotopes are frequently used to study energy sources and food web structure in ecosystems (Bergfur et al., 2009), as well as to show which processes or components are more sensitive to perturbation (Peterson and Fry, 1987). Nitrogen isotopes are useful for differentiating trophic levels and food-web dynamics (Bergfur et al., 2009) because δ15N isotopic fractioning increases with each trophic level (Finlay, 2001) and a consumer is typically enriched by 3-4 ‰ relative to its diet (Jardine et al., 2012). In contrast, the ratio of carbon isotope (δ13C) changes little (0.3-0.5 ‰ on average) as carbon moves through food webs (Peterson and Fry, 1987), what makes it is an effective diet tracer (Finlay et al., 2002). Analysis of δ13C signature has an advantage over gut-content analysis because it measures the amount of carbon assimilated from each food source as opposed to that ingested (March and Pringle, 2003). However, as mentioned, due to high overlapping in the diets of stream organisms, gut contents provide basic and complementary information about food sources.


  The aim of this study was to assess the effect of nutrient enrichment on trophic webs and identify the links between resources and consumers in an Andean mountain stream. We analyze the stable isotope ratios (δ15N and δ13C) of different trophic compartments in two reaches, one of which was subjected to a nutrient enrichment experiment. We hypothesized that nutrient enrichment would increase nitrogen and phosphorous content of the basal compartments, mainly algae, thus improving their quality for consumers. This better quality would favor basal resource consumption for all trophic levels in the enriched reach, and thus, lead to lower δ15N values.


  MATERIALS AND METHODS


  Experimental Design


  The two study reaches were located in the Tota stream, within the area of the municipality of Cuítiva, department of Boyacá (Colombia).


  In order to define the effect of nutrient enrichment on trophic webs, we chose two 50 m reaches that were geo-morphologically and hydrologically similar: Control (C) and Impact (I). Both reaches were studied for 12 months prior to the enrichment and ten months after. The C reach was located 700 m upstream from the I reach, where the nutrients were added. The continuous addition of nutrients was performed using a drop system over a 10-month period. Two commercial grain fertilizers (Nitron 26 (26-0-0) and Abocol (NPK) (10-30-10)) were diluted in a 500 L tank in order to at least double the average basal (natural) phosphate and ammonium concentrations in the stream. Nutrient addition was adjusted bi-weekly, and natural N:P proportions were maintained as well.


  Hydrological, Physical and Chemical Variables


  Measurements of hydrological, physical and chemical variables were taken bi-monthly. Current velocity and flow (Q) were taken with a digital flow-meter SCHILTKNECHT (MiniAir 20). Temperature and dissolved oxygen (were registered with a HACH LDO HQ30d oxygen sensor). Conductivity was measured with a YSI model 556 MPS multi-parametric probe. The pH was measured with a SCHOTT pH 11/SET sensor. The ammonium, nitrate, nitrite and phosphate were all measured spectrophotometrically by following the techniques described by APHA-AWWA-WEF (2005).


  Biological Sampling


  Two samplings were carried out in each stream reach (C, I), one before (B, April 2008) and one after (A, January 2009) the enrichment. Three replicates of each trophic compartment (Coarse Particulate Organic Matter (CPOM), biofilm, macroinvertebrates and fish) were taken on each occasion. Samples were collected and processed according to the indications of Muñoz et al. (2009) and Hershey et al. (2007). The samples were refrigerated between sampling and lab processing.


  Coarse Particulate Organic Matter.We collected three fractions of accumulated leaves from the stream bed in the field using a surber net of 900 cm2.


  Biofilm. Ten ceramic tiles (1 cm2) glued onto three rock slab that were located at both reaches and kept at a depth of 10 to 20 cm in riffle zones for biofilm colonization (60 days). This colonization time ensured a complete development of biofilm similar to natural substrates (Donato-Rondón et al., 2010). In the lab, we cleaned the ten tiles with a toothbrush and added 10 ml of Milli-Q water. Each sample was sonicated in an ultrasonic bath (ELMAULTRASONIC Elma E 15) for five minutes.


  Macroinvertebrates. Samples were taken in rock substrata using a Surber sampler with a 900 cm2 surface area and 500 μm net mesh size. In the lab we then sorted the animals and left them in filtered river water under temperature-regulated conditions for 12 hours to clean their stomach content. For isotope analysis, we selected the most abundant species of insecta: Heterelmis sp. (adult stage), Simulium sp.,Tricorythodes sp. and Thraulodes sp.


  Fish. Were sampled using an electric fishing device (ELT 60II GI) Individuals from the only two species found in the river (Oncorhynchus mykiss and Trichomycterus bogotensis) were collected, from which we obtained a subsample of 1 g of muscle tissue.


  Sample Analyses


  The extract of samples for analysis of δ13C and δ15N were dried at 60 °C for three days and were then crushed with a mortar to obtain a homogeneous sample of 0.1 mm particle size. For liquid extract samples of biofilm, we added 1 ml of the extract concentrate onto the pre-weighed tin capsule, and then dried and reweighed it. All samples were subsequently packed into tin capsules and stored in dry conditions. Samples were analyzed in a Thermo Elemental Analyzer 1108 associated to a mass spectrometer. Standards specified by the International Atomic Energy Agency (IAEA)were used to calibrate the isotopic signal: sucrose, polyethylene and graphite for carbon; ammonium sulphate and potassium nitrate for nitrogen. The standard test was run repeatedly to ensure linearity. The results were compared with the isotopic composition of atmospheric nitrogen for nitrogen, and PeeDee belemnite carbonate rock (PDB) for carbon as reference.


  We analyzed gut contents of invertebrates, not of fish. After organism collection, the animals were deposited in plastic bags before being frozen. Five individuals of each species were analyzed. The individuals were placed in vials containing rose Bengal for 24 hours. Afterwards, the digestive tract of each individual was extracted and the anterior part removed under a stereomicroscope. This material was then placed on a slide to be studied under a microscope (400x). Ten visual fields were selected at random and photographed. The photos were quantified using the Coral Point (CpCe 3.4) program. Five categories of food sources were identified: coarse detritus (CD), fine detritus (FD), diatom algae (DA), filamentous algae (FA) and plant matter (PM).


  Isotopic signals were represented in a bi-plot figure using the SIGMAPLOT 10 program. Differences in isotopic signals and in category percentages in gut content were tested with Student's t-test to find differences between reaches and time separately.


  RESULTS In general terms, physical and hydrological variables presented similar conditions in the different reaches (C, I) and enrichment time (B, A) (Table 1). However, during nutrient addition, maximum discharge values were lower and the minimum higher than during the period before (Fig. 1). Significant differences were found in BACI analysis for nutrient concentrations, with Impact reach being higher after enrichment for NH4 + (n = 26, F = 4.685, p = 0.042) and PO4 3- (n = 26. F = 6.638, p = 0.017) (Fig. 2).
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  The δ15N signal clearly established three trophic levels: 1) basal level with CPOM and biofilm; 2) primary consumers (macroinvertebrates: collector-gatherers (Heterelmis, Thraulodes and Trichorythodes) and collector-filterers (Simulium); 3) predatorsfish, (Onchorhynchus mykiss and Trichomyterus bogotensis, Fig. 3). The δ15N of consumers was enriched compared to primary sources - mainly CPOM - in different proportions, depending on the feeding habits of each taxa (Table 2). The CPOM presented similar isotopic values in all phases of the experiment and constituted an indicator of the base of the food chain. However, the biofilm showed a higher δ15N signal (between 3.5 and 4 ‰) than CPOM, except for the treatment reach after the nutrient addition where the δ15N was 0.10 ‰. The average fractionation of nitrogen of the primary consumers with respect to CPOM was 4.7 ‰ (range, 3.8 - 5.5 ‰) and 1.7 ‰ with respect to biofilm (ranging between 0.3 and 4.0 ‰). Values forTricorythodes δ15N in impact reach after enrichment have not been taken into account in this range due to their unusual low values). Predators increased their δ15N signal by 5.9 ‰ (from 4.3 to 10.17 ‰) with respect to primary consumers (Table 2).


  In most cases, the δ13C signal of biofilm overlapped with that of primary consumers, but a clear enrichment was observed with respect to CPOM. Following the δ13C and the gut content results (see below), one would predict that almost all the invertebrates analyzed were actually feeding on CPOM and biofilm (Fig. 3). An increase in δ13C values of biofilm was observed in both reaches after the enrichment (n = 3, t = -5.259, p = 0.006 in control reach and t = -2.944, p = 0.05 in I reach), indicating an enrichment of 13C with respect to 12C, probably related to environmental changes (e.g. flow). Oncorhychus mykiss and Trichomycterus bogotensis fed on macroinvertebrates in both reaches, and in I reach Oncorhychus became a prey of Trichomycterus (δ15N fractionation: 2.14 ‰ and 2.32 ‰, before and after respectively).


  A depletion in δ15N was observed in I with respect to C reach after fertilization in different compartments: biofilm (t = 13.453, p = 0.001), Heterelmis (t = 5.572, p = 0.01) Simulium (t = 4.019, p = 0.02) andTricorythodes (t = 17.42, p < 0.001). Biofilm reflected the use of inorganic N from fertilizer (δ15N = 0,1 ± 0 ‰) and invertebrate signals in its consumption. This depletion was not significant for top predators.


  Fine detritus (FD) was the most abundant food in the four invertebrate species whose guts were analyzed. Proportions of algae (diatom and filamentous algae) were always 10 % lower in gut contents. Heterelmis showed significant differences in FD (n = 5 t = -5.159, p < 0,01) and PM (n = 5, t = 3.533, p = 0.001) between C and I reaches after nutrient addition. Simulium in PM (n = 5, t = -2.496, p = 0.017), Thraulodes in CD (n = 5, t = 6.760, p < 0.001) and FD (n = 40, t = 7.027, p < 0.001).Tricorythodes did not show significant differences in any of the food categories (Fig. 4).


  DISCUSSION


  In spite of progress in the study of isotopes in food webs, there is little information available regarding tropical high mountain systems. In our study, the Tota stream food web shows about three to four trophic levels according to the spatial work scale of the study (Post et al., 2000). This high mountain creek is hydrologically very dynamic, and shows nutrient limitations (Rivera and Donato, 2008) that lead to low productivity (Abuhatab, 2011). All these could be important factors for limiting connectivity between species (Schmid- Araya et al., 2002; Jardine et al., 2012).


  δ13C values obtained for biofilm (-25.33 to -21.82) and CPOM (-27.41 to -26.85) in the Tota stream are similar to those of other tropical streams, although slightly higher than those reported for leaves in other small tropical streams (March and Pringle, 2003; Dudgeon et al., 2010). In addition, our values correspond to those given by Peterson and Fry (1987) for C3 plants. Several factors can affect algal fractionation of C (Finlay et al., 2002), and result in a broad range of values. Fine detritus is derived from both algal and detrital components and has intermediate δ13C values (Hershey et al., 2007). It is an important source for consumer diet, it was common in the guts of Tota invertebrates, but, unfortunately, we did not analyze this compartment for stable isotopes.


  In general it is very difficult to obtain clean samples of periphyton from the field since algal cells grow into the biofilm matrix together with bacteria, microfauna and detritus, thus resulting in higher values of δ15N than other basal resources. This makes it more difficult to calculate nitrogen fractionation for primary consumers with respect to resources. Values in our system are near those predicted in the literature (an average of 3.4 ‰, Post, 2002) although with high variability (ranging between 0.3 and 4.0 ‰) when biofilm is used in calculations. Fish nitrogen fractionation values were an average of 5.9 ‰ and clear δ13C enrichment was observed with respect to the invertebrates, showing their feeding dependence.


  We found a strong relationship between collector-gatherers and biofilm in the two reaches (C, I) and periods (B, A), indicating strong reliance on algal carbon in this feeding group.Tricorythodes was the collector-gatherer that had the closest connection with the biofilm. A previous study (Donato- Rondon et al., 2010) has already shown that this species is strongly associated with periphyton resources, while Tomanova et al. (2006) indicated that most invertebrate collectors in tropical rivers are not food specialized and their dietary changes are related to the availability of resources.


  Finlay et al. (2002) argued that trout isotopic ratios vary seasonally, depending on food resource availability. In our case, Onchorhynchus mykiss ratios were clearly related to primary consumers. In the case of our other top predator, Trichomycterus bogotensis, there are no published reports on its diet. However, records of diets presented by Habit et al. (2005) and Roman- Valencia (2001) for T. areolatus and T.caliensis, respectively, show an insectivore behavior. In our study it is evident that diet was composed by insects and in the impact reach also by Oncorynchus mykiss. In the same way, Chará et al. (2006) showed that Trichomycterus is insectivore and partially piscivore. It is hard to explain the differences found in diet between our two study reaches for this species. Perhaps the dietary differences were derived from differences in habitat, as in the Impact reach this species was more abundant in the deep pools, where food items might differ from those in other habitats.


  An increase in δ13C values of biofilm was observed in both reaches after nutrient addition. This increase could be a product of discharge temporality (before samples were taken at the beginning of the high discharge period and the after ones were taken in the low discharge period). In this period a thicker periphyton, active photosynthesis, combined with diffusion-limited movement from the water to cells, is likely to cause the depletion of inorganic carbon within the periphyton matrix and higher values of δ13C (Hill y Middleton, 2006). On the contrary, Hladyz et al. (2011) raise the point that maximum enrichment in cobble biofilm δ13C signature occurred following periods of high discharge, while maximum depletion occurred during the low discharge period. These findings highlight the fact that trophic links between basal resources and primary consumers can be altered profoundly and that changes in hydrology can alter food chains and energy fluxes to the higher trophic levels (Perkins et al., 2010). As we hypothesized, nutrient addition, partly in nitrogen form, reduced the δ15N signature of πbiofilm and of most of the primary consumers, although no evidence of higher consumption was observed in gut contents. Conversely, detritus entering from riparian forest was not affected. Moreover, the proportion of fine detritus in gut contents significantly increased in Heterelmis and Thraulodes after addition. Both results may indicate a higher consumption of fine detritus and biofilm in the impacted reach, even though no clear significant differences were found in their quality as a consequence of fertilization. However, this depletion was not reflected in fish. Their high mobility along the river (Jardine et al., 2012) and long life cycle would lead to different patterns for these top predators.


  The natural distribution of isotopic abundance in Tota stream showed the links between a resource or prey and predator in the two reaches and periods studied, and the nitrogen addition works as a tracer approach confirming those links. Complementary to this, the gut-contents data help to decide which link is the most correct and to discern dietary changes due to nutrient addition.
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  RESUMEN


  Se presenta una propuesta metodológica para estimar los caudales ambientales en grandes proyectos licenciados por la Agencia Nacional de Licencias Ambientales (ANLA) de Colombia, resultado de un convenio interadministrativo suscrito entre el ahora Ministerio de Ambiente y Desarrollo Sostenible (MADS) de Colombia y la Universidad Nacional de Colombia, Bogotá (UNC). El método propuesto parte de garantizar criterios hidrológicos, continúa con una validación hidráulica y de calidad del agua, sigue con la determinación de la integridad del hábitat, en un proceso iterativo que requiere evaluación para las condiciones antes y después de la construcción del proyecto y que permite establecer un caudal que, además de conservar las funciones ecológicas del río, garantiza los usos del recurso aguas abajo. Específicamente dentro del componente biótico, la propuesta incluye la determinación y monitoreo de índices de integridad biótica para cuatro comunidades acuáticas (perifiton, macroinvertebrados, vegetación ribereña y peces), a fin de hacer un seguimiento a los efectos que puede producir la reducción del caudal a mediano y largo plazo. Se presentan los resultados de la aplicación de la metodología en varios proyectos licenciados por el MADS.


  Palabras clave: caudal ambiental, índice de integridad del hábitat, índices de integridad biótica, proyectos licenciados, Urrá.

  


  ABSTRACT


  A methodological proposal for estimating environmental flows in large projects approved by Agencia Nacional de Licencias Ambientales (ANLA) in Colombian rivers was developed. The project is the result of an agreement between the MADS and the Universidad Nacional de Colombia, Bogotá (UNC). The proposed method begins with an evaluation of hydrological criteria, continues with a hydraulic and water quality validation, and follows with the determination of habitat integrity. This is an iterative process that compares conditions before and after the project construction and allows to obtain the magnitude of a monthly flow that, besides preserving the ecological functions of the river, guarantees the water uses downstream. Regarding to the biotic component, the proposal includes the establishment and monitoring of biotic integrity indices for four aquatic communities (periphyton, macroinvertebrates, riparian vegetation, and fish). The effects that flow reduction may produce in the medium and long term can be assessed by these indices. We present the results of applying the methodology to several projects licensed by the MADS.


  Keywords: biotic integrity index, habitat integrity index, environmental flow, licensed projects, Urrá.

  


  INTRODUCCIÓN


  El problema de la gestión y el manejo integral y sostenible del recurso hídrico en una cuenca hidrográfica, en una región y en un país, ha recibido gran atención en la literatura especializada (van Delden et al., 2007, Bharati et al., 2008, Hu et al., 2008, Liu et al., 2008).Dentro de esta problemática, la determinación de los caudales algunas veces denominados mínimos, otras veces ecológicos y otras caudales ambientales, ha despertado gran interés social y científico, por su importancia en la definición, a nivel de sociedad y con criterios científicos sólidos, del uso y aprovechamiento del agua para diferentes propósitos. Estos incluyen los usos ambientales y el funcionamiento ecológico de los ecosistemas, el suministro de agua para consumo e higiene, la generación hidroeléctrica, el riego agrícola y la recreación, entre otros.


  En general, la definición del caudal ecológico tiene que ver con la provisión de agua con la calidad, cantidad, duración y estacionalidad necesarias para mantener el funcionamiento ecológico de los sistemas acuáticos. Por su parte, el concepto de caudal ambiental, considerado en este trabajo, incluye el agua en los ríos con suficiente cantidad y calidad para asegurar, además del funcionamiento ecológico, los beneficios ambientales, sociales y económicos (aguas abajo del sitio de intervención), en proyectos como la implementación de embalses, el trasvase a otras cuencas o la construcción de acueductos o distritos de riego (Carvajal et al., 2007).


  En la determinación de los caudales ambientales la literatura especializada más reciente (Karim et al., 1995; Tharme, 2003; Acreman y Dunbar, 2004; Pyerce, 2004; Agualimpia y Castro, 2006; Castro et al., 2006) señala que las metodologías existentes se pueden agrupar en cuatro grandes categorías: a) metodologías de tipo hidrológico, b) metodologías de tipo hidrológico e hidráulico con enfoque ecológico, c) metodologías de simulación de hábitat fluvial y d) metodologías holísticas o funcionales. Adicionalmente, algunas propuestas metodológicas recientes (Malan et al., 2003; Palmer et al., 2005) definen una categoría adicional en la cual el componente de calidad del agua se incluye de forma explícita en la estimación de caudales ambientales. A este último conjunto de métodos pertenece la propuesta que se presenta en este documento. De esta manera, se pretende divulgar y poner en discusión una herramienta conceptual y metodológica adaptada a las condiciones colombianas que permite establecer, con criterios claros y científicos, los caudales ambientales en ríos con proyectos que requieren licenciamiento por parte de la Autoridad Nacional de Licencias Ambientales (ANLA).


  MATERIALES Y MÉTODOS


  El desarrollo de la propuesta para determinar los caudales ambientales en proyectos que requieren licencia ambiental se realizó durante el año 2008 como parte de un convenio entre el Ministerio de Ambiente, Vivienda y Desarrollo Territorial (MAVDT- ahora MADS) y la Universidad Nacional de Colombia (UNC). En este proceso se siguieron las siguientes etapas generales: búsqueda bibliográfica sobre los métodos desarrollados en el país y en otras regiones del mundo para estimación de caudales ambientales; análisis de los métodos en cuanto a sus limitaciones y beneficios; desarrollo de una propuesta propia, basada en una serie de criterios que se mencionarán en detalle más adelante; puesta a prueba de la metodología desarrollada con datos de varios proyectos licenciados por el MAVDT; discusión de la propuesta a través de talleres y reuniones con funcionarios del MAVDT y de las empresas generadoras de energía.


  Las metodologías revisadas incluyeron los cinco enfoques generales mencionados: técnicas puramente hidrológicas, metodologías hidrológicas e hidráulicas con enfoque ecológico, procedimientos de simulación de hábitat fluvial, métodos holísticos o funcionales y perspectivas recientes que comprenden el análisis de la calidad del agua. En total se analizaron 31 métodos hidrológicos de común aplicación en 12 países, de las cuales los más utilizados en el mundo son el de Tennant (Q95 % o caudal igualado o excedido el 95 % del tiempo) (Tennant, 1976; Reiser et al., 1989) y el 7Q10 (caudal promedio mínimo semanal con período de retorno de diez años, Chiang y Johnson, 1976). De los otros tipos de metodologías estudiadas (cerca de 20), los más reconocidos son el Método del Rango de Variabilidad (RVA, Richter et al., 1996), del cual existe una programa libre denominado Indicators of Hydrologic Alteration (IHA), y el método “The Instream Flow Incremental Methodology (IFIM)" (Bovee et al., 1998), que emplea los programas comerciales PHABSIM y RHABSIM (Waddle, 2001). En Colombia la metodología holística más conocida es la del cálculo de Caudales de Garantía Ambiental (Grecco, 2005; SECAB, 2006).


  Criterios generales de la metodología propuesta


  La revisión bibliográfica y el análisis de los métodos existentes permitió establecer que ninguno de ellos puede aplicarse directamente al contexto colombiano, dadas las limitaciones de información existentes, las particularidades de los problemas de contaminación hídrica del país, el desconocimiento del ciclo de vida de la gran variedad de especies existentes en los ecosistemas de agua dulce, los problemas socioeconómicos de una buena parte de las comunidades ribereñas, las limitaciones de las autoridades ambientales y la falta de aplicación de mecanismos de planeación y gestión del territorio, entre otros aspectos.


  Resulta evidente que la filosofía detrás de una propuesta metodológica de estimación de caudales ambientales en Colombia debe estar basada en un enfoque ecosistémico y ambiental, en el que de forma integral hagan parte e interactúen los componentes hidrológico, hidráulico, de calidad de agua, ecológico, socioeconómico y legal. Para cada uno de estos componentes se definieron criterios específicos que brindan los lineamientos de la propuesta metodológica.


  A nivel general se considera que una metodología para estimar y evaluar el caudal ambiental debe cumplir con criterios de objetividad (aplicable de la manera más imparcial posible), flexibilidad (ajustable bajo diferentes condiciones de información y en diversos tipos de corrientes), adaptabilidad (capaz de modificarse con base en el seguimiento periódico de las condiciones del río), costo-efectividad (eficaz en balancear los costos de implementación de la metodología y los resultados derivados de su aplicación), integralidad ecosistémica (visión holística del río como sistema ecológico), precaución ambiental (prudencia ante el desconocimiento y las limitaciones de información), consideración del marco normativo y de gestión ambiental y fundamentación en razones científicas sólidas.


  Criterios específicos para el río en estudio


  Este tipo de criterios se refieren a la definición de las características generales de la intervención sobre la corriente, la escala de estudio, los estudios específicos requeridos y fundamentalmente la definición de la longitud del tramo afectado, así como la identificación de los usos actuales y prospectivos del agua, abajo del sitio afectado.


  Criterios hidrológicos. En la Tabla 1 se describen brevemente los criterios específicos asociados con el componente hidrológico. Estos son el resultado de la identificación de las fortalezas y limitaciones de las metodologías hidrológicas analizadas y de las particularidades del contexto colombiano. Como puede observarse en la Tabla 1, los criterios hidrológicos tenidos en cuenta para el desarrollo de la metodología pretenden asegurar una calidad mínima de la información disponible sobre las características del río que va a ser intervenido.


  TABLA 1


  Criterios hidráulicos y de calidad del agua. Dado que las alteraciones de los caudales en un ecosistema acuático pueden modificar la calidad del agua (Smith et al., 2007) y tener un efecto importante sobre la biota acuática (Dallas y Day, 1993), y puesto que los usos del recurso están limitados por valores admisibles de calidad del agua, se consideran tres criterios a tener en cuenta en la propuesta metodológica, los cuales se detallas en la Tabla 2. Aquí es importante resaltar que tales criterios involucran algunos aspectos socioeconómicos, dado que los usos del agua pueden ser no solo de consumo sino también para otros efectos como agricultura, ganadería, industria o recreación.


  TABLA 2


  TABLA 3


  Criterios ecológicos. Los criterios ecológicos propuestos (Tabla 3) pretenden involucrar en la determinación del caudal ambiental una serie de medidas de algunas comunidades acuáticas fundamentales para el adecuado funcionamiento de los ríos. Tales comunidades son el perifiton (las microalgas adheridas a los sustratos sumergidos), los macroinvertebrados (insectos, moluscos, anélidos, etc.), la vegetación ribereña (también conocida como vegetación riparia) y los peces. En la Tabla 4 se presentan los elementos bióticos y ecológicos propuestos en la construcción de la metodología, cuyos procedimientos se puedan acoplar a los de los métodos hidrológico, hidráulico y de calidad del agua.


  TABLA 4


  Lineamientos de la propuesta metodológica


  La figura 1 muestra la conceptualización general de la metodología propuesta, en la que se resaltan como elementos fundamentales su integralidad, la interacción y flujo de información entre los componentes hidrológico, hidráulico, de calidad de agua y biótico y el análisis de las condiciones sin (antes) y con (después de la construcción) del proyecto. Se considera que la propuesta metodológica puede comenzar con la estimación de caudales mensuales a partir de un análisis hidrológico cumpliendo los tres últimos criterios de la Tabla 1, parte del cual consiste en establecer la ubicación de las estaciones hidrométricas (Fig. 2). Con esta propuesta de caudales mensuales se realizan cálculos hidráulicos, de calidad del agua y del índice de integridad del hábitat (IIH). Si se cumplen el último criterio de la Tabla 2, y el cuarto criterio de la Tabla 3, es decir que no se prevé una alteración sustancial del hábitat ni un cambio en la calidad del agua que afecte los usos actuales y prospectivos predefinidos para la corriente, podría reducirse el caudal del mes correspondiente al cumplimiento definido en el componente hidrológico. Por el contrario, si no se cumplen los criterios de bajo impacto negativo en la calidad del agua y de no alteración del hábitat, el caudal mensual correspondiente debe aumentarse.


  Una vez definido el caudal ambiental que satisfaga los criterios antes señalados y el proyecto se encuentre en operación se propone medir las variaciones reales de los Índices de Integridad Biótica (IIB). Si se registra una reducción sustancial con respecto a los índices medidos en la condición previa al proyecto, los caudales ambientales mensuales deberían poderse modificar si se estima necesario. Por supuesto, esto se haría si se establece que la causa de la reducción ha sido inducida por causas o factores generados por el proyecto licenciado.


  Implementación de la metodología propuesta


  Con base en el conjunto de criterios y lineamientos presentados anteriormente, la Tabla 5 resume las etapas que se deben seguir para poner en práctica la propuesta metodológica. En términos generales, la metodología se desarrolla mediante nueve pasos, los cuales son iterativos, en caso de requerirse modificaciones a los valores de caudales mensuales ambientales obtenidos en etapas previas.


  El indice de integridad del hábitat (IIH) Dos aspectos generales hacen parte del IIH: la cantidad y calidad del hábitat para las comunidades bióticas (perifiton, macroinvertebrados, vegetación ribereña y peces). La cantidad de hábitat se mide como el área disponible para cada comunidad y la calidad depende de los requerimientos de cada comunidad. Desde el punto de vista de calidad, se tienen en cuenta nutrientes y profundidad para el perifiton, materia orgánica para los invertebrados, disponibilidad de agua para la vegetación ribereña y profundidad, velocidad de la corriente, conectividad y oxígeno disuelto para los peces.
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  TABLA 5


  Para el cálculo del IIH se utiliza la información que surge de los componentes hidrológico, hidráulico y de calidad del agua. Este índice multimétrico permite predecir qué sucederá con el ambiente físico en el que se desarrollan las comunidades biológicas, cuando se varía el caudal del río. En la Tabla 6 se explican las variables utilizadas y en la Tabla 7 se proponen sus respectivos puntajes de acuerdo con la variación esperada en las métricas seleccionadas.


  Como se ve en la Tabla 7, el puntaje de cada variable oscila entre 0 y 1 (0 para valores que corresponden a sitios en donde la variable muestra condiciones de hábitat poco apropiadas para la biota y 1 para valores en donde la variable muestra sitios de buenas características ambientales). El IIH es la suma de los puntajes de cada variable, dividida por el número de variables. El IIH fluctúa por tanto entre 0 y 1. Los umbrales propuestos a priori deberán confirmarse o modificarse con base en investigaciones posteriores de campo. Las siglas PR, AR, DH, etc., utilizadas en la siguiente ecuación, corresponden a las variables de la Tabla 7.
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  De acuerdo con el puntaje obtenido en el IIH, la integridad del hábitat se podrá clasificar conforme se especifica en la Tabla 8.


  El IIH se calcula para las condiciones antes y después de la construcción del proyecto para los caudales medios mensuales ambientales de la propuesta hidrológica inicial, una vez cumpla los criterios hidráulicos y de calidad del agua. No se permite que el IIH baje de categoría con el caudal ambiental propuesto, ya que esto estaría indicando un impacto potencial negativo del proyecto en la integridad del hábitat y por ende en la integridad y calidad de las comunidades de perifiton, macroinvertebrados, vegetación ribereña y peces definidas. Si se altera negativamente (disminuye) el valor del IIH para algún mes de la propuesta inicial de caudales ambientales, dicho caudal del mes en cuestión deberá aumentarse iterativamente hasta obtenerse como mínimo el mismo valor del IIH para el caudal medio mensual sin proyecto.


  TABLA 6


  Los índices de integridad biótica (IIB) A través de los cambios en los IIB, es posible establecer el grado de conservación o deterioro del ecosistema fluvial. El IIB para cada comunidad se evalúa antes del proyecto y se miden sus variaciones reales una vez se implementen los caudales ambientales licenciados. De esta manera, se evaluará si dichos caudales provocan un deterioro importante en las comunidades biológicas; si es así, se tendrán elementos de juicio para proponer medidas que eviten la reducción de la integridad biótica por debajo de los umbrales establecidos.


  Los IIB se calculan en cada subtramo del tramo seleccionado, para los mismos sitios en donde se levante la información hidráulica y de calidad del agua. Como mínimo debe hacerse un muestreo en época seca (estiaje) y otro en época lluviosa (aguas altas), por lo que los IIB se calculan para cada periodo y como el promedio de las dos épocas. Los métodos para los muestreos de cada comunidad deben seguir las recomendaciones del MADS. Es muy importante aclarar que los índices propuestos son una primera aproximación y que requieren ajustes y validaciones mediante estudios posteriores. Del conjunto de variables que componen los IIB de cada comunidad, es posible que algunas no sean pertinentes para un río en particular, de manera que estas variables no relevantes podrán eliminarse de los índices con la debida justificación. En ese caso, en el cálculo del IIB respectivo se deben hacer las modificaciones pertinentes.


  En el convenio entre la UNC y el MAVDT para desarrollar la propuesta metodológica que se presenta en este artículo, se diseñó un IIB para cada una de las cuatro comunidades fluviales mencionadas anteriormente. A continuación se presenta a manera de ejemplo el IIB de la vegetación ribereña. Los detalles sobre los IIB de las demás comunidades se pueden consultar en UNC y MAVDT (2008).


  Índice de Integridad Biótica de la Vegetación Ribereña (IIBVegRib). En laTabla 9 se muestran los atributos o variables escogidos para medir la integridad biótica de la vegetación ribereña. Se han seleccionado las métricas de tipo comunitario porque aportan muy buena información sobre el estado de esta comunidad, como lo han demostrado los estudios de Ferreira et al. (2005), Miller y Wardrob (2006), Miller et al. (2006), Reiss (2006), Stromberg et al. (2006) y Mack (2007). Las especies sensibles y tolerantes para el caso colombiano deberán establecerse en el futuro con base en estudios que se realicen en el país. Como un primer acercamiento se usó la lista de géneros basada en plantas de humedales de la Florida (Reiss, 2006) y de riachuelos de Pensilvania (Miller et al., 2006).Los atributos de la Tabla 9 se califican como se indica en la Tabla 10. Los valores para ubicar cada métrica en su correspondiente puntaje se modificaron del estudio de vegetación ribereña para ríos ibéricos de Ferreira et al. (2005) y del trabajo en vegetación de humedales de Ohio, de Mack (2007). Se recalca que esta es una primera aproximación que deberá corregirse con datos de estudios de ambientes colombianos o al menos neotropicales.


  TABLA 7


  TABLA 8


  El puntaje de cada variable oscila entre 0 y 1 (0 para valores que corresponden a sitios en donde la variable muestra deterioro y 1 para valores en donde la variable muestra sitios sin alteración). El IIB es la suma de los puntajes de cada variable, dividida por el número de variables. El índice fluctúa entre 0 y 1. Los umbrales propuestos a priori deberán confirmarse o modificarse con base en datos de campo. Las siglas EP, EQ, EA, etc., utilizadas en la siguiente ecuación, corresponden a las variables de la Tabla 10:


  IIBVegRib = [Puntaje EP + Puntaje EQ + Puntaje EA + Puntaje EE + Puntaje ER + Puntaje ES + Puntaje ET + Puntaje B]/8


  De acuerdo con el puntaje obtenido en el IIBVegRib, la integridad biótica se podrá clasificar de la manera propuesta en la Tabla 11.


  Índices de Integridad Biótica para las demás comunidades. En UNC y MAVDT (2008) se detallan los IIB de las otras comunidades seleccionadas (macroinvertebrados, perifiton y peces); en dicho trabajo se pueden consultar las tablas respectivas sobre las métricas, los puntajes y las interpretaciones respectivas de cada comunidad biótica, así como las ecuaciones para calcular sus IIB.


  Índice de Integridad Biótica Compuesto (IIBComp). Finalmente se calcula un índice compuesto que totaliza la integridad biótica de las distintas comunidades del río. Su cómputo, para un determinado sitio de muestreo o para un tramo del río, es como sigue:


  Cada IIB se multiplica por un factor de ponderación (FP) que fluctúa entre 0 y 1; la suma de los cuatro FP deberá ser 1. La asignación inicial de los FP es 0,25 para cada comunidad; valores inferiores o superiores deberán justificarse debidamente, de acuerdo conla importancia que una determinada comunidad tenga en un río en particular. La interpretación de este IIBComp se hace de acuerdo con los puntajes de la Tabla 12.


  La información que soporta la calificación de cada métrica en los IIB propuestos se basa principalmente en estudios de otras regiones del mundo. Por ello, es necesario propender porque en el futuro estos índices se ajusten con estudios de los ecosistemas lóticos colombianos. No obstante, algunas comunidades evaluadas, como el perifiton y los macroinvertebrados son muy generalistas y sus integrantes se encuentran ampliamente distribuidos en el mundo, de manera que la indicación disponible a través de las investigaciones internacionales es bastante aplicable al país. Por otra parte, es importante que hacia el futuro se trabaje en lo posible el nivel específico, lo que permitirá un mayor refinamiento de los IIB.


  TABLA 9


  TABLA 10


  TABLA 11


  TABLA 12-13


  Los IIB del perifiton y los macroinvertebrados se refieren a una escala más fina (microhábitats) que los IIB de la vegetación ribereña y los peces. Estos últimos abarcan una escala espacial que va del tramo a la cuenca. Por lo tanto, la interpretación de los resultados de cada IIB debe hacerse dentro de la escala en la cual se evalúa la comunidad. La existencia de varias escalas espaciales en los IIB debe verse como una ventaja, ya que permite analizar los cambios en la ecología del río en una amplia gama de variaciones territoriales.


  Aplicación de la metodología propuesta a ríos licenciados en Colombia


  Los proyectos en los cuales se puso a prueba la metodología desarrollada en este trabajo fueron los embalses Urrá I e Hidrosogamoso y el trasvase del río Manso. También se establecieron los índices bióticos para los proyectos de riego del río Ariari y del Triángulo del Tolima en el río Saldaña. La información hidrométrica, hidrológica, de calidad del agua y de comunidades biológicas fue aportada, a través del MADS, por las empresas operadoras de los respectivos proyectos. Para el análisis de los datos hidrométricos disponibles de estos proyectos siguiendo la metodología propuesta, se combinó el uso de hojas de Excel, desarrolladas para especificamente para este trabajo, con herramientas estadísticas como IHA (Richter et al., 1996), XLSTAT (Addinsoft, 2007) y DISPAH (Bustos et al., 2009).


  RESULTADOS


  La metodología propuesta se aplicó a un número reducido de proyectos, debido a las limitaciones en la disponibilidad y acceso a la información. El procedimiento se realizó de manera iterativa para afinar progresivamente los caudales ambientales y cumplir de esto modo todos los criterios definidos en las tablas 1, 2 y3. En la figura 3 se muestran los caudales ambientales mensuales calculados, tanto para los años normales, como para los períodos secos (Niño) y húmedos (Niña), en las represas de Urrá I e Hidrosogamoso y en el trasvase del río Manso. Como es evidente, para los tres proyectos se propone un comportamiento bimodal de los caudales ambientales, en respuesta al régimen hidrológico biestacional de la climatología de las regiones donde se ubican. Igualmente, se observa que los años húmedos requieren caudales ambientales mayores, aunque esta magnitud es notablemente más alta en Hidrosogamoso, zona en la que al parecer hay una mayor diferencia entre los años Niña y Niño. De los tres proyectos analizados, Urrá e Hidrosogamoso son los de mayor volumen, mientras que el trasvase del río Manso maneja caudales relativamente bajos.


  En la Tabla 13 se muestran los IIB de las distintas comunidades biológicas, calculados para cuatro proyectos licenciados de los cuales se dispuso de algún tipo de información biótica. Dichos proyectos fueron la represa de Hidrosogamoso, el trasvase del río Manso y los distritos de riego del río Ariari y del Triángulo del Tolima (río Saldaña). Sobre la vegetación riparia no existe información, posiblemente porque no se le ha prestado la debida atención. Las comunidades de perifiton y macroinvertebrados han sido las mejor trabajadas y por tanto las que aportan mayor información. Aunque hay algunos estudios sobre peces, dichos trabajos no contienen en general el tipo de datos que se requieren para elaborar el índice de integridad de esta comunidad. Los ríos Manso y Ariari son los que tienen datos al menos para tres de las cuatro comunidades propuestas. En general, los índices señalan condiciones moderadas en la integridad de la biota de los ríos considerados.


  DISCUSIÓN


  Para el proyecto Urrá I el caudal ecológico estimado por Gómez Cajiao y Asociados fue de 50 m3/s (Dames & Moore Inc., 1983) y el determinado por el MAVDT durante el llenado fue de 75 m3/s (MAVDT, expediente 112, folio 1422). Estos dos valores eran fijos y no incluían la estacionalidad de los caudales. Para el mes más crítico (marzo), los caudales obtenidos mediante la metodología planteada varían entre 45 y 73 m3/s (Fig. 3A),es decir, están dentro de los rangos propuestos por Gómez Cajiao y por el MAVDT. Es importante resaltar que los caudales de operación del proyecto estuvieron siempre por encima de la curva de duración de caudales ambientales propuestos (Fig. 4), lo que indica que la implementación de la metodología no implicaría ningún tipo de ajuste sobre la operación actual de esta central hidroeléctrica de Urrá I. Igualmente, existen algunos meses (noviembre, diciembre) en los que la propuesta para años húmedos resulta ligeramente inferior que para años normales, lo cual obedece a la alta variabilidad mensual de los caudales para estos meses.


  Con respecto a caudales ambientales de Hidrosogamoso, el MAVDT (Resolución 476 de 2000) determinó que durante el llenado el proyecto debía garantizar un caudal de 80 m3/s. Para la estación Puente La Paz y el mes más crítico (febrero), la propuesta hidrológica mensual de caudales ambientales en un año normal (79 m3/s) resulta bastante consistente con los valores propuestos por el MAVDT. Por supuesto, en meses más lluviosos y años más húmedos, los caudales ambientales calculados aumentan (Fig. 3B) a fin de preservar el régimen hidrológico del río y por ende sus servicios ecológicos y la calidad de sus aguas.


  FIGURA 3


  Para el caso del proyecto de trasvase del río Manso la propuesta metodológica para el componente hidrológico no se pudo implementar con la rigurosidad lograda en los proyectos Urrá I y Sogamoso. Esto se debió a la limitación en la información hidrométrica de la estación La Samaria (ubicada en cercanías del sitio del proyecto), de la cual solo se tuvieron datos de los caudales medios mensuales. En la resolución 2282 de 2006, el MAVDT propuso como caudales ambientales 6,0 y 7,2 m3/s para los períodos de sequía y lluvias, respectivamente. Igualmente ISAGEN, mediante la aplicación de los programas PHABSIM y QUAL2K, propuso como caudal ecológico el 15 % del caudal medio de la corriente (13,5 m3/s), lo que equivale a 2 m3/s (Parra, 2012). Analizando la condición hidrológica normal, para los meses secos (julio, agosto) la propuesta de la figura 3C (8,9 m3/s) está por encima de la del MAVDT casi en un 25 %, mientras que para los meses húmedos (octubre a diciembre) la propuesta (17,5 a 20,6 m3/s) es hasta un 40 % mayor a la estimación del MAVDT. Los cálculos obtenidos con la medología propuesta son preliminares y están sujetos a ajustes en la medida en que se disponga de registros de caudales medios diarios con la longitud requerida. Los datos dejan ver que existen diferencias importantes entre las tres propuestas, lo que hace necesario profundizar en los posibles ajustes que requiera la metodología descrita en este trabajo.
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  En cuanto a los IIB, los resultados mostrados en la Tabla 13 están fuertemente determinados por la naturaleza de los datos disponibles, los cuales son provenientes en su mayoría de estudios de impacto ambiental o de requerimientos del MAVDT. Por lo tanto, la información para valorar las métricas utilizadas en los IIB tuvo que adaptase de dichos estudios, los cuales no fueron diseñados para determinar tales métricas. Por otra parte, los estudios se realizaron por lo general en épocas previas a la construcción de los proyectos, pero no se tienen datos posteriores al funcionamiento (en los casos que ya se han ejecutado las obras), de manera que los IIB hallados se pueden considerar como indicadores de las condiciones iniciales (línea base).


  La integridad de las comunidades que se consignan en la Tabla 13 es un promedio de los distintos tramos de cada río. Esto quiere decir que en una corriente pueden haber tramos con mayor integridad (mejor conservados, menos deteriorados) que otros (más intervenidos, con mayor influencia humana), los cuales no se pueden detectar a partir de los datos disponibles. Los ríos Sogamoso y Saldaña muestran un IIB compuesto bajo y en los ríos Manso y Ariari este índice es moderado. Es muy posible que los estudios que se realicen con un enfoque dirigido específicamente a la construcción de los IIB propuestos permitan una mejor categorización de estas corrientes y por tanto muestren una condición de mayor integridad, como se esperaría en sistemas de poca intervención humana. No obstante, los valores de integridad sí dejan ver una cierta mayor degradación en los ríos Sogamoso y Saldaña.


  Sin lugar a dudas la validación realizada en los ríos reseñados arriba resultó muy limitada y se debió a la imposibilidad de acceder a la información primaria completa de cada uno de estos proyectos. Es claro que se deberán evaluar y validar con toda rigurosidad un número mayor de proyectos antes de pensar en proponer el uso generalizado de la metodología propuesta. Además, la metodología descrita no involucra un análisis económico y financiero que cuantifique de forma integral los costos y beneficios asociados al proyecto. Al respecto, se sugiere en el futuro realizar estudios que aborden esta cuantificación.


  Otra información que requiere ser ampliada y profundizada para hacer aplicable la metodología propuesta incluye los siguientes aspectos: datos hidrológicos confiables y suficientemente prolongados, a la escala adecuada, lo cual exige una instrumentación apropiada en los ríos colombianos; estudios ecológicos de las comunidades biológicas en cuanto a las métricas sugeridas para los IIB, tales como gremios funcionales, grupos tróficos y especies sensibles y tolerantes; valoraciones juiciosas de la calidad del agua y de los factores de asimilación en los sistemas lóticos del país; análisis de tipificación y regionalización de los ríos; investigaciones sobre caudales ambientales en proyectos que no requieren licencia ambiental, es decir en aquellas actividades que demanden un menor caudal.


  Tan importante como la formulación de esta propuesta metodológica, resulta la adecuada incorporación de la misma dentro de instrumentos de gestión y planificación ambiental como los Planes de Ordenamiento y Manejo de Cuencas Hidrográficas y la normatividad que rige el uso del recurso hídrico. Se requiere por tanto en su implementación la participación de diferentes actores a nivel de cuenca a través, por ejemplo, de Comités o Consejos de Cuencas Hidrográficas, y mediante la definición de los usos prospectivos del agua (incluyendo claramente el uso ambiental) y del suelo. De esta manera, primero se deberían conciliar los usos en conflicto para después aplicar racionalmente la metodología consensuada de estimación de caudales ambientales.


  Debe tenerse en cuenta que una metodología general de caudales ambientales para el país debe considerar la gran variabilidad en las características climatológicas, hidrológicas, geológicas y fisiográficas de las distintas regiones de Colombia. Por ello es difícil pensar que pueda existir una propuesta universal para todas las cuencas del país. En este sentido existe una urgente necesidad de realizar una clasificación de corrientes, con el fin de proponer ajustes específicos a la metodología para cada uno de los diferentes tipos de ríos identificados. Al respecto, es importante tener en cuenta ejercicios como el realizado por The Nature Conservancy para categorizar los ríos de la cuenca Magdalena-Cauca mediante técnicas ecohidrológicas (González, 2012).


  El trabajo desarrollado debe considerarse como una primera fase de un proceso en construcción que tuvo el importante aporte, a través de varias presentaciones de socialización de la metodología y de un taller de aplicación, de autoridades ambientales, académicos, gremios y organizaciones no gubernamentales, pero que sin duda requiere mayor socialización, evaluación y validación. Por este motivo, de ninguna forma la propuesta aquí presentada debe percibirse como una idea terminada, sino como un primer paso e insumo para la formulación de una metodología consensuada para la estimación de caudales ambientales.
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  RESUMEN


  Se evaluó la composición y la abundancia de la comunidad fitoplanctónica y su relación con los factores físicos y químicos en los sistemas fluvio-lagunares Pom-Atasta (PA) y Palizada del Este (PE). En febrero de 2011, se recolectaron muestras de agua, tanto en la superficie como a medio fondo, en diez sitios para cada laguna, utilizando una botella van Dorn, para medir la temperatura, salinidad, oxígeno disuelto, nutrientes inorgánicos, clorofila a, y la composición y abundancia de la comunidad fitoplanctónica. Para describir el comportamiento del fitoplancton se calculó la abundancia de las especies, el índice de diversidad de Shannon (H') y la equidad de Pielou (J'). Para analizar la relación de la abundancia de las especies con respecto a las variables ambientales se aplicó un análisis de correspondencias canónicas. Los resultados mostraron, que PE fue la laguna que presentó la mayor diversidad de especies, con 348 taxa, y los valores más altos de abundancia (269 x10³ 103 céls L-1), de H' (3,2) y de J' (0,95). Cylindrotheca closterium fue la especie más abundante en los dos sistemas, presentando su mayor abundancia (52,5 x10³ 103 céls L-1) en PA, formando incipientes florecimientos algales no tóxico. La salinidad fue la variable ambiental que más influyó en la composición y abundancia del fitoplancton.


  Palabras clave: fitoplancton, golfo de México, laguna de Téminos, sistemas lagunares.

  


  ABSTRACT


  The composition and abundance of phytoplankton community, and its relation to physical and chemical factors was evaluated in the fluvial-lagoon systems Pom-Atasta (PA) and Palizada del Este (PE), in February, 2011. Water samples were collected in ten sampling sites in each lagoon, with a van Dorn bottle at the surface and in the middle of the water column to measure temperature, salinity, dissolved oxygen, inorganic nutrients, chlorophyll a and the composition and abundance of phytoplankton. In order to describe the behavior of phytoplankton it was calculated species abundance, Shannon-Wiener diversity and Pielou equitability indices were used, and to analyze the relationship between the abundance of phytoplankton species and environmental variables, a canonical correspondence analysis (CCA) was applied. The results showed that PE was the lagoon that presented a great biodiversity with 348 identified taxa, maximum abundance values (269 x10³ 103 cells L-1), H' (3.2) and J' (0.95). Cylindrotheca closterium was the most abundant species in both systems, observing the highest abundance (52.5 x10³ 103 célls L-1) in PA, forming incipient toxic algal blooms. It should be noted that salinity was the most influential environmental variable in the composition and abundance of phytoplankton.


  Keywords: Gulf of Mexico, lagoon systems, phytoplankton, Terminos Lagoon.

  


  INTRODUCCIÓN


  El fitoplancton constituye un recurso natural fundamental en el funcionamiento de los mares, lagunas costeras y cuerpos de agua dulce, ya que suele ser responsable del 90 % de la producción primaria en estos ambientes acuáticos (Margalef, 1981). Las investigaciones enfocadas al estudio de la comunidad fitoplanctónica en los sistemas fluvio-lagunares Pom- Atasta (PA) y Palizada del Este (PE) son escasas. Barreiro- Güemes y Aguirre-León (1999), realizaron un estudio de la distribución espacio temporal de la biomasa fitoplanctónica, reportando concentraciones promedio de clorofila a de 19,86 mg/m3. Por otra parte, se han realizado observaciones del fitoplancton en la en la Boca de Atasta y en la Boca Chica, reportando a Coscinodiscus, Biddulphia, Chaetoceros, Rhizosolenia, Nitzschia, Ceratium y Peridinium como los géneros predominantes (Suárez-Caabro y Gómez-Aguirre, 1965; Gómez-Aguirre, 1974). Estos sistemas fluvio-lagunares están asociados a la Laguna de Téminos, Campeche México, y son áreas de almacenamiento y transporte de sedimentos, materia orgánica, nutrientes, detritos y organismos, además, contribuyen al aporte de agua dulce, a la Laguna de Téminos (Rojas- Galavíz et al., 1990; Bach et al., 2005). Las causas principales del deterioro de estos sistemas, se deben a actividades humanas, entre las cuales sobresalen la pesca, la agricultura y la explotación petrolera (Day y Yáñez-Arancibia, 1988). Por lo anterior, se evaluó la composición y abundancia de la comunidad fitoplanctónica y su relación con algunos factores físicos y químicos en los sistemas PA y PE, adyacente a la laguna de Téminos Campeche, México.


  MATERIALES Y MÉTODOS


  El sistema PA se encuentra en la porción occidental de la Laguna de Téminos entre los 18º30' y 18º35' N y los 91º50' y 92º20' W. Su ubicación geográfica queda comprendida dentro de la llanura costera del sur del Golfo de México, formada por la desembocadura de los ríos Grijalva y Usumacinta (Gutiérez-Estrada et al., 1982). Por otra parte, el sistema PE se localiza en la porción suroeste de la Laguna de Téminos, entre los 18º29'13" y 18º29'04" N y los 91º44'36" y 91º51'31" W.


  En los sistemas fluvio-lagunares PA y PE (Figs. 1B, 1C), el muestreo del fitoplancton, se realizó durante los días 12 y 13 de febrero del 2011, durante la temporada de nortes. Se recolectaron muestras de agua para evaluar la abundancia del fitoplancton, y algunas variables físicas (temperatura, salinidad y oxígeno disuelto) y químicas (componentes nitrogenados y ortofosfatos) en diez sitios para cada laguna, tanto en la superficie como a medio fondo, para lo cual se utilizó una botella van Dorn, dando un total de 40 muestras, que se colocaron en frascos de 250 ml y se fijaron in situ con acetato-lugol en una proporción de 1:100. Se midió la transparencia y la profundidad del agua con un disco de Secchi marcada cada 10 cm. En cuanto a las variables ambientales, se registraron la temperatura, la salinidad y el oxígeno disuelto utilizando un termohalino-conductivímetro modelo YSI 85. Con la técnica de Parsons et al. (1992) se determinó la clorofila a filtrando in situ, 250 ml de agua de cada sitio en sistemas de filtración Millipore, para lo cual se utilizaron filtros de fibra de vidrio Whatman GF/F, que fueron congelados en el laboratorio a - 20 °C para su posterior análisis. Para la cuantificación de las sales nutritivas, se utilizó un espectrofotómetro HACH Odyssey USA DR-2500 y kits de prueba para ortofosfatos (Método 8178), nitritos (Método 10019), nitratos (Método 8171) y amonio (Método 8155) de acuerdo con Water Analysis Handbook (2013), y se calculó la suma de los tres compuestos nitrogenados para obtener el nitrógeno inorgánico total (NID). Para conocer el flujo y reflujo de la marea, se consultó el programa de predicción de mareas MARV1.0 (González et al., 2011) y para conocer la dirección y velocidad del viento, se consultó la página weather underground.


  Para la cuantificación del fitoplancton, las muestras se homogenizaron y se tomaron alícuotas de 2 ml, las cuales se depositaron en cámaras de UtermÍhl, dejándolas sedimentar durante 24 horas (Hasle, 1978), y se revisaron en un microscopio invertido Olympus USA CK40. Para la identificación de las especies del fitoplancton se consultaron las obras de Schiller (1937); Cupp (1943); Osorio-Tafall (1942); Prescott (1970); Dodge (1982); Fukuyo et al. (1990); Komárek y Anagnostidis (1999); Komárek y Anagnostidis (2005); Licea et al. (1995); Moreno et al. (1996); Faust et al. (1999); Hernández-Becerril y Bravo-Sierra (2001); Siqueiros-Beltrones (2002); Figueroa- Torres et al. (2008) y Gárate-Lizárraga et al. (2009); entre otras. Para analizar el comportamiento de las variables ambientales se hicieron pruebas de normalidad mediante la técnica de Kolmogorov-Smirnov y de homogeneidad de varianzas (homocedasticidad) con la técnica de Bartlett (Sokal y Rohlf, 1981). Las posibles diferencias entre los sitios, en los estratos y sistemas, se definieron mediante un análisis de variación con pruebas no paramétricas de Mann-Whitney, utilizando el programa STATISTICA 99 (Bland y Altman, 1994). Para evaluar la diversidad se calculó el índice de Shannon (H'), para la equidad el de Pielou (J') (Magurran, 1989).


  Para establecer los principales factores ambientales que inciden sobre el patrón de distribución de las especies fitoplanctónicas en las estaciones de estudio, se realizó un análisis de correspondencia canónica (ACC), utilizando una matriz de factores ambientales y de abundancia de las especies mediante el programa Past vers. 183.


  FIGURA 1


  RESULTADOS


  En la figura 2A, se presentan los datos de profundidad para todos los sitios de muestreo de ambos sistemas lagunares PA, se caracterizó por tener una profundidad mayor a 2,8 m en los sitios 4, y 8 al 10. En cambio en PE, la profundidad más alta fue de 2 m en los sitios 5 y 9.


  Con respecto a la transparencia, en ambos sistemas lagunares, los sitios 5 al 10 presentaron los valores más bajos, con valores de 30 a 80 cm (Fig. 2B). No se observaron diferencias significativas (p > 0,05) entre los dos sistemas. Respecto a los vientos, en la ciudad de Campeche se presentó un patrón definido con una alternancia entre su dirección norte y este; los vientos del norte fueron predominantes durante el día 12 entre las 10:41 hasta las 17:45 hrs, alcanzando velocidades de 10,3 a 5,2 m s-1. Se presentaron cambios en la dirección del viento hacia el Este, con una velocidad promedio de 2,1 m s-1 en el día 13 (Fig. 3A). Al respecto, el flujo de la marea varió de 0,14 a 0,37 m a las 16:00 hrs del día 12 y hasta las 5:00 horas del día 13, con un reflujo de -0,1 a 0,09 m de las 6:00 a las 15:00 horas de ambos días (Fig. 3B).


  La temperatura osciló entre 21,6 ºC y 23,8 ºC en PA y PE (Fig. 4A) y la concentración de oxígeno disuelto reportó en superficie el valor máximo de 9,37 mg L-1 y 8,05 mg L-1 en los sitios 5 (PA) y 9 (PE) respectivamente, y los valores mínimos de 4,0 y 4,4 mg L-1 en los sitios 1 (PA) y 4 (PE) a medio fondo (Fig. 4B). No se observaron cambios significativos (p > 0,05) entre las profundidades de los diferentes sitios, ni entre los dos sistemas; en cambio, la salinidad si presentó cambios significativos (p < 0,05), con una marcada variación entre los dos sistemas. En PA se observaron los valores máximos de 24,0 ups en los sitios 1 al 5, y la salinidad fue disminuyendo gradualmente de los sitios 6 al 10. En PE la salinidad fue más baja, reportándose los valores máximos en los sitios 1 al 3, con 6,3 ups y todavía menores en los sitios 4 al 10 (Fig. 4C).


  Las concentraciones del nitrógeno total (NID) en los dos sistemas, reportaron los valores máximos en PE en la superficie (0,62 µM) en el sitio 9 y en PA (0,58 µM) a medio fondo, y los valores mínimos para ambos sistemas se reportaron en el sitio 4 a medio fondo en PE de 0,02 µM y en PA de 0,03 µM (Fig. 5).


  No se observaron diferencias significativas (p > 0,05) entre las profundidades de los diferentes sitios y entre los dos sistemas.


  Las concentraciones de los ortofosfatos no mostraron diferencias significativas (p > 0,05) entre los dos sistemas. Sin embargo, se observaron cinco valores importantes, los dos primeros se reportaron en el sitio 4 (1,51 a 2,15 µM) en ambos sistemas, del tercero al quinto valores importantes se reportaron en medio fondo, en PE en el sitio 6 (1,58 µM), en PA en el sitio 7 (2,23 µM) y el quinto en el sitio 10 (1,58 µM) (Fig. 6).


  Las concentraciones de clorofila a tampoco mostraron diferencias significativas (p > 0,05) entre los dos sistemas; los valores máximos se registraron en PE en el sitio 2 con 2,29 y 1,28 mg m-3 en los dos niveles de profundidad respectivamente y en medio fondo en el sitio 7 con valores de 1,49 mg m-3. En PA en el sitio 9 a medio fondo y en el sitio 10 en la superficie, se registraron valores altos de 0,82 mg m-3 (Fig. 7A).
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  FIGURA 5-6


  En cuanto a la abundancia del fitoplancton, se observaron diferencias significativas (p < 0,05) entre los dos sistemas. Las máximas abundancias se registraron en todas las estaciones de ambos sistemas a medio fondo. En PE resaltaron los sitios 2 y 4 con abundancias de 192,5 y 269 x10³ 103 céls. L-1 respectivamente. En PA el sitio 8 mostró la máxima abundancia con 211,5 x10³ 103 céls. L-1 (Fig. 7B).


  La composición fitoplanctónica en PA estuvo constituida por 263 taxa, las diatomeas representaron el 64,26 % con 169 taxa, los dinoflagelados el 14,07 % con 37 taxa, las clorofitas el 11,03 % con 29 taxa y el 10,64 % restante lo constituyeron las cianofitas con 19 taxa, las euglenofitas con ocho y los ebrideos con solo un taxon. PE presentó 348 taxa, conformados con el 50,57 % por las diatomeas, con 176 taxa; las clorofitas el 25 % con 87 taxa, los dinoflagelados el 15,80 % con 55 taxa; y el 8,63 % restante conformado por cianofitas con 19 taxa, las euglenofitas con ocho, los ebrideos con dos y una criptofita (Tabla 1).


  En PE se presentaron los valores máximos de diversidad (H ) de 2,3 a 3,2 bits, con una equidad (J) de 0,68 a 0,95 y 16 a 68 especies; en cambio en PA los valores de diversidad (H ) oscilaron entre 1,6 a 2,9 bits, la J entre 0,55 a 1 y 7 a 58 especies. La equidad (J) de 1 en los sitios 2, 8 y 9 en superficie, se debió a los valores de 7 a 8 especies (Figs. 8A y 8B).


  FIGURA 7


  En ambas lagunas (PA y PE), se observó que la diatomea Cylindrotheca closterium, de origen marino fue la especie más abundante. Su mayor abundancia (52,5 x10³ 103 céls. L-1) se registró en el sitio 2 en medio fondo en PA. Le siguieron la diatomea Navicula sp. 6, con 14,0 x10³ 103 céls. L-1 y la cianobacteria Pseudanabaena limnetica con 7,5 x10³ 103 céls. L-1 (Fig. 9A). En PE las especies más abundantes fueron de condiciones dulceacuícolas y se reportaron en el sitio 6, tanto en superficie como en medio fondo y fueron: Aphanocapsa elachista con 5,0 x10³ 103 céls. L-1, Dictyosphaerium pulchellum con 4,0 x10³ 103 céls. L-1 y Desmodesmus communis con 3,5 x10³ 103 céls. L-1 (Fig. 9B). Cabe destacar que Cylindrotheca closterium es una es-pecie que ha llegado a formar florecimientos algales en otras lagunas costeras, así se ha reportado en el Puerto Chelem y Telchac con densidades de 750 a 500 x10³ 103 céls. L-1 (Ortegón- Aznar et al., 2011) y en la Bahía de la Paz asociada a otras especies formando florecimientos algales, ocasionando mortandad de peces, con densidades entre 48 x10³ 103 céls. L-1 (Gárate- Lizarraga et al., 2001); cabe señalar que en este trabajo, la abundancia de esta especie fue relativamente baja, y no llegó a formar un florecimiento masivo; aunque fue de las especies más abundantes y frecuentes en ambas lagunas, por lo que dada su nocividad, es necesario monitorear el sistema para prevenir o en su caso, mitigar los riesgos causados por Cylindrotheca closterium esta microalga y por la presencia de especies altamente tóxicas tales como Pseudonitzschia sp., Alexandrium sp., Prorocentrum mínimum, P. rhathymum entre otros, que se encuentran en ambos sistemas.


  Por otra parte, se observó que los factores ambientales no presentaron variaciones significativas (p > 0,05) en Pa y PE, por tal motivo se unieron las matrices de superficie y de medio fondo y se obtuvo el comportamiento total de la comunidad fitoplanctónica en los sitios de muestreos de PA y PE. En el análisis de correspondencia canónica se observó que la salinidad fue la variable que tuvo más influencia positiva en la abundancia de las especies fitoplanctónicas en las lagunas. Tanto en PA como en PE la salinidad presentó en el primer eje una correlación significativa de r2 = 0,86 y r2 = 0,77 respectivamente. En el lado derecho en PA se observa que, en los sitios 1 al 5 y en PE los sitios 1 al 3 fueron los que tuvieron una influencia marina presentando especies de características de esta condición como fue el caso de Asterionellopsis glacialis, Bacillaria paxillifera, Cylindrotheca closterium, Navicula cryptocephala y Prorocentrum minimum, entre otras. Asimismo, en el lado izquierdo se observa una influencia de agua de origen continental en los sitios 6 al 10 en PA y en los sitios 4 al 10 en PE, encontrándose asociadas a las especies Desmodesmus communis, Scenedesmus obliquus y Euastrum denticulatum, todas ellas de afinidad dulceacuícola (Figs. 10A, 10B). En la figura 11 se observa algunas ilustraciones de especies, de diatomeas, dinoflagelados, clorofitas, cianofitas, euglenofitas, ebrideos y criptofita, representadas en el ACC.
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  DISCUSIÓN


  La composición y la abundancia fitoplanctónica en los sistemas Pom-Atasta y Palizada del Este en temporada de nortes, estuvieron reguladas fundamentalmente por la salinidad (que osciló de 0 a 24,0 ups), debidoal aporte de agua marina como de agua continental, acarreadas por los vientos dominantes del noroeste con velocidades de los 2,1 a 10,3 m s-1, y por el flujo y reflujo de la marea, influyendo en la variabilidad en las concentraciones de la salinidad en los diferentes sitios de muestreo. PA y PE presentaron un hábitat mesohalino en los sitios ubicados cerca de la entrada del agua marina y condiciones oligohalinas en las zonas donde está ubicada la descarga de agua continental provenientes de ríos y arroyos. Los registros en los cambios de salinidad coinciden con lo reportado para este cuerpo de agua, para la época de nortes, en otros años, por Carriker (1967), Barreiro-Güemes y Aguirre- León (1999), Aguirre-León y Díaz-Ruiz (2006) y Aguirre-León et al. (2010).


  FIGURA 8


  A pesar de que el fitoplancton es acarreado de manera pasiva en la columna de agua por la mezcla superficial, las diferentes especies del fitoplancton, al tener requerimientos específicos, responden de manera diferencial a las condiciones cambiantes del medio (Smayda, 1980; Reynolds, 1987; Verdugo-Diaz, 2004; Ferreira et al., 2005). Por lo que en PE se reportaron abundancias entre los 269 x10³ 103 céls. L-1, con concentraciones de clorofila a de 2,29 mg m-3 y en PA de 211,5 x10³ 103 céls. L-1 y concentraciones de clorofila a de 0,82 mg m-3. Ambos valores de clorofila a fueron bajos, si se comparan con los reportados por Barreiro-Güemes y Aguirre-León (1999), cuyas concentraciones alcanzaron el 10 a 26,4 mg m-3. En la Bahía Campeche cuerpo de agua adyacente se han reportado abundancias menores a las obsevadas en el presente estudio, con valores entre 9 x10³ 103 céls. L-1 (Poot-Delgado y Rosado-García, 2011). Algunas microalgas son sensibles y mueren a los cambios bruscos en la concentración de la salinidad, porque sus células no resisten a choques osmóticos (Madigan et al., 2004), mientras que otras son tolerantes. Por esa razón esta variable puede influir en la composición y abundancia del fitoplancton, actuando de manera selectiva en la dinámica de la comunidad fitoplanctónica, como se observó en el análisis de correspondencia canónico, puesto que en los sitios mesohalinos se encontraron especies de estirpe marina como Asterionellopsis glacialis, Bacillaria paxillifera, Cylindrotheca closterium, Navicula cryptocephala y Prorocentrum minimum, las cuales pueden provenir de zonas marinas aledañas, como la Bahía Campeche y la Laguna de Téminos, donde tales especies han sido reportadas (Signoret y Santoyo, 1980; Licea y Santoyo, 1991; Hénandez-Becerril et al., 2008; Poot-Delgado y Rosado-García, 2011), y especies de origen continental como Desmodesmus communis, Scenedesmus obliquus y Euastrum denticulatum en los sitios oligohalinos. Probablemente el intercambio de agua marina y continental no permite la dominancia y persistencia de especies fitoplanctónicas en ambos sistemas (PA y PE). Al respecto, Ferreira et al. (2005), mencionan que los cambios en las concentraciones de salinidad en lagunas costeras, modifican la estructura y composición de la comunidad fitoplanctónica.


  FIGURA 9


  A pesar de que hubo heterogeneidad en los datos de diversidad (H') y equidad (J), en PE se presentaron los valores máximos de H' y J, comparados con PA. Margalef (1981) menciona que la diversidad es alta cuando ocurren especies raras, sin la dominancia de especies oportunistas. Tal fue el caso de Ebria tripartita y Hermesinum adriaticum, quienes fueron especies raras tanto en PE como en PA, que incluso constituyen nuevos registros para el Golfo de México. Tales organismos tienen interés ecológico, ya que son herbívoros y en ocasiones pueden llegar a presentar altas abundancias (Hargraves y Miller, 1974). Ebria tripartita ha sido reportada en regiones templadas y frías, por el contrario Hermesinum adriaticum en aguas cálidas (Hoppenrath y Leander, 2006). Ambas especies han sido reportadas en sistemas lagunares del Pacífico mexicano: Bahía Magdalena y Bahía Almejas (Gárate-Lizárraga y Verdugo-Díaz, 2001), y en la Bahía de La Paz, asociadas a florecimientos algales (Gárate-Lizárraga et al., 2009; Gárate-Lizárraga, 2013).


  FIGURA 10


  FIGURA 11


  Así mismo, la presencia de microalgas ticoplanctónicas, tales como Cylindrotheca closterium, Diploneis smithii, Nitzschia sigma y Odontella aurita en la columna de agua en PE, provocó el incremento de la H' y J'. Este hecho permite inferir la existencia de una columna de agua turbulenta y heterogénea en cuanto a la diversidad de especies, lo que atenua el efecto de las especies oportunistas. En PE se registró una alta equidad (J) y diversidad (H'), en la que estuvieron presentes varias especies de diatomeas ticoplanctónicas en la columna de agua, y en la que se registraron 372 taxa con predominio de las diatomeas. Al respecto se ha reportado que para zonas someras marinas, debido a la mezcla de agua, la diversidad se incrementa por la resuspensión de diatomeas bentónicas (Signoret y Santoyo, 1980; Gárate-Lizárraga y Siqueiros-Beltrones, 1998). Los valores de diversidad (H') encontrados en el presente estudio, fueron similares a los reportados por Licea, Santoyo (1991) y Hénandez-Becerril et al., (2008), para la región central de la Bahía Campeche.


  Es importante destacar que la capa de mezcla, juega un rol importante en la resuspensión de quistes de dinoflagelados hacia la superficie en estos sistemas fluvio-lagunares. En este estudio se registraron 16 quistes eclosionados y podrían pertenecer al género Alexandrium, Gonyaulax, Peridinium, Scripsiella o Protoperidinium. Algunas especies de estos géneros, son formadores de florecimientos algales nocivos o tóxicos, que en otros cuerpos de agua han causado mortandad de peces (Fukuyo et al., 1990; Gárate-Lizárraga et al., 2001, 2006; Barón-Campis et al., 2005). La producción de quistes es un evento importante ya que las microalgas se mantienen en un estado de letargo, esto les permite sobrevivir bajo condiciones extremas o no favorables y por la turbulencia se dan cambios en nutrientes, irradiancia, fotoperíodos, temperatura, estos factores se combinan con los sedimentos y los quistes pueden eclosionar (Margalef, 1978; Graham y Wilcox, 2000).


  CONCLUSIONES


  
    Concluimos que los sistemas PA y PE en la época de nortes, presentan una interacción de agua marina y continental que los caracteriza como sistemas muy dinámicos. Este dinamismo hidrológico genera una heterogeneidad en la salinidad, lo que a su vez propicia una gran diversidad en la la composición de especies del fitoplancton; impidiendo que ocurra una clara dominancia de ciertas especies; la abundancia de las especies, fue diferencial, predominando las especies de estirpe continental en los sitios cercanos a los ríos y arroyos y de estirpe marina cerca de la entrada de agua marina. La especie dominante en ambos sistemas fue la diatomea Cylindroteca closterium, la cual ha sido reportada como formadora de florecimientos algales. Se tienen dos nuevos registros para la zona de estudio: Ebria tripartita y Hermesinum adriaticum.
  


  
    Es importante, seguir realizando estudios en la identificacion y cuantificación del fitoplancton, con especial énfasis en los quistes de dinoflagelados en estos sistemas, ya que brindan conocimiento de la ecología y la dinámica de los FAN de los sistemas estudiados y ayudan a prevenir su impacto sobre los ecosistemas y sobre la salud humana.
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  RESUMEN


  El trabajo se realizó en la finca Mar Agrícola del municipio de Tumaco, con el objetivo de estudiar la distribución de las especies del género Buenoa en condiciones ambientales homogéneas respecto a la temperatura, humedad y altitud, en hábitats acuáticos de agua dulce y otros, con diferentes grados de conductividad y dedicados al criadero del camarón marino Litopenaeus vannamei (Boone, 1931). Los lagos estudiados fueron cuatro de agua dulce y cuatro con diferente conductividad, en los meses de junio a noviembre del 2010. Los resultados indican la distribución heterogénea de las especies del género Buenoa con mayor diversidad en ambientes dulceacuícolas (5 especies) y menor abundancia; mientras en ambientes salobres hay menor diversidad (4 especies) y mayor abundancia. Solo la especie Buenoa dactylis Padilla-Gil 2010 se encuentra en ambos ambientes acuícolas. Se discute posibles implicaciones ecológicas que puedan influir en este patrón de distribución.


  Palabras clave: camarón blanco del Pacífico, chinches acuáticas, hábitat, nadadores de espalda, Nepomorpha.

  


  ABSTRACT


  The work was carried in the Mar Agrícola farm of the municipality Tumaco, with the objective of studying the distribution of the species of the genus Buenoa in homogeneous environmental conditions regarding temperature, humidity, altitude and aquatic habitats of the freshwater and the others with different grade of conductivity and dedicated to the marine shrimp farming Litopenaeus vannamei (Boone, 1931). The studied lakes were four of freshwater and four with different conductivity, in the months of June to November 2010. The results showed heterogeneous distribution of the species of the genus Buenoa with major diversity in freshwater (5 species) and lower abundance; while in saltwater had lower diversity (4 species) and major abundance. Only Buenoa dactylis Padilla-Gil 2010 was found in both aquatic environments. It is discussed possible ecological implications than can influence this distribution pattern are discussed.


  Keywords: aquatic bugs, backswimmer, habitat, Nepomorpha, Pacific white shrimp.

  


  La mayor parte de los Heteroptera relacionados con ecosistemas acuáticos (4800 especies), pertenecen a los infraórdenes Nepomorpha y Gerromorpha, de los cuales el 28 % se distribuyen en la región Neotropical (Polhemus y Polhemus, 2008). En Colombia se han registrado tres géneros de Notonectidae: Notonecta Linnaeus, Buenoa Kirkaldy y MartaregaWhite (Padilla, 1993). Aspectos sobre la biología y ecología de las especies de este grupo son escasos, algunas observaciones de especies con distribución geográfica en Colombia son descritas por Padilla (1994, 2002).


  Los tres géneros de Notonectidae se encuentran en el municipo de Tumaco en la llanura del Pacífico, representados por una especie del género Notonecta : N. indicaLinnaeus, 1771; ocho de Buenoa: B. analoga Padilla-Gil, 2012; B. anomala Padilla-Gil, 2010; B. burtsa Padilla-Gil, 2010; B. dactylis Padilla-Gil, 2010; B. penta Padilla-Gil 2012; B. prosthetus Padilla-Gil, 2010; B. tumaquensis Padilla-Gil, 2010 y B. uselus Padilla-Gil, 2010; y dos de Martarega: M. awa Padilla-Gil, 2010 y M. lofoides Padilla-Gil, 2010; las especies de los géneros Buenoa y Martarega solo han sido registradas en esta área geográfica (Padilla, 2010; 2012 a, b).


  Los especímenes del género Buenoa son largos, delgados, más o menos cónicos en sección transversal, se distinguen por tener una fóvea en la comisura de los hemiélitros, tarso protorácico bisegmentado y ojos grandes no holópticos. Los caracteres diagnósticos clave para determinar especies se encuentran en el macho: forma del rostro y de la prologación rostral, áreas estridulantes de la pata anterior y la genitalia (Padilla 2002).


  En la Hacienda Mar Agrícola en el municipio de Tumaco se encuentran ocho especies del género Buenoa en diferentes lagos, algunos dulceacuícolas y otros destinados a la cría del camarón del Pacífico. Con el fin de conocer la distribución espacial de estas especies y su relación con ecosistemas acuáticos con diferentes grados de salinidad se plantea este trabajo. Área de estudio. La Hacienda Mar Agrícola se localiza a 1º 41' N-78º 44' W; a 10 m.s.n.m.; humedad relativa media anual de 89 % y temperatura promedio de 27,5 ºC.


  Se seleccionaron cuatro lagos de agua dulce (Fig.1, óvalos 1-4), separados entre sí menos de 300 m y cuatro con diferentes grados de salinidad (Fig. 1, óvalos 5-8), igualmente separados que los anteriores. Los lagos destinados a la cría de camarón Litopenaeus vannamei (Boone, 1931) se ubican cerca de los estuarios de Chilvi e Inguapi (Fig.1) y los otros lagos distan cerca de 2-3 km hacia el oeste (Fig.1).


  [image: ]


  Los especimenes se recolectaron con el uso de redes de mano cuadradas de 25 cm de largo, malla de 1 mm. Todos los lagos se visitaron una vez por mes, en los meses de junio a noviembre del 2010; con dos colectores simultáneos y una hora de muestreo. Los hemípteros se preservaron en etanol al 70 % e identificaron a través de estereoscopio y la clave para determinar las especies de Colombia fue la propuesta por Padilla (2012b).


  En cada lago se determinaron los parámetros fisicoquímicos, temperatura del ambiente y del agua (termómetro), oxígeno disuelto (oxímetro), pH (pHmetro) y salinidad (conductímetro), equipos marca Hanna Instruments, España.


  Los lagos dulceacuícolas (Tabla 1) se caracterizaron por presentar temperatura del aire 26-28 ºC; temperatura del agua 25 ºC, pH 6, conductividad < 0.32 S/m, oxígeno disuelto 80-95 %. Las especies presentes fueron: Buenoa anomala, B. burtsa, B. dactylis, B. prosthetus y B. tumaquensis. La abundancia de los cuatro lagos dulceacuícolas se presenta en la figura 2. Los lagos salobres (Tabla 1) se caracterizaron por presentar temperatura del aire 25-32 ºC; temperatura del agua 26- 27 ºC, pH 6-7, conductividad 1-621 S/m, oxígeno disuelto 50-95 %.Las especies presentes en los ecosistemas salobres fueron: B. uselus, B. analoga, B. dactylis y B. penta. La abundancia específica de los cuatro lagos destinados a la cría de camarón se presenta en la figura 2.
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  La distribución espacial de las especies del género Buenoa fue heterogénea y asociada a la conductividad del agua. Los ecosistemas dulceacuícolas mostraron mayor diversidad y la especie más abundante fue B. dactylis (Fig. 2), única presente en dos de los lagos (6 y 8) destinados a la cría de camarón, cuya conductividad fue de 249 y 621 S/m (Tabla 1). Lo anterior sugiere el grado de acomodación de esta especie a diferentes grados de concentración de iones.


  Buenoa analoga solo se presentó en el lago 5 de conductivad 265 S/m. Las únicas especies que cohabitan en el lago 7 con conductividad (1 S/m), igual a la conductividad de los estuarios cercanos, fueron B. uselus y B. penta (Fig. 2), esta última especie restringida a este lago.


  La especie más ampliamente distribuida, presente en los cuatro lagos destinados a la cría de camarón y con diferente grado de conductividad fue B. uselus, lo cual permite reconocer su amplio rango de tolerancia a la salinidad.


  Las especies B. uselus y B. penta fueron las más abundantes y cohabitan en el lago (7) de cosecha de camarón (listo para sacarlo al mercado). Es posible que esta abundancia sea producto de varios factores que actúan en sinergia tales como la presencia de alimento suficiente, tal vez aprovechan parte del alimento destinado a los camarones; disminución de predadores tales como odonatos, belostomátidos y naucóridos e incluso del mismo camarón; beneficio del control sanitario suministrado a los camarones, probablemente les permite evitar patógenos; ausencia de competencia interespecífica (Harrison y Dobson, 2008), hay suficientes recursos para mantener abundantes las dos especies de Buenoa y ambiente acuático más estable debido al manejo realizado en los estanques.


  Condiciones más limitantes y aleatorias se presentan en los lagos no destinados a cultivo de camarón donde las poblaciones son más pequeñas y probablemente hay más competencia intra e interespecífica, mayor cantidad de depredadores y condiciones cambiantes debido a otros factores externos. Sin embargo, los ecosistemas acuáticos dulceacuícolas ofrecen condiciones adecuadas para el desarrollo de estas especies, en otros ecosistemas acuáticos cercanos a la Hacienda Mar Agrícola son muy poco frecuentes las especies del género Buenoa y ausentes las de Notonecta (Padilla 2012a).


  Otro aspecto interesante es la probabilidad de encontrar en la mayoría de lagos dos especies congenéricas; poblaciones de otras especies del género observadas en otros ambientes son únicas, vg. Buenoa cucunubensis Padilla-Gil y Nieser 1992 y Buenoa funensis Padilla-Gil 2010. Por otra parte la coexistencia con otras especies de notonéctidos es restringida, en algunos estanques hay N. indicacon muy baja frecuencia de captura y no hay especies del género Martarega.


  La conductividad del lago de cosecha de camarón coincide con la de los estuarios cercanos de Chilvi e Inguapi (Fig. 1), sin embargo la composición de los hemípteros acuáticos es diferente en los dos últimos. Chilvi presenta las especies: Rhagovelia aguaclara Padilla-Gil, R. arcuata (Polhemus y Manzano) y Microvelia inguapi Padilla-Gil y Moreira; en Inguapi se encuentran: Microvelia longipes Uhler, M. inguapi, Rheumatobates longisetosus Polhemus y Manzano y R. aguaclara (Padilla y Arcos, 2011).


  Esta investigación es pionera en el estudio de las poblaciones del género Buenoa en Colombia y aporta observaciones sobre su distribución heterogénea así como posibles preferencias y acomodación de estas especies a diferentes ambientes acuícolas con distintos gradientes de salinidad y productividad (asociados al cultivo del camarón del Pacífico). La proximidad espacial y las condiciones climáticas homogéneas aéreas de los lagos estudiados sugieren que las poblaciones de las especies del género Buenoa están reguladas principalmente por factores exógenos como calidad del agua y densodependientes como alimentación y depredación.


  TABLA 1


  Las especies de Buenoa que presentan mayor grado de tolerancia a diferentes concentraciones iónicas son B. digitalys y B. uselus. Se observa que siete de las especies del género Buenoa habitantes de los lagos estudiados son congenéricas simpátricas. Las ocho especies del género Buenoa se han adaptado a estos ecosistemas acuáticos cercanos a la costa y comparados con las otras especies de Notonectidae presentan mayor diversidad y abundancia; solo cohabitan con una especie de Notonecta, presente en algunos lagos y no comparten hábitat con especies del género Martarega.


  Es la primera vez que se precisan especies del género Buenoa habitantes de aguas con diferentes grados de salinidad y con preferencias por estos microhábitats (Bradley, 2008). Además constituye un primer acercamiento a la distribución espacial de las especies de este género en un área del Pacífico colombiano. Se recomienda estudiar cuál es su variación espacio- temporal; que factores (Rabinovich, 1978) contribuyen a regular las poblaciones de estos lagos; los mecanismos fisiológicos que actúan para permitir la tolerancia de ambientes acuáticos con diferentes grados de conductividad; y la relación de la posible movilidad y la distribución espacial de estos insectos (Lancaster, 2008).
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  ABSTRACT


  A signature of globalization is the prevalence of exotic trees along reforested urban and rural riparian zones in the Neotropics, but little is known about the instream processing of its leaf litter. In this study, leaf litter breakdown rates were measured during 35 days using mesh bags within a reference headwater stream for seven exotic and three native tree species commonly used in urban and rural reforestation. Artocarpus altilis, Schefflera actinophylla and Terminalia catappa scored the highest mass loss rates (>85 %; mean life: t50 <15 d), while Cecropia sp. and Cespedesia macrophylla (mass loss =36 and 15 %; t50 =58 and 172 d, respectively) scored the lowest rates. However, a broad range of rates was observed among the ten species studied. The carbon to phosphorus ratio (C:P) and toughness of the leaf litter were the best predictors of breakdown rates. However, these leaf properties were not correlated with the very low values of macroinvertebrates abundance and diversity, and the few morphs classified as shredders. Therefore physical rather than biological controls seem to best explain the observed variability of mass loss rates, and thus slow decomposing leaf litter species seems to provide a habitat rather than a food resource, particularly to collectors. This study suggests that riparian reforestation will propagate species-specific ecological influences on instream processes such as leaf litter processing depending on leaf quality properties, therefore ecosystem-wide influences should be considered for improving reforestation strategies. Future studies should test for differences in breakdown rates and colonization by macroinvertebrates relative for leaf litter species origin (native vs. exotic).


  Keywords: leaf litter mass loss rates, leaf quality, macroinvertebrates, exotic trees, riparian reforestation.

  


  RESUMEN


  Una de las señales más evidentes de la globalización es la prevalencia de especies de árboles exóticos a lo largo de las zonas ribereñas urbanas y rurales del Neotrópico, pero poco se sabe sobre el procesamiento de su hojarasca dentro de las quebradas. En este estudio se midieron las tasas de pérdida de masa de la hojarasca usando bolsas de angeo en una quebrada de referencia durante 35 días, para siete especies exóticas y tres nativas comúnmente usadas en la reforestación urbana y rural. Artocarpus altilis, Schefflera actinophylla y Terminalia catappa obtuvieron las mayores tasas de pérdida de masa (>85 %; vida media: t50 <15 d), mientras que las menores tasas las obtuvieron Cecropia sp. y Cespedesia macrophylla (pérdida de masa =36 y 15 %; t50 =58 y 153 d, respectivamente). Sin embargo, se observó una amplia gama de tasas de pérdida de masa entre las diez especies estudiadas. La proporción carbono:fósforo (C:P) y la dureza de la hojarasca fueron los mejores predictores de las tasas de pérdida de masa. Sin embargo, estas características no se correlacionaron con los muy bajos valores de abundancia y diversidad de macroinvertebrados, y la escasez de morfotipos de insectos clasificados como fragmentadores. Por lo tanto, los controles físicos parecen ser más importantes que los biológicos para explicar la variabilidad de las tasas de pérdida de masa; y, las especies con tasas más bajas podrían estar proveyendo hábitat, más que alimento para las especies de insectos acuáticos, principalmente los recolectores. Este estudio sugiere que la reforestación ribereña propagará efectos específicos sobre los procesos dentro del cauce dependiendo de las especies de árbol plantadas, mediados por la calidad de la hojarasca, los cuales deberían ser considerados para mejorar las estrategias de reforestación. Estudios futuros deben someter a prueba si existen diferencias en las tasas de fragmentación y colonización de macroinvertebrados entre especies de hojarasca de diferente origen (nativa vs. exótica).


  Palabras clave: tasas de pérdida de masa, calidad de hojarasca, macroinvertebrados, árboles exóticos, reforestación ribereña.

  


  INTRODUCTION


  Local floras in urban, suburban and rural settings have been homogenized worldwide due to reforestation (McKinney, 2006), but little attention has been paid to the consequences on ecosystem function in the Neotropics (Lugo, 2004). Homogenization of floras is a major issue in anthropogenic settings, promoted by the fact that a rich native flora is replaced by a few exotic (non-native) species (McKinney, 2006). In the case of the Tropics, riparian floras in urban and rural settings have been transformed into “novel ecosystems", homogenized by monoculture of non-native trees commonly used for restoring and managing degraded lands (Lugo, 2004; Lugo and Helmer, 2004). In addition, the “green"planning paradigm of cities and towns has populated parks, green belts and waterfronts with common exotic species, and a few widespread natives (McKinney, 2006). Awareness has just recently risen in tropical countries on the influence of riparian nonindigenous floras in stream processes in a changing climate (Boyero et al., 2012a).


  It is important to study the species-specific influences of riparian vegetation because its detritus is the major energy source in closed-canopy and narrow low order streams, and therefore, it is the most important linkage between the riparian zone and the instream function (Wantzen et al., 2008). The leaf litter entering into a stream is decomposed throughout a process of various distinctive phases (Abelho, 2001). After leaf fall, the decomposition process is initiated with a leaching phase (abiotically removing soluble substances), followed by the microbial colonization phase and, subsequently, by a mechanical breakdown phase promoted by the shredder insect feeding, alongside with water flow (Wantzen et al., 2008). While temperate-zone leaf species are classified according to the breakdown rate (k) as fast (k > 0.01), medium (0.005< k < 0.01) and slow (k < 0.005) (Petersen and Cummins, 1974; Webster and Benfield, 1986), little is known about the spectrum of such rates in tropical vascular plants. However, recent reviews and experiments suggest that a similar range of breakdown rates is observed (Ardón and Pringle, 2008; Wantzen et al., 2008). The velocity of the entire decomposition process depends on the climate and instream fauna, but if these two factors are set as constants in a reference stream, then the breakdown rates depends locally on the chemical and physical characteristics of the leaf litter, ultimately linked to the taxonomic identity of the tree species (Gessner et al., 1999).


  In the Tropics, while the important role of shredder macroinvertebrates has been recently highlighted in a global experiment (Boyero et al., 2011a and b; 2012b), the role of leaf litter quality seems to be an overriding control of leaf litter breakdown at a local scale where the other factors controlling the decomposition process are constants, as demonstrated by the available studies comparing multiple species (e.g. O'Connor et al., 2000; Mathuriau and Chauvet, 2002; Rincón and Martínez, 2006; Rueda-Delgado et al., 2006; Chará et al., 2007; Ardón and Pringle, 2008; Wantzen et al., 2008). Leaf litter quality or palatability is defined as the pool of chemical and physical properties conferring a feeding value for shredding macroinvertebrates and microbes, and thus speed up the breakdown rates (Ardón and Pringle, 2008; Wantzen et al., 2008). Shredder and microbial activities are strongly influenced by primary and secondary chemical compounds on leaves (Ardón and Pringle, 2008), despite the fact that most of these compounds have evolved as chemical defenses against terrestrial herbivores (Coley, 1983). Phenolic, tannin and lignin, among others account as chemicals negatively influencing the biotic controls of litter breakdown. Strong cuticles and fibers as a consequence of high lignin and cellulose content, in addition to prevent the leaching, increase leaf toughness, thus reducing terrestrial herbivory and instream detritivory (Wantzen et al., 2008).


  The growing awareness on the ecological consequences of plant species introductions in tropical riparian zones have urged stream ecologists and conservationists to ask: How different is the leaf litter processing between tree species commonly used in urban and rural reforestation (as a consequence of their differences in leaf quality) (e.g. Boyero et al., 2012a)? Urban and rural streams in Colombia provide a good opportunity to test for the influence of species-specific and origin effects on leaf litter breakdown rates because a great number of exotic and native plant species have been used in riparian restoration and management (e.g. Varón et al., 2002), and, at the same time, many pristine riparian zones exhibit a great diversity (Valencia et al., 2009). Finally, the number of studies about leaf litter breakdown and insect shredders has rapidly grown during the last decade (e.g. Mathuriau and Chauvet, 2002; Rueda-Delgado et al., 2006; Chará et al., 2007; Chará-Serna et al., 2010; 2012), and some sites have been included within the “Global Stream Decomposition Network" (Boyero et al., 2011a and b; 2012b).


  In this paper, we tested for species-specific effects by experimentally quantifying mass loss rates of leaf litter from ten tree species (three natives and seven exotics) commonly used in riparian reforestation. The objectives of this study were the following: 1) to compare mass loss rates among tree species, 2) to relate mass loss rates to leaf quality variables, and 3) to relate leaf litter species, mass loss rates and leaf quality with macroinvertebrates found in litter bags. We hypothesize that leaf toughness (inversely correlated with nitrogen and phosphorus content) will exert a negative effect on mass loss rates and associated macroinvertebrates, across the assessed spectrum of species.


  METHODS


  Study Site


  The breakdown experiments were carried out at a reference first order headwater stream, Quebrada Piedras, a tributary of the Río Nus (a tributary of the Río Cauca) located in the San Roque Municipality of Antioquia State (Colombia) (Aguirre et al., 2004). The Quebrada Piedras extends between 700 and 1000 m (6°29'14"N, 76°1'21"W). Mean annual precipitation is 2000 mm, and mean annual air temperature is 23 °C. The headwater of this stream is covered by mature tropical rainforest, while the lowlands are predominantly covered by secondary-growth forest, as a consequence of abandonment of livestock farming during the early nineties. The study stream is located close to the Estación Piscícola San José del Nus (Universidad de Antioquia).


  The experiment was carried out between June and August 2009, corresponding to the dry period (monthly rainfall range: 150-220 mm) (Aguirre et al., 2004). The leaf litter bags were installed into five pools with similar water physico-chemistry and geomorphology (summarized in Table 1). The study reach (100 m) at Quebrada Piedras consisted of a series of rifflepool and step-and-pool sequences, underlain by granite cobbles, boulders, and megaboulders. The stream bed in experimental pools was interspersed with patches of sand and leaf litter.


  Preparation, Collection and Procesing of Litterbags


  Senescent leaves of ten tree-species (three natives and seven exotics) commonly used in urban and rural reforestation (Varón et al., 2002) were collected according to their predominance in leaf fall of different places. Between June and December 2008, leaf litter samples were collected from riparia and parks in Medellín city, a mosaic of land uses in the Estación Piscícola and a private farm, and the rainforest in Gorgona Island National Natural Park of the Pacific Coast of Colombia (Table 2). Because litter fall phenology is unknown for many tropical species (Wantzen et al., 2008), and due to limitations for simultaneous access to different collection places to obtain a broad range of leaf litter qualities, samples from all species were not collected synchronically. Therefore entire leaves were pressed, oven-dried (50 °C during 48 hours, as temperatures in the literature range between 40 and 60 °C; see Hirobe et al., 2004), and stored in a dry room during several months to avoid microbial decomposition prior to the experimental trial. When all species were collected, leaf discs of a known weight (3.0 ± 0.01 g) of each species were separately placed in 15 x 20 cm, 10 mm mesh-size nylon bags to allow macroinvertebrates access (Bárlocher, 2005). Leaf litter bags were installed on July 26th and collected on August 30th, 2009. One bag for each leaf species was deployed in each of the five experimental pools (equaling five replicated bags for species) at Quebrada Piedras. A total of 50 bags were prepared, and each replicated pool contained ten species. Within each pool, leaf bags for each species were randomized and tethered to two fishing lines tied to wooden poles buried in the stream margin.


  The leaf litter bags were collected by placing a plastic zip-lock bag underneath immediately before being lifted from the stream to avoid macroinvertebrate loss. All bags were then packed in sealed plastic bags and transported to the laboratory for processing. In the laboratory, leaves and small fragments were removed and gently rinsed with tap water to eliminate sediment. They were packed in paper and ovendried until constant weight (50 °C for 48 hours). Then these fragments were let to cool down and weighed using an analytical balance (Sartorius Basic, BA210S), following standard methods (Rincón et al., 2005). Mass loss of each leaf disc was expressed as a percentage. Macroinvertebrates were transferred to vials with 70 % alcohol, and they were counted and sorted under stereomicroscope (Leika Zoom 2000, Model No. Z 45 V) to the family level using taxonomic keys (e.g. Roldán, 1996). Each taxa was assigned to a functional feeding group (FFGs) by using Cummins et al. (2005) and Tomanova et al., (2006) classification. A previous trial was carried out using 27 leaf species in June but because a flash flood disturbed the litter bags, these samples were not used for statistical analyzes, and only included in the Table 2 as a preliminary reference of mass loss rates because many species were not included during the second trial.


  TABLE 1


  TABLE 2


  Leaf Quality Analysis


  Leaf toughness (or critical mass, surrogate of physical attributes) was estimated for 21 leaf species (out of total 27) (Table 2 and Table 3), and it was defined as the force needed to penetrate a leaf sample using a penetrometer (Graça and Zimmer, 2005). Leaf discs were cut using a circular metal template, and each one was firmly clamped into the base of the penetrometer. The position of the leaf disc was checked to make sure that the punching piece fitting the central hole of the base did not touch any high-order vein of the leaf, as these parts are avoided by shredders. A glass beaker placed on top of the punching piece was filled with water to increase the mass until a critical value was reached and the punching piece pierced the leaf disc. The mass needed to cut the leaves was the critical mass and it is correlated with toughness (Graça and Zimmer, 2005).


  TABLE 3


  Due to funding and logistic limitations, chemical analyses were conducted only on eight of the ten species used during the second and definitive experimental trial (Table 3). A sample of ground leaf litter of each tree species was sent to a commercial laboratory for quantifying initial concentrations (before incubation in the stream) of carbon (C), nitrogen (N), and phosphorus (P). Total N content on leaves was determined using the Kjeldahl method and potentiometric titration. Total P was determined by digestion of fresh plant tissue in a microwave. Total C was quantified using the Walkley Black method. All protocols used are described in IGAC (2006). The element concentrations were expressed as percentages. C:N and C:P ratios were computed for each species.


  Data Analyses


  Mass loss percentages were compared among tree-species after using a square root of arcsine transformation. Because the variances of mass loss percentages were unequal among tree-species, we ran a one way ANOVA with Welch's correction for comparing mean values. A pairwise t-test was performed for multiple comparisons with Holm adjust (R Core Team, 2009). Toughness, C:N and C:P ratios were correlated with mass loss percentage using Pearson correlation (Table 4) (PRISM, 2007). The macroinvertebrate community parameters (abundance and Shannon-Wiener [H'] diversity index) were calculated for each leaf litter species, and the differences between pairs of tree-species were compared with a t-test (PAST, 2012). These parameters were afterwards correlated with mass loss and physical and chemical properties of the leaves (Table 4) (PRISM, 2007).


  The composition of macroinvertebrate families (with abundance >5 %) was compared among tree species using a cluster analysis, and also the occurrence on particular tree species was compared among macroinvertebrate families using the same analysis (R Core Team, 2009).


  RESULTS


  Leaf Litter Breakdown Rates


  Leaf litter mass loss percentages for the ten tree species studied were shown in Table 3. The tree species showed a significant difference in mass loss (ANOVA; F (df) = 84.86 (9); p < 0.0001), and post-hoc analyzes identified four major groups: a high mass loss group (> 79 %) (A. altilis, S. actinophylla, T. catappa and T. grandis), a low mass loss group (< 36 %) (C. macrophylla and Cecropia sp.) and two intermediate mass loss groups (range: 44-54 %).


  Controlling Factors of Leaf Litter Breakdown


  F. elastica exhibited the highest toughness, followed by Eucalyptus sp., C. macrophylla and Cecropia sp.; while P. americana, A. altilis and T. catappa exhibited the lowest (Table 3). A negative and significant correlation between leaf toughness and mass loss was observed, despite of the great dispersion of the data (Table 4). No correlation was found between leaf toughness and chemical quality characteristics, or between leaf toughness and community parameters (Table 4).


  The ratios C:N and C:P were not correlated (Table 4) and for that reason their effects on mass loss percentages were independently analyzed. While mass loss percentages were not correlated with C:N ratios (r2 = 0.08; p > 0.05; Table 4), they were negatively correlated with C:P ratios (r2 = 0.68; p <0.0001; Table 4). No correlation was found between these chemical properties and macroinvertebrates community parameters (Table 4). Most species classified as fast decomposers exhibited low C:P ratios (< 500), while species classified as medium or slow decomposers scored higher ratios (being C. macrophylla the highest).


  TABLE 4


  Leaf litter Associated Macroinvertebrates


  A total of 428 individuals were found in the leaf litter bags at the end of the second trial, and they were classified into 28 taxa. The family diversity index (H') was significantly larger in T. grandis (H'=2.33) than in leaf species with intermediate (F. elastica, T. catappa, Eucalyptus sp.) (t-test; t = 2.1; p < 0.05) and some low (C. macrophylla, A. altilis, Hibiscus sp.) (t-test; t = 2.3; p < 0.05) mass loss percentages. Both abundance and diversity were slightly correlated with some leaf quality properties (Table 4).


  The insect families Lepthophlebiidae, Baetidae, Leptoceridae, Elmidae and Chironomidae were the most abundant taxa, and they were found in all leaf species. Tree clusters of macroinvertebrates were obtained based on their occurrence on the leaf species studied (Fig. 1A). Lepthophlebiidae was separated from other two groups because it was equally and highly abundant in all leaf species. In a second group, Baetidae, Leptoceridae, Elmidae and Chironomidae were separated from the remaining families with low abundance and frequency.


  No consistent clustering was observed among leaf litter species based on macroinvertebrate family composition (Fig. 1B). Representatives of native and non-native species were present in the two clusters observed, however, one cluster comprised the slow decomposing species and the other the fast decomposers. Fast decomposing leaf litter cluster (Hibiscus, Artocarpus, Cecropia, Schefflera) contained the less abundant macroinvertebrate groups. Most macroinvertebrates were collectors such as Baetidae, Elmidae and Chironomidae and some Lepthophlebidae. Some Lepthophlebidae are scrapers, while some Leptoceridae are shredders and others are predators (Fig. 1A). In general, filtering collectors and shredders were scarce. Baetidae (FFG: Collector) was an important attribute that defined the two clusters obtained in the analysis of leaf species in terms of composition of FFG. No difference was observed among leaf species identity and origin in terms of composition of FFG, however, collectors were abundantly found in slow decomposing leaf litter.


  DISCUSSION


  This study suggested that for a wide range of leaf litter from trees species commonly used in riparian reforestation in Colombia, was broken in streams depending on the leaf quality (expressed as selected physical and chemical properties). These results provide the arena to test for species-specific effects and the influence of riparian tree diversity on instream processes such as organic matter processing. Using the model of exponential decay described in Bárlocher (2005), we calculated the exponential decay coefficient (k) (Table 2) as a way to classify species according Petersen and Cummins (1974) categories.


  Despite of the broad rage observed, only C. macrophylla was classified as slow decomposing species whereas the others were classified as fast decomposing species. The low percentages of mass loss observed in native species such as Cecropia sp. and Cespedesia macrophyllamay reflect their character as pioneer trees commonly found in riparian zone canopy gaps of the tropical rainforest (Valencia et al., 2009), and thus their frequent use as ornamental urban trees due to the resistance of their foliage (Varón et al., 2002). Many of the exotic species included in the present study were introduced in the Tropics as fruit trees, thus explaining the low C:N and C:P ratios and fast breakdown rates (examples of fast decomposing species: Artocarpus altilis, Terminalia catappa). Other fast decomposing species such as Schefflera actinophylla and Hibiscus sp. were introduced as ornamental trees, while Tectona grandis and Eucaliptus sp. were introduced for wood (Varón et al., 2002). The mass loss percentages of the native tree Persea americana probably reflected differences in leaf quality and thus in physiology relative to the other natives studied. We suggest to be cautious in interpreting these results until new laboratory and field trials be conducted. Future studies should include a broader range of native and exotic tree species dominant at the riparian zones to obtain more reliable results.


  FIGURE 1


  Leaf quality is an important control of the decomposition process (Gessner et al., 1999; Wantzen et al., 2008). The great dispersion of breakdown rates for low leaf toughness and C:P ratios suggest that these two variables are major constraints when they reach critical values (leaf toughness > 700 g and C:P > 700), characteristic of poor leaf quality thus conferring low palatability or resistance to mechanical damage. In addition, the lack of correlation between leaf toughness and C:N and C:P indicate that they represent different components of leaf quality. Toughness is more related to structural molecules such as lignin and cellulose with high C content, while N and P concen-trations are more influenced by non-structural and storage molecules such as proteins (Reich and Oleksyn, 2004). The poor quality in terms of C:N (> 20) makes leaf litter unattractive to aquatic consumers (Graça et al., 2001; Rincón and Martínez, 2006). The low mass loss percentages observed with C:P > 700 may be mediated by a reduced microbial activity (Mathuriau and Chauvet, 2002; Abelho, 2001; Ardón and Pringle, 2008), in addition to the low palatability for macroinvertebrates.


  Despite of the significant influence of physical and chemical properties of leaf litter on mass loss percentages, our results suggest that such correlation is not strongly mediated by macroinvertebrate consumers in the study stream. Firstly, abundance of shredder insect families was low in comparison to other sites in Colombia and the Neotropics (e.g. Chará- Serna et al., 2010; 2012). However, the observed dominance of collector families in the litter bags has been also found in Andean and Amazonian streams (Rueda-Delgado et al., 2006; Chará et al., 2007). Thus, the discussion on the role of shredders across Colombian life zones might be as relevant as it was at a global scale during the past decade (e.g. Wantzen et al., 2008). Secondly, the not significant correlation between macroinvertebrate parameters and leaf quality (toughness and C:N and C:P ratios), suggested that macroinvertebrates colonized the litter bags for reasons other than feeding. Some authors have suggested that macroinvertebrates colonize leaf packs in search of refuge (Dudgeon and Wu, 1999) or as resources for building their cases (e.g. Calamoceratidae: Phylloicus; Rincón and Martínez, 2006). At one end, tough leaf litter may provide a durable habitat, and, at the other, soft and more breakable litter (low C:N ratios) may provide a wide range of particle size to be used for building cases or to be collected. However, our results should be seen as preliminary as we did not study the succession process of macroinvertebrates community, and therefore a colonization approach might provide more reliable data. Moreover, to be certain about the paucity or low richness of shredders in a study site and their relationships with leaf litter and detritus, efforts should be done to determine the diet of insects in order to properly assign FFG (e.g. Chará-Serna et al., 2010; 2012).


  Extrapolations from the literature, even from other tropical locations, should be avoided, and therefore, the allocation of FFG according to Cummins et al. (2005) and Tomanova et al. (2006) in our study might over estimate the incidence of omnivores, and hide the facultative shredding observed in some Elmidae, Chironomidae, Baetidae, Hydropsychidae, Tipulidae and Perlidae (Tomanova et al., 2006).


  This study concluded that a great range of leaf litter mass loss (14.6 -98.1 %) is observed in tree species commonly planted in tropical urban and rural riparian zones, as a consequence of reforestation practices with native and exotic species. Although intuitively differences in rates can be partially attributed to leaf origin, future studies need to include a larger and balanced data set (see preliminary data in Table 2). Differences in mass loss percentages were explained by leaf toughness and C:P ratio as elsewhere but surprisingly not by C:N ratio. No significant influence of leaf litter species was observed on the associated macroinvertebrates community, and probably species-specific relationships depending on the leaf quality are more likely. Due to the paucity of shredders in the study stream, the exposed leaf species probably provided refuge rather than food, but it remains to be tested across a wide range of life zones. This study warns that although differences in leaf quality in native and exotic species may have no strong influence in occurrence of stream macroinvertebrates, differential breakdown rates may have important ecosystem-level consequences in organic matter processing and carbon downstream exports. In our case, reforesting riparian zones with exotic trees with fast decomposing leaf litter may increase organic carbon exports and reduce retention in urban and rural watersheds. Although the results from the first trial cannot be quantitatively analyzed due to the uncertainty imposed by the flash flood disturbance on the litter bags (Table 2), they suggested that native Neotropical leaf litter may exhibit slower breakdown rates than exotic species, at least for the range of species covered in the study.


  Future studies should test the hypothesis that native (tropical) tree species exhibit a greater concentration of defensive compounds against terrestrial herbivores, thus indirectly influencing the effects of instream detritivores (Coley, 1983; Rincón and Martínez, 2006; Wantzen et al., 2008; Boyero et al., 2012a). An alternative hypothesis states that exotic plant species exhibited pre-adaptations (low palatability) that allowed them to survive to selective forces such as foliar herbivorism and leaching in the tropical climates, and for this reason they have become “naturalized"� and dominant in many landscapes (Lugo and Helmer, 2004; Boyero et al., 2012a).
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  RESUMEN


  El asentamiento de especies invasoras en una región generalmente produce cambios en los ecosistemas en los que se introducen. En este caso se analiza el efecto producido por una invasión de Gleditsia triacanthos, la acacia negra, sobre un arroyo pampeano. Esta especie modifica el clima térmico y lumínico del tramo. La amplitud térmica se reduce significativamente en el tramo invadido aunque la temperatura promedio en ambos tramos es similar. La irradiación se reduce entre un 85 y un 95 % bajo el dosel arbóreo. Estas modificaciones disminuyen la producción primaria bruta de 2,7 a 1,7 g O2/m2 en primavera y de 25 a 20 g O2/m2 en verano. La respiración se reduce a la mitad en los tramos invadidos, tanto en primavera como en verano, siendo el metabolismo neto similar en ambos tramos y estaciones del año. Por otro lado, el tramo invadido por acacia tiene muy escasas macrófitas. Se postula que la invasión de acacias además de disminuir la biodiversidad por reducción de las macrófitas y de los organismos asociados a ella reduce la producción primaria provocando cambios en la red trófica.


  Palabras clave: arroyos, invasoras leñosas, metabolismo.

  


  ABSTRACT


  The establishment of invader species in a region generally modifies the ecosystems where they are introduced. In this study we analyze the effect produced by a Gleditsia triacanthos (honey locust) invasion on a pampean stream. This organism modifies the temperature and the light reaching the stream. Thermal range shows significant differences between reaches but mean temperatures are similar in both reaches. Radiation diminished between 85 and 95 % down the trees. These modifications reduce the primary gross production of 2.7 to 1.7 g O2. m-2 at spring and of 25 to 20 g O2. m-2 at summer. Respiration in spring and summer is halved at invaded reaches, but net ecosystem metabolism is similar in both reach and seasons. Moreover, the reach invaded by honey locust show scarce macrophytes. We argue that the honey locust reduces the diversity by reduction of macrophytes and their associated organisms but also reduce the primary production causing changes in the food web.


  Keywords: metabolism, streams, woody invaders.

  


  La vegetación leñosa de ambientes ribereños ejerce un rol importante como amortiguador del ingreso de nitrógeno desde campos cultivados, a la vez que aporta materia orgánica indispensable para el funcionamiento de todo el ecosistema fluvial (Sabater et al., 2003). Sin embargo, en la pampa argentina la vegetación ribereña dominante es de tipo herbácea y en forma natural solo existen algunos árboles aislados como el sauce criollo (Salix humboldtiana) o el tala (Celtis tala) (Feijoó y Lombardo, 2007).


  A medida que ha ido incrementándose la ocupación urbana del territorio, una serie de especies invasoras, varias de ellas leñosas como la mora (Morus alba), el paraíso (Melia azedarach) y el acacio negro (Gleditsia triacanthos), han ido invadiendo diferentes áreas de la pampa y las riberas de los ambientes fluviales. Según Ghersa et al., (2002) la mayor invasora es la acacia negra. Esta especie es una leñosa de la familia de las leguminosas (Fabaceae), originaria de los Estados Unidos que se ha naturalizado en todos los continentes. En la Argentina fue introducida a mediados del siglo XIX presumiblemente para utilizarla como cerco vivo (Hudson, 1918), ha invadido bosques montanos y del espinal (Ghersa et al., 2002) y en los últimos años se ha extendido en gran parte de las márgenes de arroyos y ríos pampeanos (Leggieri, 2010; Gantes et al., 2011). Esta invasión es favorecida por el ganado que se alimenta de los frutos de la acacia y dispersa la semilla (Blair, 1990). Su dispersión se incrementó en las márgenes de cuerpos de agua sobre todo en los últimos años ya que el ganado ha sido llevado a zonas marginales por el incremento de áreas sembradas. Si bien se ha planteado el efecto negativo de su presencia sobre la producción de los ecosistemas fluviales (Leggieri, 2010), no se ha estimado cuál es su efecto real en los arroyos pampeanos analizando las modificaciones que puedan generar las leñosas sobre la temperatura y la intensidad de luz solar incidente sobre los cursos de agua y cómo dichas modificaciones afectarían la estructura y el funcionamiento de los mismos.


  El objetivo de este trabajo fue analizar las diferencias en factores físicos (temperatura y luz) y su posible efecto tanto en el desarrollo de comunidades (macrófitas y epipelon) como en la producción y respiración de un arroyo en tramos invadidos y no invadidos por acacia negra. Nuestra hipótesis es que la colonización de acacias promueve la reducción de la temperatura del agua y de la intensidad de luz incidente sobre los arroyos, así como también reduce su variación diaria, modificando de ese modo el desarrollo de macrófitas y la respuesta funcional del sistema.


  Por ello propusimos como predicción que al analizar el metabolismo en un río que presente ambas situaciones encontraríamos una producción primaria bruta menor en la zona invadida por acacia.


  Área de estudio


  La pampa es una amplia región de Sudamérica que se desarrolla desde el sur de Brasil hasta el sur de la provincia de Buenos Aires en Argentina, incorporando otras provincias como Santa Fe, sur de Córdoba y La Pampa. Las pendientes regionales son bajas (menores al 1 %) y presenta suelos muy fértiles con gran contenido de materia orgánica y arcillas que dificultan el drenaje. El clima es templado cálido con una temperatura media de 17 °C y variaciones entre 0 y 40 °C. Las precipitaciones anuales oscilan entre 600 y 1200 mm (Cabrera y Willink, 1980).


  El fondo de los arroyos está compuesto por tosca con predominio de carbonato de calcio sobre el que se depositan sedimentos finos y restos de vegetales en descomposición. En ese tipo de sustrato, se establecen plantas acuáticas que alcanzan un gran desarrollo y sobre las que suelen crecer profusas comunidades de algas epífitas. El desarrollo de plantas acuáticas tanto sumergidas, como flotantes y emergentes es favorecido por la irradiancia que llega sin interrupciones al cuerpo de agua y por la baja velocidad del agua (entre 20 y 40 cm/s) que favorecen su establecimiento y desarrollo (Giorgi et al., 2005). Además, al no poseer rocas ni guijarros la diversidad de hábitats y refugios está conformada por lo que generan las propias plantas acuáticas donde suele encontrarse la mayor cantidad de macroinvertebrados, muchos de los cuales se alimentan de las algas epífitas (Giorgi y Tiraboschi, 1998).


  Para el estudio se seleccionaron dos tramos homogéneos de al menos 500 m de longitud en el arroyo Balta, afluente del río Luján ubicado en la Provincia de Buenos Aires (S 34 º 40' 49,9" W 59° 20' 12"). Un tramo con el área ribereña conservada con pastizal (tramo no invadido) y el otro con una alta densidad de acacia (tramo invadido). Se realizaron muestreos en primavera (noviembre 2012) y verano (febrero 2013), época de mayor desarrollo del follaje por parte de la planta invasora. Las márgenes del tramo no invadido se caracterizan por la dominancia de gramíneas de distinto porte como: Stipa hialina, Sonchus oleraceus y Amaranthus quitensis. Además, en este tramo la hidrófita dominante en las márgenes es el junco (Schoenoplectus californicus). Las márgenes del tramo invadido corresponden a un sotobosque denso de acacia negra con árboles jóvenes de entre 1 a 10 años de edad, aunque se han observado varios renovales. Las acacias cohabitan con algunos pocos árboles nativos como el tala (Celtis tala) en mal estado fisiológico, presumiblemente debido a la competencia ejercida por la acacia.


  Parámetros


  La variación de temperatura se registró en intervalos de media hora durante 30 días en primavera y verano (n = 1440) mediante registradores de temperatura con memoria (ibuttons- MCI electronics) sumergidos en cada tramo.


  Para obtener el porcentaje de reducción de luz debido a la sombra de las acacias en el tramo invadido, en cada uno de los tramos se realizaron varias mediciones con un sensor esférico quantum sumergible sensor LI-193 instalado en LI- 250 Quantum Meter (LICOR Inc.). Finalmente, se corrigió la radiación incidente en el tramo invadido debida al porcentaje de reducción calculado. La cobertura de acacias sobre el arroyo se estimó tomando fotografías cada 10 m a lo largo del tramo, y calculando el porcentaje de área cubierta mediante el programa Adobe PhotoShop (CS6 13.0.1.1). (Davies- Colley y Payne, (1998)


  La cobertura de macrófitas se estimó mediante un mapeo en un tramo medio de 100 m de longitud en cada uno de los sitios seleccionados. El mapeo se realizó estimando los porcentajes de cobertura de macrófitas cada 5 m diferenciando flotantes, sumergidas y emergentes. Se consideró que el porcentaje de superficie no cubierto por macrófitas correspondía a epipelon ya que dada la escasa profundidad, las algas pueden desarrollarse sin inconvenientes sobre el fondo.


  Para realizar una caracterización de la riqueza de invertebrados presentes en cada sitio se tomó una muestra de las macrófitas del lugar y se colocaron nueve trampas por tramo, distanciadas 20 m aproximadamente y construidas por bolsas (20 x 15 cm) con un centímetro de poro con hojas secas. Estas trampas fueron retiradas luego de permanecer 30 días apoyadas en el lecho de cada tramo. De ambas muestras se extrajeron los invertebrados presentes mediante cuidadoso lavado del material utilizando tamices de 1000 y 500 micrones. Luego de la separación se realizó la identificación siguiendo las claves de invertebrados de Lopretto y Tell (1995). Tanto en primavera como en verano se realizaron mediciones de metabolismo abierto al final de los tramos (Odum, 1956; Uehlinger y Naegeli, 1998; Reichert et al., 2009). Para ello se registró el oxígeno disuelto en intervalos de cinco a 15 minutos con una sonda multiparamétrica HQ40 (HACH company) durante 36 horas. La sonda se ubicó en la parte central del cauce donde corría el agua en forma permanente en condiciones de caudal basal.


  Se calculó el metabolismo neto del ecosistema expresado en gO2 m-2 min-1 con la ecuación:


  Metabolismo Neto = (Kt (ODs - OD) + dOD/dt).z


  Donde Kt es el coeficiente de reaereación (min-1) corregido por la temperatura según Kt = K20 °C x 1,024(T-20 °C) (Acuña et al., 2009); ODs es la concentración de saturación del oxígeno disuelto bajo una temperatura y presión determinadas; OD es la concentración de oxígeno disuelto aguas abajo del tramo en g/ m3; y z es la profundidad media (m). El coeficiente de reaireación (Kt) se estimó basado en la declinación de la curva de oxígeno disuelto durante la noche (Hornberger y Kelly, 1975) y las regresiones lineales para obtenerlo mostraron un R2 ≥ 0,75. Calculamos el metabolismo neto diario (MND) como la suma del metabolismo neto durante 24 horas. La respiración diaria del ecosistema (RDE) como la suma del metabolismo neto durante la noche más la suma de la tasa respiratoria durante las horas de luz. Esta tasa se calculó interpolando el metabolismo calculado a la caída del sol con el de la salida del sol. La Producción Bruta Diaria se calculó sumando el metabolismo neto diario y la respiración diaria del ecosistema (Odum, 1956).


  Análisis estadísticos


  Las medidas de la irradiación y temperatura de cada tramo fueron comparadas mediante ANOVA de una vía. Los valores de cobertura y metabolismo corresponden a los totales registrados en cada tramo y estación del año. La información referida a los grupos de invertebrados hallados es cualitativa y no indica valores de abundancia o dominancia.


  El promedio de temperaturas considerando los meses de noviembre y febrero fue similar en ambos tramos ya que no se registraron diferencias significativas. La amplitud térmica diaria fue significativamente mayor en los tramos no invadidos respecto de los invadidos. La irradiación fue sustancialmente menor en el tramo invadido, reduciéndose un 85 % en primavera y 95 % en verano (Tabla 1). La cobertura generada por el dosel arbóreo se estimó en 80,8 % en primavera y 85,8 % en verano donde hubo mayor desarrollo de follaje. La cobertura de macrófitos fue marcadamente menor en el tramo con mayor densidad de acacia (Fig.1).
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  La riqueza de invertebrados fue mayor en el tramo no invadido que en el tramo invadido. La mayoría de los invertebrados asociados a la vegetación se repitió en las trampas exceptuando algunos como los cangrejos de río (Aegla sp.) y los oligoquetos que solo aparecieron en las trampas apoyadas sobre el fondo del arroyo (Tabla 2).


  Se encontraron mayores valores de producción primaria y respiración en el tramo no invadido tanto en primavera como en verano aunque los valores de metabolismo neto fueron semejantes porque la diferencia entre producción primaria y respiración fue similar. Por otro lado, se incrementó en un orden de magnitud la producción y respiración y metabolismo en verano con respecto a la primavera (Fig. 2).
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  La invasión de leñosas puede producir efectos diversos sobre la estructura y el funcionamiento de las comunidades acuáticas (Serra et al., 2012). En este estudio se registraron cambios sobre las comunidades de macrófitas que prácticamente desaparecieron en la zona invadida por acacia. Esto incluye la desaparición de algas filamentosas que en verano incrementan su representación en el tramo no invadido pero no sobreviven en donde existe invasión. Evidentemente la reducción de luz en el tramo invadido que alcanza el 95 % de la luz incidente inhibe el desarrollo de las comunidades de macrófitas (Vilches, 2005) aunque permite, pese a la escasa luz incidente, el desarrollo de algas epipélicas (diatomeas y cianofíceas principalmente). Estos resultados coinciden con otros registrados previamente donde se observó una disminución de las comunidades de macrófitas sumergidas en tramos de un arroyo pampeano con especies forestales en sus riberas (Feijoó et al., 2012). Este nuevo tipo de sistema creado por la invasión (escasa luz incidente, bajo desarrollo de macrófitas, perifiton/epipelon constituido por diatomeas) es el descrito por varios autores del hemisferio norte (Vanotte et al., 1980; Richardson y Danehy, 2007) como típico arroyo de cabecera, muy diferentes a los arroyos pampeanos (Feijoó y Lombardo, 2007). La producción primaria del tramo invadido si bien es menor, no se reduce en la proporción que cabría haber esperado por la disminución de luz por el aporte de algas epipélicas. Richardson y Danehy (2007) proponen que el desarrollo de las algas y por lo tanto la producción primaria del sistema depende más fuertemente de la disponibilidad de nutrientes que de la disponibilidad de luz. Los arroyos pampeanos se caracterizan por poseer altas concentraciones de nutrientes por lo que quizás en nuestro caso el efecto de la reducción de energía lumínica sobre la producción primaria se ve amortiguado por la fácil disponibilidad de nutrientes para las algas.


  TABLA 1


  TABLA 2


  Si bien la producción es menor, al disminuir la cantidad de plantas acuáticas hasta casi su desaparición también disminuye la respiración (Vilches, 2005) en un 50 %, quedando un metabolismo neto similar en ambos tramos. Por otro lado se registró una modificación de la amplitud térmica diaria en el tramo invadido que podrían reducir las tasas respiratorias y de descomposición.


  En nuestra región recientemente se ha comenzado a estudiar el efecto de la invasión de G. triacanthos sobre el ecosistema acuático. Gantes et al., (2011) encuentran que la descomposición de hojas de esta acacia es más lenta en las zonas no invadidas y se lo atribuyen a la posibilidad de acción de los invertebrados en cada sitio ya que no hallan diferencias entre los hongos acuáticos estudiados en los tramos invadidos y no invadidos. Por otro lado, también se ha estudiado el efecto de leñosas invasoras en diferentes ambientes (Molinero y Pozo, 2003; Ashton et al., 2005; Serra et al., 2012). Estos autores han encontrado que se modifica el aporte de materia orgánica sobre el ecosistema, modificando la acción de los macroinvertebrados. Complementariamente, los resultados de este estudio demuestran que en arroyos pampeanos el efecto sobre la producción se debería principalmente a la reducción de macrófitas y sus algas asociadas por déficit lumínico. Esto promovería la reducción de la riqueza de macroinvertebrados probablemente por reducción de la complejidad o heterogeneidad del ambiente (Ferreiro et al., 2011). Es interesante destacar que aunque se incremente la cantidad de material orgánico disponible para los invertebrados a partir de la hojarasca, estos muestran una baja riqueza.


  En una proyección a futuro de los ecosistemas pampeanos invadidos por G. triacanthos se espera que la invasión reduzca la producción del ecosistema fluvial de modo tal que las redes tróficas se modifiquen, basándose más en energía obtenida a partir de los detritos que a partir de la producción. Suponemos que esto puede implicar una modificación de los grupos dominantes así como una reducción de la biodiversidad que ha sido relevada como alta en los ecosistemas fluviales pampeanos en los últimos años (Rodrigues-Capítulo et al., 2010). Por ello, sería recomendable discutir e implementar acciones de manejo y control de esta especie invasora para conservar no solo la amplia biodiversidad sino también el adecuado funcionamiento del ecosistema.
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  RESUMEN


  Con el fin de cuantificar el porcentaje de carbón mineral en playas del departamento del Magdalena, (Colombia) se llevó a cabo un procedimiento sencillo para separar el sedimento en fracciones sedimentológicas de acuerdo a su densidad. Se utilizaron sedimentos provenientes de seis playas del departamento colectadas de dos niveles mareales en noviembre de 2012 y febrero de 2013, antes y después de un derrame de una barcaza de carbón, que ocurrió el 12 de enero de 2013. Los sedimentos fueron secados, suspendidos en una solución de sodio politungstato (densidad: 2,0 g*cm-3) y centrifugados. Ya que el carbón tiene una densidad menor (1,2-1,9 g*cm-3) que otros minerales inorgánicos, cualquier partícula de carbón presente en una muestra se concentró en la fracción ligera, mientras que las partículas más densas se sedimentaron. Para eliminar materia orgánica no correspondiente a carbón mineral, se sometió la fracción ligera después a una oxidación leve con peróxido de hidrógeno. Adicionalmente, para estimar un límite máximo del contenido de carbón mineral, se determinó la pérdida de peso de sedimentos enteros a partir de combustión a 550 °C. En las seis playas evaluadas, la pérdida máxima de peso por combustión fue de 2,4 % y el porcentaje máximo de la fracción ligera (densidad < 2 g*cm-3) y resistente a oxidación por H2O2 fue de 0,07 % para noviembre 2012 y el 0,02 % para febrero 2013. No se observaron diferencias significativas en el porcentaje de carbón mineral entre los dos muestreos, sugiriendo que el derrame de carbón que ocurrió en el área en enero 2013 no resultó en un aumento del carbón en las playas, muy probablemente debido a la baja densidad que caracteriza al carbón. Se concluye que el porcentaje de carbón en todas las playas examinadas es menor al 0,1 % y que el aspecto negro en los sedimentos se debe a minerales inorgánicos, poco combustibles a 550 °C, con densidad >3 g*cm-3 y que constituyen entre 10 y 70 % del peso seco total de las muestras.


  Palabras clave: carbón mineral, contaminación, densidad, departamento del Magdalena, sedimentos.

  


  ABSTRACT


  To quantify the percentage of unburnt coal in beach sediments from the department of Magdalena (Colombia) a simple procedure was devised to separate the sediment mineral phases according to their density. Sediments were collected from six beaches, at two tidal heights, in November 2012 and February 2013, before and after a spill from a coal barge that occurred on 12 January 2013. Sediments were dried, suspended in an aqueous solution of sodium polytungstate (density: 2.0 g*cm-3) and centrifuged. Because coal has a lower density (1.2-1.9 g*cm-3) than other inorganic minerals and rocks, any coal particle present in a sample concentrated in the suspended fraction, whereas more dense particles settled. To remove organic matter not corresponding to coal, the light fraction was subsequently subjected to a weak oxidation with hydrogen peroxide. To estimate an upper limit for any coal present, weight loss on ignition at 550 °C was determined for whole sediments. For the six beaches examined, the maximum weight loss on ignition was 2.4 % and the weight percentage of the light fraction (with a density < 2 g*cm-3) and resistant to oxidation by H2O2 was 0.07 % in November 2012 and 0.02 % in February 2013. No significant differences in coal content were found between the two sampling events, suggesting that the coal spill that occurred in January 2013 did not result in an increase in coal accumulation on the beaches, probably due to coal's characteristic low density. We conclude that the weight percentage of carbon in the six beaches investigated is less than 0.1 % and that sediments owe their black appearance to inorganic minerals, poorly-combustible at 550 °C, with a density > 3 g*cm-3, which comprise between 10-70 % of the total sediment dry weight.


  Keywords: coal, contamination, density, Department of Magdalena, sediments.

  


  INTRODUCCIÓN


  El carbón mineral es el combustible fósil más abundante del planeta con más de 860000 Mt en reservas mundiales medidas a finales del 2010 (BP, 2011). Además, de acuerdo a sus niveles de producción y consumo, y ya que provee a las mayores reservas mundiales, será suficiente para satisfacer la demanda durante los próximos 200 años (UPME, 2005). Por esta razón, se debe considerar como un material de gran importancia para el futuro energético del mundo. Para el 2010, lo mayores exportadores fueron: China, USA, Australia e India, aportando el 92 % de la producción total (UPME, 2012).


  Colombia es uno de los principales exportadores de carbón entre los países sudamericanos, con reservas que sobrepasan los 7000 Mt y llegando a producir 8,45 Mt para el 2011, provenientes particularmente de los departamentos de la costa Caribe. Por lo tanto, este recurso es una fuente promisoria en términos económicos. No obstante, la explotación, acopio y transporte son actividades que pueden generar contaminación del ambiente, la cual históricamente se ha presentado debido al manejo inadecuado que realizan las empresas explotadoras. Los impactos ambientales se manifiestan en la disminución de la calidad del aire y contaminación en los cuerpos de agua, que puede afectar a los organismos de varias maneras, como disminución de la capacidad fotosintética, muerte en huevos y larvas de peces e invertebrados y disminución de sustrato blando para el asentamiento de algunos individuos. Otro impacto potencial del carbón, es liberar hidrocarburos policíclicos aromáticos (HPAs), aunque hasta la fecha no se han documentado impactos químicos negativos por el carbón no quemado en el medio marino (Ahrens y Morrisey, 2005). Por otro lado, también ha causado malestar en el sector turístico por su aparente presencia en las playas del departamento del Magdalena (Franco-Herrera et al., 2011). En esta región del país, el carbón explotado es comúnmente bituminoso, también conocido como coquizable (UPME, 2005). Este es transportado desde el puerto hacia buques de aguas profundas, a partir de barcazas carboníferas movidas por remolcadores. Debido a que el carbón se transporta sin protección del viento, el polvillo de carbón puede estarse liberando y acumulando a lo largo de la costa con efectos desconocidos en los seres humanos y otros, pero con un impacto negativo sobre el turismo como se mencionó anteriormente (Olivero, 2011).


  Debido a la presencia de numerosos puertos carboníferos en la región, es de intuir que los ecosistemas adyacentes se vean afectados, por lo tanto, se cree que el aspecto oscuro de las playas del departamento se debe a la contaminación por polvillo de carbón. En este sentido, Franco-Herrera et al., (2011) realizaron un estudio en el cual determinaron el porcentaje de carbón en los sedimentos de playa a partir de separaciones de sedimento de acuerdo a su tamaño, color, entre otras características ópticas. Se reportó que el carbón se presentaba en porcentajes entre 38 y 80 % del peso seco total, encontrando diferencias de acuerdo a la ubicación de la playa, pero no con respecto a la época climática. De acuerdo a estos datos, los autores concluyeron que las playas del Magdalena se encuentran bajo una fuerte contaminación debido al polvillo de carbón. Sin embargo, estos altos porcentajes reportados parecen ser inusuales con respecto a valores reportados en otros lugares del mundo en donde se llevan a cabo actividades carboníferas cercanas a zonas costeras, los cuales varían entre 2-27 % (Johnson y Bustin, 2006; Hyslop et al., 1997; Hainlyet al., 1995; Goldberget al., 1977). Además, en las playas del departamento Magdalena también hay presencia de otros minerales no carboníferos y de coloración oscura, que pueden llegar a ser confundidos con el carbón, no obstante, son parte de la geología de la región (Bustamante et al., 2009). Como consecuencia, un color oscuro de los sedimentos no se considera criterio suficientemente estricto para concluir contaminación por carbón. A pesar de los esfuerzos de Franco et al. (2011) por llevar a cabo una cuantificación del carbón presente en playas, existe entonces incertidumbre acerca de la identificación óptica correcta de millones de partículas. Por lo tanto, la ejecución de un método más discriminativo que el criterio de apariencia para la cuantificación de carbón puede ser justificado. Como característica complementaria, el carbón puede separarse relativamente fácil de otros minerales, pues presenta una baja densidad <2,0 g*cm-3, que es considerablemente menor a la de otros sedimentos presentes en playa, que tienden a tener densidades mayores de 3,0 g*cm-3 (Luppens y Wilson, 1992; Honaker, 2010; Seidle, 2011; Ahmed y Mehan, 2011). Además, el carbón es altamente combustible, al contrario a otros minerales inorgánicos. Como consecuencia, si existe contaminación por polvillo de carbón en las playas, se espera que esta fracción de polvillo de carbón se pueda separar de otras partículas por su baja densidad y su alta combustibilidad, características mucho más ideales y, además, fáciles a aplicar a sedimentos gruesos.


  Para el presente estudio se desarrolló un método sencillo para separar el polvillo de carbón a partir de su densidad por flotación en un líquido denso, para así cuantificar el porcentaje de carbón mineral en diferentes playas del departamento del Magdalena, y evaluar la magnitud del impacto de las operaciones carboníferas sobre las playas de la región.


  MATERIALES Y MÉTODOS


  Este estudio se llevó a cabo en siete playas turísticas en la zona centro y sur del departamento del Magdalena en los meses de noviembre del 2013 y febrero del 2013 (Fig. 1).
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  Fase de campo


  Las muestras se tomaron en cada una de las estaciones a partir de una grilla intermareal para obtener un gradiente en el contenido de carbón a lo largo de las playas. Se ubicó un transecto de 100 m en la playa sobre la línea promedio de marea. Este se subdividió en secciones de un metro y se seleccionaron aleatoriamente tres puntos dentro del mismo. En cada punto se tomaron dos muestras, una 0,5 m por debajo y otra 0,5 m por encima de la línea promedio de marea. Cada muestra se recolectó con un corazonador de 5 cm de diámetro, el cual penetró en el sedimento a 10 cm de profundidad, obteniendo aproximadamente 200 cm3 del sustrato por cada muestra. Los sedimentos se almacenaron en bolsas ziploc rotuladas y se almacenaron en un congelador conservando una temperatura aproximada de -18 °C.


  Aunque el estudio fue diseñado originalmente para constar de solamente un muestreo (en noviembre 2012) se llevó a cabo un muestreo adicional en febrero del 2013, respondiendo a un derrame de una barcaza ocurrido el 12 de enero de 2013 en el área del muelle de Drummond muy cercano a la playa Costa Azul, con el fin de averiguar si esta liberación de carbón resultó en un aumento medible en el porcentaje de carbón en sedimentos de playa. Se agregó una estación más (playa del pueblo de Ciénaga, ubicada a pocos kilómetros al sur de Costa Azul) con el fin evaluar un rango mayor en la dispersión potencial del carbón hacía el sur. Este muestreo se realizó el 8 de febrero de 2013, 27 días después de ocurrido el derrame.


  Fase de laboratorio


  Para separar rápidamente el carbón mineral de otros minerales y rocas mas densas, se utilizó un procedimiento de flotación en un líquido denso, análogo a lo empleado por Ahrens y Depree (2004). Para este fin, se usó una solución de sodio politungstato (3Na2*(WO4*9WO3)*H2O) (Torresan, 1987; Munsterman et al., 2000). Con el fin de determinar la densidad adecuada del medio para separar el carbón de otras fracciones de sedimento, se realizó una prueba con una muestra de referencia, polvillo de carbón mineral crudo, proveniente de la mina de la Jagua de Ibirico (Cesar). En un micro tubo se combinó la muestra de carbón con 2 mL de una solución acuosa de sodio politungstato (TC TungstenCompounds, Grub am Forst, Alemania) en donde se pretendía establecer la densidad en que todas las partículas de carbón se suspendieran y ninguna partícula se sedimentara, usando valores de densidad de 1,5 g*cm-3 y 2,0 g*cm-3.


  Para verificar el rendimiento del método en recuperar el carbón, se realizó una curva de estandarización usando concentraciones de polvillo de carbón conocidas mezcladas con arena cruda de playa, utilizando el principio de adición controlada, que resulta en una pendiente que no se ve afectada por cualquier impureza potencialmente presente. La curva se basó en siete concentraciones de acuerdo al porcentaje de carbón presente en cada muestra (0,1, 1, 20, 40, 60, 80 y 100 %), la cual constó de 10 g y de los cuales fueron separadas las partículas de carbón, obteniendo así el porcentaje de carbón mineral recuperable en cada una.


  Manejo del sedimento


  De cada muestra de sedimento de playa, se pesaron 150 g en una balanza analítica marca OHAUS® con una precisión de 0,01 mg. Luego se colocaron en bandejas de aluminio para dejar secar a una temperatura no mayor a 60 °C por 36 h y evitar así la pérdida de los componentes más volátiles (Garay et al., 1993).


  Material combustible Como prueba ortogonal de la fracción de carbón, se realizó una cuantificación del porcentaje de material combustible de las muestras enteras de sedimento previamente secado, para así restringir el valor máximo de la fracción de carbón mineral. Previamente se realizó una verificación utilizando carbón mineral comercial (proveniente de la mina de la Jagua Ibirico, Cesar) y carbonato cálcico triturado de conchas de pectínidos (principalmente compuestas por calcita y aragonita) para verificar la temperatura a la cual debía ser incinerado cada mineral. Este procedimiento se efectuó a partir del método de “loss-on-ignition" (LOI). Se utilizaron 3 g de cada muestra depositados en crisoles anteriormente secados a 100 °C, y se llevaron a una mufla a una temperatura inicial de 100 °C por 2 h con el fin de eliminar la humedad presente. A continuación se aumentó la temperatura a 550 °C durante 13 h para incinerar materia orgánica en la muestra tal como carbón mineral, hojarasca, trozos de madera entre otros, emitiendo CO2 y ceniza. Finalmente la temperatura fue aumentada a 950 °C por 2 h para facilitar la quema de cualquier carbón restante y el carbonato de calcio con la emisión de CO2 y la formación de óxidos (EPA, 2005)


  Cuantificación del carbón mineral Del sedimento seco se extrajeron 30 g, los cuales fueron suspendidos en 25 mL de sodio politungstato, con una densidad de 2 g*cm-3 en frascos plásticos de 50 mL y agitados fuertemente, seguido por una centrifugación (480 x g, 5 min). Se obtuvieron dos fracciones: (1) suspendida, donde se encontraron las partículas “ligeras", las cuales presentaban una densidad <2,0 g*cm-3 y (2) sedimentada, donde se presentaron las partículas “pesadas", las cuales tenían una densidad >2 g*cm-3).


  A continuación, las partículas de la fracción ligera fueron retiradas usando una micropipeta de 1 mL, con el fin de aislar el carbón en micro tubos de 2 mL (Ahrens y Depree, 2004). Estos fueron lavados cinco veces utilizando 1 mL de agua destilada para quitar residuos del sodio politungstato y secados a 60 °C por 24 h. Posteriormente se llevó a cabo la adición de 1 mL de peróxido de hidrógeno (H2O2, 4 %) en cada tubo y se dejó secar a 60 °C por 24 h, para retirar los restos de materia orgánica tales como carbón vegetal u hojarasca que puedan interferir en la cuantificación del carbón mineral, y por último, se realizó una identificación óptica de la fracción restante. Se pesó la fracción ligera así obtenida y se estimó el porcentaje de carbón en el sedimento de acuerdo al peso inicial de la muestra seca, a partir de la siguiente fórmula:
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  donde, CM es el peso de la fracción ligera obtenido luego de la separación con el sodio politungstato y después del tratamiento con H2O2, y S es el peso seco de sedimento inicial (Franco-Herrera et al., 2011).


  Por otro lado, a la fracción pesada del sedimento se le realizó una decantación del politungstato, un lavado tres veces con agua destilada y secado de la misma manera que la fracción ligera. Para algunas muestras así secadas, se procedió a realizar la cuantificación de la fracción de masa de las partículas negras utilizando 3 g de sedimento y sometiéndolos a separación en una solución de sodio politungstato con una densidad de 3 g*cm-3, para así estimar su contribución al aspecto oscuro de los sedimentos. Por razones de un suministro limitado de sodio politungstato, este procedimiento se realizó solamente para la muestra que presentó mayor coloración oscura de cada una de las 6 playas utilizando el protocolo anteriormente descrito.


  Fase de gabinete


  Se llevaron a cabo pruebas estadísticas para determinar si había diferencias significativas de acuerdo al porcentaje de carbón entre las estaciones y los dos niveles mareales. Inicialmente se estableció si los datos cumplían el requisito de homocedasticidad de varianza. Debido a que no lo cumplieron, se realizaron transformaciones (e.g. arcoseno), con el fin de normalizar los datos. Al no conseguirse, se trabajaron los datos originales, utilizando la prueba no-paramétrica Kruskal- Wallis, para determinar si habían diferencias significativas entre el porcentaje de carbón entre las estaciones. Se realizó una comparación por cada nivel mareal. Por otro lado, se ejecutó la prueba no-paramétrica Mann-Whitney con los datos combinados de todas las playas para determinar diferencia entre los dos niveles mareales. Adicionalmente se llevó a cabo una prueba t para muestras emparejadas con el fin de determinar si existían diferencias entre los porcentajes de carbón en cada una de las 6 playas antes y luego del derrame de carbón. Para este caso, se utilizaron promedios de los tres porcentajes de cada estación en cada zona mareal (para noviembre y febrero), comparando así los datos en cada zona y cada muestreo.


  RESULTADOS


  Determinación del material combustible Para determinar el porcentaje de material combustible de los sedimentos, como indicador del límite máximo de carbón en la muestras, se realizó un análisis de combustión secuencial a 550 °C y 950 °C (“loss-on-ignition", LOI). Los resultados correspondientes a las muestras de referencia evidenciaron que a una temperatura de 550 °C se llevó a cabo la pérdida del 98 % del peso del carbón mineral crudo y luego de elevar la temperatura a 950 °C se perdió 0,095 % del peso total. Con respecto al carbonato cálcico de conchas, se observó que el 6 % de una muestra de conchas de bivalvos triturados se incineró a 550 °C, mientras se quemó un 40 % del peso total después de exponerlo a 950 °C. Con estos resultados se concluyó que una temperatura de 550 °C fue adecuada para quemar casi completamente cualquier carbón mineral sin incinerar fracciones significativas de carbonato (la pérdida de hasta 6 % de peso para conchas quemadas a 550 °C se adscribe principalmente a la destrucción de la matriz orgánica de la concha, como el periostraco, la conchiolina y otro material proteico (Grégoire, 1972; Torita et al., 2011).


  En el análisis de las muestras de sedimento de playa, se observó que las estaciones en las cuales hubo mayor combustión a 550 °C fueron Taganga con un 2,39 ± 2,22 % (zona mareal superior = ZMS) y Santa Marta 2,37 ± 2,06 % (zona mareal inferior = ZMI). Las demás estaciones (incluidas las anteriores en las zonas mareales no nombradas) presentaron valores de LOI a 550 °C por debajo de 1,1 %. Por lo tanto se puede suponer que el porcentaje de carbón mineral máximo que se puede separar por densidad no puede ser mayor al 2,4 % quemado en este método.


  Separación por densidad


  Se observó al realizar la verificación del método con diferentes densidades, que el fluido con densidad de 2 g*cm-3 era el apropiado para hacer la separación del carbón mineral, puesto que la muestra de referencia se acumuló completamente en la superficie de la solución. Por otro lado, ya en las muestras, la separación por densidad resultó ser exitosa al observarse la formación de dos fracciones. En la fracción suspendida, se observaron partículas de carbón, trozos de madera, hojarasca y otras partículas no identificadas. Este procedimiento permitió realizar una separación rápida y sencilla del carbón, para identificarlo y cuantificarlo posteriormente en una cantidad menor de material. Por otra parte, en la fracción sedimentada, se observaron partículas inorgánicas tales como cuarzo, arcilla, pizarra, ferromagnesianos (hornblenda, mica, biotita), arenisca, y en algunos casos pequeñas partículas de vidrio.


  Con respecto a la curva de calibración de la fracción recuperable, usando polvillo de carbón mineral mezclado con sedimentos de playa comunes (Fig. 2), se obtuvo una correlación de r = 0,994 con una pendiente de 0,97, lo cual indica que la metodología de separación mediante densidad fue muy completa y confiable, demostrado en la alta correspondencia del porcentaje recuperable con el porcentaje nominal (Fig. 2).
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  Porcentaje de carbón en sedimentos


  Al realizar la separación de los sedimentos colectados de las 7 playas utilizando la solución de sodio politungstato con densidad de 2 g*cm-3, se observó que solamente una cantidad muy pequeña del sedimento flotó en forma de un anillo oscuro, mientras la gran mayoría se sedimentó. De esta observación cualitativa se concluyó que la cantidad de carbón mineral debe ser muy baja. Además, se observó que no todo el material flotante parecía carbón mineral, sino que incluyó también material vegetal. Para delimitar con mayor exactitud la fracción de carbón mineral dentro de la fracción ligera, con densidad < 2 g*cm-3, luego de la separación por densidad se realizó una oxidación suave con peróxido de hidrogeno, para eliminar cualquier materia orgánica lábil. El material ligero que se quedó después de este paso fue clasificado operativamente como “carbón". Al terminar la flotación por densidad y la oxidación suave por H2O2 se observó que la estación que mayor porcentaje de carbón presentó fue Playa Salguero con 0,071 ± 0,05 % (ZMI), seguida por Aeropuerto con un 0,016 ± 0,018 % (Fig. 3). En algunas muestras no se encontró ninguna partícula de carbón. No se observaron diferencias en el porcentaje de carbón entre estaciones con respecto a la zona mareal superior (prueba Mann-Whitney, p = 0,346), aunque se observaron pequeñas diferencias entre las estaciones en la ZMI (prueba Mann-Whitney, p = 0,014). Asimismo, se comprobaron diferencias estadísticas para el porcentaje de carbón entre los dos niveles mareales (valor p = 0,029) existiendo una mayor concentración en la ZMS.
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  Sin embargo los porcentajes en ambas zonas eran muy bajos (menor de 0,071 %). Comparando los resultados de noviembre 2012 y febrero 2013, no se encontró una diferencia significativa en los porcentajes de carbón mineral en las playas antes y después del derrame del 12 de enero 2013. En ambos muestreos el porcentaje de carbón estuvo por debajo de 0,02 % para todas las estaciones y los dos niveles mareales, salvo Playa Salguero (noviembre 2013, 0,071 %). Con base en lo anterior, se puede concluir entonces, que el porcentaje de carbón mineral en las playas muestreadas del departamento Magdalena no puede ser mayor que 0,071 %, porque este es el valor máximo de material ligero y resistente a oxidación suave por H2O2. Vale mencionar que para los sedimentos de Playa Salguero y Pozos Colorados se observaron partículas correspondientes principalmente a madera y hojarasca, y pocas partículas de carbón de acuerdo a su densidad, color, entre otras características fisicoquímicas respectivamente (Fig. 4).
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  Sedimento oscuro en las playas del Magdalena


  Respecto a la naturaleza de los minerales con aspecto oscuro, se evidenció que gran parte del sedimento de algunas playas deben su color a minerales no carboníferos y principalmente inorgánicos, debido al bajo porcentaje de pérdida de peso al ser incinerado a 550 °C. Además presentaron una densidad >3 g*cm-3, permitiendo su separación de otros minerales como cuarzo, entre otros, que flotaban a esta densidad. La estación que presentó el mayor porcentaje de material negro (respecto al peso total) fue Santa Marta con un 71,8 %, seguido por Ciénaga con 63,2 %. Las demás estaciones presentaron una contribución menor que 32 % (Fig. 5). Aunque la identificación mineralógica de la fracción inorgánica no fue el objetivo original de este estudio, una inspección cualitativa indicó una composición dominada por minerales oscuros como anfíboles (hornblenda), piroxenos y mica, y pedazos de roca oscura muy parecida a la pizarra.
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  DISCUSIÓN


  El protocolo desarrollado en el presente estudio para cuantificar la fracción de carbón en sedimentos utilizando la separación por densidad resultó ser un método de alta confiabilidad, puesto que como se demostró anteriormente, el carbón mineral que pueda estar presente en una muestra, es separado cuantitativamente de otras fracciones del sedimento con densidad diferente. Además, es posible llevar a cabo la manipulación de varias muestras en poco tiempo (30 muestras en 15 h), con poca mano de obra y presentando una alta reproducibilidad. Por otro lado, la solución de sodio politungstato es un limitante, puesto que su valor económico es considerablemente alto, no obstante es posible reciclarla y lleva a cabo múltiples pasos de separación. Asimismo, al ser una solución acuosa, se puede manipular fácilmente su densidad por dilución y/o evaporación.


  Es recomendable realizar una centrifugación al suspender el sedimento en el sodio politungstato, para lograr una separación cuantitativa de las fracciones y que todas las partículas ligeras se encuentren en la superficie. Asimismo, es necesario llevar a cabo un buen lavado de cada fracción del sedimento separada, para eliminar residuos de sodio politungstato para que no se vea alterado el peso. Por otro lado, el método solo permite la separación por densidad, pero no asegura la caracterización del material separado con respecto a su composición química. Para esto es necesario llevar a cabo otro tipo de identificación que no se realizó en este trabajo.


  Por otra parte, para realizar una mejor caracterización de la fracción ligera, se desarrolló un procedimiento adicional con el fin de eliminar la “materia orgánica lábil", como hojarasca y detritus, y dejar el “carbón" por oxidación ligera con una solución de peróxido de hidrógeno al 4 %. La ventaja del peróxido es que al entrar en contacto con materia orgánica, actúa como un agente oxidante potente que puede producir combustión espontánea (ATSDR, 2002). Además es barato, descompone rápidamente y completamente hasta H2O, y por lo tanto, no altera el peso de la muestra después del secado. Así, es posible realizar una oxidación rápida del material no carbonífero como por ejemplo hojarasca, lo que permite una cuantificación más confiable de la fracción restante como carbón, que consiste de material que no puede ser oxidado, el cual puede hacer parte de lo que finalmente se considera como carbón mineral.


  Composición del material combustible


  De acuerdo a los valores obtenidos con respecto al porcentaje material combustible en los sedimentos a partir de LOI a temperatura de 550 °C, se demostró que el máximo porcentaje de pérdida fue de 2,39 %, siendo un límite máximo para la fracción de carbón mineral a separar. Sin embargo, existen ciertos factores bien conocidos que condicionan los resultados de LOI 550 a ser una sobreestimación del material orgánico. Un factor clave es el tiempo de exposición, puesto que al pasar más de 2,5 h a 550 °C, se puede seguir experimentando diminución de peso en los sedimentos. Esto puede ser provocado por pérdida de agua estructural (hasta un 20 % en arcillas) (Ball, 1964), sales volátiles y carbono inorgánico (Heiri et al., 2001; Luque, 2003). Por otro lado, algunas formas de carbono inorgánico pueden perderse a temperaturas entre 450 °C y 520 °C en minerales como siderita, magnesita, rodocrosita, entre otros (Weliky et al., 1983), que son menos termoestables que los presentes en las muestras de referencia (calcita y aragonita) y por lo tanto es posible que parte del material incinerado no fuera completamente material orgánico.


  Cuantificación de carbón mineral en playas


  Hay que resaltar que el método densimétrico utilizado, seguido por una oxidación leve a H2O2, no es una técnica específica para la identificación de carbón mineral, sino una manera rápida de separar partículas que demuestran las características fisicoquímicas obligatorias del carbón (i.e. tener una densidad menor de 2 g cm-3 y ser resistentes a la oxidación por H2O2). En otras palabras, aunque el método permite fraccionar cualquier material compuesto por carbón mineral de materia más densa, no todas las partículas de esta fracción necesariamente son carbón. Como consecuencia, el método permite estimar un porcentaje máximo de carbón para una muestra, pero no da información sobre el mínimo porcentaje presente. Para esto se necesitaría una identificación más discriminante.


  De acuerdo con los datos obtenidos en la separación por densidad en el presente estudio, es evidente que el porcentaje máximo de carbón mineral en las playas del Magdalena es muy bajo (menor de 0,1% por peso) y después de llevar a cabo identificaciones ópticas del material residual, se evidenció que en la mayoría de las muestras las partículas de esta fracción no correspondieron a carbón. Es posible aclarar que de acuerdo con los resultados, el porcentaje máximo de carbón mineral en todas las siete playas investigadas fue 0,071 %, teniendo en cuenta que hay una incertidumbre para las muestras con los más bajos porcentajes si realmente corresponden a carbón mineral o si son otro material de color negro, baja densidad y con resistencia a la oxidación por H2O2. Cabe resaltar que no se encontraron diferencias significativas en los porcentajes del carbón mineral en las playas antes y después del derrame de carbón cerca del muelle de Drummond el 12 de enero 2013. En el segundo muestreo realizado en el mes de febrero de 2013, los porcentajes de carbón mineral se quedaron por debajo de 0,02%, estadísticamente indistinguible de los resultados de noviembre 2013.


  El hallazgo que los porcentajes de carbón mineral en las playas de Santa Marta están por debajo del 0,1 %, fue un resultado no esperado, colocando en duda los hallazgos del estudio anterior de Franco-Herrera et al. (2011), quienes reportaron porcentajes de carbón hasta un 80% para las mismas playas utilizando solamente criterios ópticos cualitativos para la clasificación de partículas como carbón u otro material. Existen varias posibilidades para explicar los bajos porcentajes en las playas y lo que sucede con el polvillo de carbón que es liberado en la manipulación del mismo. En primer lugar se ha demostrado que este puede ser transportado grandes distancias debido a su pequeño tamaño de partículas y baja densidad, y dependiendo de las condiciones meteorológicas locales (Valdés et al., 2004), que en este caso son regidas por dos épocas climáticas (seca y lluviosa), en las cuales lo vientos predominantes son diferentes y por lo tanto su dirección y velocidad (Franco-Herrera, 2005). Además, debido a que las partículas están compuestas por carbono elemental, son muy resistentes a la degradación mientras son trasportadas (Valdés et al., 2004). En este sentido, las partículas de carbón podrían terminar acumulándose en regiones alejadas de su procedencia.


  Aunque no hay dudas de que ocurren escapes de polvillo de carbón durante su transporte y almacenamiento en la región de Santa Marta, y de acuerdo a los anteriores resultados, surge la siguiente pregunta: ¿por qué tan poco carbón se acumula en playas cercanas a los puertos carboníferos, lo que es contrario a la percepción pública prevalente y a los hallazgos reportados por Franco et al., (2011).La explicación más probable es, que al ser zonas de alta turbulencia y fuerzas hidrodinámicas, no se sedimentan partículas ligeras como es el carbón. Por ser más ligero que otros minerales típicos de playas como es el cuarzo y los ferromagnesianos (e.g. anfíboles y piroxenos), se puede esperar que la velocidad del hundimiento de las partículas de carbón sea mucho más lenta, cumpliendo la Ley de Stokes, que dice que la velocidad es proporcional al tamaño de los fragmentos y su diferencia de densidad con el agua, dividido por la viscosidad del medio. Debido a que una partícula de carbón, con una densidad < 2 g*cm-3 presenta una diferencia en densidad con el agua mucho más pequeña que una partícula de, por ejemplo, cuarzo o hornblenda, es mucho más probable que se mantenga en la columna de agua a disposición de las corrientes locales o que paulatinamente se esté sedimentando en el fondo en aguas más profundas. En otras palabras, una partícula de carbón, con una densidad baja, se comportaría hidrodinámicamente más parecido a una partícula propia del sedimento (con densidad alrededor de 3 g*cm-3) con diámetro mucho más pequeño, como una arcilla que no se sedimenta tampoco en una playa debido a las altas fuerzas hidrodinámicas. En este orden de ideas, una partícula de carbón, con densidad ligera, puede ser resuspendida mucho más fácilmente por las altas fuerzas hidrodinámicas que actúan en la zona de oleaje, que una partícula más densa del mismo tamaño, resultando en una muy baja tasa de acumulación neta en las playas. Con base en lo anterior, no sorprende entonces el hallazgo de no encontrar un aumento del porcentaje de polvillo de carbón en las playas como consecuencia del derrame cercano que ocurrió en enero 2013.


  Separación del sedimento oscuro


  Este trabajo demostró que la coloración oscura de las playas en el departamento del Magdalena no se debe a carbón mineral, sino a partículas con alta densidad (>3 g*cm-3) y poco combustibles (LOI 550 < 3 %). Vale la pena mencionar que los altos porcentajes del material oscuro, pesado e inorgánico encontrado (hasta un 73% del peso total) parecen conspicuamente similares a los porcentajes del 38-80 % reportados por Franco et al. (2011) para la fracción compuesta de “carbón mineral". Si se asume que no han ocurrido cambios extremos recientes en la sedimentología de las playas del departamento, la discrepancia entre los dos estudios puede ser debido a que la metodología utilizada por Franco et al. (2011) se basó principalmente en criterios ópticos para identificar las partículas de carbón, resultando en un porcentaje de carbón mineral muy alto. Con relación a la composición de las partículas de coloración oscura con poca combustibilidad, no fue posible analizar en detalle la mineralogía ni composición elemental de estos. Sin embargo, por inspección cualitativa parecen estar compuestas por minerales oscuros, como mica, anfíboles (e.g. hornblenda) y piroxenos o fragmentos de rocas metamórficas oscuras como gneiss y pizarra, que son comunes en la región. Se pueden especular dos posibilidades sobre el origen de este material oscuro: la primera es que provienen de la meteorización de rocas metamórficas y magmáticas de la Sierra Nevada de Santa Marta, en donde se presentan minerales como hornblenda y actinolita, los cuales generan esta apariencia oscura (Bustamante et al., 2009). Por procesos erosivos, estos minerales, junto con fragmentos de rocas oscuras, llegan a la costa por medio de las escorrentías y los ríos que desembocan cerca a estas playas, puesto que también se ha observado esta coloración en playas considerablemente alejadas de puertos.


  La segunda explicación podría ser que, aunque no corresponde a carbón mineral, el material oscuro si proviene de la actividad carbonífera de la región debido a que existen diversos materiales que acompañan al carbón desde el momento de la extracción, transporte y exportación, y que además presentan una densidad mucho mayor, lo que les permite sedimentarse mucho más rápido y contribuir fuertemente a la coloración oscura de los sedimentos en las playas cercanas a puertos, tales como la bahía de Santa Marta, en donde la mayor parte de los sedimentos presentan esta coloración. Sin embargo en este trabajo no es posible dar una respuesta conclusa para el origen de la fracción inorgánica oscura y se recomiendan futuros estudios. En conclusión, se resalta que los altos porcentajes de partículas oscuras y densas que caracterizan las playas de la región de Santa Marta no corresponden a carbón mineral sino a partículas inorgánicas, densas y poco combustibles, poniendo en duda los altos porcentajes de carbón anteriormente reportadas para estas playas.
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  Captura accidental de Helicops angulatus (Linnaeus 1758) (Reptilia: Squamata: Colubridae) en trampas en embudo usadas para capturar tortugas dulceacuícolas en la costa de Pará, Brasil
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  ABSTRACT


  Between September, 2007, and August, 2009, six field excursions were conducted on the northern Brazilian coast (Romana and Maiandeua islands, state of Pará) for the collection of specimens of freshwater turtles (Rhinoclemmys punctularia and Kinosternon scorpioides) in natural ponds. Hoop trap were used and 35 specimens of brown-banded water snakes, Helicops angulatus, were captured as bycatch in the traps. Thus, in addition to turtles, the procedure may be useful to sample populations of aquatic snakes.


  Keywords: Kinosternon scorpioides, natural ponds, Rhinoclemmys punctularia, sampling methods, traps.

  


  RESUMEN


  Entre septiembre de 2007 y agosto de 2009, seis excursiones de campo se llevaron a cabo en la costa norte de Brasil (islas Romana y Maiandeua, estado de Pará) para la recolección de especímenes de tortugas de agua dulce (Rhinoclemmys punctularia y Kinosternon scorpioides) en posos naturales. Utilizamos trampas en embudo. 35 ejemplares de la serpiente acuática Helicops angulatus, fueron capturados como pesca incidental en las trampas. Por lo tanto, además de las tortugas, el procedimiento puede ser útil para la toma de muestras de las poblaciones de serpientes acuáticas.


  Palabras clave: Kinosternon scorpioides, métodos de muestreo, pozo de agua, Rhinoclemmys punctularia, trampas de aro.

  


  Hoop traps are widely used by scientists for the capture of aquatic turtles (Bury, 1979; Fachín-Terán et al., 2003; Fachín- Terán and Vogt, 2004; Rebêlo et al., 2005; Aresco, 2009), in both lotic and lentic systems (Samuel et al., 1976; Dauble, 1986, Muoneke et al., 1993; Hubert, 1996; Tillma et al., 1997; Fratto et al., 2009). However, there are no records of capturing snakes in hoop-traps.


  This study was conducted in small, natural ponds on the northern Brazilian coast. One pond was located on Romana Island (00°33'49"S, 47°52'03"W) in Curuça, in the Brazilian state of Pará, and the other at Fortalezinha on Maiandeua Island (00°36'S, 47°32'W), in Maracanã, Pará. The ponds were 0.2-1.7 m deep, with muddy bottoms and abundant aquatic vegetation, primarily in the form of grasses around the pond perimeter. Aquatic macrophytes were common in the Fortalezinha pond.


  The primary objective was the capture of freshwater turtles (Rhinoclemmys punctularia Daudin 1801 and Kinosternon scorpioides Linnaeus 1766). 250 mm diameter hoop-traps with a 55-mm mesh and an opening at one end were baited with salted fish (Plagioscion squamosissimus (Heckel, 1840) and Macrodon ancylodon (Bloch and Schneider 1822)), suspended in the center of the hoop. The traps were fixed in the water with a 10 cm gap above the surface which allowed trapped turtles to breathe.


  Samples were collected at Fortalezinha on five occasions: twice in the rainy season (between August and December) and three times in the dry season (between September, 2007, and August, 2009), with a total of 94 traps being installed. Seven traps were set at Romana Island in July, 2008. The nets were opened for 48 hours and inspected at 12-hour intervals, totaling 300 trap-hours.


  On Romana Island, 30 brown-banded water snakes, Helicops angulatus Linnaeus 1758, were found in the nets. Eleven specimens of both sexes (mean SVL = 504.2 ± 75.8 mm) died in the traps, presumably because of the long interval between trap inspections, which was determined primarily by the distance of the trapping sites from the base camp. Vogt (2001) recommended an inspection interval of every three hours, but the 12-hour interval used in the present study was considered adequate for the trapping of R. punctularia, given that the gap at the top of the trap allowed trapped animals to breathe. This provision did not appear to be totally adequate for the water snakes, because the animals were frequently entangled in net mesh. The specimens were fixed in formalin and deposited in the herpetological collection of the Museu Paraense Emilio Goeldi in Belém, Pará.


  At Fortalezinha, five specimens of H. angulatus were captured in the traps.


  The other procedure used to trap turtles in the study area - casting nets - did not result in the capture of snakes. The accidental trapping of water snakes in the hoop traps indicates that this may be a useful prodedure for the study of these animals.
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