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Caracterizacion de la comunidad de macroinvertebrados de las
lagunas temporales de la Comunidad de Madrid: El papel de los
grandes branquiépodos.

Marina Tomas Martin (marina.tomas@estudiante.uam.es)

Las lagunas temporales son esenciales en el mantenimiento de la biodiversidad, pero las
elevadas presiones a las que estdn sometidas actualmente estan provocando una pérdida
continuada de estos ecosistemas, afectando especialmente a los grandes branquidpodos (GB).
Para poder establecer medidas de gestion efectivas e intentar revertir esta situacion, es esencial
comprender las variables determinantes de estas comunidades. El objetivo de este estudio fue
caracterizar la comunidad de macroinvertebrados acuéticos de la Comunidad de Madrid (CAM)
y determinar las variables que condicionaron su estructura y composicion. Se muestrearon 35
lagunas temporales midiendo las variables bioticas y abidticas, asi como los usos del suelo y su
conectividad con otros puntos de agua. Ademas, debido a la sensibilidad ambiental de los GB
y su papel como especies bandera, se analizaron las diferencias entre las lagunas en funcién de
la presencia de GB. Los modelos lineales basados en distancia indicaron que la cobertura de
vegetacion acuatica, el pH, la conductividad, la concentracién de nitrato y las zonas de
vegetacion naturalizada fueron los principales determinantes de la estructura y composicién de
la comunidad general de macroinvertebrados. En cambio, las comunidades de las lagunas con
GB estuvieron condicionada por la turbidez y la distancia al punto de agua mas cercano.
Ademas, se detect6 que el 70% de las lagunas muestreadas se ubicaron en entornos manejados.
Estos resultados sefialaron una importante influencia de las presiones antropicas en la estructura
de las comunidades. El aumento de la carga de nutrientes afecta directamente a la calidad del
agua, que a su vez altera la estructura de la vegetacion acuética disminuyendo la disponibilidad
de recursos, alterando al resto de la comunidad. A pesar de todo, las lagunas temporales de la
CAM mostraron una riqueza de macroinvertebrados elevada, justificando la necesidad urgente
de gestionar y conservar estos ecosistemas tan vulnerables.

Palabras clave: calidad del agua, conectividad, conservacion, presion antrdépica, usos del suelo.

Assessment of macroinvertebrate assemblages of temporary
ponds in Comunidad de Madrid: The role of large branchiopods.

Marina Tomas Martin (marina.tomas@estudiante.uam.es)

Temporary ponds are essential for the conservation of biodiversity, but the high pressures they
are currently exposed to are causing a continuous loss of these ecosystems, especially affecting
large branchiopods (GB). For developing effective management measures, it is essential to
understand the environmental drivers of these communities. The aim of this study was to assess
the aquatic macroinvertebrate assemblages in Community of Madrid (CAM) and to identify the
drivers that conditioned their structure and composition. 35 temporary ponds were sampled by
measuring biotic and abiotic variables, as well as land uses and their connectivity with other
water points. In addition, due to the environmental sensitivity of GB and their role as flagship
species, differences between macroinvertebrate assemblages according to the presence of GB
on the ponds. Distance-based linear models indicated that aquatic vegetation cover, pH,
conductivity, nitrate concentration and areas of naturalised vegetation were the main drivers of
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overall macroinvertebrate assemblage structure and composition. In contrast, communities in
GB ponds were only conditioned by turbidity and distance to the nearest water point.
Furthermore, it was detected that 70% of the sampled ponds were in managed environments.
These results indicated an important influence of anthropogenic pressures on macroinvertebrate
assemblages. Increased nutrient loading directly affects water quality, which in turn alters the
structure of aquatic vegetation, decreasing resource availability and altering the rest of the
community. Nevertheless, CAM temporary ponds showed a high macroinvertebrate richness,
pointing out the urgent need to manage and conserve these vulnerable ecosystems.

Keywords: anthropic pressure, connectivity, conservation, land use, water quality.
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Introduccidn y antecedentes

Las lagunas temporales son humedales de reducida extension y baja profundidad caracterizadas
por la alternancia recurrente entre una fase seca y una fase acuética (Collinson et al., 1995;
Williams, 1997). Generalmente, ocupan depresiones endorreicas donde reciben agua de forma
periddica procedente de la precipitacion y escorrentia de su cuenca receptora, aunque también
pueden recibir aportes de aguas subterraneas, y su principal mecanismo de desecacion es la
evaporacion (Williams, 2006; Camacho et al., 2009; Zacharias y Zamparas, 2010). Estas
lagunas deben inundarse un tiempo lo suficientemente largo como para desarrollar suelos
hidromorfos (saturados de agua y con condiciones reductoras) y comunidades de flora y fauna
acuaticas dependientes del humedal, pero también deben permanecer secas el tiempo necesario
para evitar el asentamiento de comunidades tipicas de sistemas permanentes (Convenio de
Ramsar, 2018). El periodo de permanencia de la lamina de agua se denomina hidroperiodo y su
duracion puede ser muy variable, desde charcas efimeras que duran unos pocos dias, hasta
pequefias lagunas que pueden llegar a durar inundadas mas de un afio (Collinson et al., 1995).
Ademas, la misma laguna puede variar en la duracion de su hidroperiodo entre afios
dependiendo de la regularidad y cantidad de precipitaciones (Florencio et al., 2009). El ciclo
hidrolégico de las lagunas temporales se divide en tres fases. La fase de inundacion es el
momento en el que se llena la cubeta de agua y se produce la emergencia de las estructuras de
resistencia almacenadas en el sedimento y la llegada de los organismos dispersantes activos.
Esta fase es muy dependiente de las caracteristicas fisicas del terreno (p.ej. pendiente, altitud,
orientacion) y ambientales (p.ej. régimen de precipitaciones, temperatura). En la fase acuatica
0 intermedia se produce un incremento gradual de la biodiversidad y por tanto de las
interacciones bidticas entre organismos. Por Gltimo, la fase de desecacion se caracteriza por una
pérdida progresiva de la lamina de agua y un aumento de las presiones ambientales (Wiggins
et al., 1980; Williams, 2006).

Estos sistemas temporales son altamente dindmicos, se inundan y se desecan en cada ciclo
hidrolégico, provocando que la faunay flora tenga que colonizar estas lagunas cada afio durante
la fase de inundacién (Florencio et al., 2011). Esta naturaleza efimera y fluctuante implica que
las comunidades de flora y fauna que habitan en estos ecosistemas deban estar adaptadas a la
intermitencia del agua mediante diversos mecanismos (p.ej. dispersion activa, formas de
resistencia a la desecacion, o enterramiento de las fases larvarias) (Wiggins et al., 1980). Por lo
que, depredadores carentes de estas adaptaciones como los peces, suelen estar ausentes en estos

ecosistemas. Ademas, las lagunas mas efimeras presentan menos depredadores que las de mas
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largo hidroperiodo (Schneider y Frost, 1996). Aunque se sabe que la diversidad de organismos
aumenta también con la longitud del hidroperiodo, las especies singulares aparecen en los
extremos del gradiente, por preferir ambientes sin depredadores en lagunas efimeras (p.gj.
grandes branquidpodos) o por requerir una mayor duracion de la fase acuéatica para completar
su desarrollo (p.ej. algunos odonatos) (Florencio et al., 2011). Todas estas caracteristicas han
favorecido que las lagunas temporales alberguen una gran riqueza y diversidad de organismos,
incluyendo las estructuras de resistencia almacenadas en el banco de propagulos, convirtiendo
estos ecosistemas en un componente esencial para el mantenimiento de la diversidad global y
regional (Williams, 2006). Los principales grupos de organismos gque habitan estas lagunas son
los anfibios (p.ej. Pelobates cultripes (Cuvier, 1829) y Pleurodeles waltl Michahelles, 1830),
macroinvertebrados (p.ej. Dytiscidae, Hydrophilidae (Coleoptera); Culicidae, Chironomidae
(Diptera); Corixidae (Heteroptera), Libellulidae, Coenagrionidae (Odonata)), microcrustaceos
(p.ej. Chydoridae (Branchiopoda), Cyprididae (Ostracoda), Cyclopidae y Diaptomidae
(Copepoda)) y macrofitos acuéticos (p.ej. Illlecebrum verticillatum L. (1753), Callitriche
brutia Petagna (1787) y Ranunculus peltatus Schrank (1789)) (Camacho et al., 2009; Oscoz et
al., 2011; Diaz-Paniagua et al., 2016). Ademas, los sistemas que engloban lagunas con un
amplio gradiente de hidroperiodo favorecen el desarrollo de comunidades Unicas, ricas en
especies endémicas y amenazadas como algunas especies de anfibios (p.ej. Hyla arborea
(Linnaeus, 1758)), odonatos (p.ej. Coenagrion caerulescens (Fonscolombe, 1838)) y grandes
branquidpodos (p.ej. Triops emeritensis Korn & Pérez-Bote, 2010 o Tanymastigites lusitanica
Machado&Sala (2013)) (Camacho et al., 2009; Verdu et al., 2011; Diaz-Paniagua et al., 2016;
Garcia-de-Lomas et al., 2017).

El banco de formas de resistencia (p.ej huevos, quistes o semillas) almacenado en el sedimento
de las lagunas temporales es un componente esencial de la diversidad bioldgica, principalmente
procedentes de microorganismos, plantas especializadas (hidrofitos), zooplancton y grandes
branquidpodos (Parra et al., 2021). Estos propagulos son capaces de sobrevivir latentes en el
sedimento durante periodos prolongados hasta la llegada de condiciones Optimas para su
emergencia. Cuando la fase de inundacion de las lagunas dura el tiempo suficiente, la pérdida
de huevos por mortalidad y eclosion se ve compensada por la produccion de nuevas estructuras
de resistencia, pero si la laguna se seca antes de que esto suceda, pueden producirse importantes
pérdidas que alteren la estructura y funcionamiento del sistema disminuyendo su resiliencia
(Pinceel et al., 2016). Ademas, si la fase seca de las lagunas temporales es prolongada, se puede

producir un empobrecimiento de este banco de formas de resistencia por agentes externos como



el viento (Vanschoenwinkel et al., 2008), o incluso por el retraso de la inundacion en cada ciclo
hidrologico en un contexto de cambio global, provocando, si se prolonga en el tiempo, la
pérdida de las especies de inundacion tempranas como los grandes branquiépodos (Florencio
et al., 2020). Los grandes branquiépodos (GB) son un grupo de crustaceos fosiles (500 spp.)
formado por los drdenes Anostraca, Notostraca, Laevicaudata y Spinicaudata y estan
considerados especies bandera (bioindicadores) de estos ecosistemas acuéticos temporales
(Brendonck et al., 2008). Al igual que el resto de los organismos que habitan estos sistemas,
los GB tienen adaptaciones que les permiten sobrevivir a la intermitencia del agua, como tasas
de reproduccion y maduracion rapidas, o la generacion de formas de resistencia a la desecacion
(Brendonck et al., 2008). Estas adaptaciones les permiten vivir en ambientes con un
hidroperiodo suficientemente largo como para completar su desarrollo, pero suficientemente
corto como para evitar el desarrollo de depredadores (Pyke, 2005). Actualmente, a nivel global
se han registrado unas 500 especies de grandes branquidpodos, 32 de ellas estan catalogadas en
la Lista Roja de la UICN. En la Peninsula Ibérica habitan 24 especies de las cuales 8 son
endémicas y un 46% de ellas estdn amenazadas poniendo de manifiesto el preocupante riesgo
de extincion de los GB ibéricos a nivel regional (Garcia-de-Lomas et al., 2017). Estos
organismos son caracteristicos de ambientes conservados donde los factores historicos han
desempefiado un papel mas importante que los factores ambientales actuales, manteniendo una

perturbacidn historica reducida (Sahuquillo y Miracle, 2013).

Entre 1960 y 2000, el uso mundial de agua dulce aumentd a un ritmo medio del 25% por década
(MEA, 2005). Segun el Informe Planeta Vivo la biodiversidad global de los ecosistemas
acuaticos continentales esta disminuyendo mucho mas rapido que la de océanos o bosques, se
sabe que casi el 70% de los humedales del mundo se han perdido desde 1900, debido a cambios
inducidos por el ser humano (WWF, 2020). Actualmente, los escenarios de cambio global
prevén el aumento de la escasez de agua en zonas aridas debido al aumento de la poblacion y
la temperatura, los cambios en los usos del suelo y la disminucién de las precipitaciones. Se
prevé que el calentamiento global continuado intensifique aun mas el ciclo global del agua,
aumentando su variabilidad, las precipitaciones monzénicas globales y la gravedad de los
fendmenos hamedos y secos (IPCC, 2022). En consecuencia, se espera un aumento de las
presiones sobre los ecosistemas acuaticos y acuiferos generando impactos negativos en el
régimen hidrolégico y las comunidades de organismos (Parra et al., 2021). En este contexto,
las lagunas temporales mediterraneas son los principales ecosistemas acuaticos en las regiones

aridas y semiaridas, pero al mismo tiempo son los sistemas mas amenazados y estan



desapareciendo a un ritmo alarmante (Zacharias y Zamparas, 2010). Por ejemplo, la reduccion
del hidroperiodo incrementa las limitaciones temporales en la maduracion y reproduccion de
los organismos, reduciendo sus tasas de crecimiento y aumentando el riesgo de extincion de los
organismos (Pinceel et al., 2018). Los cambios en los usos del suelo resultantes de actividades
como la fragmentacion de hébitat, la deforestacion, la intensificacion agricola o el desarrollo
urbano, asi como las alteraciones en los flujos biogeoquimicos derivadas del aumento de las
entradas de sedimentos, nutrientes y contaminantes por escorrentia, provocan cambios en el
medio abiotico y afectan indirectamente a la biota acuatica (Angeler et al., 2008). Ademas, el
cambio climatico puede agravar los sintomas de la eutrofizacidn, la exposicion prolongada a
una elevada carga de nutrientes tiene graves efectos en la estructura y el funcionamiento de los
humedales (Sanchez-Carrillo et al., 2011). Otra de las principales amenazas a la que se
enfrentan estos ecosistemas es la introduccién de especies exdticas. Se ha demostrado que las
especies exoticas aumentan las probabilidades de extincion de las especies autdctonas y alteran
la composicion genética de las poblaciones, los patrones de comportamiento, la diversidad
filogenética y taxonomica, las redes troficas, la productividad de los ecosistemas, el ciclo de
nutrientes y contaminantes, la hidrologia y la estructura de los habitats (Pysek et al., 2020).
Entre estas especies exoticas se incluyen invertebrados, como Trichocorixa verticalis (Fieber,
1815), Stenopelmus rufinasus (Gyllenhal, 1835), o Procambarus clarkii (Girard, 1852);
vertebrados, como Gambusia holbrooki (Girard, 1859); y vegetacion acuatica como el helecho
Azolla filiculoides (Lam., 1783) (Casals y Sanchez-Gonzalez, 2020).

Toda esta serie de amenazas estan poniendo en peligro las numerosas contribuciones que
reportan este tipo de humedales como el almacenamiento y suministro de agua, creacién de
habitat, asi como la educacion ambiental y la investigacion cientifica de sistemas temporales y
sus comunidades (EPCN, 2008; Camacho et al., 2009). También, promueven la regulacion
climatica e hidrica a nivel local mediante la generacion de un microclima disminuyendo el
riesgo de incendios de los sistemas circundantes (Céréghino et al., 2014). Ademas, fomentan el
desarrollo y aumento de biodiversidad actuando como corredores ecoldgicos intermitentes o
stepping stones (Convenio de Ramsar, 2018). Por todo ello, asi como por el declive que estan
sufriendo en las ultimas décadas, la Directiva Habitats ha identificado las lagunas temporales
mediterraneas (MTP) como habitat prioritario para su conservacion (codigo 3170, Anexo |
Directiva Habitats 92/43/EEC, Comunidades Europeas, 1992), y se ha resaltado su especial
importancia como ecosistema en el Convenio Ramsar (Resolucion VI11.33 2002). Este trabajo

se enmarca entre los proyectos de investigacion ClimaRiskinPond, que prioriza la conservacion



de lagunas temporales en la Espafia peninsular ante sus amenazas actuales, y ResPond, cuyo
objetivo es la restauracion y gestion de la biodiversidad y de los servicios ecosistémicos en los

sistemas de lagunas temporales.

Actualmente, a nivel de la Comunidad Auténoma de Madrid (CAM), no se ha realizado ningun
estudio limnoldgico completo que aborde el estado de conservacion de las lagunas temporales
a escala regional. Si se han estudiado grupos concretos de organismos como libélulas adultas
(Garcia-Avilés, 2002a), heterdpteros acuaticos (Garcia-Avilés, 2002b) o anfibios (Martinez-
Solano, 2004; Caballero-Diaz et al., 2022). La aproximacidon mas reciente a nivel de la calidad
del agua y sobre la diversidad de algunos grupos de organismos acuaticos, asi como de especies
exaticas invasoras en lagunas temporales ha sido la actualizacion del Plan de Actuacion sobre
Humedales Catalogados de la CAM (Direccidn General de Biodiversidad y Recursos Naturales,
2020), contemplando hasta 13 zonas con lagunas temporales dentro de su registro. Sin embargo,
el nimero de lagunas temporales que existen en la CAM es mucho mas extenso incluyendo més
de 180 lagunas temporales (datos inéditos, ClimaRiskinPond), de las cuales menos de un 10%

se localizan en este Plan de Actuacion.

Objetivos e hipotesis

El objetivo general de este estudio es evaluar el estado de conservacion de las lagunas
temporales de la Comunidad Auténoma de Madrid (CAM). Para ello, se han caracterizado las
variables ambientales (abi6ticas y bidticas), los usos del suelo adyacentes a las cubetas, su
conectividad y sus comunidades de macroinvertebrados. Ademas, se ha realizado un esfuerzo
adicional en la deteccion de posibles especies exdticas. La hipdtesis de partida que se plantea
es que las lagunas temporales de la CAM podrian presentar alteraciones antrépicas (p.€j.
entrada exogena de nutrientes, degradacion de las cubetas, usos del suelo, etc.) condicionando
la estructura y composicion de las comunidades de macroinvertebrados. Adicionalmente, se ha
analizado si las variables ambientales determinantes de la comunidad de macroinvertebrados
son diferentes en funcion de la presencia de grandes branquiopodos y evaluar asi las
condiciones que promueven la conservacion de estos sistemas tan singulares. Las comunidades
de las lagunas con grandes branquidpodos podrian estar modeladas por variables fisicoquimicas
asociadas a la hidromorfometria de las cubetas, debido a su sensibilidad ambiental. Mientras
que las comunidades de las lagunas que carezcan de estas especies podrian estar mas influidas
por factores antropicos, reflejandose en comunidades de organismos tipicas de ambientes

alterados frente a ambientes més conservados.



Metodologia y area de estudio

Area de estudio

El estudio se ha llevado a cabo en la Comunidad de Madrid (CAM), regidn caracterizada por
unas condiciones geologicas y climaticas que limitan la generacion de lagos y humedales. Los
ecosistemas acuaticos dominantes son los de nueva creacion, derivados de la construccion de
embalses y de actividades extractivas, ademéas de una fuerte regulacion de los rios para el
abastecimiento de diversos usos (p.ej. regadio o uso doméstico e industrial) (Alvarez Cobelas
y Sanchez Carrillo, 2020). Segun la clasificacion climéatica de Kdppen-Geiger del Atlas
Climatico Ibérico la mayor parte de la rampa, campifia y paramos presentan un clima templado
(verano seco y caluroso), mientras que la zona del valle del Tajo presenta un clima mas arido
(seco estepario). En cambio, la sierra presenta un clima suave o mediterraneo oceanico (verano
seco y templado), y subiendo en altitud, en las cumbres, se alcanza un clima hemiboreal
mediterraneo (frio con verano seco y templado) (AEMET, 2011). Ademas, la sierra impide la
entrada de masas de aire himedo del Atlantico generando un clima continental (inviernos frios
y veranos calurosos). La precipitacion media anual es de 518,4 + 224,3, aungue existe un
notable gradiente espacial a lo largo de toda la region, y la temperatura media anual es de 13,2
+ 1,5°C (Alvarez Cobelas y Sanchez Carrillo, 2020). Aunque existe una gran variedad
litolégica, se pueden identificar tres grandes franjas geoldgicas en la CAM. La primera esta
formada por rocas metamorficas (gneis, esquisto, pizarra y cuarcita) y plutonicas (granito) que
recorre la franja suroeste-noreste dominada por la sierra y la rampa. La segunda esta formada
por sedimentos aluviales y lacustres (margas, arcillas, arenas arcdsicas, yesos y calizas) que
rellenan la cuenca de Madrid y constituyen las vertientes madrilefias ubicadas en el sector
central. Por ultimo, la tercera estd formada por sedimentos cuaternarios compuestos por
depdsitos aluviales (arenas arcillosas con gravas y cantos) y las terrazas de la red fluvial actual
(arenas y limos con gravas y cantos) ubicada en el paramos y vegas y valles fluviales de la zona

sureste (Fig. 1) (Consejeria de Medio Ambiente y Ordenacion del Territorio, 2007).

Seleccidn de las lagunas temporales

Se muestrearon un total de 35 lagunas durante el mes de abril de 2022 distribuidas por todo el
territorio de la CAM para registrar la méxima heterogeneidad ambiental (Fig. 1, Anexo 1). El
muestreo se realiz6 en la minima ventana temporal posible, para que las comunidades de
macroinvertebrados fueran comparables entre si en un mismo momento de su ciclo hidrolégico

(Florencio et al., 2009). EIl ciclo hidrolégico se caracterizd por una ausencia de lluvias



generalizada que retraso la aparicion de la mayoria de las lagunas temporales. A pesar de que
al inicio del ciclo hidroldgico (septiembre-octubre 2021) se alcanzasen los 140 mm acumulados
de agua, la prolongada ausencia de precipitaciones entre noviembre y febrero pudo condicionar
la persistencia de algunas lagunas (AEMET, 2022; Anexo 2). Para caracterizar estos sistemas
se analizaron las comunidades de macroinvertebrados que habitaron las lagunas temporales,
teniendo en cuenta 4 bloques de variables. Variables abioticas que caracterizaron la columna
de agua: profundidad maxima (m), conductividad (uS/cm), concentracion de oxigeno disuelto
(mg/L), pH, turbidez (FTU), alcalinidad (mEg/L) y concentracion de nutrientes (ug/L).
Variables bioticas: concentracion de clorofila a (ug/L), cobertura total (proporcion 0-1) y
riqueza de la vegetacion acuética (n° de taxones) y riqueza de urodelos (n° de especies). Usos
del suelo que caracterizaron el entorno mas proximo a la laguna (artificial, manejado y natural).
Variables de conectividad espacial (distancia al punto de agua mas cercano y vectores

espaciales que describen las distancias entre las lagunas).

O Lagunas
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Figura 1. Mapa del &rea de estudio de las lagunas temporales muestreadas. La distancia de la cuadricula
equivale a 10 km. Escala 1:850.000. Mapa realizado con el software QGIS v 3.22 (QGIS Project, 2022).

Muestreo de la comunidad de macroinvertebrados

La comunidad de macroinvertebrados se muestred en diferentes puntos de cada laguna a lo
largo de transectos desde la orilla hacia la zona mas profunda. Ademas, se tomaron muestreos
adicionales en aquellos microhabitats infrarrepresentados que se detectaron en funcion de
manchas diferenciales de vegetacion acuatica. Para ello, se usé una red de mano de 37 x 24 cm

de apertura con una malla de 1 mm de poro que cubrié aproximadamente 1,5 m de amplitud.



Se realizd una primera pasada golpeando suavemente el sustrato levantando los posibles
organismos del sedimento, seguida de otras dos pasadas més réapidas que recolectaron tanto
estos organismos como los organismos nadadores de la columna de agua (“mangueo”)
(Florencio et al., 2009, 2012). De esta forma se capturaron adultos y larvas de coledpteros,
heterdpteros, odonatos, gasterépodos, efemerdpteros, oligoquetos, dipteros y grandes
branquidpodos que posteriormente fueron preservados, identificados y cuantificados. Debido a
la limitacion del tamafio de poro de la red, los datos de dipteros, especialmente Chironomidae,
Ceratopogonidae y Dixidae, y los datos de oligoquetos, pudieron estar infraestimados con este
método inespecifico por lo que las abundancias para estos grupos se tomaron con cautela.
Independientemente de esto, el sesgo fue el mismo en todas las lagunas, haciendo comparables
los datos. El nimero de mangueos por laguna se realizo en funcion de la morfologia de la cubeta
y la heterogeneidad de parches de habitats, cobertura y riqueza de vegetacién acuatica y
microhabitats. En lagunas de pequefio tamafio la eficiencia de muestreo es mayor, y por ello, el
namero de mangueos fue mayor en lagunas mas grandes (Heyer et al., 1994; Florencio et al.,
2009). Tras cada mangueo se recolectaron y preservaron todos los organismos de la manga en
el campo en botes con etanol al 70% para su posterior identificacion y cuantificacion en el
laboratorio. Se ha considerado como unidad la abundancia relativa de individuos por mangueo
(ind/mang) para cada taxon, obtenida a partir del nimero total de individuos de cada taxdn

dividido entre el nimero total de mangueos en cada laguna.

Posteriormente en el laboratorio se procedié a la identificacién taxonémica y cuantificacion de
individuos de cada taxén bajo lupa binocular (modelo Olympus SZ51). En la medida de lo
posible hasta nivel de género y especie, a excepcion de los 6rdenes Diptera, Acari y Oligochaeta
y aquellos individuos de desarrollo temprano, que se identificaron a nivel de familia o
subfamilia (Nieser et al., 1994; Alonso, 1996; Tachet et al., 2000; Barrientos, 2004; Soler et
al., 2006; Confederacion Hidrogréafica del Ebro, 2012; Conesa Garcia, 2022). Se consideraron
larvas y adultos por separado, ya que pueden presentar diferentes requerimientos ecoldgicos y
aparecen en diferente momento del ciclo hidrolégico (Florencio et al., 2009). En adelante se
tratan como taxones independientes para simplificar. Los individuos identificados se recogieron
y clasificaron en botes pequefios de tapon hermético con etanol al 70% correctamente
etiquetados, generando asi una coleccion de referencia de las diversas especies encontradas. La

identificacion de los macroinvertebrados de cada laguna llevé unas 6 horas.



Variables abidticas

Para la caracterizacion del medio abiotico se midieron in situ las variables fisicoquimicas de la
columna de agua, concretamente la conductividad eléctrica (uS/cm, SPC) compensada por la
temperatura a 25°C, y la concentracion de oxigeno disuelto (mg/L, Oz), con una multisonda que
integra un conductivimetro y un oximetro de luminiscencia (mod. ProSolo ODO/C YSI), el pH
con un pHmetro (mod. pH 3110 SET 2) y la turbidez (FTU) con un turbidimetro (HANNA
HI193703). Se tomaron dos medidas en zonas de profundidad media diferente obteniendo asi un
valor medio representativo de la laguna. A continuacion, se filtr6 en campo un volumen de la
columna de agua mediante una bomba manual y un kitasato, usando filtros de tamafio de poro
1,2 um (Whatman GF/C, diametro 47 mm) que se recolecto en dos botes de 60 mL. Ademas,
se recolectd una muestra directamente de la columna de agua en un bote de 120 mL. Dos de
estos botes se mantuvieron en frio a 4°C dado que se analizaron en los dias sucesivos en el
laboratorio, y uno de los botes de 60 mL se congeld para su posterior analisis. La concentracion
de fésforo inorganico disuelto (PO4, DIP) se obtuvo siguiendo el método de Murphy y Riley
(1962), sometiendo la muestra a digestion acida con 0.5M de H2SO4 y K2S20g (0.5-1 g) a 120°C
durante 4 h. El fésforo total (Piwt) se analizé siguiendo el proceso de digestién acida del agua
tratada con K2S20g (Murphy y Riley, 1962; Golterman, 2004). A partir de estos datos se obtuvo
la proporcidn de fésforo particulado (Ppart), utilizado como una herramienta de diagnostico para
identificar entradas exdgenas de origen antropico que el sistema no es capaz de gestionar
(Ptot/Ppart > 2) (Serrano et al., 2017). El analisis de la concentracion de las formas del nitrégeno
del amonio (N-NH4%), nitrito (N-NO2") y nitrato (N-NO3") fue realizado por el Laboratorio de
Ecologia Acuética de la Estacion Bioldgica de Dofiana con un fotometro digital automatico de
alta resolucion AA3 HR Seal Analytical. El analisis del N-NHs* se realizd siguiendo la
normativa UNE -EN-1SO 11732 (referencia de equipo G171-96) y los de N-NO2 y N-NOs"
siguiendo la normativa UNE-EN-1SO-13395 (referencias G172-96 y G173-96
respectivamente). Estos valores se sumaron para obtener el valor total de Nitrogeno Inorganico
Disuelto (DIN). También, se tomd una muestra de 1L de la columna de agua integrando
diferentes zonas de la laguna para analizar la alcalinidad, cuyo analisis, debido a la sensibilidad
de las propiedades bésicas del agua, se realiz6 en menos de 24 h después del muestreo. Para
ello se utiliz6 un método de titulacion por colorimetria con &cido sulfarico 0,02N siguiendo el
método de (Golterman et al., 1978). Por ultimo, se midid la profundidad maxima de la cubeta
(m) en aquellas lagunas en las que fue posible y cuando esta superd la profundidad vadeable se

indico que era mayor de 1,30 m.



Variables bidticas

La caracterizacion del medio bidtico se realizd a partir de la concentracion de clorofila a,
cobertura total y riqueza de vegetacion acuatica y riqueza de urodelos. La concentracion de
clorofila a se utiliz6 como estimador de la biomasa y capacidad de fotosintesis del fitoplancton,
la vegetacidn acuética como estimador de la complejidad estructural y de la disponibilidad de
habitat y la riqueza de urodelos como depredadores de macroinvertebrados durante todo su
ciclo biologico (Florencio et al., 2013). Para medir la concentracion de clorofila a se utilizo el
filtro Whatman GF/C utilizado en la filtracion de la columna de agua anotando el volumen
filtrado. Este se congel6 en oscuridad hasta su posterior analisis en el laboratorio. La
determinacion se realiz6 siguiendo el método analitico colorimétrico basado en la extraccion
de los pigmentos con acetona al 90% de (Jeffrey y Humphrey, 1975). La proporcion de
cobertura de la vegetacién acuatica presente en cada laguna se estimé de forma visual
incluyendo hidrofitos y helofitos, sumergidos y flotantes, asi como la posible vegetacion
freatofita que se encontrara en la cubeta inundada (Stoch et al., 2016). A continuacion, a partir

de estos datos, se estimd la riqueza de géneros/especies que componian la vegetacion acuética.

Por otra parte, debido a la prohibicion de capturar vertebrados y a la vulnerabilidad de las
especies de anfibios fue indispensable procesar las muestras en campo, de esta forma los huevos
y larvas de anfibios fueron identificadas y liberadas de nuevo a la laguna (Salvador et al., 2021).
Por ultimo, al final de cada muestreo, se realizd un mangueo exhaustivo a lo largo de toda la
laguna para detectar posibles especies exoticas que durd entre 3 y 5 minutos. Los taxones de
macroinvertebrados que Unicamente aparecieron en este tipo de mangueo no se incluyeron en
los datos de abundancia debido a las diferencias en el esfuerzo de muestreo. Asi mismo, durante
la fase de identificacion de macroinvertebrados se presté especial atencion a la deteccion e
identificacion de especies exoticas. EI muestreo de cada laguna llevd unas 2 horas
aproximadamente y una vez finalizado se desinfectaron los vadeadores y mangas con Virkon
para evitar la posible transmision de enfermedades, patdgenos, especies exdticas e incluso la
transferencia de organismos (propagulos) entre lagunas (Gold et al., 2013). La desinfeccién se
hizo con un espacio de tiempo suficiente para que este producto no interfiriera con la flora 'y

fauna de la siguiente laguna.

Usos del suelo

La obtencion de la proporcion de usos del suelo en los que se encontraba inmersa la cubeta de

cada laguna dentro de la matriz de paisaje se obtuvo a partir del Sistema de Informacion de
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Ocupacion del Suelo (SIOSE) del afio 2014, la version més actualizada para la CAM ([IGN]
Instituto Geogréfico Nacional, 2014). Se utilizé esta base de datos debido a su escala mas fina
(1:25.000) en comparacion con otras bases de datos mas actualizadas como el Corine Land
Cover (1:100.000). Para ello se genero un buffer de 100 metros de radio con respecto al
centroide de la laguna y se calcul6 la proporcion de superficie de cada categoria de uso del
suelo mediante un Sistema de Informacion Geogréfica utilizando el software QGIS (QGIS
Project, 2022). Los usos del suelo registrados por el SIOSE, segun las categorias establecidas
por el Consejo Directivo de la Infraestructura de Informacion Geografica de Espafia
(CODIIGE), se reclasificaron y agruparon en 3 nuevas categorias: artificial, manejado y natural,
en funcion de su grado de antropizacion. La categoria “artificial” incluye los tipos de uso del
suelo con un efecto directo acusado de la actividad humana: urbano mixto, industrial, red viaria
y diversas infraestructuras antropicas (CODIIGE: 112, 113, 130, 150, 161 y 172). La categoria
“manejado” incluye zonas con un efecto directo notable de la actividad humana, pero con cierto
grado de naturalizacion: cultivos herbéaceos y arbolados, y prados y pastos (210, 233, 240, 260,
320 y 340). Por ultimo, la categoria “natural” incluye zonas de vegetacion naturalizada con un
efecto indirecto minimo de la actividad humana: bosques de frondosas y mixtos, matorral,
roquedos, suelo desnudo y zonas humedas (311, 313, 330, 352, 354 y 411) ([IGN] Instituto
Geogréfico Nacional, 2014).

Conectividad del sistema de lagunas

La caracterizacion de la conectividad de las lagunas se hizo a través de la distancia al punto de
agua mas cercano y a través de los vectores resultantes de un andlisis espacial entre las lagunas
muestreadas. En primer lugar, la distancia desde cada laguna al punto de agua mas cercano se
obtuvo a partir de un mapa base elaborado previamente por el proyecto ClimaRiskinPond que
integra y sintetiza diversas fuentes cartograficas. Este mapa base incorpora la capa de
Hidrografia del Instituto Geografico Nacional (IGN, 2022) el Inventario Espafiol de zonas
Humedas (IEZH), la capa Water and Wetness (WAW) del programa europeo Copernicus
(European Environment Agency, 2018) y algunos poligonos adicionales registrados por
fotointerpretacion, revision bibliografica y el contacto con expertos (datos inéditos). En la capa
de Hidrografia del IGN se incluyeron Unicamente las categorias de: i) agua estancada: lagos
(codigo 2001), embalses (cod. 2002) y estanques (cod. 2003); ii) zonas humedas: zonas
encharcables (cod. 20002); y iii) laminas artificiales: abrevaderos (cod. 3003) y balsas/albercas
(cod. 3004). De esta categoria se excluyeron las piscinas para el bafio y la natacién, salinas,

depuradoras y piscifactorias (cédigo 3002) debido a que sus condiciones fisicoquimicas y de
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manejo dificultan la supervivencia de los macroinvertebrados (IGN, 2022). Durante el
desarrollo de este mapa base, se incluyeron por error algunos cuerpos de agua artificiales. Por
lo que para evitar posibles errores al respecto se revisaron los cuerpos de agua préximos a cada
laguna incluidos en un buffer de 3km por fotointerpretacion y se eliminaron manualmente
aquellos que se consideraron inhabitables por macroinvertebrados. Una vez depurada la base
cartogréfica se calculd la distancia entre las lagunas y el punto de agua mas cercano mediante
la herramienta Nearest Neighbour join del software QGIS que une capas vectoriales basandose

en las relaciones de vecindad mas proximas (Havard Tveite, 2019; QGIS Project, 2022).

Por otra parte, para describir la estructura espacial de las lagunas muestreadas se utilizaron
mapas de vectores propios de Moran basados en distancias (lbMEM, Distance-Based Moran’s
Eigenvector Maps). Estos dbMEM representan una descomposicion de las relaciones espaciales
entre puntos de muestreo a diferentes escalas, son un tipo de métodos de ordenacion multiescala
que genera vectores ortogonales. El analisis construye vectores propios (eigenvectors) a partir
de matrices truncadas de disimilitud de las distancias geograficas entre la localizacion de las
lagunas (Dray et al., 2012). La distancia umbral de truncamiento utilizada fue la
correspondiente al minimum spanning tree, que es la distancia mas corta que permite mantener
todos los puntos conectados. A partir de esta matriz truncada se realiza un Analisis de
Coordenadas Principales (PCoA) y se calcula el indice (I) de Moran para todos los vectores
propios resultantes, extrayendo solo aquellos que tienen una correlacion positiva con el espacio.
En este analisis los valores de la diagonal equivalen a 4 veces el valor umbral de truncamiento,
de esta forma los vectores propios resultantes son proporcionales al coeficiente | de Moran
(Dray et al., 2006; Borcard et al., 2018). Los vectores espaciales resultantes se ordenan de
mayor a menor distancia, es decir, los primeros vectores corresponden a grandes escalas,
mientras que los Gltimos vectores se corresponden con escalas mas finas (Dray et al., 2012).
Para realizar todo este proceso analitico se utilizé el comando dbmem del paquete {adespatial}
(Dray et al., 2022). Como variables explicativas se utilizaron Unicamente aquellos vectores que
tuvieron una autocorrelacion positiva con el espacio (Dray et al., 2006).

Andlisis estadisticos

Para los andlisis de la comunidad general de macroinvertebrados se construyé una matriz de
abundancia relativa de macroinvertebrados (columnas) por laguna (filas), excluyendo de esta
matriz los grandes braquidpodos cuando estos fueron usados como variable explicativa. En

primer lugar, se analizo la distribucion de las variables explicativas mediante histogramas y
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graficos de dispersion entre pares de variables, asi como las correlaciones entre ellas para cada
subconjunto de variables. El andlisis de correlaciones se realiz6 utilizando el coeficiente de
Spearman (p) mediante el comando chart.Correlation del paquete {PerformanceAnalytics}
(Peterson et al., 2020; R Core Team, 2022). Para los analisis estadisticos sélo se consideraron
las variables explicativas no colineales a partir de un coeficiente de correlacién > 0,6 (ver por
ej. Florencio et al., 2014). Ademas, debido a la sensibilidad de los analisis a la asimetria de los
datos, se aplicaron 3 tipos de transformaciones para evitar los posibles sesgos por valores
extremos: i) Ln(x) en las variables: profundidad, conductividad, turbidez, alcalinidad, DIP, Py,
N-NH4*, N-NO2,, N-NOs", DIN vy clorofila a; y ii) vx en la distancia al punto de agua mas
cercano. Manteniendo sin transformar la proporcion de cobertura y riqueza de vegetacion
acuatica, riqueza de urodelos, usos del suelo y los vectores espaciales del analisis dbMEM. En
adelante, se utilizaron estas matrices de variables abiéticas, bidticas, usos del suelo y
conectividad espacial en los analisis. Ademas, se aplicé una transformacion de Ln(x + 1) ala
matriz de abundancia relativa de la comunidad de macroinvertebrados para reducir el rango de

variabilidad de abundancias debido a la gran cantidad de 0.

Comunidad general de macroinvertebrados

Para analizar la relacion y contribucién de cada subconjunto de variables a las diferencias entre
lagunas y detectar posibles patrones se realizé un Analisis de Componentes Principales (PCA)
(Clarke et al., 2014) (Fig. 2). El andlisis se realiz6 a partir de la matriz de variables
transformadas y estandarizadas utilizando el comando prcomp del paquete {stats} y su posterior
visualizacion de los resultados con el paquete {factoextra}(Kassambara y Mundt, 2020; R Core
Team, 2022). Ademas, debido a la importancia ecoldgica de la proporcidn Piot/Ppart, Se realizd
un mapa que permitié visualizar aquellas lagunas con superiores al umbral establecido (Serrano
et al., 2017). Asi mismo, se realizd un mapa de riqueza de taxones de macroinvertebrados de
cada laguna. Ambos mapas se generaron con el paquete {ggplot2} (Wickham, 2016). A
continuacion, se construyd un modelo lineal generalizado (GLM) de tipo Poisson para
determinar las variables que explicaban de forma significativa la variacion en la riqueza de la
comunidad de macroinvertebrados de las lagunas. La seleccion del modelo mas adecuado se
realiz6 mediante un procedimiento de seleccion progresiva (forward stepwise), mediante los
comandos glm y step del paquete {stats} (Blanchet et al., 2008; R Core Team, 2022) (Fig. 2).
El porcentaje de varianza explicada del modelo se calculé a partir de la devianza total y residual.
Ademas, con el objetivo de identificar aquellos taxones que contribuyeron méas a la

heterogeneidad y las diferencias entre las comunidades de macroinvertebrados de las lagunas
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se realiz6 un andlisis de porcentaje de similitudes (Similarity percentage, SIMPER) (Fig. 2).
Este andlisis se basa en el indice de disimilitud de Bray-Curtis y se calcula a partir de la
abundancia de cada taxdn, obteniendo asi su contribucion a la disimilitud entre lagunas (Clarke
etal., 2014). Paraello se utilizo el comando simper del paquete {vegan} (Oksanen et al., 2022).

Solo se tuvieron en cuenta aquellos taxones que contribuyeron > 5%.

Una vez exploradas las diversas variables, se procedi6 a analizar su relacion con la comunidad
de macroinvertebrados. Para ello se realizaron modelos lineales basados en distancias (DistLM)
para cada subconjunto de variables explicativas que permitieron identificar aquellas que
determinaron la estructura de la comunidad de macroinvertebrados (Fig. 2). Este método
permite analizar y modelizar la relacion entre una nube de datos multivariante, descrita por una
matriz de similitud de Bray-Curtis en este caso, y una o mas variables predictoras mediante un
analisis de redundancia basado en distancias (dbRDA). La hipdtesis nula es la ausencia de
relacion entre la matriz de similitudes de variables respuesta (macroinvertebrados) y la matriz
de variables explicativas, es decir, evalta la proporcion de varianza explicada por la matriz de
variables explicativas (Legendre y Anderson, 1999; Anderson et al., 2008). Para la construccién
del modelo se aplico el método de seleccidn forward stepwise mediante el criterio de seleccion
R? Ajustada (AdjR?) y su significacion se obtuvo a partir de 9999 permutaciones (Blanchet et
al., 2008). El resultado del analisis es un test secuencial, es decir, la cantidad explicada por una
variable individual es diferente de la cantidad que explica después de ajustar una 0 mas
variables anteriores, por ello se selecciono el conjunto de variables que tuvieron un efecto
significativo (p-valor < 0,05) del mejor modelo seleccionado (Anderson et al., 2008). Una vez
realizados los modelos individuales para cada subconjunto de variables se realizé una particion
de la varianza (McArdle y Anderson, 2001) entre las variables significativas, para determinar
el efecto puro de cada variable en la comunidad de macroinvertebrados. Para ello se utilizo el

comando varpart del paquete {vegan} (Oksanen et al., 2022).

Diferencias entre lagunas con y sin grandes branquiopodos

Para analizar si las variables que determinaron la comunidad de macroinvertebrados fue
particular en funcion de la presencia de grandes branquidpodos (GB), se procedi6 a una serie
de analisis estadisticos sobre las submatrices de estas comunidades. En primer lugar, se realizd
un andlisis permutacional multivariante de la varianza (PERMANOVA) entre las lagunas con
GB y las lagunas sin GB. Por una parte, se analizaron las diferencias para cada subconjunto de
variables (excluyendo los vectores espaciales MEM) a partir de matrices de distancia euclidea.
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Por otra parte, se analizaron las diferencias entre las comunidades de macroinvertebrados de
ambos tipos de lagunas (excluyendo los taxones de GB) a partir de una matriz de distancia de
Bray-Curtis de los datos de abundancias relativas previamente transformados (Fig. 2). La
matriz de distancias se calcul6 con el comando DistContinuous y el analisis se realiz6 con el
comando PERMANOVA, ambas del paquete {PERMANOVA} (Vicente-Gonzalez y Vicente-
Villardon, 2021). A continuacion, para detectar aquellas variables ambientales que
determinaron la presencia/ausencia de GB se realiz6 un modelo lineal generalizado (GLM) de
tipo regresion logistica debido a la condicion dicotomica de la variable respuesta
(presencia/ausencia de GB) (Fig. 2). La regresion logistica es un tipo de GLM en el que se
modela la probabilidad de que suceda un evento para una variable respuesta dicotdmica
mediante la funcidn logit (logaritmo de las probabilidades) (Dobson, 2002). Se realizé un GLM
para cada subconjunto de variables explicativas y la seleccion del modelo mas adecuado se
realizd6 mediante un procedimiento forward stepwise, mediante las funciones glm y step del
paquete {stats} (R Core Team, 2022). Para determinar aquellos taxones que contribuyeron mas
a las diferencias entre las comunidades de macroinvertebrados en funcién de la presencia de
GB se realizo un analisis SIMPER de grupos (Fig. 2). En este caso, las pruebas de permutacion
(p-valor) entre grupos se utilizaron para determinar aquellas especies cuya contribucion a las
disimilitudes fue importante. Por Gltimo, para visualizar la disimilitud de las lagunas en funcion
de sus comunidades se realizd un escalamiento multidimensional no métrico (NMDS). Este
analisis consiste en una ordenacion espacial de los datos de la matriz triangular de disimilitud
de Bray-Curtis donde los puntos mas proximos representan comunidades de
macroinvertebrados mas similares. Se trata de un método iterativo (20 repeticiones) que ordena
las comunidades en 2 dimensiones minimizando el estrés de la funcion (diferencia entre el
resultado y la matriz original) (Borcard et al., 2018). El anélisis estandariza el escalado en el
resultado, para que las configuraciones sean mas faciles de interpretar. Para ello se utilizé el
comando metaMDS del paquete {vegan} y su posterior representacion con el comando ggplot
del paquete {ggplot2} (Oksanen et al., 2022; Wickham, 2016). Para analizar si las comunidades
de macroinvertebrados que presentaron GB estuvieron determinadas por variables diferentes
gue las comunidades de las lagunas que no presentaron GB, se realizaron los mismos analisis
DistLM para cada una de estas dos matrices por separado, y para cada subconjunto de variables.
Aquellas variables que tuvieron un efecto significativo se incluyeron en un analisis de particion
de la varianza siguiendo el mismo procedimiento descrito en la comunidad general de

macroinvertebrados (Fig. 2).
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Figura 2. Flujo de trabajo de los analisis estadisticos realizados en este estudio.

Resultados

Variables ambientales, usos del suelo y conectividad espacial

En general, las lagunas temporales de la Comunidad de Madrid se caracterizaron por presentar
una elevada variacion en sus gradientes ambientales. Entre las variables abioticas destacaron el
rango de la conductividad eléctrica (16,8-5952 uS/cm), de la turbidez (3,3-4844 FTU) y de las
concentraciones de DIP (2,4-1147 pg/L), fésforo total (12,1-2318 pg/L) y amonio (0,35-218,9
Hg/L) (Tabla 1, Anexo 3). La proporcion de Piot/Ppart Super6 el umbral (> 2) en el 26% de las
lagunas, indicando un posible estado de eutrofizacién antropica (Serrano et al., 2017), en dos
de las lagunas no se detect6 fosforo particulado (Fig. 3, Anexo 3). La presencia de urodelos se
registré en un 51% de las lagunas correspondiendo con las especies de gallipato (Pleurodeles
waltl Michahelles, 1830) y triton pigmeo (Triturus pygmaeus (Wolterstorff, 1905)) (Tabla 1,
Anexo 4). La categoria de usos del suelo manejado fue la mas abundante, predominando en
mas de la mitad de las lagunas, la categoria natural predominé en 11 lagunas y la categoria
artificial en 3. Este resultado indicé que el 70% de las lagunas temporales se encuentran en
entornos con un grado de presiones antropicas relevante, 3 de ellas con un nivel grave. Por
ultimo, la distancia al punto de agua mas cercano vario entre 5 my 2 km y el resultado del
analisis espacial doMEM indico que unicamente los 5 primeros vectores (MEM1-5), referentes
a grandes escalas, tuvieron una correlacién positiva con el espacio y por tanto fueron los Gnicos

vectores incluidos en los posteriores analisis (Anexo 4).
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Tabla 1. Rangos de variacion de las variables ambientales medidas en las lagunas muestreadas de la
Comunidad de Madrid para cada subconjunto de variables. Se da los valores minimos (Min) y maximos
(Max) y la media y desviacion estandar (DE) para los datos generales. Para el conjunto de lagunas en
general y para cada tipo de laguna en funcién de la presencia de grandes branquiépodos (GB).

General ConGB @ SinGB
Variables ambientales Min Media DE. Max Min Max  Min Max
Variables abioticas
Profundidad maxima (m) 0,13 06 04 >13/02 11 01 15
Conductividad eléctrica (uS/cm) 16,8 468,7 991,1 5952 66 363 | 17 5952
Oxigeno disuelto (mg/L) 39 10,7 34 204 9 147 39 204
pH 63 78 08 94 64 89 63 94
Turbidez (FTU) 3,3 300 965 4844 8 4844 33 191
Alcalinidad (mEg/L) 011 21 22 95 /02 35 01 95
Fdsforo inorganico disuelto (ug/L) 2,4 857 2069 1147|244 1147 6,3 178
Fosforo total (pg/L) 12,14 212,4 410,8 2318 | 23 2318 12 476
N de amonio (ug/L) 0,35 53 216 129 05 99 | 04 129
N de nitrito (ug/L) 006 03 06 37 01 09 01 37
N de nitrato (ug/L) 028 19 60 361 03 361 03 26
N inorganico disuelto (ug/L) 0,79 75 223 130 | 1 37508 130
Variables bidticas
Clorofila a (ug/L) 033 59 103 583 11 195 0,3 583
Cobertura vegetacion acuética 0 0565 0,3 1 0 09 O 1
Riqueza vegetacion acudtica (n° taxa) | 0 4 2 10 O 7 0 10
Riqueza urodelos (n° taxa) 0 0,77 08 2 0 2 0 2
Categorias de usos del suelo
Acrtificial (proporcién, de 0 a 1) 0 0116 0,2 1 0 1 0 037
Manejado 0O 0584 04 1 0 1 0 1
Natural 0 03 04 1 0 09 0 1
Variables de conectividad
Distancia Punto de agua (m) 5 5224 509,2 1915| 18 1230 5 1915

El analisis PCA de las variables abiéticas indicé la presencia de un gradiente de concentracién
de nutrientes en el primer eje (36% de varianza absorbida) y un gradiente de concentracion de
oxigeno disuelto y pH en el segundo eje (17%). EI PCA de variables bioticas indico un gradiente
de riqueza y cobertura de vegetacion en el primer eje (42%). El analisis de usos del suelo indico
un claro gradiente desde proporcion de superficie de uso natural hasta uso suelo manejado en
el primer eje (60%) y un gradiente de proporcion de superficie artificial en el segundo eje (40%).
El PCA de conectividad no indicé ningun gradiente relativo al espacio (Fig. 4). El anélisis de
correlaciones indico una correlacion > 0,6 entre el pH y la concentracion de oxigeno disuelto,
la alcalinidad con la conductividad y el pH, el DIP y el P total, y entre las diferentes formas

inorganicas del N, asi como entre las categorias de uso del suelo natural y manejado (Anexos
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5y 6). Por ello, en los anélisis
estadisticos solo se incluyeron las
variables  abidticas  profundidad,
conductividad, pH, turbidez, DIP,
NHs"y NOs" y las categorias de usos
del suelo natural y artificial.

Figura 3. Mapa de la proporcion entre el
fosforo total y el fésforo particulado
(Ptot/Ppart). En rojo se sefalan las
lagunas con Ptot/Ppart > 2 y en verde las
lagunas con Ptot/Ppart < 2.
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Figura 4. Andlisis de Componentes Principales (PCA) para cada subgrupo de variables ambientales:
abidticas, bidticas, usos del suelo y espaciales. Puntos azules indican lagunas sin grandes branquiépodos
(GB) y tridngulos naranjas indican lagunas con GB. Las formas de mayor tamafio indican el centroide
de cada subgrupo de lagunas. Prof: profundidad maxima (m), SPC: conductividad eléctrica (uS/cm),
O;: oxigeno disuelto (mg/L), pH, FTU: turbidez (FTU), Alcal: alcalinidad (mEg/L), DIP: fésforo
inorgénico disuelto (pg/L), Ptot: fosforo total (ug/L), DIN: nitrégeno inorgéanico disuelto (ug/L), NH4:
N de amonio (ug/L), NO3: N de nitrato (ug/L). ChlaF (ug/L), S_Veg: riqueza de vegetacion acuética
(n° taxones), Cob_Veg: cobertura total de vegetacion acuética (proporcion 0-1), S_Urodelos: riqueza
de urodelos (n° taxones); Artificial, Manejado y Natural: proporcion de cada categoria de uso del suelo
en un buffer de 100 m (0-1); Dist_agua: distancia al punto de agua mas cercano (m).
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Comunidad general de macroinvertebrados

La riqueza total identificada en las 35 lagunas muestreadas en la Comunidad de Madrid fue de
125 taxones, de todos ellos el coledptero adulto Colymbetes fuscus (Linnaeus, 1758) fue el
unico que se registrd exclusivamente en el mangueo intensivo general de las lagunas (Anexos
7'y 8). Entre lagunas la riqueza vario desde un maximo de 40 especies hasta un minimo de 1
especie, el heteroptero adulto Gerris gibbifer Schummel, 1832, con un promedio de 15 +10
especies por laguna (Fig. 5, Anexo 4). La mayor riqueza de taxones se identifico dentro del
orden Coleoptera con 51 taxones y seguido de Heteroptera (22 taxones) y Diptera (21 taxones).
La presencia de grandes branquiopodos se registrd en un 29% de las lagunas (10 lagunas) y su
rango de abundancia relativa vario entre 0,17 ind/mang (1 individuo en 6 mangueos) hasta 127,4
inds/mang (892 individuos en 7 mangueos) (Anexo 7 y 8). Se identificaron 4 especies, 3 de
ellas pertenecientes al orden Anostraca (gambas duende): Chirocephalus diaphanus Desmarest,
1823, Tanymastix stagnalis (Linnaeus, 1758) y Branchipus schafferi Fischer de Waldheim,
1834. Mientras que solo 1 pertenecio al orden Notostraca (camarones escudo): Triops
cancriformis (Lamarck, 1801) (Fig. 5, Anexo 7 y 9). Las variables que determinaron la riqueza
de la comunidad de macroinvertebrados fueron la riqueza de vegetacion acuatica, la
concentracion de clorofila a y la conductividad eléctrica, todas con un efecto positivo y
significativo. ElI modelo seleccionado explicd un 53% de la varianza, aunque también incluy6
el vector espacial MEM3 que no tuvo ningun efecto significativo (Tabla 2). Ademas, los
taxones que mas contribuyeron (>5%) a la disimilitud de las comunidades de
macroinvertebrados de las lagunas fueron las subfamilias de dipteros Culicinae (9,5%) y
Chironominae (5,6%), el anostraceo C. diaphanus (7%), las larvas de coledpteros del género

Agabus (5,3%) y los adultos de coledpteros del género Helophorus (5,1%).

Tabla 2. Tabla de coeficientes del modelo lineal generalizado elaborado para la riqueza de
macroinvertebrados de cada laguna en funcién de las variables ambientales. Desv. Est. Corresponde a
la desviacion estandar del coeficiente. Pr(>|t[) corresponde al valor de significacion, en negrita se indican
los valores significativos.

Coeficiente Desv. Est. tvalor Pr(>|t|)

Intercepta -14,66 6,68 -2,2  <0,05
S Vegetacion 2,27 0,62 3,7 <0,001
Clorofila a 3,92 1,05 3,7 <0,001
Conductividad 3,04 1,09 2,8 <0,01
MEM3 1,90 1,21 1,57 0,126
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Figura 5. Mapa de riqueza de la comunidad de macroinvertebrados en las lagunas muestreadas de la
Comunidad de Madrid. EI tamafio del punto indica la riqueza de cada laguna. Los circulos azules
representan las lagunas sin grandes branquidépodos (GB) y los triangulos naranjas las lagunas con GB.

El analisis DistLM indicé que la estructura de la comunidad de macroinvertebrados estuvo
determinada de forma significativa por las variables abioticas conductividad eléctrica, pH y la
concentracion de N-NOs’, aunque el modelo incluyé también la profundidad méxima, la
turbidez y el amonio, explicando el 9% de la varianza (Tabla 3). El grafico doRDA para el
conjunto de lagunas indic6 una correlacion negativa de las comunidades de macroinvertebrados
con el N-NOs"y el pH, mientras que la correlacion fue positiva con la conductividad eléctrica
(Fig. 6A). La cobertura de vegetacion acuética fue la Unica variable bidtica que tuvo un efecto
significativo y junto a la riqueza de urodelos explicaron un 4,5% de la varianza. La categoria
de uso del suelo “natural” fue la Unica variable seleccionada en el modelo explicando un 2% de
la varianza. Por el contrario, las variables de conectividad no tuvieron ningun efecto
significativo, aunque el vector espacial MEMD5 indicador de escalas medias-grandes tuvo un
efecto marginalmente significativo (Tabla 3). El analisis de particion de la varianza indic6 una
ligera covariacidn entre las variables abidticas (conductividad eléctrica, pH y concentracién de
N-NOz3") y la cobertura de vegetacion, compartiendo un 2% de la varianza explicada, pero
ninguna de ellas fue covariante con la categoria “natural” de usos del suelo. El efecto puro de
estas variables abidticas fue del 5%, el de la cobertura de vegetacion acuética del 2% y de tipo

de suelo natural del 2%, dejando sin explicar el 89% de la varianza (Fig. 6B).
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Tabla 3. Tabla de coeficientes de los modelos lineales basados en distancias ambientales (DistLM) para
la comunidad general de macroinvertebrados. Se muestran las pruebas seleccionadas tras un proceso de
seleccion forward stepwise basado en el R? ajustado (Adj. R?). En negrita se sefialan los p-valores
significativos (< 0,05).

Variable Adj. R? Pseudo-F P-valor
Conductividad 0,023 1,79 < 0,05
pH 0,048 1,88 <0,01
. o NOs 0,067 1,66 < 0,05
Variables abidticas .
Profundidad 0,078 1,36 0,102
Turbidez 0,080 1,06 0,388
NH4* 0,089 1,30 0,154
. . Cob. Veg 0,042 2,51 < 0,001
Variables bibticas
S urodelos 0,045 1,08 0,353
Usos del suelo Natural 0,016 1,56 < 0,05
MEM5 0,015 1,51 0,058
Conectividad MEM1 0,021 1,23 0,190
MEM2 0,027 1,17 0,245
~ 40
£ A B
E o © SPC+pH+NO Cob_Veg
5 207 Lrof
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Figura 6. A) Grafico dbRDA del modelo lineal basado en la distancia para las variables abi6ticas: Prof:
profundidad maxima (m), SPC: conductividad eléctrica (uS/cm), pH, FTU: turbidez (FTU), NH4: N de
amonio (ug/L), NO3: N de nitrato (ug/L). B) Diagrama de Venn resultante del analisis de particion de
la varianza que incluyd las variables significativas de los analisis DistLM.

Comunidades de macroinvertebrados — Lagunas con v sin grandes branquiépodos

Las lagunas sin GB tuvieron una riqueza total de 111 taxones (90% de la riqueza total), mientras
gue las lagunas con GB Unicamente tuvieron 58 taxones (47%). Al comparar ambos tipos de
lagunas, se detectaron diferencias significativas en las variables abioticas (F-exp = 5,75; p <
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0,01), llegando a explicar un 15% de la varianza. Sin embargo, las variables bidticas solo
presentaron diferencias marginalmente significativas (F-exp = 2,88; p = 0,06; 8% de la varianza
explicada), y no se detectaron diferencias significativas en los usos del suelo (F-exp = 0,81; p
=0,42) ni en la distancia al punto de agua mas cercano (F-exp =0,42; p =0,51). Se detect6 que
solo la turbidez tuvo un efecto significativo y positivo sobre la presencia-ausencia de GB
cuando se consideraron las variables abidticas. EI modelo seleccionado ademas incluy6 la
concentracion de N-NH4* y tuvo una capacidad explicativa del 43% de la varianza. Estas
diferencias en funcion de la presencia de GB pueden observarse tambien en el grafico dbRDA
del modelo DistLM de variables abi6ticas para la comunidad general de macroinvertebrados,
en el que las lagunas con GB estuvieron relacionadas de forma positiva con la turbidez y de
forma negativa con la concentracion de N-NH4" (Fig. 6A). Por otra parte, el modelo que se
selecciond para las variables bioticas incluyd la cobertura de vegetacion acuatica con un efecto
significativo y negativo y la riqueza de urodelos, con una capacidad predictiva de un 18%. Los
usos del suelo y la distancia al punto de agua mas cercano no tuvieron ninguno un efecto

significativo en la presencia de grandes branquiépodos (Tabla 4).

Tabla 4. Tabla de coeficientes del Modelo Lineal Generalizado (GLM) usando como variable respuesta
la presencia-ausencia de grandes branquiépodos, tras un proceso de seleccion forward stepwise para
cada subconjunto de variables ambientales: abidticas, bidticas, usos del suelo y conectividad.

Variables Coeficiente Valorz Pr(>|z|)

Intercepta -8,6 -2,57 <0,01
Variables abioticas | Turbidez 2,3 2,34 < 0,05

Amonio -1,05 -1,76 0,08

Intercepta 1,22 1,33 0,18
Variables bidticas | Cob. Veg. -3,03 -226 <0,05

S urodelos -0,85 -1,44 0,15

Intercepta -1,22 -2,77 <0,01
Usos del suelo .

Artificial 2,33 1,48 0,14

. Intercepta -0,50 -0,70 0,48

Conectividad . .

Distancia -0,02 -0,66 0,51

Ademas, también se detectaron diferencias significativas entre la comunidad de
macroinvertebrados de las lagunas con GB y la comunidad de macroinvertebrados de las
lagunas sin GB (F-exp = 2,18; p < 0,01), llegando a explicar un 6% de la varianza (Fig. 7). Los
taxones de macroinvertebrados que contribuyeron de forma significativa (p < 0,05) a estas
diferencias fueron los coledpteros adultos del género Helophorus (7%), la familia de
oligoquetos Tubificidae (3%) y el heteroptero adulto Sigara lateralis (2%). El analisis DistLM
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indico que la estructura de la comunidad de macroinvertebrados de las lagunas con GB estuvo
determinada significativamente por la distancia al punto de agua méas cercano (Pseudo-F = 1,98;
p < 0,05) de forma negativa, llegando a explicar un 10% de la varianza. Las comunidades de
macroinvertebrados se favorecieron menor distancia, es decir, mayor conectividad. Ademas,
este modelo selecciond el vector espacial MEMS5, aungue no tuvo un efecto significativo (Tabla
5, Fig. 8A). En cambio, las variables ambientales que determinaron la comunidad de
macroinvertebrados de las lagunas sin GB fueron similares a las detectadas para la comunidad
general, las variables abioticas conductividad eléctrica (3% de varianza explicada) y pH (7%),
la cobertura total de vegetacion acuatica (3%) y la proporcion de superficie de la categoria
natural de usos del suelo (2,5%) (Tabla 5). La particion de la varianza incluyendo estas
variables indicd que se produjo una ligera covariacion entre la cobertura de vegetacion y las
variables abioticas compartiendo un 2,3% de varianza explicada. El efecto puro de la
conductividad y el pH fue del 4%, el de la cobertura de vegetacién acuatica del 1% y el del tipo
de suelo del 3% (Fig. 8B).

NMDS Comunidad de macroinvertebrados

05

NMDS2

-1.0 0.5 0.0 05 1.0 15
NMDS1

Figura 7. Escalamiento multidimensional no métrico (NMDS) realizado a partir de los datos de la
comunidad de macroinvertebrados (estrés = 0,22). Los triangulos naranjas indican las lagunas con GB
y los circulos azules las lagunas sin GB.

Discusion
Las lagunas temporales son habitats altamente fluctuantes y estan condicionadas por un amplio

rango de variables ambientales (Williams, 2006). En este estudio las variables que mas

influyeron en la estructura de la comunidad de macroinvertebrados fueron la conductividad
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eléctrica, el pH, la concentracion de N-NOz', la cobertura total de la vegetacion acuética y las
zonas de vegetacion naturalizada en los alrededores de las lagunas. Ademas, la riqueza de
macroinvertebrados estuvo relacionada positivamente con la riqueza de vegetacion acuética, la
concentracion de clorofila a y la conductividad eléctrica. En cambio, la presencia de grandes
branquidpodos estuvo relacionada con la turbidez de forma positiva y con la cobertura total de
vegetacion acuatica de forma negativa. La presencia de grandes branquiépodos (GB) desveld
una estructura y composicion particular de las comunidades de macroinvertebrados que habitan
estas lagunas. Mientras que la comunidad de macroinvertebrados de las lagunas en las que no
se detectaron grandes branquiépodos estuvo condicionada por las mismas variables que la
comunidad general (a excepcion del N-NOs), la comunidad de las lagunas con grandes
branquidpodos tuvo una riqueza menor y estuvo exclusivamente determinada por la distancia
al punto de agua mas cercano. Esto reveld que las comunidades de macroinvertebrados que
presentaron GB fueron diferentes a las del resto de lagunas, con una composicion singular que
no se rigioé por la variacion ambiental general condicionada por gradientes de perturbacion

antropica, sino que parecieron depender de una alta conectividad con otros puntos de agua.

Tabla 5. Tabla de coeficientes de los modelos lineales seleccionados (DistLM) para la comunidad de
macroinvertebrados de las lagunas con GB y sin GB. Se muestran los modelos seleccionados tras un
proceso de seleccion forward stepwise basado en el R? ajustado (Adj. R?). En negrita se sefialan los p-
valores significativos (< 0,05).

Variable Adj. R2 Pseudo-F P-valor
Lagunas con grandes | Variables de MEMS 0,038 1,36 0,17
branquiépodos (GB) | conectividad  Distancia PdA 0,143 1,98 <0,05
Conductividad 0,031 1,77 < 0,05
. pH 0,067 1,90 <0,01
Variables N-NO3 0074 116 0,268
abidticas
] Profundidad 0,095 1,48 0,065
Lagunas sin grandes
branquiépodos (GB) DIP 0,096 1,02 0,436
_ Cob. Veg 0,028 1,69 < 0,05
B/.?“.ab'es Clorofila a 0030 106 0382
iGticas
S urodelos 0,032 1,04 0,407
Usos del suelo  Natural 0,025 1,60 < 0,05
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Figura 8. Izquierda) Grafico dbRDA del andlisis DistLM de variables de conectividad para las lagunas
con GB. Derecha) Grafico dbRDA del analisis DistLM de variables abi6ticas para las lagunas sin GB.

Comunidad general de macroinvertebrados

La riqueza registrada en las lagunas temporales de la CAM (125 taxones) fue muy similar a la
identificada en otros estudios similares (Boix et al., 2001; Culioli et al., 2006; Waterkeyn et al.,
2008; Florencio et al., 2009), a pesar de localizarse muchas de ellas en entornos con un elevado
grado de antropizacion. Las comunidades de macroinvertebrados estuvieron caracterizadas
principalmente por coledpteros, heterdpteros, dipteros y grandes branquiépodos. La riqueza
maxima de macroinvertebrados (40 taxones) se dio en una laguna (CM33, Algete; Anexo 1)
con una cobertura de vegetacion acuatica media (65%), una conductividad eléctrica notable (1,1
mS/cm), una elevada concentracion de oxigeno disuelto (14,8 mg/L) y una reducida
concentracion de las formas del nitrégeno (DIN=1,6). Esta laguna se localiz6 en una zona con
una gran proporcion de uso del suelo de la categoria natural (88%) lo que favorecié un
ecosistema en buen estado. Su comunidad de macroinvertebrados estuvo formada
principalmente por coledpteros (19 taxones), dipteros (9 taxones), heterépteros (5 taxones) y
odonatos (3 taxones), indicando que es esencial mantener el buen estado de la calidad del agua
y del entorno de las lagunas para conservar sus comunidades, aunque la diversidad podria ser
mayor en sistemas altamente conectados (Lamelas-Lopez et al., 2021; Zamora-Marin et al.,
2021; Caballero-Diaz et al., 2022). Dos de los taxones que mas contribuyeron a las diferencias
entre lagunas fueron las subfamilias de dipteros Chironomidae y Culicidae, ambas adaptadas a
colonizar una gran diversidad de ecosistemas acuaticos abarcando todo el rango de calidad del
agua, aungue fueron mas abundantes en ambientes mas degradados (Oscoz et al., 2011). Por
otra parte, los géneros de coledpteros Agabus spp. y Helophorus spp., incluyen una gran
diversidad de especies (10 y 13 spp. respectivamente en la CAM) capaces de habitar en una

gran variedad de ambientes y condiciones (Millan, 2014). Las larvas de Agabus predominaron
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en lagunas méas conservadas, mientras que los adultos de Helophorus en ambientes degradados
con abundante vegetacién acuatica (Anexo 8). Por ultimo, el anostraceo Chirocephalus
diaphanus se encontré6 en ambientes muy variados, aunque muy oxigenados. Las diferentes
preferencias de habitat de estos taxones en la CAM reflejaron las diferencias observadas entre

lagunas en la composicion de la comunidad de macroinvertebrados.

Cabe destacar la presencia del coledptero Hygrotus fresnedai (Fery, 1992) (Anexo 8), esta
especie es un endemismo ibérico restringido al centro de la peninsula, principalmente en
Ilanuras del Sistema Ibérico y Sistema central. Se trata de una especie considerada rara debido
a poblaciones de baja densidad lo que constituye su principal factor de riesgo (Millan, 2014).
Ademas, el estado de las lagunas temporales de la CAM inmersas en una matriz del paisaje
bastante antropizada pone de relevancia el elevado grado de vulnerabilidad y amenaza que
sufren especies como esta. En este estudio, H. fresnedai se registré en dos lagunas (CM33 en
Algete y CM11 en Manzanares el Real) muy diferentes entre si en cuanto a su caracteristica
ambientales y usos del suelo. Concretamente CM11 se caracterizd por presentar una proporcion
Pwt/Ppart > 2, UNna riqueza y cobertura de la vegetacion acuatica escasa y se localizé sobre suelo
manejado entre una carretera de tierra y una finca ganadera. Por ello, urge proponer medidas
de conservacién dirigidas a controlar las presiones derivadas de las actividades urbana y
agricola en los entornos de las lagunas para conservar especies como esta. Por otro lado,
también se registrd la presencia del gasteropodo Physella (Costatella) acuta (Draparnaud,
1805) (Anexo 8), este caracol acuatico esta incluido en la lista de especies exdticas acuéticas,
aungue con estatus de establecida y naturalizada en las aguas continentales ibéricas. Habita en
todo tipo de ecosistemas dulceacuicolas, especialmente con escasa corriente y tolera aguas
salobres y contaminadas. Su distribucién original es de Norteamérica, aunque actualmente su

presencia es generalizada en toda la Peninsula Ibérica (Casals y Sanchez-Gonzélez, 2020).

La composicion de la comunidad de macroinvertebrados también puede utilizarse como
indicador de la fase del hidroperiodo en la que se encuentran las lagunas temporales (Culioli et
al., 2006; Florencio et al., 2009). Tras la fase de inundacién de las lagunas temporales la
comunidad de macroinvertebrados esta caracterizada por la llegada de organismos dispersantes
adultos de coledpteros y heterdpteros y por la emergencia de las estructuras de resistencia y
organismos enterrados en el sedimento como el coledptero Berosus signaticollis (Charpentier,
1825) (Wiggins et al., 1980; Boix et al., 2001; Williams, 2006). Este patron coincide con la

composicion de la comunidad de macroinvertebrados registrada en este estudio, en la que
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dominaron organismos adultos de coledpteros y heterdpteros, asi como larvas de dipteros frente
a la escasa abundancia relativa de larvas de odonatos y efemerdpteros, mas caracteristicas de
etapas mas avanzadas del ciclo (Culioli et al., 2006; Florencio et al., 2009). La escasez de
precipitaciones durante los primeros meses del ciclo hidrologico (septiembre-diciembre)
condicion6 el momento de inundacion de las lagunas, permaneciendo algunas de ellas secas
hasta marzo. El retraso del momento de inundacién de las cubetas tiene un efecto importante
en las comunidades debido a posibles desacoplamientos con el ciclo de vida de las especies.
Florencio y colaboradores (2009) obtuvieron una composicion de macroinvertebrados diferente

en funcién del momento de inundacién de las lagunas.

Variables ambientales, usos del suelo y conectividad

La produccion primaria fue el principal determinante de la estructura y composicion de la
comunidad de macroinvertebrados, tanto la riqueza y la cobertura total de vegetacién acuética,
como la concentracion de clorofila a, tuvieron un efecto positivo sobre la comunidad de
macroinvertebrados. Una gran diversidad de vegetacion acuatica ofrece una amplia variedad de
recursos a la comunidad de organismos que habita las lagunas temporales, desde alimento y
lugares de ovoposicion, hasta refugio para presas y depredadores (Della Bella et al., 2005). La
vegetacion acuatica favorece el desarrollo de coledpteros, odonatos, hemipteros y
efemerodpteros, mientras que las zonas sin vegetacion dominadas por sedimentos favorecen la
presencia de oligoquetos, dipteros y nematodos (Bazzanti et al., 2010). Ademas, la estructura
de la vegetacion puede influir en diversos procesos biolégicos como las interacciones
depredador-presa (Florencio et al., 2014). En este estudio, la mayor riqueza de plantas (10
taxones) se dio en la laguna CM30 (municipio de Chapineria, zona adehesada) (Anexo 1) que
alberg6 una riqueza de 36 especies de macroinvertebrados, ninguna de ellas especies de GB.
Este resultado es interesante ya que esta misma laguna tuvo una proporcion de Piot/Ppart > 2 y se
localizo sobre la categoria de uso del suelo manejado al lado de un camino que podria estar
generando una cierta presion antropica sobre el sistema. Esta presion se vio reflejada en la
comunidad de macroinvertebrados que a pesar de ser diversa, estuvo dominada por dipteros (51
ind/mang, 8 taxones), organismos adaptados sobrevivir en ambientes eutréficos (Oscoz et al.,
2011) y coledpteros (20 taxones, 8,1 ind/mang) también adaptados a vivir en ambientes con
cierto grado de eutrofizacion y mineralizacion (p.ej. Agabus nebulosus, Bidessus goudoti,
Hygrobia hermanni, Hyphydrus aubei, Metaporus meridionalis) (Millan, 2014). Ademas,
también se registrd la presencia del coledptero Helochares punctatus caracteristico de aguas

oligotroficas (Millan, 2014) y el hemiptero adulto Plea minutissima Leach, 1817 (4,5 ind/mang)

27



que prefiere aguas ricas en macrofitos (Nieser et al., 1994) (Anexo 8). Esta comunidad de
macroinvertebrados indicd la existencia de una perturbacion antropica que se debe gestionar
para preservar su importante diversidad antes de que se convierta en una perturbacion

irreversible en el sistema.

La calidad del agua fue el segundo factor determinante de la estructura y composicién de la
comunidad de macroinvertebrados, especialmente el pH, covariable con la concentracion de
oxigeno disuelto, la conductividad eléctrica, covariable con la alcalinidad, y la concentracion
de N-NOgz" covariable con las concentraciones de N-NO;" y DIN. Estos resultados coinciden
con otros estudios en los que también se han considerado como importantes estructuradores de
la diversidad de macroinvertebrados de lagunas temporales (Waterkeyn et al., 2008; Florencio
et al., 2013, 2014). Ademas, también se ha visto que la calidad del agua afecta a la riqueza y
composicion de la vegetacion acudtica (Nicolet et al., 2004; Della Bella et al., 2008; Bilton et
al., 2009). A pesar de la ausencia de covariacion entre las variables ambientales y el espacio,
se puede observar que los valores de pH &cidos (6-7,5) se concentraron en las zonas de la sierra
y la rampa, donde la litologia predominante es &cida (rocas metamorficas y plutonicas), y
valores mas basicos de pH (7,5-9,5) en las zonas de vertientes y paramos (rocas sedimentarias
y depdsitos aluviales) (Anexo 10). Estos resultados podrian estar indicando una diferenciacion
de las comunidades de macroinvertebrados entre las lagunas del sureste y las lagunas del
noroeste, coincidiendo con el efecto marginalmente significativo del vector espacial MEM5
indicativo de distancias medias-largas. Ademas, la ubicacion de la ciudad de Madrid entre
ambos subconjuntos de lagunas dificulta la capacidad de dispersion de los organismos,
respaldando estas diferencias.

El aumento en la salinidad (conductividad eléctrica y alcalinidad) esta considerado como una
de las principales amenazas en los ecosistemas acuaticos continentales, generando impactos
econdmicos, sociales y ambientales que pueden llevar a una pérdida de especies. Las causas de
la salinizacion son diversas, como por ejemplo la contaminacion por aguas residuales agricolas,
diversas presiones antropicas, infiltraciones de aguas subterraneas o el aumento de la aridez por
derivado del cambio climatico (Williams, 1999) y se ha identificado como una de las principales
variables determinantes de la comunidad de macroinvertebrados (Nicolet et al., 2004;
Waterkeyn et al., 2008; Bilton et al., 2009; Florencio et al., 2014). En este estudio, la laguna
(CM31, Getafe; Anexo 1) en la que se registro el valor mas alto de salinidad (conductividad =6

mS/cm y alcalinidad =9,5 mEg/L) coincidié con la minima concentracion de clorofila a (0,33
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mg/L) y una riqueza de vegetacion acuética de 2 taxones, aunque su cobertura del 80%. Esta
presion se vio reflejada en la comunidad de macroinvertebrados que, a pesar de albergar una
riqgueza de 14 taxones, predominaron larvas de dipteros (5 taxones y 14,4 ind/mang) y
coleopteros (7 taxones y 10,2 ind/mang) con tolerancia a aguas mineralizadas y cierto grado de
eutrofia (p.ej. larvas de Agabus spp. y Rhantus/Colymbetes spp., Hydroglyphus geminus o
Metaporus meridionalis) (Millan, 2014). Ademas, la laguna (CM20, Manzanares el Real) en la
que se registro el valor mas bajo de salinidad (conductividad =0,017 mS/cm y alcalinidad =0,11
mEQ/L) tuvo una riqueza de Unicamente 4 taxones de macroinvertebrados (Anexo 1). En
diversos estudios se ha detectado que valores bajos de conductividad también son indicadores
de una fase temprana del hidroperiodo (Culioli et al., 2006; Florencio et al., 2013), lo que podria
estar justificando la escasa riqueza de macroinvertebrados, 3 de ellos dispersores activos
(Notonecta (Notonecta) maculata Fabricius, 1794, Gerris (Gerris) gibbifer Schummel, 1832, e

Hydroporus spp. Clairville, 1806).

La eutrofizacidn tiene efectos adversos sobre las comunidades de organismos, especialmente
en los sistemas acuaticos donde la aportacién de nutrientes suele provocar cambios bruscos
pasando de sistemas claros y dominados por macrofitos a sistemas turbios y dominados por
algas (Declerck et al., 2006; Sanchez-Carrillo et al., 2011). En zonas con una elevada presion
antrépica como la CAM, se ha detectado una correlacion positiva entre la proporcion de usos
del suelo con actividades intensivas (manejado y artificial) en el entorno de las lagunas, la
composicion de la comunidad de macroinvertebrados y el deterioro de la calidad del agua
(Novikmec et al., 2016). Como consecuencia de estas actividades se producen incrementos en
la carga de nutrientes que provocan cambios en la productividad y pueden alterar gravemente
la composicién de las comunidades de invertebrados acuaticos. En su estudio, Declerck y
colaboradores (2006) detectaron una relacién positiva entre el pisoteo por el ganado y la
superficie de cultivos proxima a las lagunas, con el empobrecimiento de la calidad del agua a
través de la carga de nutrientes, aumentando la turbidez del agua. En cambio, aquellas lagunas
que tuvieron una mayor cobertura forestal en los alrededores estuvieron mas asociadas a fases
de aguas claras. Ademas, este efecto de los usos del suelo fue mas fuerte a escala local (< 200
m de radio). Por otra parte, la carga de nutrientes también afecta negativamente a la vegetacion
acuatica, alterando indirectamente la comunidad de macroinvertebrados (Kneitel y Lessin,
2010; Declerck et al., 2011). Se ha observado un patron comun de productividad-biodiversidad
entre habitats y taxones que responde a una relacion unimodal, donde la biodiversidad

disminuye en los extremos del gradiente de productividad y alcanza valores maximos a niveles
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intermedios (Dodson et al., 2000). Especialmente con el nitrégeno y fosforo que son factores
limitantes en la produccion primaria de los humedales mediterraneos (Golterman, 1995). Este
patron de diversidad cambiante sugiere que los aportes de nutrientes y otras actividades
antropogénicas asociadas pueden tener efectos negativos sobre la biodiversidad de lagunas
temporales a medida que estos sistemas avanzan hacia una mayor productividad. En
contraposicion a este patron, Kido y Kneitel (2021) no detectaron cambios significativos en la
comunidad de macroinvertebrados a pesar de que el aumento de la carga de nutrientes altero la

calidad del agua aumentando la turbidez y la concentracién de fosforo, y clorofila a.

En este estudio la concentracion de N-NOs™ tuvo un efecto significativo en la comunidad de
macroinvertebrados. La laguna que present6 una mayor concentracion de N-NOs™ (36,1 pg/L;
CM26, El Escorial) se situé en una zona de cultivos con parches de vegetacion natural
intercalados y estuvo caracterizada por la presencia del anostraceo C. diaphanus (8,4
ind/mang), coledpteros (11 taxones y 8,7 ind/mang) y larvas de dipteros (6,6 ind/mang).
Ademas, la laguna en la que se registré el valor més alto de N-NH4* (129 pg/L; CM29 Becerril
de la Sierra) se localizo entre una zona de pastizal con uso ganadero y la cuneta de una carretera
y su comunidad de macroinvertebrados estuvo dominada por larvas de dipteros de la familia
Culicidae (20 ind/mang). Ambas comunidades de macroinvertebrados caracterizadas por la
predominancia de taxones tolerantes a los aumentos en la carga de nutrientes, una vez mas,
sefial de las elevadas presiones antropicas a las que estan sometidas las lagunas temporales de
la CAM. Ademas, la proporcion Piot/Ppart fue superior a 2 en un 26% de las lagunas indicando
un elevado grado de eutrofizacion aparentemente antropica (Serrano et al., 2017). La
comunidad de macroinvertebrados de la laguna en la que se registr6 el valor mas alto (6,7;
CM23, Grifion) tuvo una riqueza de 14 taxones, aunque predominaron las larvas de dipteros de
la familia Chironomidae (7,6 ind/mang) y el anostraceo C. diaphanus (126,4 ind/mang). Esta
laguna se localizé inmersa en una matriz de cultivos, por lo que los datos del fosforo podrian
estar indicando una contaminacion derivada de la actividad agraria. Waterkeyn y colaboradores
(2009) obtuvieron que el fosforo total influy6 en la en la estructura de la comunidad de grandes
branquidépodos en humedales donde se cree que favorecio la eclosion de algunas especies, entre
ellas C. diaphanus. Este patron comun en la composicion de las comunidades de
macroinvertebrados de la mayoria de las lagunas temporales muestreadas, sugiere que los
aportes de nutrientes y otras actividades antropogénicas asociadas pueden tener efectos
negativos sobre la biodiversidad a medida que estos sistemas aumentan su productividad (Kido
y Kneitel, 2021).
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Comunidades de macroinvertebrados — Lagunas con v sin grandes branguidépodos

La presencia de grandes branquiopodos se registro en un 29% de las lagunas y mostro
diferencias en las lagunas que habitaron tanto en las variables ambientales como en la
comunidad de macroinvertebrados. Se identificaron un total de 3 especies de anostrdceos
(Chirocephalus diaphanus, Branchipus schafferi, Tanymastix stagnalis), representando un 19%
de las especies ibéricas (16 spp.) y la especie de notostraceo Triops cancriformis, Unica especie
reconocida dentro del género por Fauna Ibérica (Alonso, 1996) (Anexo 9). Aunque
recientemente se ha identificado mediante andlisis moleculares que su variabilidad
intraespecifica podria diferenciar hasta 6 especies distintas en la Peninsula Ibérica (Korn et al.,
2010). Al igual que en nuestro estudio, otros estudios también han detectado la turbidez como
un factor importante en la presencia de grandes branquiopodos (Waterkeyn et al., 2009; Stoch
et al., 2016). La turbidez del agua en estos sistemas tan someros dos origenes diferentes: i)
natural, al aumentar los so6lidos inorgénicos en suspension debido a la accién constante de
factores externos como el viento en lagunas que se asientan sobre sedimentos arcillosos; o ii)
artificial, causada por un exceso de nutrientes (p.ej. vertidos de aguas residuales) o por factores
que limitan el crecimiento de los macrofitos (p.ej. herbicidas o pisoteo por el ganado)
favoreciendo el desarrollo de las poblaciones fitoplanctonicas (Alonso, 1998). Ademas, se ha
detectado que la turbidez modula la relacién trofica intraespecifica entre los anostraceos y sus
presas, cambiando su dieta de méas herbivora en aguas transparentes a mas carnivora en aguas
turbias (Luki¢ et al., 2020). Por otra parte, la turbidez del agua reduce la eficiencia de los
depredadores visuales que pueden actuar sobre los anostraceos (Woodward y Kiesecker, 1994),
y reduce la vegetacion acuéatica que favorece el desarrollo de depredadores como larvas de
odonatos y coledpteros aumentando el riesgo de depredacién (Boven et al., 2008). Algunos
anostraceos son capaces de habitar en lagunas con una elevada densidad de vegetacion acuatica
gracias a la presencia de adaptaciones relacionadas con la emergencia o con el ciclo vital. Por
ejemplo, B. schafferi, T. stagnalis y T. cancriformis se caracterizan por un rapido crecimiento
y maduracidn, lo que hace que estén bien adaptados a vivir en habitats de corta duracion y a
evitar depredadores con ciclos de vida mas largos (Waterkeyn et al., 2009). En ocasiones, estos
organismos estan restringidos a zonas litorales con un mayor tiempo de desecacion y un riesgo
de depredacion menor (Boven et al., 2008). En este estudio, la presencia de anostraceos en las
lagunas muestreadas pudo estar favorecida debido a la escasa densidad de depredadores al
haberse retrasado el inicio del ciclo hidrologico por la escasez de precipitaciones (Schneider y
Frost, 1996).
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En este estudio la Unica laguna en la que aparecié T. cancriformis (CM23, Grifion) coincidio
con la laguna en la que se registrd la mayor abundancia de C. diaphanus (126,4 ind/mang). El
aumento de la turbidez de las lagunas en las que habitan los GB también puede ser el resultado
de la bioturbacion provocada por la estrategia de alimentacion de notostraceos como T.
cancriformis (Croel y Kneitel, 2011). La bioturbacion es la alteracion del sedimento que se
produce en la interfase agua-sustrato debido a la excavacion de madrigueras y a la basqueda de
alimento de estos organismos. Como consecuencia se inhibe el crecimiento de macrofitos y se
alteran las dinamicas fisicas, quimicas y ecologicas, convirtiendo a estas especies en ingenieras
de estos ecosistemas (Meysman et al., 2006; Waterkeyn et al., 2016). En este sentido, la
resuspension del sedimento puede ser beneficiosa para los filtradores pelagicos como los
anostraceos por el incremento de superficie generado por las particulas de arcilla en suspension
aumentando la disponibilidad trofica y por la dispersion que se produce de las estructuras de
resistencia en la columna de agua (Waterkeyn et al., 2016). Por tanto, la presencia de grandes
branquidpodos bentdnicos puede promover indirectamente la diversidad de branquiépodos al
redistribuir el alimento hacia la columna de agua y disminuir el riesgo de depredacién
(Waterkeyn et al., 2009), asi como la presencia de otros organismos detritivoros como
oligoquetos que se alimentan de la materia organica y las bacterias del sedimento (Oscoz et al.,
2011). Aungue, estas condiciones también perjudican a una gran diversidad de
macroinvertebrados que ven reducida su disponibilidad de habitat y recursos, justificando la

diferencia en la riqueza en funcion de la presencia de GB.

La distancia al punto de agua mas cercano fue la Unica variable que determind las diferencias
en las comunidades de macroinvertebrados de las lagunas con grandes branquidépodos. Este
resultado implica que los procesos relacionados con las limitaciones de dispersién tuvieron un
efecto notable en la estructura y composicién de las comunidades de macroinvertebrados de las
lagunas que presentaron GB (10% de la varianza explicada). Este patron también se ha
observado en otros estudios en los el patron espacial de las lagunas, asi como su densidad,
influy6 en las comunidades de macroinvertebrados, especialmente en grandes branquiopodos
(Nhiwatiwa et al., 2011; Stoch et al., 2016). La capacidad de dispersién de los
macroinvertebrados condiciona el efecto relativo de las variables ambientales y de la
conectividad entre lagunas. Aquellos con una gran capacidad de dispersion activa (migracion)
estin mayormente condicionados por las variables ambientales, mientras que los
macroinvertebrados con estrategias de dispersion pasiva, como los GB, estan condicionados
por procesos espaciales y de conectividad entre lagunas (Heino, 2013). Estos
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macroinvertebrados dependen de vectores externos como el agua, el viento o el ganado, cuya
eficacia disminuye con la distancia. Una tasa de dispersion elevada entre lagunas cercanas
puede dar lugar a un aumento de la similitud entre comunidades muy proximas entre si, mientras
que, a medida que la distancia aumenta, la dispersion se vuelve gradualmente limitante para las
distintas especies, generando mayor disimilitud entre las comunidades (Nhiwatiwa et al., 2011).
La dispersion de grandes branquiépodos es mayor en zonas aridas y pastizales abiertos que en
zonas caracterizadas por una mayor complejidad del habitat debido a la estructura de la
vegetacion circundante (Boven et al., 2008; Korn et al., 2010). En este estudio la mayoria de
las lagunas en las que habitaron los GB también se localizaron en zonas abiertas en las que se
favorece su dispersion. Por tanto, la disminucion de la densidad de lagunas temporales en la
matriz del paisaje supone una amenaza para estos organismos, ya que reduce el grado de

conectividad de los sistemas de lagunas temporales (Stoch et al., 2016).

Por ultimo, a pesar de la importancia de la distancia al punto de agua mé&s cercano sobre las
comunidades de macroinvertebrados de lagunas habitadas por GB, aproximadamente el 90%
de la varianza se quedd sin explicar. Esto pudo indicar que estas comunidades estuvieron
condicionadas por variables concretas externas al gradiente ambiental dando lugar a
comunidades de macroinvertebrados singulares en cada laguna. También, esto pudo deberse a
la ausencia de otros factores determinantes de la estructura y composicién de las comunidades
de organismos de estos sistemas que no hayamos considerado, como el hidroperiodo (Culioli
et al., 2006; Waterkeyn et al., 2008; Florencio et al., 2009). Por otra parte, los resultados
obtenidos en este estudio corresponden a un momento concreto condicionado por la ausencia
de abundantes precipitaciones. Aungue este estudio se ha realizado en el mes de abril, que es el
gue se sugiere que se asemeja mas entre afios de diferente hidroperiodo (ver Florencio et al.
2009), los datos deben tomarse con cautela y en el contexto del momento concreto del muestreo.
De hecho, estos resultados sefialan que la heterogeneidad ambiental y la conectividad son
factores clave en la conservacion de las comunidades de macroinvertebrados de la Comunidad

de Madrid, fomentando la aparicion de especies emblematicas de GB.

Implicaciones de gestién y conservacion

Este tipo de estudios previos son esenciales y necesarios para establecer medidas de gestion y
conservacion adecuadas, especialmente cuando se trata de habitats tan vulnerables. En general,
la mejor estrategia de conservacion consiste en preservar entornos diversos en habitats no

fragmentados para evitar la limitacion de dispersion de las especies. En otros estudios se ha
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determinado que es preferible proteger una amplia diversidad de lagunas interconectadas, en
lugar de proteger Unicamente aquellas que albergan un mayor nimero de especies (Florencio et
al., 2014). Esto es especialmente importante en la Comunidad de Madrid donde se producen
elevadas presiones antropicas y la conectividad resulta tan importante, especialmente para
aquellas lagunas en las que habitan grandes branquidpodos. En este sentido, aunque las
comunidades de macroinvertebrados tienen cierta resiliencia ante las perturbaciones como sefial
de alarma, si las condiciones adversas persisten podria suponer una pérdida de diversidad
importante en una matriz altamente fragmentada. Por ello, la mejor medida de gestion es dejar
que el propio sistema se recupere solo y se autogestione una vez se reduzcan las presiones
actyuales, incluso aquellas que suceden durante la fase seca de las lagunas, cuando son méas
vulnerable (Nicolet et al., 2004). Ademas, es importante tener en cuenta que una degradacién
local severa generada por un evento de contaminacion puede estar enmascarando el efecto de

los usos del suelo a mayor escala de la cuenca de drenaje (Angeler et al., 2008).

El efecto significativo de la distancia al punto de agua méas cercano observado en este estudio
revela que la presencia de masas de agua artificiales como abrevaderos o balsas tiene un efecto
positivo en la comunidad de macroinvertebrados de las lagunas temporales. Este patrén también
se ha detectado en varios estudios en los cuales los estanques artificiales albergaron una gran
proporcién de la fauna regional, favoreciendo concretamente a las poblaciones de anfibios
(Lamelas-Lo6pez et al., 2021; Zamora-Marin et al., 2021; Caballero-Diaz et al., 2022). A pesar
de la elevada contribucion de estas masas de agua artificiales, es esencial conservar también las
lagunas temporales naturales para evitar empobrecimientos en términos de biodiversidad en el
futuro, asi como lagunas de nueva creacién que asemejen condiciones naturales (Zamora-Marin
et al., 2021). Por otra parte, son necesarias medidas de gestion que mitiguen los efectos de la
eutrofizacion, la salinizacion y la contaminacion, revirtiendo el mal estado de muchas lagunas
temporales naturales (Parra et al., 2021). Una opcion a escala local es restaurar la calidad del
agua mediante dragados del sedimento para eliminar el exceso de materia organica teniendo
cuidado con no alterar el banco de semillas y propagulos (p.ej. tamizando el sedimento dragado)
y evitando ahondar las cubetas alterando su hidrologia. Otra opcion es dejar bandas de
vegetacion natural en los alrededores de las cubetas y humedales capaces de amortiguar la carga
de nutrientes derivada de los usos del suelo adyacentes y a los flujos asociados a procesos
atmosféricos, protegiendo también el banco de huevos cuando se deseca la laguna (Nicolet et
al., 2004; Angeler et al., 2008). Por ultimo, para su conservacion a largo plazo, es necesario

crear politicas que persigan y erradiquen el origen las diversas presiones antropicas que
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amenazan estos ecosistemas, asi como la creacion de areas de conservacion efectivas ya que se
ha demostrado que tienen un efecto positivo sobre la riqueza de macroinvertebrados y en

especial de grandes branquidpodos (Dube et al., 2020).

En futuros estudios, se plantea en un incluir la composicion de especies de la vegetacion
acuatica y su cobertura individual, asi como la comunidad de zooplancton, para evaluar sus
interacciones con la comunidad de macroinvertebrados. Ademas, para comprender mejor el
efecto de la conectividad entre puntos de agua, se plantea realizar un andlisis espacial completo
que englobe, no solo las lagunas muestreadas, sino el conjunto de masas de agua de la
Comunidad de Madrid. De forma adicional se pretende realizar una aproximacion a nivel
funcional para entender mejor las interacciones entre la comunidad de organismos habitante de
las lagunas temporales. También se contempla incluir otro tipo de variables climaticas como la
evapotranspiracion actual anual que sirve como indicador de las dindmicas agua-energia y es
un factor crucial determinante de la cantidad de produccién de la vegetacion acuética y del
hidroperiodo de las lagunas (Stoch et al., 2016).

Conclusiones

Tras haber evaluado el estado de conservacion de las lagunas temporales de la Comunidad de
Madrid, asi como las variables que determinaron la estructura y composicion de la comunidad
de macroinvertebrados, se ha detectado una importante influencia de las presiones antropicas.
La mayoria de las lagunas se localizaron en entornos manejados por el ser humano (cultivos,
pastizales, urbano, etc.). Estas actividades intensivas generan un efecto en cascada que afecta a
toda la comunidad de organismos de las lagunas temporales. EI aumento de la carga de
nutrientes afecta directamente a la calidad del agua, que a su vez perjudica a la riqueza y
cobertura de la vegetacion acuética, disminuyendo la disponibilidad de recursos para el resto
de los organismos. En consecuencia, la estructura de la comunidad de macroinvertebrados se
ve afectada, favoreciendo el desarrollo de especies generalistas y tolerantes como los dipteros,
y perjudicando a especies endémicas o emblematicas caracteristicas de ambientes mas
conservados como los grandes branquiépodos. En este estudio, la composicion de la comunidad
de macroinvertebrados de las lagunas temporales de la Comunidad de Madrid estuvo
determinada por la producciéon primaria, la calidad del agua y el grado de salinidad.
Concretamente, la presencia de grandes branquiopodos estuvo condicionada por el aumento de
la turbidez del agua. Por el contrario, las comunidades de macroinvertebrados de las lagunas

temporales en las que habitaron los grandes branquidpodos Unicamente dependieron de la
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conectividad con el resto de los puntos de agua cercanos, incluyendo naturales y artificiales. La
ubicacién de la ciudad de Madrid, asi como la elevada fragmentacion derivada del manejo de
los usos del suelo, dificulta la capacidad de dispersion de los organismos, incrementando las
diferencias en las comunidades de macroinvertebrados entre lagunas. A pesar de todo, las
lagunas temporales de la Comunidad de Madrid mostraron una riqueza elevada, indicando la
importancia que tienen estos ecosistemas tan vulnerables en la diversidad biologica regional y

justificando la necesidad urgente de medidas de proteccion efectivas.
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Anexos

Anexo 1. Muestra de algunas de las lagunas temporales muestreadas de la Comunidad de Madrid. Para
conocer el municipio de cada laguna, consultar Anexo 3.

CM29

Anexo 2. Diagrama ombrotérmico medio de la Comunidad de Madrid obtenido a partir de 3 estaciones
meteoroldgicas (Robledo de Chavela, Arganda del Rey y Colmenar Viejo). El eje vertical principal
(izquierda) representa la suma de la precipitacion y el eje vertical secundario (derecho) indica el

promedio de la temperatura para cada quincena del ciclo hidroldgico junio 2021 — abril 2022. Datos
obtenidos del historial de la AEMET (AEMET, 2022).
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Anexo 3. Datos de las variables abidticas medios medidos en las lagunas muestreadas de la Comunidad de Madrid. Prof: profundidad méxima (m), SPC:
conductividad eléctrica (uS/cm), O.: oxigeno disuelto (mg/L), pH, FTU: turbidez (FTU), Alc: alcalinidad (mEg/L), DIP: fésforo inorgénico disuelto (ug/L),
P1ot: fésforo total (ug/L), DIN: nitrégeno inorganico disuelto (ug/L), NH4: N de amonio (ug/L), NO2: N de nitrito (ug/L), NO3: N de nitrato (ug/L).

Cddigo Municipio Prof SPC O2 pH FTU  Alc DIP Ptot DIN NHzs NO:2 NOs
CM1 Colmenar Viejo 0,60 4102 7,02 759 10,03 3,65 1841 95,87 9,76 9,36 0,10 0,30
CM2 El Boalo 150 429 883 658 1578 043 8,70 12,14 0,95 0,60 0,07 0,28
CM3 Hoyo de Manzanares 1,50 1291 9,82 6,97 1229 041 6,88 15,17 1,68 1,12 0,07 0,50
CM4 Torrelodones 150 439 932 635 2268 0,20 14,36 37,62 0,79 0,41 0,08 0,31
CM5 Fresnedillas de la Oliva 042 131,3 10,31 750 8550 0,87 11,13 246,36 1,02 059 0,10 0,33
CM6 Robledo de Chavela 0,33 2406 11,74 8,69 46,64 2,05 14583 251,82 2,52 201 0,13 0,38
CM7 Aldea del Fresno 0,24 86,1 1385 895 5850 0,77 243 46,72 1,10 0,68 0,06 0,37
CMs8 Navas del Rey 0,49 66, 1197 8,19 2881 057 12,74 32,16 1,73 1,19 0,08 0,46
CM9 San Martin de Valdeiglesias 0,29 2845 6,63 6,85 2364 168 22,86 95,27 1,56 1,09 0,12 0,35
CM10 Chapineria 1,03 2524 1439 943 18,13 1,82 4956 177,19 1,58 1,04 0,16 0,38
CM11 Manzanares el Real 0,75 107,3 1044 7,27 2389 0,61 22,86 38,23 1,57 0,87 0,17 0,53
CM12 Colmenar Viejo 0,38 908 10,59 7,73 328 068 910 44,30 1,45 092 0,18 0,35
CM13 LaPonderosa de la Sierra 042 3046 453 694 7,13 1,13 96,48 146,85 2,04 1,37 0,18 0,48
CM14  El Berrocal 0,13 126,7 10,36 7,05 4,9 0,62 20,23 13,35 1,65 1,10 0,14 041
CM15 Morata de Tajufia 0,18 279,8 11,43 856 14,05 321 6,27 13,35 0,86 0,35 0,12 0,39
CM16  Pozuelo del rey 0,60 6355 20,36 887 1492 411 39,64 78,88 2,16 151 0,17 048
CM17  Cerceda - El Boalo 150 3431 685 727 858 141 7261 14138 4,01 125 0,34 242
CM18  Cerceda - El Boalo 0,70 221,78 862 7,66 575 131 647 132,89 2,32 160 0,23 0,49
CM19 Moralzarzal 0,30 559 992 74 12711 057 8394 12864 1,53 091 0,17 045
CM20 Manzanares el Real 0,39 168 11,33 7,60 104 0,11 6,27 45,51 1,43 0,80 0,15 0,48
CM21 Parla 0,82 5233 857 846 2854 324 1558 20,02 1,31 0,72 0,16 0,44
CM22 Parla 0,31 1366 899 795 4844 136 118,33  776,7 1,51 054 0,18 0,79
CM23  Grifidn 0,18 2522 13,48 8,36 49,79 351 531,96 625 3,44 2,62 0,30 0,52
CM24  Humanes de Madrid 0,40 227,35 10,34 850 2624 2,08 9547 521,85 7,91 2,37 080 4,75

CM25 Zarzalejo 0,89 8465 13,53 8,01 23,73 2,73 11,33 67,35 7,04 0,71 3,70 2,63



CM26  El Escorial 021 363 12,18 7,63 4352 244 4147 136,53 3750 053 0,86 36,11

CM27  Guadarrama 0,42 1006 386 6,33 40,15 1,02 178,00 374,40 5,06 2,77 0,30 2,00
CM28  Guadarrama 0,19 1246 14,71 8,15 2094,00 1,82 1146,85 2317,98 11,07 9,90 0,56 0,61
CM29 Becerril de la Sierra 0,40 3485 11,26 8,31 191,00 251 28,12 476,34 130,19 128,92 0,48 0,79
CM30 Chapineria 0,40 2711 904 7,75 10,29 1,79 47,30 81,90 2,36 159 021 0,56
CM31 Getafe 0,31 5952 15,76 8,23 30,00 9,49 30,50 68,60 3,77 280 0,29 0,68
CM32  Valdetorres del Jarama 020 7145 551 7,71 10,28 588 53,20 68,00 1,46 0,68 0,14 0,64
CM33  Algete 0,28 1094 14,76 9,29 12,36 8,62 12,10 57,00 1,61 0,85 0,17 0,59
CM34 Rascafria 1,10 1885 9,17 6,44 8,02 0,15 7,10 22,50 5,17 0,77 0,17 4,23
CM35  Gargantilla del Lozoya 0,41 4859 14,17 7,36 10,80 1,13 26,30 26,10 1,45 0,61 0,15 0,69

Anexo 4. Datos de las variables bioticas, usos del suelo y conectividad medios medidos en las lagunas muestreadas de la Comunidad de Madrid. GB: presencia
de grandes branquidpodos (X), S MI: riqueza de macroinvertebrados (n° taxones), Clorofila a (ug/L), S Veg.: riqueza de vegetacion acuatica (n° taxones), Cob.
Veg.: cobertura total de vegetacion acuatica (proporcién 0-1), S Urodelos: riqueza de urodelos (n° taxones); Artificial, Manejado y Natural: proporcién de
cada categoria de uso del suelo en un buffer de 100 m (proporcién 0-1); Distancia PdA: distancia al punto de agua mas cercano (m).

Cdédigo GB S MI Clorofilaa SVeg. Cob.Veg. SUrodelos Artificial Manejado Natural Distancia PAA

CM1 20 4,93 5 0,80 1 1 48,7
CM2 28 5,99 6 0,72 2 0,08 0,22 0,70 1553,3
CM3 9 0,75 6 0,52 2 0,95 0,05 560,1
CM4 8 0,71 5 0,24 2 1,00 37,4
CM5 X 5 1,74 2 0,10 1 0,29 0,71 112,2
CM6 X 14 1,17 3 0,46 0,24 0,76 341,8
CM7 X 4 2,07 4 0,17 0,44 0,56 813,6
CM8 X 12 2,19 3 0,80 1 17,6
CM9 13 2,77 3 0,51 1 1 446,5
CM10 27 12,17 5 0,62 2 1 1065,8
CM11 8 5,00 3 0,25 0,78 0,22 705,2
CM12 5 3,19 4 0,86 1 0,12 0,88 35,2
CM13 11 0,65 5 0,97 0,37 0,63 697,8
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Anexo 5. Analisis de distribucion (diagonal), diagramas de dispersién (debajo de la diagonal) y
correlacion (coeficiente de Spearman) de las variables abiéticas: profundidad méxima (Prof),
conductividad eléctrica (SPC), concentracion de oxigeno disuelto (O2), ph, turbidez (FTU), alcalinidad
(Alcal), fosforo inorgénico disuelto (DIP), fosforo total (Ptot), nitrégeno inorganico disuelto (DIN), N
de amonio (NH4), nitrito (NO2) y nitrato (NO3). Significacion: 0 “***’ 0,001 “*** 0,01 “** 0,05 .” 0,1.
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Anexo 6. Andlisis de distribucion (diagonal), diagramas de dispersion (debajo de la diagonal) y
correlacion (coeficiente de Spearman) de las variables bidticas: clorofila a (ChlaF), riqueza de
vegetacion acudtica (S_Veg), cobertura de vegetacion acuatica (Cob_Veg) y riqueza de urodelos
(S_Urodelos); usos del suelo: artificial, manejado y natural y distancia al punto de agua mas cercano
(dist_agua). Codigos de significacion: 0 “**** (0,001 ‘**’ 0,01 “** 0,05 “.” 0,1.
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Anexo 7. Abundancia relativa media (Ab. Rel.) medida en nimero de individuos por mangueo (n° ind/
mang) para el total de lagunas muestreadas, asi como para las lagunas sin grandes branquiépodos (L sin
GB) y con GB (L con GB). En los 6rdenes Coleoptera y Hemiptera se indica los taxones en fases
larvarias con (L). En el orden Diptera se indica la fase de pupa con (P).

Ab. L sin L con

Taxones

Rel. GB GB
Acari
Hydrachnidae 0,829 1,106 0,139
Coleoptera 6,545 7,400 4,409
Agabus spp. (L) Leach, 1817 1,464 1,854 0,487
Agabus bipustulatus (Linnaeus, 1767) 0,042 0,058
Agabus brunneus (Fabricius, 1798) 0,010 0,013
Agabus conspersus (Marsham, 1802) 0,005 0,017
Agabus nebulosus (Forster, 1771) 0,042 0,053 0,013
Berosus spp. (L) Leach, 1817 0,007 0,010
Berosus (Berosus) affinis Brullé, 1835 0,069 0,062 0,088
Berosus (Enoplurus) guttalis Rey, 1883 0,004 0,005
Berosus (Berosus) signaticollis (Charpentier, 1825) 0,270 0,334 0,109
Bidessus goudoti (Laporte, 1834) 0,004 0,005
Cyphon spp. (L) Paykull, 1799 0,072 0,101
Dryops spp. (L) Olivier, 1791 0,008 0,011
Dryops spp. Olivier, 1791 0,137 0,123 0,171
Dytiscidae spp. (L) Leach, 1815 0,006 0,008
Dytiscus spp. (L) Linnaeus, 1758 0,043 0,045 0,038
Enochrus spp. (L) C.G. Thomson, 1859 0,004 0,005
Enochrus (Lumetus) bicolor (Fabricius, 1792) 0,008 0,027

Enochrus (Lumetus) fuscipennis (C.G. Thomson, 1884) / 0,134 0,120 0,168
Enochrus (Lumetus) quadripunctatus (Herbst, 1797)

Graptodytes flavipes (Olivier, 1795) 0,125 0,130 0,114
Gyrinus (Gyrinus) dejeani Brullé, 1832 0,014 0,050
Gyrinus (Gyrinus) distinctus Aubé, 1836 0,023 0,026 0,017
Haliplus spp. (L) Latreille, 1802 0,024 0,026 0,017
Haliplus spp. Latreille, 1802 0,200 0,280

Haliplus (Neohaliplus) lineatocollis (Marsham, 1802) 0,069 0,090 0,017
Helochares (Helochares) punctatus Sharp, 1869 0,122 0,153 0,043
Helophorus Fabricius, 1775 1,687 1,592 1,924
Hydrobius spp. (L) Leach, 1815 0,007 0,010

Hydrobius fuscipes (Linnaeus, 1758) 0,084 0,079 0,095
Hydroglyphus geminus (Fabricius, 1792) 0,016 0,023

Hydroporus spp. (L) Clairville, 1806 0,390 0,434 0,281
Hydroporus Clairville, 1806 0,391 0,437 0,277
Hygrobia hermanni (L) (Fabricius, 1775) 0,004 0,005

Hygrobia hermanni (Fabricius, 1775) 0,021 0,030

Hygrotus spp. (L)Stephens, 1828 0,003 0,009
Hygrotus confluens (Fabricius, 1787) 0,052 0,182

Hygrotus fresnedai (Fery, 1992) 0,007 0,009



Hygrotus lagari (Fery, 1992) 0,015 0,015 0,014
Hygrotus pallidulus (Aubé, 1850) 0,004 0,005
Hyphydrus aubei Ganglbauer, 1892 0,032 0,045
Laccophilus minutus (Linnaeus, 1758) 0,004 0,013
Laccobius spp. (L) Erichson, 1837 0,022 0,026 0,014
Limnebius Leach, 1815 0,019 0,027
Limnoxenus CF olmoi Hernando & Fresneda, 1993 0,018 0,025
Metaporus meridionalis (Aubé, 1836) 0,068 0,095

Noterus laevis Sturm, 1834 0,043 0,060
Ochthebius Leach, 1815 0,004 0,005
Paracymus scutellaris (Rosenhauer, 1856) 0,010 0,013
Porhydrus spp. (L) Guignot, 1845 0,004 0,006

Rhantus spp. (L) Dejean, 1833 / Colymbetes spp. (L) 0,720 0,922 0,215
Clairville, 1806

Rhantus (Rhantus) hispanicus Sharp, 1882 0,008 0,007 0,013
Rhantus (Rhantus) suturalis (McLeay, 1825) 0,011 0,016

Diptera 15,117 18,820 5,858
Anophelinae Anopheles Meigen, 1818 0,139 0,195
Anophelinae Anopheles (P) Meigen, 1818 0,007 0,010
Ceratopogoninae Kieffer, 1906 0,025 0,035
Chaoborus spp. Lichtenstein, 1800 0,014 0,020
Chaoborus spp. (P) Lichtenstein, 1800 0,032 0,039 0,017
Chironominae Macquart, 1838 2,935 2,248 4,653
Chironominae (P) Macquart, 1838 0,004 0,013
Culicinae Meigen, 1818 7,901 10,761 0,753
Culicinae (P) Meigen, 1818 1,802 2,523
Dasyhelea spp. Kieffer, 1911 0,006 0,008

Dixella spp. Dyar & Shannon, 1924 0,018 0,025

Dixidae (P) Schiffner, 1868 0,009 0,006 0,017
Limoniidae Rondani, 1856 0,010 0,013
Orthocladiinae Kieffer, 1911 1,348 1,750 0,341
Orthocladiinae (P) Kieffer, 1911 0,065 0,091
Psychodidae (P) Bigot, 1854 0,004 0,005
Stratiomyidae Latreille, 1802 0,186 0,260
Tabanidae Latreille, 1802 0,014 0,015 0,013
Tanypodinae Kieffer, 1906 0,464 0,636 0,035
Tanypodinae (P) Kieffer, 1906 0,098 0,130 0,018
Tipulidae Latreille, 1802 0,037 0,052
Ephemeroptera

Cloeon dipterum (Linnaeus, 1761) 0,208 0,291
Heteroptera 3,858 5,158 0,608
Corixa affinis Leach, 1817 0,026 0,006 0,075
Corixinae (L) Leach, 1815 0,432 0,597 0,018
Corixa iberica Jansson, 1981 0,011 0,015

Corixa punctata (llliger, 1807) 0,004 0,013
Cymatia rogenhoferi (Fieber, 1864) 0,005 0,017



Gerridae (L) Leach, 1815 0,004 0,005
Gerris (Gerris) gibbifer Schummel, 1832 0,057 0,058 0,054
Gerris (Gerris) thoracicus Schummel, 1832 0,049 0,040 0,071
Hesperocorixa sahlbergi (Fieber, 1848) 0,018 0,025
Hydrometra stagnorum (Linnaeus, 1758) 0,008 0,012
Naucoris maculatus Fabricius, 1798 0,029 0,040
Nepa cinerea Linnaeus, 1758 0,009 0,012
Notonecta (L) Linnaeus, 1758 0,181 0,253
Notonecta (Notonecta) maculata Fabricius, 1794 0,012 0,017
Notonecta (Notonecta) meridionalis Poisson, 1926 0,016 0,012 0,025
Notonecta (Notonecta) viridis Delcourt, 1909 0,012 0,004 0,029
Plea minutissima Leach, 1817 2,774 3,884
Sigara (Vermicorixa) lateralis (Leach, 1817) 0,142 0,090 0,271
Sigara (Retrocorixa) limitata (Fieber, 1848) 0,012 0,010 0,017
Sigara (Pseudovermicorixa) nigrolineata (Fieber, 1848) 0,027 0,037
Sigara (Halicorixa) stagnalis (Leach, 1817) 0,024 0,027 0,018
Velia (L) Latreille, 1804 0,010 0,013
Odonata 0,672 0,849 0,231
Chalcolestes viridis (Vander Linden, 1825) 0,004 0,005
Coenagrion puella (Linnaeus, 1758) 0,004 0,005
Coenagrionidae Kirby, 1890 0,007 0,010
Ischnura Charpentier, 1840 0,004 0,005
Lestes spp. Leach, 1815 0,335 0,383 0,214
Lestes barbarus (Fabricius, 1798) 0,157 0,220
Lestes dryas Kirby, 1890 0,012 0,017
Lestes virens (Charpentier, 1825) 0,009 0,012
Sympetrum spp. Newman, 1833 0,134 0,181 0,017
Sympetrum fonscolombii (Selys, 1840) 0,007 0,010
Trichoptera 0,759 1,027 0,089
Limnephilus spp. Leach in Brewster, 1815 0,755 1,022 0,089
Limnephilus spp. (P) Leach in Brewster, 1815 0,004 0,006
Gastropoda 0,882 1,235
Ancylus fluviatilis O.F. Miiller, 1774 0,004 0,005
Galba truncatula (O.F. Miiller, 1774) 0,262 0,367
Gyraulus (Armiger) crista (Linnaeus, 1758) 0,033 0,047
Musculium lacustre (O.F. Muller, 1774) 0,029 0,040
Physella (Costatella) acuta (Draparnaud, 1805) 0,538 0,754
Planorbarius metidjensis (Forbes, 1838) 0,010 0,015
Radix balthica (Linnaeus, 1758) 0,006 0,008
Oligochaeta 0,978 0,559 2,024
Haplotaxidae Michaelsen, 1900 0,014 0,019
Lumbriculidae Vejdovsky, 1884 0,192 0,235 0,083
Naididae Ehrenberg 1828 0,121 0,160 0,025
Tubificidae Vejdovsky 1884 0,590 0,130 1,739
Planariidae Stimpson, 1857 0,061 0,015 0,177
Branchiopoda 7,465 26,128



Branchipus schafferi Fischer de Waldheim, 1834 0,047 0,164

Chirocephalus diaphanus Desmarest, 1823 6,628 23,198
Tanymastix stagnalis (Linnaeus, 1758) 0,762 2,667
Triops cancriformis (Lamarck, 1801) 0,029 0,100

Anexo 8. Muestra de algunos de los macroinvertebrados identificados en las lagunas temporales
muestreadas de la Comunidad de Madrid. Coledpteros: a) Agabus nebulosus, b) Agabus sp. larva, c)
Rhantus sp. larva, d) Bidessus goudoti, ) Helophorus spp., f) Berosus signaticollis, g) Colymbetes
fuscus, h) Hygrobia hermanni, i) Hygrotus fresnedai, j) Helochares punctatus, k) Hydroglyphus
geminus. Heterdpteros: 1) Notonecta maculata, m) Hesperocorixa sahlbergi, n) Sigara laterialis.
Gastropoda: fi) Physella acuta.




Anexo 9. Especies de grandes branquidpodos identificadas en las lagunas temporales muestreadas de la
Comunidad de Madrid. Notostraca: a) Triops cancriformis. Anostraca: b) Chirocephalus diaphanus

hembra, ¢) Branchipus schafferi macho y hembra, d) Tanymastix stagnalis.

Anexo 10. Mapa del gradiente de pH de las lagunas temporales muestreadas. La distancia de la
cuadricula equivale a 10 km. Escala 1:850.000. Mapa realizado con el software QGIS v 3.22 (QGIS

Project, 2022).
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