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Solo una pequeña parte del agua dulce dis-

ponible a nivel mundial se encuentra en sistemas 

lóticos (0.006%). Esto los convierte en sistemas 

sujetos a una elevada presión antrópica que ame-

naza a su rica biodiversidad (Malmqvist & Rund-

le 2002, Dudgeon & Strayer 2010). Se estima 

que el porcentaje de especies de vertebrados y 

decápodos fluviales en algún nivel de riesgo de 

extinción ya alcanza el 60 % (Collen et al. 2014). 

Los impactos antrópicos sobre los ecosistemas 

fluviales ocurren desde muy antiguo con el esta-

blecimiento de los primeros asentamientos hu-

manos a lo largo de los grandes ejes fluviales y, 

desde entonces, éstos no han hecho más que au-

mentar,  especialmente tras la revolución indus-

trial y la intensificación de la agricultura 

(Vörösmarty et al. 2010). La gama de usos que 

hacen las poblaciones humanas de los ríos es in-

mensa, ya sea para la obtención de agua y gene-

ración de electricidad vía presas, como medio de 

eliminación de aguas residuales o para recreo y 

transporte (Malmqvist & Rundle 2002). Es espe-

rable que las poblaciones humanas dupliquen en 

2025 (Vörösmarty et al. 2010). Esto, unido a al-

teración de los regímenes hidrológicos derivados 

del cambio climático,  hará de los ríos unos eco-

sistemas más amenazados, especialmente en zo-

nas semiáridas como la cuenca Mediterránea 

(Petrovic et al. 2012, Davis et al. 2015). 

Fruto de la presión antrópica los ríos expe-

rimentan importantes alteraciones, incluyendo 

contaminación, alteraciones hidromorfológicas y, 

no menos importante, el creciente establecimien-

to de especies exóticas invasoras (Vörösmarty et 

al. 2004, Dudgeon & Strayer 2010, Stedera et al. 

2010, Fig. 1). En menor o mayor grado todos es-

tos impactos ponen en riesgo la biodiversidad de 

los sistemas fluviales, pero también el aprove-

chamiento de un agua de calidad por parte de las 

poblaciones humanas a un bajo coste 

(Vörösmarty et al. 2000, Moyle & Mount 2007). 

De hecho, las aguas residuales urbanas e indus-

triales aún son la principal causa de degradación 

de los ríos en países desarrollados pese al incre-

mento en la inversión en plantas de tratamiento 

(Klein 2013). Tampoco son un problema menor 

la presencia de vertidos ilegales y la contamina-

ción difusa proveniente de zonas agrícolas adya-

centes (Klein 2013). Todos estos focos de conta-

minación suponen una grave amenaza puesto que 

los ríos son sistemas lineales con capacidad para 

transmitir los efectos aguas arriba y abajo del 

vertido (Neal et al. 2008). No obstante, las con-

secuencias ecológicas de estos impactos en cas-

cada a lo largo de los ejes fluviales todavía no 

están muy estudiados (Fig A), especialmente en 

organismos muy móviles como los peces 

(Flecker et al. 2010). 

Nuestra capacidad para predecir los impac-

tos de la contaminación sobre los sistemas acuá-

ticos es limitada fruto de la diversidad de com-

puestos y sus complejas interacciones. Entre los 

múltiples contaminantes, los compuestos de ni-

trógeno y fósforo están entre los más comunes en 

los efluentes de aguas residuales (Carpenter et al. 

2011). A bajas concentraciones estos nutrientes 
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incrementan la productividad del sistema y no 

constituyen un problema, pero a concentraciones 

elevadas pueden ser un impacto de primera magni-

tud, ya sea a nivel de especies concretas (Camargo 

et al. 2006; Smallbone et al. 2016) o del ecosistema 

(Smith & Schindler 2009). No obstante en la com-

pleja amalgama de compuestos presentes en las 

aguas residuales también existen compuestos re-

fractarios a la degradación biológica (ej. pesticidas, 

metales). Entre éstos, también se incluyen los con-

taminantes emergentes (ej. fármacos) para los cua-

les los efectos de las interacciones sobre la fauna 

acuática son todavía más desconocidos (Barceló & 

Petrovic 2008, Blasco & Valls 2008, Muñoz et al. 

2009).   

Junto con la naturaleza química de los conta-

minantes, las consecuencias ecológicas de sus im-

pactos vienen determinadas por sus interacciones 

con estresores de tipo natural tales como los de ci-

clos de avenidas y estiaje típico de los ríos medite-

rráneos (Petrovic et al. 2012). Cuando el caudal se 

reduce, la concentración de los contaminantes au-

menta dado el bajo poder de dilución del río y, por 

consiguiente, es esperable que su impacto sea ma-

yor sobre la biota (Petrovic et al. 2012). En los ríos 

mediterráneos, este problema tiene mayor relevan-

Figura 1. Ciclo del agua y principales alteraciones de origen antrópico.  

Los componentes físicos, los cuales son factores naturales como las precipitaciones y la 

descarga natural de los ríos y el componente humano ligado a las actividades antrópicas. 

Extraído y modificado de Vörösmarty et al. 2004. 
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cia, al coincidir la época de bajo caudal con tem-

peraturas elevadas lo cual podría intensificar aún 

más si cabe los efectos de la contaminación en ec-

totermos (Chalifour & Juneau 2011, Chandra et al. 

2012 , Maceda-Veiga et al. 2015). 

 

Bioindicadores e índices de calidad biótica 

Los ecólogos llevan mucho tiempo interesa-

dos en los mecanismos que estructuran las comu-

nidades, siendo los de la respuesta al estrés uno de 

los clásicos (Kolkwitz & Marsson 1909, Odum 

1985, Rapport et al. 1985, Gaston & Blackburn 

2000, DeWitt & Scheiner 2004). El interés ha sido 

biogeográfico y ecológico, pero también con el 

objetivo de desarrollar herramientas que permitan 

evaluar la salud de los ecosistemas. El origen del 

uso de la estructura de las comunidades de orga-

nismos acuáticos como indicadores -también lla-

mados bioindicadores o especies centinelas- se 

remonta al sistema de saprobios (Kolkwitz & 

Marsson 1909). Su principal objetivo fue detectar 

contaminación orgánica en ríos utilizando como 

bioindicadores a bacterias u otros microbios. El 

Figura 2. Propuesta de monitoreo de la Directiva Marco del Agua para la Evaluación de Riesgo 

Ambiental (ERA).  

Considera tres fases Sondeo, Operación e Investigación. Las herramienta actual utilizada son los bioindi-

cadores (respuesta tardía) y en negro se señalan los biomarcadores como herramienta potencial para deter-

minar una señal temprana de alerta, sin embargo aún no están considerados dentro del plan de monitoreo 

Europeo. 
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sistema de saprobios tuvo su apogeo en los años 50 

y 60 (Pantle & Bunck 1955, Woodiwiss 1964, Tuf-

fery & Verneaux 1968) pero ha quedado en la ac-

tualidad relegado, a excepción de las algas (ver 

abajo), al monitoreo de plantas de tratamiento de 

aguas residuales (Salvado et al. 1995, Pérez-Uz et 

al. 2010, Canals et al. 2015). A estos métodos basa-

dos en microorganismos -principalmente bacterias, 

algas, protistas y hongos- les siguieron otros utili-

zando a las comunidades de peces, plantas acuáti-

cas, insectos acuáticos y otros macroinvertebrados 

como bioindicadores (e.g. Hynes 1960, Karr 1981, 

Armitage 1983) cuyo uso está más extendido en la 

actualidad en los programas de biomonitoreo de 

ríos (Bonada et al. 2006, Friberg et al. 2011).  

Junto con la incorporación de nuevos taxo-

nes, estos índices –llamados de calidad biótica - 

han ido diversificando el número de rasgos de la 

estructura de la comunidad (métricas) que se utili-

zan en el diagnóstico ambiental, lo cual permite 

Figura 3. Elementos de calidad biótica. 

Frecuencia relativa de las características seleccionadas para métodos de 

evaluación en sistemas acuáticos europeos. Extraído de Birk et at. 2012 
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obtener una visión cada vez más holística de las 

consecuencias de los impactos antrópicos sobre los 

ríos (Patrick 1949, Prat & Munné 2014). Fruto de 

tal sofisticación, algunos autores prefieren utilizar el 

término genérico de índices de integridad biótica. 

Término introducido por primera vez por Karr 

(1981) que define a la integridad biótica como “la 

capacidad de mantener una comunidad adaptada, 

integrada y balanceada, con una composición, di-

versidad y organización funcional comparable con 

el hábitat natural”. Otros, sin embargo, prefieren 

seguir reconociendo el origen de los actuales pro-

gramas de biomonitoreo al sistema de saprobios y 

utilizar el término genérico de índices de calidad 

biótica. Sea cual sea la acepción escogida, lo cierto 

es que la visión más holística –y por ende con ma-

yor probabilidad de reflejar la integridad ecológica 

del sistema- se obtiene tras evaluar el efecto de los 

estresores sobre varios grupos de organismos que 

tengan diferentes estrategias de vida, incluyendo a 

los de ciclo de vida corto y largo (Jonhson & He-

ring 2009, Hering et al. 2006, Jonhson et al. 2006; 

Marzin et al. 2012). 

Sin duda, el paso más importante en la adop-

ción de los bioindicadores en los programas de eva-

luación ambiental en los ríos europeos fue la entra-

da en vigor de la Directiva Marco del Agua (DMA) 

en el año 2000 (Comisión Europea 2000). Esta di-

Figura 4. Aproximación multi-taxa de comunidades biológicas  

Escenario antes y después de un “input” de contaminación en un tramo de un río en época 

seca y húmeda. La alteración es mayor y la recuperación más lenta en la estación de bajo 

caudal, en cambio en la de alto caudal incrementa la capacidad auto-depurativa del río y 

suavizando el efecto negativo en las comunidades. 
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rectiva obliga a todos los estados miembros a de-

terminar el estado ecológico de sus aguas a través 

de bioindicadores a los cuales les acuña el tér-

mino de elementos de calidad biótica. En su ori-

gen la legislación marcaba como fecha límite el 

2015 para alcanzar el buen estado ecológico de 

las aguas comunitarias, aunque se extendió hasta 

el 2027 ante la imposibilidad de cumplirlo. Dicho 

estado ecológico debe determinarse en función de 

parámetros hidromorfológicos, de calidad quími-

ca del agua y de calidad biológica en base a la 

estructura de las comunidades. Esto ha dado lugar 

a la creación de más de 300 índices de calidad 

biótica debido a la necesidad de crear protocolos 

específicos para acomodar las particularidades de 

la fauna y flora de las diferentes tipologías fluvia-

les (Birk et al. 2012, Prat & Munné 2014, Fig.2). 

El poder diagnóstico de estos índices radica en su 

capacidad para diferenciar el impacto antrópico 

del estrés natural. Para ello, se compara la estruc-

tura de las comunidades acuáticas de los tramos 

prueba con los de referencia y, en función de la 

sensibilidad de los organismos a los impactos an-

trópicos, se asigna un nivel de calidad (muy 

bueno, bueno, moderado, pobre y malo). Así 

pues, los resultados de estos  índices permiten 

hacer una radiografía bastante completa de  las 

consecuencias de los impactos antrópicos sobre 

las comunidades acuáticas, además de identificar 

al grupo de organismos más afectado. Esto, junto 

con su simplicidad, justifica que su uso esté tan 

extendido. De acuerdo con la DMA se recomien-

da el uso de índices multimétricos en lugar de los 

unimétricos, además del uso de múltiples taxones 

(Fig. 3), lo cual acercaría más los resultados obte-

nidos por los actuales programas de monitoriza-

ción a la definición de integridad biótica de Karr 

(1981).  

Como se vislumbra del párrafo anterior uno 

de los problemas principales del uso de los índi-

ces de calidad biótica es su especificidad regional 

(por tipología fluvial) a la par que su poca capaci-

dad para predecir impactos (Fridberg et al. 2011). 

A la dificultad de encontrar condiciones de refe-

rencia en ríos muy impactados como los medite-

rráneos (Stoddard et al. 2006, Sánchez-Montoya 

et al. 2009, Feio et al. 2013), se le suma que las 

condiciones de referencia pueden modificarse 

debido al cambio global. Recordemos que la ma-

yoría de los índices de calidad biótica basan su 

diagnóstico en comparar un tramo prueba con una 

fotografía puntual de las condiciones de referen-

cia. Otra de las críticas más pujantes es que estos 

índices están muy desconectados de la teoría eco-

lógica (Friberg et al. 2011). Esto, además de difi-

cultar la comparación entre sistemas, no permite 

continuar desarrollando teoría ecológica a través 

de un mejor conocimiento de los mecanismos de 

respuesta de las comunidades acuáticas al estrés. 

 

Índices de diversidad funcional como 

metodología complementaria a los índices de 

calidad biótica 

Los ICBs tienen una larga tradición en Eu-

ropa y, dada la gran inversión de dinero y esfuer-

zo que se ha realizado en los últimos 15 años en 

su diseño, no es esperable que haya cambios a 

corto plazo. No obstante, como ecólogos, no de-

bemos desfallecer en el intento de buscar méto-

dos de diagnóstico mucho más informativos que a 

la par permitan el avance de la ecología. Uno de 

los métodos más prometedores de la ecología mo-

derna es el basado en los rasgos biológicos y eco-

lógicos de las especies que recibe en la literatura 

anglosajona el nombre de “trait-based ecolo-
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gy” (fig. 4) (Liess et al. 2008, Liess & Beketov 

2011, Van den Brink et al. 2011). Conociendo los 

factores bióticos y abióticos que determinan la 

estructura de rasgos de las comunidades podemos 

responder preguntas ecológicas,  biogeográficas y 

ecotoxicológicas. Así pues, una comunidad domi-

nada por especies de ciclos biológicos rápidos es 

indicadora de ambientes inestables, como lo es de 

ambientes salinos una comunidad compuesta por 

especies eurihalinas.  

La ecología basada en rasgos tiene sus orí-

genes en Kryzhanovskii (1949), quién agrupó a 

peces utilizando una serie de caracteres eco-

morfológicos. Años más tarde, empezó a utilizarse 

el concepto de gremios (del inglés “guild”) para 

agrupar especies que habitan un mismo lugar y 

que explotan recursos similares (Root 1967); con-

cepto que después recibiría el nombre de grupo 

funcional (Cummins 1973). No fue hasta Poff 

(1997), con la incorporación del concepto de filtro 

ambiental (Odum 1985), que no se utilizaron los 

grupos funcionales como una pieza fundamental 

para entender los mecanismos de ensamblaje de 

las comunidades de peces. Según la teoría de fil-

tros ambientales, el entorno “selecciona” a las es-

pecies en función de sus rasgos, dejando sólo 

aquellas con la combinación de rasgos más favo-

rable para vivir en un ambiente dado (Keddy et al. 

1992, Poff 1997). Estos filtros pueden ser debido 

a procesos ambientales a gran escala 

(biogeográficos) y locales (microclima), con el 

resultado de patrones de diferenciación taxonómi-

ca y funcional espacio-temporales característicos 

Figura 5. Aproximación 

basada en rasgos (“trait

-based”) biológicos y 

ecológicos.  
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(Frimpong & Angermeier 2010, Webb et al. 

2010).  

Amén de estos factores naturales biogeográ-

ficos y climáticos, la fuerte presión antrópica a la 

que están sometidos los ecosistemas acuáticos ac-

túa de filtro ambiental adicional (Menezes et al. 

2010). Todavía son bastante desconocidos los pa-

trones funcionales de respuesta de las comunida-

des acuáticas al estrés (Heino 2013), con un gran 

debate en torno a cuáles son los rasgos más infor-

mativos y sobre la mejor manera de integrar dicha 

información, incluyendo los llamados índices de 

diversidad funcional (Botta-Dukat 2005, Villeger 

et al. 2008, Mouillot et al. 2013, Gagic et al. 

2015). Asimismo, la introducción de especies exó-

ticas, o la substitución de especies nativas por 

exóticas, añade un nivel más de complejidad a la 

hora de interpretar los cambios en la estructura 

funcional de las comunidades acuáticas (Olden et 

al. 2006, Laughlin et al. 2011, Villéger et al. 

2011). Podría darse el caso que no existan cam-

bios funcionales debido a impactos antrópicos 

porque la estructura funcional de las comunidades 

haya incorporado nuevos rasgos -por adaptación 

Figura 6. Cambio potencial en la estructura funcional de una comunidad de especies 

después de tres tipos de disturbio 

a) Espacio funcional definido por dos rasgos (“traits”) donde ocho especies son incluidas. B) Impacto an-

trópico reduce las poblaciones con un alto valor para el “trait” 1. c)  Presión biótica a través de la presen-

cia de especies introducidas (círculo rojo), reducción de las poblaciones de especies nativas más cercanas 

en el especio funcional por competencia o predación. d) Filtros por restricciones ambientales con un alto 

valor en el “trait” 1 y bajo valor para el 2. e) Impacto aditivo en el espacio funcional induce a la extinción 

de una especie (Extraido: Mouillot et al. 2013). 
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local o introducción de especies- que las hagan 

aptas para vivir en estos nuevos ambientes crea-

dos por el hombre (Fig. 5). Es por ello que no pa-

rece que tenga mucho sentido realizar análisis 

funcionales exclusivamente para las especies na-

tivas (Erős 2007, Moulliot et al. 2013). Los patro-

nes de respuesta del ecosistema deben interpretar-

se en conjunto y, en el caso de los ríos, las espe-

cies introducidas representan un porcentaje nada 

desdeñable.  

A la complejidad ecológica de desentrañar 

los mecanismos de respuesta funcional de las co-

munidades sometidas a múltiples agentes estreso-

res bióticos y abióticos, se le añade el debate so-

cial sobre si las especies exóticas deben o no con-

servarse (Schlaepfer et al. 2012, Kumschick et al. 

2015). Es cierto que sólo sabemos los impactos 

de un porcentaje relativamente pequeño en rela-

ción al número de especies que se establecen, y 

que existe un sesgo en la literatura hacía los estu-

dios que demuestran efectos negativos 

(Schlaepfer et al. 2012). No obstante, esto no de-

be relajar la preocupación sobre la introducción 

de especies exóticas, especialmente a la tasa ac-

tual, al tener consecuencias a menudo impredeci-

bles o con efectos a largo plazo (Parker et al. 

1999, Simberloff et al. 2013).  

 

Hacia los biomarcadores no letales como he-

rramientas de diagnóstico  

Uno de los principales problemas de hacer 

diagnósticos a nivel de comunidad es que cuando 

“el cambio” tiene lugar puede ser demasiado tar-

de para establecer medidas de conservación. Pue-

de decirse que los cambios en la composición de 

las comunidades se explican por dos mecanismos 

básicos: el reemplazamiento y la pérdida de espe-

cies (Baselga 2010). Así pues, cuando un índice 

de calidad biótica o uno de diversidad funcional 

detecta impacto, ya se ha producido, en el mejor 

de los casos, una drástica bajada de efectivos po-

blacionales. Esto no tiene mayor importancia para 

organismos cosmopolitas o especies localmente 

muy abundantes, pero sí para comunidades po-

bres en especies y seriamente amenazadas como 

las de peces en los ríos mediterráneos (Maceda-

Veiga 2013). Es en estos sistemas donde adquiere 

una especial relevancia el desarrollo de métodos 

de diagnóstico que sirvan de alerta temprana a 

nivel de individuo antes que los efectos sean visi-

bles en otros niveles de organización biológica. 

Fruto de estos problemas nacieron nuevas 

herramientas de diagnóstico a nivel de individuo 

utilizando los llamados biomarcadores (Hagger et 

al. 2006, 2010, Sanchez & Porter 2009, Martínez-

Haro et al. 2015, Planelló et al. 2015, Prat & 

Munné et al. 2014). Su origen se encuentra en 

medicina humana, y entre las múltiples definicio-

nes existentes (Peackall 1992, Adams 2002, Lam 

2009, Janz et al. 2013, ver más detalles en el ca-

pítulo 3), sirven para cuantificar la respuesta fi-

siológica y comportamental de los organismos al 

estrés. Cumplen, por tanto, el ser un sistema de 

alerta temprana y se convierten en una herramien-

ta ideal en conservación. Ahora bien, como en el 

caso de la diversidad funcional, sigue existiendo 

el problema del número más adecuado de biomar-

cadores (rasgos) a utilizar. No obstante, tienen la 

ventaja que existe un conocimiento más profundo 

sobre su especificidad diagnóstica, así que se pue-

de afinar mejor la causa del impacto ecológico y 

sus posibles consecuencias a nivel de población. 

Algunos autores serían partidarios de la incorpo-
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ración de los biomarcadores como un rasgo más 

en las aproximaciones de rasgos funcionales. No 

obstante, sorprende que la Directiva Marco del 

Agua todavía no los haya adoptado como herra-

mientas de diagnóstico oficiales (Fig. 6). Por tan-

to, existe la necesidad urgente de mostrar su valor 

diagnóstico en sistemas tan vulnerables como los 

ríos mediterráneos y, en particular, en su ictiofau-

na, además de comparar su valor diagnóstico en 

relación a las metodologías tradicionales. Desde 

un punto de vista de restauración, detectar impac-

tos incipientes, también reduce el coste e incre-

menta las garantías de recuperación. 

A la versatilidad de los biomarcadores para 

detectar la presencia de tóxicos y sus efectos en la 

fauna acuática, es de recibo mencionar que su uso 

entraña problemas de conservación y éticos al re-

querir su aplicación el sacrificio de animales. La 

mayoría de pruebas diagnósticas en ecotoxicología 

tradicional se basan en determinar alteraciones 

enzimáticas en hígado, lesiones tisulares en éste u 

otros órganos diana tales como riñón o branquia, 

entre otros, y todos estos procedimientos invasi-

vos no son compatibles con la conservación de 

especies amenazadas. Además, la entrada en vigor 

de normativas cada vez más restrictivas en el uso 

de animales en investigación (ej. Orden Ministe-

rial ECC/566/2015) hace imprescindible desarro-

llar nuevos procedimientos de diagnóstico no letal 

que reduzcan el sacrificio de animales en los pro-

yectos de investigación. 

A semejanza de la medicina humana y la 

veterinaria de animales domésticos, los análisis de 

sangre tienen un gran potencial como herramien-

tas de diagnóstico en animales salvajes incluyendo 

a los peces continentales (Maceda-Veiga et al. 

2015). El poder diagnóstico de una gota de sangre 

fue demostrado en los trabajos pioneros en cipríni-

dos nativos de ríos mediterráneos que además 

mostró una buena correlación con procedimientos 

histopatológicos clásicos (Maceda-Veiga et al. 

2010, 2013). No obstante, la ausencia de valores 

de referencia de los parámetros sanguíneos para 

peces salvajes sigue mermando la posibilidad de 

emitir diagnósticos certeros en ausencia de bio-

marcadores clásicos. En este sentido puede ayudar 

establecer la variabilidad natural de los parámetros 

sanguíneos a lo largo del año, y relacionar altera-

ciones hematológicas con cambios poblacionales. 

A fin de cuentas, la situación ideal es que las alte-

raciones en los niveles de biomarcadores nos per-

mitan predecir las alteraciones que la presencia de 

un tóxico puede producir a nivel de población. To-

dos los organismos tienen una cierta capacidad 

para tolerar impactos que incluso pueden acabar 

en aclimatación sin que se produzca un cambio a 

mayores niveles de organización. Por tanto, no 

sólo es importante la capacidad de los biomarca-

dores para detectar impacto, si no su relevancia 

ecológica, es decir, su capacidad para predecir 

cambios más allá de efectos individuales.  

 

Los ríos mediterráneos del noreste de Es-

paña como modelo de estudio 

Los ríos del noreste de España tipifican muy 

bien la larga historia de impactos antrópicos acon-

tecidos en otros ríos mediterráneos del mundo 

(Elvira 1995, Sabater et al. 2009, Moyle 2014). 

Estos ecosistemas tan vulnerables se encuentran 

en cinco regiones del mundo, entre los 32º-40º N y 

S del ecuador: costa de California, Chile central, 

la región del cabo en Sudáfrica, el suroeste de 
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Australia y la cuenca mediterránea europea (Fig. 

7). La biota de los ríos mediterráneos españoles 

comparte con estas áreas geográficas su elevada 

endemicidad (Myers 2000, Doadrio et al. 2011), 

así como la marcada regresión que ha sufrido las 

poblaciones de peces nativos fruto de la elevada 

presión antrópica (Elvira 1995, Aparicio et al. 

2000; Maceda-Veiga et al. 2010). Estos ecosiste-

mas resultan un sistema ideal para estudiar las 

interacciones entre impactos antrópicos y estreso-

res naturales, debido a los marcados pulsos de 

estiaje y avenidas que caracterizan su régimen 

hidrológico (Bonada & Resh 2013). A esto se le 

une la compleja orografía de esta región, con tra-

mos fluviales a más de 1500 metros de altitud 

hasta el nivel del mar, y una diversidad de usos 

del suelo que crea largos gradientes de los más 

diversos impactos ambientales (Sabater et al. 

2009). Además, el noreste español es un punto 

caliente en lo que a peces introducidos se refiere 

(Leprieur et al. 2008). 

En los últimos años han empezado a proli-

ferar en la literatura científica estudios que resal-

tan la necesidad de examinar los efectos combina-

dos de estresores sobre los sistemas acuáticos 

continentales (e.g. Ormerod et al. 2010, Stendera 

et al. 2012; Jackson et al. 2016). Los ríos medite-

rráneos no pueden ser refractarios a esta necesi-

dad y, en especial, su amenazada ictiofauna. Aun-

que pueda parecer sorprendente, todavía no exis-

ten trabajos específicos que determinen el efecto 

modulador del estiaje mediterráneo sobre pobla-

ciones de peces nativos expuestos a vertidos de 

aguas residuales. Éstos son todavía la principal 

causa de degradación ambiental y, teniendo en 

Figura 8. Mapa de áreas con clima Mediterráneo en el mundo, con un rectángulo se señala 

el área de ríos mediterráneos europeos.  
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cuenta que son varios los trabajos que resaltan el 

fuerte papel estructurador del estiaje (e.j. Lake 

2000, Matthews & Marsh-Matthews 2003, Ma-

galhães et al. 2007), las consecuencias de su 

efecto combinado podrían ser nefastas para la 

biota acuática. 

Otro aspecto importante a destacar del no-

reste peninsular de cara a esta tesis es que existe 

una larga tradición en el uso de los índices de 

calidad biótica y monitoreo ambiental. Esto 

amén de permitir analizar respuestas a escala de 

comunidad a lo largo de gradientes ambientales 

de diversa índole, también ayuda a seleccionar 

tramos de estudio concretos que sirvan de caso 

estudio para testar el potencial de nuevas herra-

mientas de diagnóstico ambiental.   
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Objetivos 

Objetivo General  

Esta tesis tiene como objetivo general explorar los efectos estructurales y funcionales de la contaminación y 

otros estresores naturales y de origen antrópico sobre los organismos de los ríos mediterráneos utilizando indi-

cadores de diferentes niveles de organización biológica. Al combinar nuevas herramientas de diagnóstico con 

métodos tradicionales, la presente tesis analiza los puntos fuertes y débiles de los actuales procedimientos de 

monitoreo ambiental. Además, dado que su principal modelo de estudio son los peces, esta tesis contribuye a un 

mejor conocimiento sobre las causas de su marcada regresión. 

Objetivos Específicos 

Para llevar a cabo el objetivo principal, esta tesis se ha organizado en cuatro capítulos que tratan diferentes es-

calas y aproximaciones de diagnóstico ambiental y que se corresponden con cada uno de los objetivos específi-

cos. 

Objetivo específico 1 

Evaluar el impacto de un vertido de aguas residuales industriales sobre un río mediterráneo utilizando índices de 

calidad biótica basados en diatomeas, macrófitos, macroinvertebrados y peces de acuerdo con la Directiva Mar-

co del Agua. Junto con testar la utilidad de estos índices para detectar impacto ecológico en vertidos industria-

les, este capítulo examinará la capacidad auto-depuradora del río aguas abajo, identificará al taxón más vulnera-

ble y testará la hipótesis que el impacto ecológico es más severo en verano (Capítulo 1). 

Objetivo específico 2 

Analizar los cambios en la estructura funcional de las comunidades de peces a lo largo de gradientes de degra-

dación ambiental en múltiples cuencas del noreste español utilizando los llamados índices de diversidad funcio-

nal basados en la ecología de rasgos (“trait-based ecology”). Estos resultados se compararán con los índices de 

calidad biótica tradicionales con el objetivo de valorar su uso como nuevas herramientas de diagnóstico ambien-

tal (Capítulo 2). 

Objetivo específico 3  

Además de incrementar el poder diagnóstico de las aproximaciones a escala de comunidad/población, la presen-

te tesis busca mejorar nuestra capacidad para detectar efectos sub-letales a escala de individuo (biomarcadores). 

Con este fin, el presente capítulo identifica las tendencias en el uso de biomarcadores en peces y macroinverte-

brados de ríos mediterráneos para poder sugerir mejoras que incrementen su valor diagnóstico en el marco de la 

ecología teórica y que los hagan compatibles con la conservación de especies amenazadas (Capítulo 3). 
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Objetivo específico 4 

Tras poner de manifiesto el capítulo 3 la necesidad de incrementar el uso de biomarcadores no letales en pe-

ces, el presente capítulo profundizará en el valor diagnóstico de los análisis de sangre periférica. Se determi-

nará la variabilidad natural de los parámetros hematológicos a lo largo de un año y se relacionarán los cam-

bios acontecidos con las tendencias de abundancia en las poblaciones de peces estudiadas a lo largo de un 

gradiente de contaminación. De nuevo, a fin de valorar su potencial diagnóstico, se compararán estos resulta-

dos con los índices de calidad biótica de uso tradicional (Capítulo 4). 
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CAPÍTULO 1 

 

Impacto ecológico y recuperación de un río mediterráneo     

después de recibir un efluente de aguas residuales                   

de origen industrial 
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Resumen 

 

El sector textil es uno de los más importantes a nivel mundial, siendo responsable de hasta un 

20% de todos los problemas de contaminación derivados de la actividad industrial. Pese a esto, 

nuestro conocimiento sobre cómo los ecosistemas fluviales responden y se recuperan de este im-

pacto es escaso. En este estudio, examinamos, desde el verano de 2012 hasta la primavera de 

2013, la calidad del agua y el estado ecológico aguas arriba y 1,5 km aguas abajo de la entrada de 

una planta de tratamiento de aguas residuales de una industria textil en el río Ripoll, NE de Espa-

ña. Para determinar el estado ecológico utilizamos cambios en la diversidad taxonómica y en 10 

índices de calidad biótica basados en diatomeas, macrófitos, macroinvertebrados y peces. Los 

resultados mostraron un deterioro considerable de la calidad del agua y de todas las comunidades 

biológicas en la entrada del efluente de la depuradora. Sin embargo, se produjo una notable mejo-

ría 1.5 km aguas abajo. La severidad del impacto varió entre los taxones y las estaciones del año, 

siendo los peces el taxón más afectado y la primavera la estación del año con el mejor estado eco-

lógico. Existió una fuerte correlación entre las variables de calidad del agua y muchos índices de 

calidad bióticos, lo que denota que estamos ante un problema de contaminación crónica que afec-

ta a múltiples niveles tróficos. Por consiguiente, este estudio sugiere que es urgente mejorar el 

tratamiento de las aguas residuales de esta industria a fin de preservar la integridad ecológica del 

río Ripoll y, en especial, su ictiofauna. Asimismo, nuestro estudio demuestra el valor diagnóstico 

de los índices de calidad biótica basados en diatomeas, macroinvertebrados y peces, tal y como 

establece la Directiva Marco del Agua Europea.  
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CAPÍTULO 2 

 

Medidas de diversidad funcional reflejan impactos                       

de la actividad humana en sistemas de baja                                        

riqueza de especies 
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Resumen 

 

La ecología basada en rasgos se ha desarrollado durante décadas con el objetivo de inferir alteracio-

nes en procesos ecológicos a partir de la estructura funcional de las comunidades. Sin embargo, to-

davía existe un gran desconocimiento sobre cómo la actividad humana afecta a la diversidad de ras-

gos en sistemas de baja riqueza taxonómica. En este estudio se utilizó una extensa base de datos 

(99.700 km2, n = 387 localidades) a fin de analizar cómo la riqueza total de especies y tres índices 

de diversidad funcional (especialidad funcional, originalidad y entropía) basados en comunidades de 

peces varían en función de los efectos combinados de estresores naturales y antrópicos en 15 cuen-

cas del NE de España. Los análisis de partición de la varianza y de GLMM demostraron de forma 

consistente que los índices de diversidad funcional explicaron más varianza que la riqueza taxonó-

mica. La altitud pareció intensificar el efecto de la degradación física del hábitat sobre la estructura 

funcional de las comunidades de peces. La biomasa de peces exóticos, además, redujo notablemente 

las combinaciones de rasgos únicos de las comunidades. Sin embargo, la alteración de la calidad del 

agua jugó un papel menos importante en la variación de los tres índices funcionales, y las caracterís-

ticas geográficas fueron las variables más importantes para la variación en riqueza total. La compa-

ración de los índices de diversidad funcional con los indicadores tradicionales del estado de salud de 

los ríos en esta región puso de manifiesto el fuerte papel estructurador de las introducciones de peces 

en estas comunidades. Además, este estudio comparativo sugiere que los índices funcionales son 

mejores como indicadores de impacto ambiental que el tradicional índice de calidad biótica basado 

en peces, desarrollado a partir de la entrada en vigor de la Directiva Marco del Agua Europea.  En 

resumen, las actividades humanas están configurando la estructura funcional de las asociaciones de 

peces en los ríos mediterráneos con posibles ramificaciones para los servicios ecosistémicos que és-

tos sustentan. La adopción de los índices de diversidad funcional en los protocolos de biomonitori-

zación podría ayudarnos a comprender y predecir mejor los efectos de las perturbaciones antrópicas 

en los amenazados ríos mediterráneos. 
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Abstract 

 

Trait-based ecology has been developed for decades to infer changes in ecosystem processes based on 

the functional structure of communities. However, we still have limited insight into how human activi-

ties affect trait diversity in species poor systems. In this study we used an extensive data-set (99,700 

km2, n=430 sites) to examine how taxonomic richness and three functional diversity (FD) facets 

(functional specialization, originality and entropy) of fish assemblages respond to the combined effects 

of natural and anthropogenic disturbances in 15 catchments in NE Spain. Variation partitioning and 

GLMM approaches consistently showed that functional diversity indices explained more variance than 

total fish richness. Altitude appeared to intensify the effect of physical habitat degradation on the func-

tional structure of fish assemblages. Non-native fish biomass also seemed to reduce unique trait combi-

nations in fish assemblages. However, changes in water quality play a limited role in variation in all 

three FD facets, and geographical features were only highlighted as major driver for taxonomic richness. 

The comparison of FD facets with traditional indicators of ecosystem health further supports the strong 

impact of fish introductions in the community structure of fish in these Mediterranean rivers. Further, it 

showed that FD indices perform better than a fish index of biotic integrity developed in this region to 

appraise environmental degradation, in compliance with the EU’s Water Framework Directive. On a cor-

ollary, human activities are shaping the functional structure of fish assemblages in Mediterranean rivers 

with potential ramifications for the ecosystem services they support. The adoption of FD facets in bio-

monitoring can help us to better understand and predict the effects of anthropogenic disturbances in the 

vulnerable Mediterranean rivers. 

 

Keyword: trait-based ecology, functional ecology, Mediterranean rivers, multiple stressors, exotic fish, 

fish community, habitat alterations. 

1. Introduction 

Biodiversity loss is occurring at unprece-

dented rates on Earth and freshwater ecosystems 

are probably among the most affected (Strayer 

and Dudgeon, 2010, Vörösmarty et al., 2010; 

Tittensor et al. 2014). Major threats to freshwa-

ter biodiversity include hydromorphological al-

terations, water pollution, fisheries, and the re-

lease of non-native species (Maybeck, 2003, 

Vörösmarty et al., 2010). Besides conservation 

issues per se, alterations in freshwater diversity 

imperil important human resources such as food 

and drinking water (Vörösmarty et al., 2010). 

Several international initiatives such as the Inter-

national Decade for Action – ‘Water for 

Life’ (Dudgeon et al., 2007) and the EU’s Water 

Framework directive (EU Commission, 2000) 

aim to promote river conservation. However, a 

better understanding of how freshwater animal 

communities respond to the combined effects of 

natural and anthropogenic stressors is needed to 

develop more effective management strategies 

(Ormerod et al., 2010). 
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The loss of sensitive species is a well-

known response of aquatic communities to stress 

(Kolkwitz and Marsoon, 1909), and the basis of 

the myriad of taxonomic-based procedures devel-

oped, hereafter referred to as indices of biotic 

quality (IBQ) to assess the ecological status of riv-

ers (Karr, 1981; Birk et al., 2012). Despite being 

widely adopted by official monitoring schemes, 

many criticisms have arisen from their use 

(reviewed by Friberg et al. 2011; Jackson et al. 

2016). For instance, climate change may compro-

mise their diagnostic ability by shifting the refer-

ence conditions against which tested sites must be 

compared (Barbour et al., 2010). Most important-

ly, the extensive use of IBQ may have limited our 

ability to develop theory on how communities re-

spond to stress. Ecological niche theory states that 

habitat acts as ‘filter’ selecting those species with 

the best set of traits for a given condition (Chase 

and Leibold, 2003). Thus, geographically distant 

communities under similar stressors are expected 

to have different species but similar trait combina-

tions (e.g. Bonada et al., 2007).  

Towards predicting the response of com-

munities, functional ecology has been developing 

for the last decades (Statzner et al., 2001; Petchey 

and Gaston 2006), with development of functional 

diversity indices based on functional traits, i.e. at-

tributes of organisms that are link to their response 

to environment or their role in ecosystem process-

es   (FD; Petchey and Gaston, 2002; Mouillot et 

al., 2013; Maire et al. 2015). It is widely recog-

nised that FD measures are a superior alternative 

to taxonomic-based approaches to detect effect of 

human impacts (e.g. Hooper et al., 2005; Villéger 

et al., 2010; Gagic et al., 2015). However, its ad-

vantages over IBQ have not been specifically in-

vestigated. IBQ often use community traits in 

making diagnostics, but resultant score does not 

explicitly account for functional diversity. 

In this study we assess how freshwater fish 

assemblies in NE Spain respond to multiple stress-

ors. This region has a long-history of anthropogen-

ic disturbances (e.g. droughts, water pollution, 

physical habitat degradation, and introduction of 

non-native species (Mas-Marti et al. 2010; 

Figuerola et al., 2012; Maceda-Veiga et al., 2017), 

and provides a unique opportunity to assess how 

these shape the functional structure of fish assem-

blages. Although the life-history of fish species is 

adapted to the typical flood-drought regime of 

Mediterranean rivers (e.g. Vinyoles et al. 2010; 

Doadrio et al. 2011), fish diversity could be affect-

ed by the interactive effects of anthropogenic dis-

turbances. The low fish species richness in Medi-

terranean rivers (often < 4 species, e.g. Maceda-

Veiga et al. 2010) contrasts with the higher rich-

ness in other European rivers and may limit the 

performance of FD indices to detect the effects of 

stressors. 

The objectives of our study are: i) to assess 

the response of taxonomic richness and three FD 

facets (functional specialization, originality and 

entropy) to the combined effects of natural and 

anthropogenic stressors, and ii) to compare the 

diagnostic ability of FD indices with traditional 

IBQ widely used in NE Spain. We expect that in-

dices considering functional identity of species 

will provide a better description of the effects of 

human activities on fish assemblages than species 

richness, since community-habitat relationships 

should be mediated via functional traits 

(e.g., Suding et al. 2008). If FD indices have po-

tential to become new monitoring tools in species-

http://onlinelibrary.wiley.com/doi/10.1890/09-1310.1/full#i1051-0761-20-6-1512-Suding1
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poor systems, we also expect them to perform bet-

ter than the current fish index developed in this 

region to appraise ecosystem health. 

 

2. Materials and methods 

2.1. Study area 

The study area is located in NE Spain and 

comprises 15 catchments, including the complete 

Ebro River and part of the Garonne basin (Fig 1). 

Except the Garonne, all rivers travel east from the 

Cantabrian, Pyrenean or low mountains to the sea. 

Overall, the selected river basins drain an exten-

sive area of up to 99,700 km2 and typify well the 

natural and anthropogenic stressors experienced 

by other Mediterranean rivers in terms of geolo-

gy, physical habitat structure and water properties 

(Sabater et al., 2009). The north-east of Spain is 

also a hotspot of fish introductions worldwide 

(see Leprieur et al. 2008). Most of these rivers are 

small and follow a typical Mediterranean hydro-

logical regime, with severe droughts in summer 

and floods in autumn. Large rivers, however, peak 

in flow in spring because of snowmelt. We sur-

veyed in low flow conditions because this is when 

fish populations can be properly sampled using 

electrofishing (see below). These conditions are 

also likely to intensify the effects of anthropogen-

ic stressors on aquatic organisms (Petrovic et al., 

2011). 

 Fish fauna includes endemic cyprinids (e.g. 

Iberian red-fin barbel, Barbus haasi; the Ebro nase 

Parachondrostoma miegii), amphidromous spe-

cies such as the European eel (Anguilla anguilla) 

Figure 1. Location of Catalonia Basins included whole Ebro Basin, in nor theaster  Spain (box). 380 
samples sites (black points) for fish sampling, habitat and water quality variables.  
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and many non-native species (~50%) that have 

been introduced for the two last centuries, includ-

ing some of the world’s worst invasive species 

(e.g. the common carp Cyprinus carpio, the east-

ern mosquito fish Gambusia holbrooki) (Maceda-

Veiga et al., 2017). Fish species mostly found in 

river mouths such as mullets (Liza spp., Chelon 

labrosus and Mugil cephalus) were excluded from 

the analysis, as they play a minor ecological role 

at the basin scale. Riparian vegetation include na-

tive and non-native coniferous and deciduous 

trees (e.g. Alnus glutinosa, Platanus hispanica, 

Coryllus avellana), and invasive herbs such as 

Arundo donax (e.g. Maceda-Veiga et al., 2016).    

 

2.2. Fish surveys 

 

We assembled fish data from 430 surveys 

performed in NE Spain from 2002 to 2008 (e.g. 

Maceda-Veiga and de Sostoa, 2011; Maceda-

Veiga et al. 2014). Fish were captured following 

an international standardised fish sampling meth-

od (CEN standards EN 14962 and EN 14011), in 

compliance with the EU’s Water Framework Di-

rective. Fish were sampled by a single-pass elec-

trofishing using a portable unit which generated 

up to 200 V and 3 A pulsed D.C. in an upstream 

direction. We covered the whole wetted width of 

the 100-m long reaches surveyed in each site, 

which include a variety of habitat types (pools, 

rifles and runs) (see Maceda-Veiga et al. 2017 for 

further details). Fish were then identified to spe-

cies level, counted and a representative set of in-

dividuals of each species (50 individuals when 

possible) weighted to the nearest mg. Fish were 

anaesthetised with a buffered MS222® solution 

(Tricaine methane-sulfonate, Sigma) to reduce 

stress. All fish were released in each site when 

recovered. Fish abundance and biomass were 

standardised to account for sampling effort.  

 

2.2. Functional characterization of fish 

 

To describe the functional identity of each 

fish species, we selected a set of 9 complemen-

tary traits that are related to key biological func-

tions such as food acquisition, locomotion and 

reproduction (Table 1) (Olden et al. 2006, Vil-

léger et al., 2013, Buisson et al., 2013). Traits 

were coded using continuous or ordinal variable. 

We used fish Atlases (Kottelat and Freyhof, 2007;  

Doadrio et al., 2011), electronic databases (http://

www.fishbase.org), the scientific literature, and 

our own expertise to provide a functional descrip-

tion of native and non-native fish species (Table 

1). Ordinal traits were assigned a single state 

based on a majority of evidence rule according to 

adult preferences following Olden et al. (2006). 

The lack of an in-depth ecological knowledge of 

some fish species precluded the use of more 

traits. We also acknowledge that species traits can 

differ among populations (Ackerly and Cornwell, 

2007), but we lack of this specific information for 

the present study.  

 

2.3. Measuring functional diversity 

 

Functional diversity indices (FD) of fish 

assemblages were computed in a multidimension-

al space (Villéger et al. 2008, Mouillot et al. 

2013, Maire et al. 2015). Briefly, we first comput-

ed pair-wise functional distances between species 

according to their traits values using the Gower 

distance (Gower, 1966). Secondly, we applied a 

http://www.fishbase.org
http://www.fishbase.org
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Trait type Function Trait Categories Categorical value 
          
Categorical Reproduction Reproductive strategy Fractional Spawner 1 

      Up the river 2 
      Migratory 3 
      Parental care 4 
      Ovoviviparous 5 
      Spawns several substrate 6 

    Fecundity (egg number) <2000 1 
      2000-10000 2 
      >10000 3 

  Trophic interaction Trophic guilds Herbivore-detritivore 1 
      Omnivore 2 
      General invertivore 3 
      Surface/water column invertivore 4 
      Benthic invertivore 5 
      Piscivore 6 

  Habitat use Vertical position Benthic 1 
      Benthopelagic 2 
      No Benthic 3 

    Velocity preference Fast 1 
      Moderate 2 
      Slow-None 3 

      General 4 
Continuous Locomotion and 

food acquisition 
Shape factor  Describe ratio   

  Swimming factor  Describe ratio   

  Survival Average weight     
    Maximal age     

          

Table 1. Trait type, function, biological traits and categor ies for  fishes considered in the present study.  

principal coordinated analysis (PCoA) to the 

resultant matrix to build the multidimensional 

Euclidean space (Villéger et al., 2008). Thirdly, 

we selected the first three PC axes (mSD: 

0.012) as the most representative functional 

space of our data-set (Maire et al., 2015). Final-

ly, we computed FD indices based on position 

of species in the functional space (Villéger et 

al. 2008). 

We selected three FD indices that assess 

three complementary facets of FD (Mouillot et 

al. 2013) that can be calculated even with less 

than 3 species, namely functional entropy 

(FEnt), functional specialization (FSpe), and 

functional originality (FOri). More precisely, 

FEnt was calculated such that 1/(1-Q), where Q 

is Rao’s quadratic entropy computed as the bio-

mass-weighted sum of pairwise functional dis-

tance among species within the community 

(Ricotta and Szeidl, 2009). FEnt increases 

when species with the highest biomass are 

functionally distinct (Mouillot et al., 2013). 

FSpe was calculated as the biomass-weighted 

mean distance in the functional space to the av-
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erage value of all the species present at the re-

gional scale (Bellwood et al. 2006). It reaches 

high values when the largest biomass belongs to 

species with extreme traits values. Finally, we 

calculated FOri as the biomass-weighted mean 

distance to the nearest species within the func-

tional space (Mouillot et al., 2013). It increases 

when species with unique trait combinations have 

the largest biomass in the community assembly. 

 

2.5. Statistical analyses 

 

All analyses were computed in R (R De-

velopment Core Team, 2013) using the libraries 

stats, MASS, lme4 (Bates et al. 2016), psych 

(Revelle 2016), and hier.part (Walsh and Mac 

Nally 2015). As reported in our previous study 

(e.g. Maceda-Veiga et al. 2014), Spearman rho 

coefficient was used to remove redundant varia-

bles (r > 0.7) from the combined set of 24 envi-

ronmental variables. A principal component anal-

ysis (PCA) was then applied to summarise varia-

tion in the remnant 11 variables. The ‘varimax’ 

rotation was used to facilitate the interpretation of 

axes, and the resultant stressor gradients related 

to anthropogenic impact were included in models 

as predictors. Continuous variables were log-

transformed and percentages were arc-sine square

-root transformed to improve linearity.   

Generalised linear mixed models 

(GLMMs) were used to examine relationships 

among diversity measures (Total richness, FEnt, 

FSpe, and FOri), natural features, and the gradi-

ents of anthropogenic impact. Basin was included 

as random term to control for potential autocorre-

lation due to biogeographic factors at the basin 

level. Altitude was also included in the models to 

account for the role of natural geographical gradi-

ents in the analysis. As anthropogenic stressors, 

we additionally included in models the ratio be-

tween non-native fish and total fish biomass to 

explore the relative contribution of non-native 

fish to the variation in the functional diversity of 

fish assemblages. Prior to the GLMM analyses, 

FSpe and FOri were standardised to values be-

tween zero (minimum) and one (maximum). As 

1<FEnt<2 we subtracted one from FEnt values to 

express the index as a proportion. Binomial error 

distributions were used for proportional data 

(FSpe, FOri, and FEnt), and Poisson errors were 

used for taxon richness. Models were validated 

via visually inspecting diagnostic plots of residu-

als. 

To further test the robustness of our re-

sults, we used a hierarchical partitioning (HP) 

analysis (‘hier.part’ function in R) using the error 

distributions validated in the GLMM approach. 

HP models deal with collinearity among predic-

tors (e.g. between altitude and habitat degrada-

tion, see Murphy et al., 2013), which even in 

small amounts can bias regression parameters 

(Freckleton, 2011). Whilst causality cannot be 

determined in observational studies, HP decom-

poses the variation of dependent variables in 

unique and joined fractions of a set of predictors 

(Walsh and Mac Nally, 2011). We assessed the 

significance of HP models using a randomization 

test for hierarchical partitioning analysis 

(function ‘rand.hp’). As many regressors can 

generate rounding errors in HP models, we vali-

dated their outputs by changing the order of pre-

dictors, as recommended by Walsh and Mac Nal-

ly (2011). 

 To assess the potential improvement pro-
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vided by the incorporation of FD indices in envi-

ronmental monitoring, we used an independent 

data-set (see above). Spearman rank correlations 

were used to examine relationships among FD 

indices, traditional IBIs and general indicators of 

river status, such as total nutrient concentration, 

conductivity, the habitat quality index RBA, and 

the predominance of non-native species in the 

fish assemblage in richness and biomass. Signifi-

cance in HP analysis was based on the upper 0.95 

confidence interval and at P<0.05 in the remain-

ing statistical procedures. 

 

 

 

3. Results 

3.1. Taxonomic and functional diversity of fish 

assemblages 

 

A total of 29 fish taxa were recorded (for a 

full list see Annex) belonging to 9 orders and 12 

families, including 15 species of Cyprinidae. Fif-

teen taxa were native and fourteen non-natives. 

Maximum species richness in a site was of 15 

(seven native and eight non-natives, Fig 3). 

Across the study area indices of functional spe-

cialisation (FSpe) and functional originality 

(FOri) reached their maximum value (1), whereas 

the functional entropy index (FEnt) ranged from 1 

to 1.8 (Fig 4). Taxon richness was significantly 

correlated to all FD indices although FEnt 

(r=0.54; P<0.01), and to lower extent with FSpe 

(r=0.24; P<0.01) and FOri (r=0.26; P<0.01).  

 

3.2. Anthropogenic stressor gradients 

 

Two first axes of PCA computed with wa-

ter quality and physical habitat properties (PC1 

and PC2), explained 42.88 % of variance (Table 

2). PC1 accounted for 29.6% of the variance and 

was mainly driven by indicators of water quality 

(ammonium, nitrite, nitrate, and phosphates). PC2 

explained 13.8% of variance and was mainly re-

lated to hydromorphological alterations (riparian 

coverage, habitat structure, and channel morphol-

ogy). Other PC gradients produced by the PCA 

(PC3 and PC4) were not used as anthropogenic 

stressors given the variables selected (e.g. temper-

ature and macrophytes), even though both ex-

plained a reasonable amount of variance (11.18% 

and 10.84%, respectively). 

 

3.3. Relative contribution of natural and anthro-

pogenic stressors to diversity measures 

 

Since human activities tend to concentrate 

Table 2. Loadings for  axes 1 and 2 according 
to PCA built with water physico-chemical varia-
bles and habitat quality features measured in riv-
ers from north-eastern Spain. Bold values are 
considered high ≥ 0.4 (Maceda-Veiga et al. 

Environmental Variables PC1 PC2 

Habitat structure -0.24 0.67 

Riparian coverage -0.09 0.79 

Channel conservation -0.05 0.80 

pH 0.03 0.02 

Temperature 0.27 -0.28 

Ammonium 0.80 -0.08 

Nitrite 0.79 -0.13 

Nitrate 0.76 -0.09 

Phosphates 0.49 -0.23 

Conductivity 0.43 -0.31 

Macrophytes -0.06 0.04 
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Figure 2. Independent contr ibution (% ) of the five predictors used in the generalised linear  
models to the explained variation of the hierarchical partitioning models performed on functional 
diversity measures (FSpe, FOri, FEnt) and total fish species richness. All predictors were signifi-
cant at the 95% confidence interval based on a randomized permutation test (rand.hp function). 

in lowlands, it was necessary to disentangle the 

relative effect of altitude and anthropogenic 

impacts (PC1, PC2 and non-native species bio-

mass ratio) on fish diversity. Hierarchical parti-

tioning (HP) models revealed that altitude made 

the largest independent contribution to the vari-

ation in all four fish diversity measures (Fig 2). 

All three functional diversity (FD) indices fol-

lowed the trend observed for taxon richness 

with altitude (Figs 3 and 4). In upstrem sites 

above than 1000 m, FD indices and richness 

values were very low. As altitude declined be-

low 500 m FD indices increased rapidly. How-

ever, species richness peaked at around 500-

600 m, with a less gradual trend (Fig 3). The 

number of non-native taxa reduced with in-

creasing altitude (Fig 4), with only rainbow 

trout (Oncorhynchus mykiss) found above than 

600 m. 

Anthropogenic stressors also explained 

a significant unique fraction of variation in 

functional diversity indices (Fig 2). However, 

changes in taxon richness were mainly attribut-

ed to natural factors, namely altitude and basin 

(Fig 2). These results were mostly concordant 

with the GLMM approach, which showed that 

basin played a minor role in explaining all three 

functional diversity indices. All had random 

effect variances for basin very close to zero, 

whereas it increased for taxon richness (Table 

4). However, the two modeling techniques 

ranked the contribution of altitude and anthro-

pogenic stressors to variation in functional di-

versity measures in a different order (Fig 2, Ta-

ble 3). FSpe and FOri responded to variations 

in altitude and non-native biomass ratio in the 

same way, but FOri was not related to PC2 

(Table 3). PC1 was not retained as a major an-
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 Estimate SE z p 

Taxon richness 
        

(Intercept) 
2.540 0.234 10.876 1.50E-27 

log(altitude + 1) 
-0.294 0.038 -7.829 4.94E-15 

Physical habitat 
0.733 0.218 3.361 0.0008 

Water quality 
-0.184 0.131 -1.407 0.1594 

Non-native biomass ratio 
0.148 0.102 1.446 0.1481 

log(altitude + 1)*Physical habitat 
-0.128 0.036 -3.565 0.0004 

log(altitude + 1)*Physico-chemical 0.022 0.027 0.817 0.4141 
FSpe 

        
(Intercept) 

6.640 1.432 4.636 3.55E-06 
log(altitude + 1) 

-1.742 0.282 -6.177 6.52E-10 
Physical habitat 

3.691 1.443 2.559 0.0105 
Water quality 

-0.692 0.719 -0.962 0.3362 
Non-native biomass ratio 

3.072 0.546 5.625 1.86E-08 
log(altitude + 1)*Physical habitat 

-0.700 0.278 -2.518 0.0118 
log(altitude + 1)*Physico-chemical 0.164 0.160 1.026 0.3048 
FOri 

        
(Intercept) 

9.147 1.840 4.971 6.65E-07 
log(altitude + 1) 

-2.189 0.364 -6.017 1.78E-09 
Physical habitat 

1.970 1.681 1.172 0.2413 
Water quality 

-0.720 0.723 -0.996 0.3190 
Non-native biomass ratio 

-3.423 1.279 -2.677 0.0074 
log(altitude + 1)*Physical habitat 

-0.400 0.341 -1.175 0.2399 
log(altitude + 1)*Physico-chemical 0.145 0.176 0.826 0.4088 
FEnt 

        
(Intercept) 

4.529 1.472 3.077 0.002 
log(altitude + 1) 

-1.478 0.298 -4.958 7.11E-07 
Physical habitat 

5.808 2.111 2.752 0.006 
Water quality 

-0.991 0.987 -1.005 0.315 
Non-native biomass ratio 

0.343 0.973 0.353 0.724 
log(altitude + 1)*Physical habitat 

-0.981 0.406 -2.416 0.016 
log(altitude + 1)*Physico-chemical 0.186 0.227 0.820 0.412 

Table 3. Generalized linear mixed model results for fixed effects. P values <0.05 in bold. 
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Figure 3. Relationship (mean fitted values from GLMM) between taxon r ichness and altitude 
(with basin as random effect) at three levels of physical habitat quality (PC2): PC2 = maximum (a); 
PC2 = median (b); and PC2 = minimum (c). 

thropogenic stressor for any of the four fish 

diversity measures (Table 3, Fig 2). 

Interactive effects among altitude and 

anthropogenic stressors revealed that altitude 

modulated the effect of habitat degradation on 

fish diversity. As habitat quality reduced, from 

the maximum (Fig 3a), to the median (Fig 3b) 

and the minimum (Fig 3c) values on PC2, the 

tendency for taxon richness to decline with alti-

tude was attenuated. At low altitudes (<300 m) 

FEnt was high in sites with well-preserved hab-

itats but where habitat alterations were ex-

treme, the index took minimal values regard-

less of altitude. For FSpe decreased with in-

creasing altitude and increased with increasing 

non-native species biomass (Fig 4). In contrast 

to FSpe, FOri reduced with increasing biomass 

of non-native species (Fig 4d).  

 

 
 

3.4. Correlations among water and habitat 

quality indicators, fish diversity measures and 

indices of biotic quality 

 

At least one indicator of environmental 

degradation was significantly correlated, either 

with a functional diversity measure or an index 

(Basin) Variance SD 

Taxon richness 0.0736 0.2712 
FSpe 2.51E-10 1.58E-05 
FOri 3.74E-08 1.93E-04 
FEnt 2.54E-10 1.59E-05 

Table 4. Generalized linear  mixed model 
results for random effect. 
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of biotic quality (Table 5). In particular, diatom 

(IPS) and macroinvertebrate-based (IBMWP) indi-

ces had a highly negative relationship with con-

ductivity and total nutrient content. Conversely, 

total nutrient content was positively related to 

FSpe, FOri, and the alternative fish metric TIV for 

water quality (Table 5). A positive relationship 

was also found for the habitat quality index (RBA) 

with the IPS index and the TIV metric for habitat 

quality. In contrast, the RBA index was negatively 

correlated with FSpe and FOri (Table 5). All water 

and habitat indicators were poorly related to total 

fish richness, the fish index IBICAT, and the func-

tional index FEnt (Table 5).  

The strongest correlations were found 

among all three functional diversity indices (FSpe, 

FOri, and FEnt) and non-native fish measures 

(Table 5). The latter were also positively associat-

ed with total native richness but to a lesser extent. 

A weak but negative relationship was also ob-

served for the IBICAT index and non-native fish 

measures (Table 5). In contrast, a strong negative 

relationship was found among non-native fish 

measures, the IPS and IBMWP indices, and the 

fish metrics TIV (Table 5). 

 

4. Discussion 

 

Our study shows the superior alternative of 

three functional diversity indices (specialisation, 

FSpe; originality, FOri; and redundancy; FEnt) to 

fish richness and a fish Index of Biotic Quality 

widely used in NE Spain to determine river’s eco-

logical status. As well as detecting impairment, 

our results illustrate the potential of functional di-

versity measures to identify the mechanisms be-

hind the changes observed in a fish assemblage 

(e.g. loss of generalists). However, this study also 

highlights that non-native fish and environmental 

degradation can both affect functional diversity, 

making the establishment of cause-effect relation-

ships difficult. Although non-native fish can be 

numerically dominant in NE Spain (>50%), they 

seem not to have buffered the response of fish as-

semblages to environmental degradation. 

 

4.1. Relative contribution of natural and anthro-

pogenic stressors to diversity measures 

Altitude was found to make the largest in-

dependent contribution to total fish richness and 

functional diversity indices. The most plausible 

explanation for this result is that surface area in-

creases downstream and hence the resources avail-

able (Angermeier and Schlosser, 1989; Lomolino, 

2000). However, in lowland, non-invaded sites, 

we found a marked increase in FOri and FSpe 

from 40% to 100% of originality and specialisa-

tion. While suggesting that the ecological role of 

species diversifies downstream, these results indi-

cated that some traits become dominant, as report-

ed by Karadimou et al., 2016. In our study, partic-

ular traits (e.g. amphidromous reproductive strate-

gy, omnivorous diet, slow water velocity prefer-

ence) were more common in downstream (e.g. An-

guilla anguilla) than in upstream fish species (e.g. 

Barbus meridionalis) (de Sostoa et al., 1990). 

Unique trait combinations also dominated in bio-

mass in invaded, low land sites. Like elsewhere in 

the Mediterranean area (Marr et al., 2010), non-

native fish in NE Spain are large predators (e.g. 

Silurus glanis, up to Kg) with life-histories typical 

of species from permanent, low water velocities 

(de Sostoa et al., 1999; Ribeiro et al., 2008). By 

contrast, native species evolved in fast waters with 
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marked seasonality, and tend to have wider 

trophic spectra and multiple spawning events 

(e.g. Herrera et al., 1992; de Sostoa et al., 1999; 

Vinyoles et al., 2010). 

 In our study, the relative contribution of 

non-native fish and physical habitat quality to all 

three diversity measures was index and model-

specific. Incongruence between traditional linear 

models (LMs) and hierarchical partitioning (HP) 

analyses are likely to be attributed to collinearity 

among predictors (Walsh and Mac Nally, 2011). 

Non-native fish tend to concentrate in heavily 

altered river reaches (e.g. embankments, weirds) 

(Marchetti et al., 2004; Maceda-Veiga et al., 

2017), which limits the ability of traditional sta-

tistical methods to disentangle the weight of these 

two factors. This can explain why LMs and HPs 

ranked predictors in a different order, and high-

lights the power of variation partitioning analyses 

to elucidate the causes behind the observed pat-

terns (see also Buisson et al., 2008; Murphy et al., 

2013). The perceived relationship affects man-

agement; the removal of non-native species re-

quires of different actions than restoring habitat 

quality. Nonetheless, habitat improvements might 

solve both issues, as rivers with natural flow re-

gimes are often the least invaded (Poff et al., 

1997; Marchetti and Moyle, 2001; Bernardo et 

al., 2003; but see Propst et al. 2008). 

The functional indices FSpe and FOri 

were found in our study to perform better in de-

tecting anthropogenic impacts than total fish rich-

ness and FEnt, which were mostly driven by nat-

ural factors. Geographical features including ba-

sin are major shaping forces of the taxonomic 

composition of communities (Richards et al., 

1996; Williams et al., 2003; Maceda-Veiga et al., 

2017). Although FSpe and FOri indices were 

found in our study to offset this major drawback 

of taxonomic-based approaches, ecology cannot 

be disconnected from taxonomy. A good 

knowledge of species is required to assign traits 

properly (e.g. Sánchez-Hernández et al., 2011; 

Rodríguez-Lozano et al., 2016). In our study, 

FSpe and FOri indices also showed a differential 

response to anthropogenic impacts, supporting 

the notion that multiple indices provide comple-

mentary information in studies of functional di-

versity (Mouillot et al., 2013). In particular, we 

found that FOri reduced when non-native fish 

dominated in biomass, whereas FSpe increased in 

these conditions and also depended on physical 

habitat quality.  

As FOri decreases in assemblages with a 

less original combination of traits (see Mouillot et 

al., 2013), our results are compatible with a high 

functional redundancy in invaded sites. The de-

crease in FOri was simultaneously driven by an 

increase in FSpe, indicating an increase in species 

with extreme trait combinations (Mouillot et al., 

2013). However, we caution for the use of func-

tional redundancy as a desirable community 

property (see Rosenfeld, 2002; Joner et al. 2011; 

Bruno et al., 2016). As pointed out by Brandl et 

al. (2016), a limited resolution of trait-based ap-

proaches may mask the loss of functionally 

unique (native) species (i.e. increasing FOri) with 

potential ramifications for ecosystem functioning, 

in addition to the conservation concern of species 

loss. This problem is likely to be acute in natural-

ly species-poor and heavily invaded systems such 

as in fish assemblages from Mediterranean rivers. 

In these systems one or two native fish species 

(see Maceda-Veiga et al., 2010) often top-down 
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control the aquatic community, and so all are 

likely to be functionally unique. Therefore, the 

door is opened to consider functional redundan-

cy just an artefact of our coarse approximation of 

organisms’ ecological role (Loreau, 2004). Like-

wise, the presence of non-native fish species 

may not be necessarily bad, as mammals and 

waterbirds can feed on non-native fish (Maceda-

Veiga et al., 2017). 

 

4.2. Comparison of the diagnostic power of fish 

diversity measures and indices of biotic quality 

  

Riverine taxa integrate the combined ef-

fects of stressors over variable spatio-temporal 

scales based on their different life-history 

(Barbour et al., 1999). Thus, biotic indices may 

not correlate with fluctuating variables such as 

water chemistry. However, these associations 

can inform about their diagnostic ability, espe-

cially in chronically polluted systems such as 

Mediterranean rivers. In our study, the diatom 

and invertebrate-based indices had the strongest 

correlations with water quality, especially with 

total nutrient load. These results support that 

these indices were originally developed to detect 

organic pollution, even though they are now 

used to assess many pollution sources (e.g. Mun-

né and Prat, 2009; Juttner et al., 2012; Colin et 

al. 2016). Interestingly, a strong negative rela-

tionship was also found in our study between 

these two indices and non-native fish measures. 

This relationship can be attributed to the fact that 

non-native species tend to occur in degraded 

sites, but also that they can be the direct cause of 

degradation (e.g. Shin-Ichiro et al., 2009). None-

theless, we still have limited insight into how 

biological invasions affect current biomonitoring 

schemes. 

The confounding effect of non-native fish 

in biomonitoring tools was acute for fish-based 

measures, particularly for IBICAT. It did not 

significantly respond to water and habitat varia-

bles, and was markedly affected by non-native 

fish occurrence (see also Benejam et al. 2009). 

In our study, fish richness was also poorly relat-

ed to environmental degradation and mostly 

driven by non-native fish measures. Conversely, 

FSpe and FOri responded to both, even though 

signs of their relationships with abiotic and bio-

tic stressors often differed from our large-scale 

data-set. This highlights the assemblage-

dependence of functional analyses upon the 

functional space occupied by each fauna 

(Mouillot et al. 2011). Finally, our study also 

showed that invaded sites were dominated by 

relatively tolerant species to poor water and hab-

itat quality according to TIV scores developed 

by Maceda-Veiga and de Sostoa (2011). These 

results support the prevailing assumption in liter-

ature that non-native fish are highly tolerant spe-

cies (Ribeiro et al. 2008; Hermoso et al. 2011; 

but see Kennard et al. 2005; Maceda-Veiga and 

de Sostoa, 2011), but can also suggest that native 

species living there have wider tolerance ranges.     

 

5. Conclusions 

 

Our study provides evidence of the suita-

bility of FSpe and FOri indices as new diagnos-

tic tools in species-poor systems. They were re-

sponsive to physical habitat and biotic degrada-

tion, even though the direction of the change was 

found to be index specific. Changes in water 

quality play a limited role in variation in all three 
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FD facets, and taxonomic richness was only 

mostly driven by geographical features. The 

comparison of FD facets with traditional indica-

tors of ecosystem health supports that fish intro-

ductions play a major role in the structure of fish 

assemblages in these rivers. Further, it showed 

that FD indices perform better than a fish index 

developed in this region to assess environmental 

degradation, as driven by the EU’s Water 

Framework Directive. In conclusion, the use of 

FD measures in fish will help us to better under-

stand and predict the impact of anthropogenic 

disturbances in Mediterranean rivers.  
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CAPÍTULO 3 

 

Relevancia ecológica de los biomarcadores en los                             

estudios de monitoreo de macroinvertebrados y peces                    

en ríos mediterráneos 
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Resumen 
 
 
 

Los ríos mediterráneos son probablemente uno de los ecosistemas más singulares y amenazados 

del mundo debido a su elevada endemicidad y a una larga historia de impactos antrópicos. La 

conservación de la biodiversidad tiene una importancia ecológica per se. Además, también garan-

tiza la conservación de los beneficios que los ecosistemas acuáticos proporcionan a la sociedad y 

determina la capacidad de estos ecosistemas para resistir la presión antrópica, incluidos los efec-

tos del cambio climático. Centrándonos en estudios de macroinvertebrados y peces, este trabajo 

de síntesis revisa los usos dados hasta la fecha a los biomarcadores (respuestas estresantes y enzi-

máticas, disruptores endocrinos, trazadores tróficos, metabolitos energéticos y biliares, indicado-

res genotóxicos, alteraciones histopatológicas y comportamentales, análisis genéticos y sofistica-

das técnicas omicas) para determinar los efectos de la actividad humana sobre la biodiversidad de 

los ríos mediterráneos europeos. Además, discutimos cómo la relevancia ecológica de los estu-

dios de biomarcadores podría incrementar a través de una selección más cuidadosa de las espe-

cies centinelas, en función de sus características ecológicas y, en especial, de su posición en las 

redes tróficas de los ríos mediterráneos. Este trabajo también ofrece algunas sugerencias que per-

mitirían incrementar el realismo ecológico de los experimentos, además de analizar los datos de 

manera que se obtengan resultados más rigurosos y fáciles de entender por los gestores. Nosotros 

abogamos por analizar el estado de salud de múltiples especies clave para el funcionamiento del 

ecosistema, y de esta manera disminuir la probabilidad que efectos sub-letales severos estén afec-

tando al ecosistema. En resumidas cuentas, este trabajo de síntesis resalta que los estudios de bio-

marcadores detectan efectos sub-letales en los individuos que pueden dar lugar a efectos severos 

a mayores niveles de complejidad biológica. Por consiguiente, la Directiva Marco del Agua Euro-

pea debiera incorporar los biomarcadores como herramientas oficiales en el diagnóstico del esta-

do de salud de los ríos europeos.  
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CAPÍTULO 4 

 

La tendencia en biomarcadores, índices bióticos y                           

abundancias revela efectos contrastados a largo                         

plazo de las descargas de aguas residuales en las                     

poblaciones de peces de los ríos mediterráneos 
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Resumen 

 

El agua de depuradora desempeñará un papel cada vez más importante en el mantenimiento del 

caudal de los ríos en regiones áridas y semiáridas. Sin embargo, todavía desconocemos cuáles po-

drían ser sus efectos sobre la vida silvestre a largo plazo. En este estudio examinamos cambios en 

la abundancia de peces, en las puntuaciones de los índices de calidad biótica calculados en dife-

rentes taxones (diatomeas, invertebrados y peces) y en biomarcadores (análisis de sangre y índice 

de condición corporal a escala) con el objetivo de evaluar el impacto ecológico de las descargas de 

aguas residuales tratadas en el río Ripoll, NE España, en el período 2002-2013. A fin de testar la 

hipótesis que el estiaje incrementa la toxicidad de los contaminantes, los biomarcadores sanguí-

neos fueron muestreados en los peces nativos Barbus meridionalis y Squalius laietanus a lo largo 

de las cuatro estaciones del año, entre 2012 y 2013. Barbus meridionalis mostró un claro incre-

mento en su abundancia en tramos contaminados durante todo el período de estudio, mientras que 

la de S. laietanus se redujo notablemente en 2013. Ambas especies mostraron cierta buena condi-

ción física en los tramos contaminados pero con síntomas de estrés (neutrofilia, monocitosis y/o 

liberación de eritrocitos inmaduros). Además, S. laietanus presentó valores más altos de biomarca-

dores específicos de presencia de contaminantes (% de células anormales) que B. meridionalis, 

principalmente en primavera. Esto sugiere que S. laietanus fue la especie más sensible a la conta-

minación y que el periodo reproductor fue más estresante para los peces que el verano. No obstan-

te, el hecho que las características hidromorfológicas fueran diferentes entre tramos de referencia 

y contaminados, y que esto diera lugar a tendencias opuestas en las abundancias de las dos espe-

cies en los primeros, sugiere que las variaciones en el caudal pueden cambiar la respuesta de espe-

cies pelágicas y bentopelágicas al estrés por contaminación. Los índices de diatomeas e inverte-

brados captaron mejor las variaciones en la calidad del agua que el índice de peces. En resumidas 

cuentas, el agua de depuradora presenta riesgo genotóxico para las poblaciones de peces y aumen-

ta el peligro de causar impactos en toda la red trófica del río Ripoll. Es necesario mejorar el trata-

miento de las aguas residuales en los ríos mediterráneos en vistas a los envites del cambio climáti-

co. En este sentido, los análisis de sangre se presentan como un método económico para estudiar 

cómo estas mejoras afectan a la salud de los peces. 
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Abstract 

Recycled water will play an increasing role in maintaining river flow in arid and semi-arid regions. However, 

its long-term effects on wildlife populations are still poorly studied. In this study we used trends in fish abun-

dance, indices of biotic quality across taxa (diatoms, invertebrates and fish), and biomarkers (blood tests and 

scaled body condition index) to assess the ecological impact of treated sewage discharges in Ripoll River (NE 

Spain) over the period 2002-2013. To test the hypothesis that drought would increase the pollution stress, blood 

markers were sampled seasonally in the native fish Barbus meridionalis and Squalius laietanus in 2013. Barbus 

meridionalis consistently increased in abundance in polluted sites over the entire study period, but S. laietanus 

markedly declined in 2013. Both species had better condition under pollution but with signs of stress 

(neutrophilia, monocytosis, and/or release of immature cells). Further, S. laietanus had higher values of specific 

pollutant biomarkers (% abnormal cells) than B. meridionalis and mostly in spring, suggesting that the former 

was the most sensitive species and the breeding season more stressful than summer. Nonetheless, contrasting 

hydro-morphological features and trends in fish abundance in reference sites suggests that changes in water 

level may shift the response of pelagic and benthopelagic species under similar pollution stress. Diatom and 

invertebrate indices captured better variations in water quality than the fish index. In conclusion, recycled water 

has genotoxic risk for fish populations and potential to cause multi-trophic impacts in Ripoll River. Better sew-

age management strategies are needed in Mediterranean rivers under water scarcity, and blood tests are a cheap 

way to monitor their consequences for fish health.  

 

Keywords: conservation physiology, water  scarcity, fish blood, hydrology, recycled water . 

1. Introduction 

 

The inputs of effluents from sewage treatment 

plants (STPs) are a major threat to aquatic biodiver-

sity, especially in arid and semi-arid regions (Prat 

and Munné, 2000). Mediterranean rivers are a good 

example, as their natural low dilution ability intensi-

fies the ecological risk of the myriad of toxicants 

released by STPs (Petrovic et al., 2011; Arenas-

Sánchez et al., 2016). This situation worsens with 

water overabstraction, which is expected to increase 

further under forecast climate and human population 

growth models (Vörösmarty et al., 2010; Mekonnen 

and Hoekstra, 2016). However, recycled water can 

aid in maintaining river flow in a context of water 

scarcity (Vörösmarty et al., 2010; Halaburka et al., 

2013). Nonetheless, the long-term effects of efflu-

ents from STPs on wild vertebrates are still poorly 

studied in Mediterranean rivers. 

Fish are a major component of freshwater bio-

diversity and one of the most threatened taxa world-

wide (Arthington et al., 2016). As well as conserva-

tion interest per se, fish play a pivotal role in aquatic 

food-webs, either as top predators or as prey for 

high order consumers (e.g. Ruiz-Olmo et al., 2001). 

Further, fish transfer energy along rivers (Flecker et 

al., 2010), and act as host for the larvae of endan-

gered unionid mussels (Lopes-Lima et al., 2016). 
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The conservation concern of fish extirpation is 

particularly acute in Mediterranean rivers where 

only one or two species often top-down control the 

aquatic community (e.g. Maceda-Veiga et al., 

2010). Traditionally, biomonitoring schemes have 

appraised the ecological status of fish communities 

using the so-called indices of biotic integrity (see 

Karr, 1981, Aparicio et al., 2011; Lyons, 2012). At 

best, these indices detect impairment when popula-

tions sharply decline or after a species extirpation, 

and this may be too late to take conservation ac-

tions. Thus, the development of alternative moni-

toring tools that detect early signs of disease in 

fish populations is a priority in Mediterranean riv-

ers (Colin et al., 2016a). 

Peripheral blood tests (PBTs) are promising 

cheap, non-destructive tools to assess fish health, 

as occur in domestic animals and human medicine 

(Maceda-Veiga et al., 2015). Only a drop is need-

ed to obtain a full cell profile from a blood smear, 

which makes it little invasive and even suitable for 

small fish (e.g. Filby et al., 2010). By examining 

red blood cell morphology, it is possible to detect 

DNA damage through determining the frequency 

of abnormal cells (Bolognesi and Hayashi, 2011; 

Pacheco and Santos, 2002), and disorders in red 

blood cell synthesis via counting the relative abun-

dance of dividing and immature cells (Maceda-

Veiga et al., 2015). Relative white blood cell count 

is used as an indicator of stress and/or infection 

(Davis et al., 2008). Furthermore, blood parasites 

can be directly detected in blood smears (Maceda-

Veiga et al., 2015). 

Despite the preceding advantages, PBTs are 

one of the least used indicators to assess fish 

health, especially in Mediterranean rivers (Colin et 

al., 2016a). Only the detection of micronuclei in 

red blood cells has a wider acceptance, including 

in ecosystems other than Mediterranean rivers and 

in wildlife other than fish (e.g. Barata et al., 2010; 

Bolognesi and Hayashi, 2011; Pacheco and Santos, 

2002). This is likely to be attributed to the long-

tradition of this assay in ecotoxicology, coupled to 

the possibility of counting them automatically. 

However, the formation of micronuclei may not be 

so common across taxa (e.g. Maceda-Veiga et al., 

2013), and thus counting all types of red cell ab-

normalities is advisable (Pacheco and Santos, 

2002; Maceda-Veiga et al., 2015). Another major 

limitation for the use of PBTs is that the normal 

range of blood variables is unknown for many wild 

fish (Maceda-Veiga et al., 2015). This raises the 

question of how blood alterations scale up at the 

population level; a concern shared with other bi-

omarker approaches, including body condition in-

dices (Colin et al., 2016a). In order to increase the 

ecological relevance of biomarkers, then more re-

search into their natural variability and their inte-

grated response at the population scale is neces-

sary. 

The Ripoll River has been long-term de-

faunated in downstream reaches due to untreated 

domestic and industrial sewage discharges (Prat 

and Rieradevall, 2000). Water quality improved 

considerably after the construction of STPs in 

2002 and hence aquatic fauna (Ecoprogress, 2008; 

Sostoa et al., 2006). In 2009, native fish species 

were found in this river after STPs, even though 

they had marked alterations in blood cells and liver 

tissue (Maceda-Veiga et al., 2013). In order to as-

sess the population consequences of these altera-

tions, the same river reaches were re-sampled sea-
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sonally in 2012/2013. If blood disorders are likely to 

have long-term lethal effects, we should find evi-

dence when comparing fish abundance among years. 

If blood variables have potential to become a new 

biomonitoring tool, we still expect to find differences 

among polluted and reference sites in 2012/2013. 

Finally, we predict pollution stress to be acute for 

fish during the drought season due to warm tempera-

ture and low water flow. 

 

2. Materials and methods 

 

2.1. Study area 

 

The Ripoll is a 39.5 km river that travels north 

to south the calcareous region of Vallès Occidental, 

flowing into the river Besòs close to Barcelona. This 

river typifies well the hydrological regime of Medi-

terranean rivers, alternating torrential floods with 

prolonged droughts in summer and winter. Water 

abstraction for industry and human consumption re-

duces further river water flow, ranging from 0.005 

m3/s to 2.8 m3/s in a town of our study area over the 

last 10 years (ACA 2016a). To assess the health sta-

tus of its fish populations over space and time, we 

sampled three sampling sites upstream (R1, R2 and 

R3) and downstream (P1, P2 and P3) the discharge 

site of three major urban and industrial STPs (Figure 

1). Fish surveys were carried out in April 2012, July 

2012, November 2012 and February 2013, but only 

in summer in 2002 and 2009. STPs treat more than 

38.000 m3/day of sewage with ~80% efficiency fol-

lowing a biological treatment with removal of nitro-

gen and phosphorous. We are not aware of major 

differences in water treatment over the entire study 

period. 

Previous studies in this region confirm the 

good ecological status of reference sites, and the im-

pacted status of downstream sites (e.g. Prat and 

Munné, 2000; Ecoprogress, 2008; Sostoa et al., 

2006). Since physical barriers impede fish move-

ments between reference and polluted reaches, our 

study area provides a unique opportunity to assess 

the long-term impact of sewage discharges on fish 

populations of Mediterranean rivers. Due to the 

heavy pollution in upstream reaches (see Colin et al., 

2016b), recolonization of impacted sites from up-

stream reaches is unlikely. However, fish ladders 

were built in these reaches after our study in 2009 

(Maceda-Veiga et al., 2013), which is used here for 

comparison. The ladders seemed not to work proper-

ly in 2011 (authors observation), but they may have 

enabled fish to migrate from further downstream 

sites. 

 

2.2. Fish surveys and focal species 

 

Fish were sampled by a single pass electrofish-

ing using a portable unit which generated up to 200V 

and 3 A pulsed D.C in an upstream direction, cover-

ing the whole wetted width of the 100-m long reach 

surveyed at each sampling site following an interna-

tional standardised fish sampling method (CEN 

standards EN 14962 and EN 14011). We focused 

this study on two native fish species, the Ebro chub 

(Squalius laietanus) and the Mediterranean barbel 

(Barbus meridionalis) belonging to Cyprinidae, 

which is the most frequent fish family in European 

rivers (Kottelat and Freyhof, 2007). They also typify 

well the status of freshwater fish in the Mediterrane-

an region. The distribution of these two species have 

markedly declined in recent decades (Maceda-Veiga 

et al., 2010), and the barbel is included in the Annex-

es II and V of the EU’s Habitats Directive and in the 

Appendix III of the Bern Convention (Crivelli, 
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2006). In addition, S. laietanus is a benthopelagic, 

omnivorous fish, and B. meridionalis is a benthic, 

mostly invertivorous species, which enabled us to 

assess the differential effect of sewage discharges on 

fish species with different ecological strategies. The 

breeding season of B. meridionalis ranges from May 

to June and in S. laietanus from April to May (de 

Sostoa et al. 1990).  

 

2.3. Blood analyses, gross external examination and 

biometric data 

 

Fish were identified to species level, counted 

and a representative set of individuals of the two 

fish species (50 individuals when possible) meas-

ured (fork length, mm) and weighted to the nearest 

mg. All these fish were visually inspected to detect 

deformities, ulcers or other macroscopic signs of 

disease. Fish were anaesthetised with a buffered 

MS222® solution (Tricaine methane-sulfonate, Sig-

ma) to reduce stress. Fish weight and length data 

was used to calculate the Scaled Mass Index (Peig 

and Green, 2009), which has been recently validated 

as fish body condition index (Maceda-Veiga et al., 

2014). Changes in animal’s body condition can af-

fect its fitness, but a bad condition cannot be as-

sumed until testing it with specific indicators of dis-

ease (Peig and Green, 2009). 

Figure 1. Location of sites sampled from spring 2012 to winter 2013 in Ripoll river, Catalonia region, NE 

Spain. Upstream (R1, R2, R3) and downstream sites (P1, P2 and P3). Red line indicate limit of polluted 

length. 
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Blood analyses followed Maceda-Veiga et al. 

(2015). A 1 mL heparinised syringe for human in-

sulin was used to withdraw 0.2 mL of blood from 

the caudal vein of each fish individual (n=10 fish/

site/species). A blood smear was then made and air

-dried in the field, and stained with Diff-Quick® in 

the laboratory upon arrival (less than 8 h). To deter-

mine fish stress and the presence of infectious dis-

eases, the relative abundance of all types of white 

blood cells was determined based on 100 white 

blood cells. To specifically assess the presence of 

compounds with capacity to cause DNA damage, 

the frequency of abnormal red blood cells (also 

known as ENA assay) was recorded based on 1000 

red blood cells. Alterations were scored as micro-

nuclei, lobed, kidney-shaped, fragmented nuclei 

and cells with basophilic stippling. The same pro-

cedure was used to determine the frequency of se-

nescent (dead), immature, and dividing red blood 

cells (see Figure 3 in Maceda-Veiga et al., 2015 for 

cell pictures). These parameters revealed cell lyses 

or disorders in blood cell synthesis, even though 

the release of immature cells can also be related to 

general stress (Fänge and Nilsson, 1985). Results 

were expressed as (abnormalities/1000 RBCs)*100. 

All experimental procedures followed the 

guidelines provided by the named Animal Welfare 

Committee (CEEA 510/14), and were approved by 

the Regional Government of Catalonia (DAAM 

7992). Fish captures were standardized to CPUE 

(fish abundance/time in h x sampled water volume 

in m3). We also converted CPUEs from Maceda-

Veiga et al., (2010) to this scale. We had controlled 

for differences in sampling area but not in water 

volume. All fish were released in each sampling 

site. 

 

2.4. Physical habitat and water quality 

Prior to each fish survey, we analysed water 

quality in each sampling site using a multi-

parametric digital probe YSI® 553 MPS for pH, 

temperature (ºC), conductivity (µS/cm) and dis-

solved oxygen (mg/l), and the colorimetric test kit 

VISOCOLOR® (MACHEREY-NAGEL GmbH & 

Co. KG., Dueren, Germany) for carbonate (ºKH), 

and general water hardness (ºGH), and for ammoni-

um (NH4
+, mg/l), nitrite (NO2

-, mg/l), nitrate (NO3
-, 

mg/l) and phosphate (PO4
3--P, mg/l) concentra-

tions. These variables provide an overall picture of 

major stressors to the freshwater biota, including 

nutrient pollution, acidification, and salinization 

(e.g. Kaushal et al., 2005; Johnston et al., 2015; 

Smallbone et al., 2016). We combined our analyses 

with monthly water chemical analysis provided by 

the Catalan Water Agency and a local website 

(http://www.ub.edu/barcelonarius/visor/), and cal-

culated the median to provide a better picture of 

variations in water quality over the study period. 

To further evaluate changes in river chemical 

status between reference and impact sites from 

2002 to 2012, we gathered the scores of biotic indi-

ces based on macroinvertebrates (IBMWP, Alba-

Tercedor et al., 2002) and diatoms (IPS, Coste 

1982) from technical reports and the stated website. 

Unique to biotic indicators is their ability to inte-

grate the impacts of complex mixtures of contami-

nants in water and sediment over time, thereby 

providing a better picture than water chemistry 

alone of the river status (see Barbour et al., 1999; 

Colin et al., 2016b). We also calculated the fish in-

dex IBICAT2b (García-Berthou et al. 2015) to 

compare with the blood analysis approach. Finally, 

to describe physical habitat quality, we estimated 

the percentage of runs, rifles and pools in each site. 

Additionally, we calculated the QBR (Munné et al., 

2003) and IHF indices (Pardo et al., 2004); two 

http://www.ub.edu/barcelonarius/visor/
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widely used procedures in Spain to appraise the 

status of the riparian cover and the physical habitat 

structure of rivers.  

 

2.5. Statistical analyses 

 

All analyses were computed in R (R Devel-

opment Core Team, 2013) using the libraries stats, 

car, and lmer4. Generalised linear mixed models 

(GLMMs) were used to examine changes in the 

frequency of white (neutrophils and monocytes) 

and red blood cells (abnormal, immature, senes-

cent, and dividing) between reference and polluted 

sites across seasons using a binomial error distribu-

tion. Site was included as random term to avoid 

pseudoreplication. Fish length was introduced in 

models for blood variables as covariate to account 

for differences in fish sensitivity with age. Given 

that more than 500.000 cells were examined, and 

various observers were required to speed the pro-

cess up, observer was also included in the models. 

However, it was deleted due to the lack of signifi-

cance. To show the observer effect, we provided 

coefficients of variation among observers for all 

Table 1  

Median and standard error (when possible, see methods) of water properties, physical habitat structure, and 

four indices of biotic quality based on riparian cover (QBR), macroinvertebrates (IBMWP), diatoms (IPS), 

and fish (IBICAT2b) measured in Ripoll River over the study period (2002-2013). 

 
IBQ = Very good (VG), good (G), moderate (M), poor (P) and very poor (VP) ecological status 

  2002 2009 2012/2013 

 Reference Polluted Reference Polluted Reference Polluted 

Water properties       

     Temperature (ºC) 22±1.9 24.45±2.65 21.3±4.20 26.66±2.05 21.00±1.85 26.54±1.61 

     Dissolved oxygen (mg/l) 7.3 12.9 11.65±1.11 9.75±0.78 10.8 12.8 

     Ammonium (mg/l) 0.04±0.01 0.21±0.10 0.00±0.04 0.2±0.86 0.00±0.01 0.01±0.32 

     Nitrite (mg/l) 0.02±0.01 0.45±0.10 0.04±0.02 0.47±0.15 0.02±0.01 0.10±0.08 

     Nitrate (mg/l) 2.00±1.33 9.40±1.91 5.10±1.40 13.45±2.29 3.00±1.01 8.00±3.87 

     Phosphates (mg/l) 0.09±0.14 1.65±0.35 0.2±0.14 2.4±0.63 0.2±0.10 1.00±0.42 

     Conductivity (µS/cm) 679±43 2300±482 572±124 1782±132 535±45 1492±162 

     pH 8.1 8.5 8.20±1.64 8.2±0.65 7.80±0.12 8.00±0.13 

     General hardness (ºdGH) 20 20 19 22 22±0.93 24±1.56 

     Carbonate hardness (ºdKH) 14 15 15 15 15±0.92 15±0.89 

       

Physical habitat       

     Runs (%) 20 25 20 25 20 25 

     Riffles (%) 30 70 30 70 30 70 

     Pools (%) 50 5 50 5 50 5 

     Water flow (m3/s) nm nm nm 8.13 nm 5.19 

       

Indices of Biotic Quality       

     QBR G(80) VP(5) G(80) P(25) G(75) VP(10) 

     IBMWP VG(105) P(26) VG(137) P(22) VG(165) M(51) 

     IPS 14 5 15 7 14.7 7.2 

     IBICAT M(2.6)   VP(0)  M(2.6)  M(3) VG(4.7)  VG(4.75) 
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blood variables in reference and impacted sites. 

Relationships among water properties and blood 

cells were examined using Kendall’s tau coeffi-

cients. Data from water agencies was only availa-

ble for one sampling site in each river status 

throughout the entire study, as it was data on fish 

in 2002. Thus, we only used descriptive statistics 

to show variation in CPUEs, biotic indices, and 

environmental properties across years. Statistical 

threshold was established at P≤0.05. 

Table 2 

Median and standard error of captures per unit of effort (CPUEs) of the two native and four non-native fish 

species found in Ripoll River over the study period (2002-2013). For 2012 only data from summer was 

used to be results across years comparable. Changes in fish size and body condition based on the Scaled 

Mass Index were also shown for the two native fish species. 

 

  2002 2009 2012/2013 

 Reference Polluted Reference Polluted Reference Polluted 

Barbus meridionalis       

     CPUEs 0.46 0.00 1.96±1.52 5.85±2.11 1.58±0.79 8.30±3.49 

     Fork length (mm) 116±3.5 nd 88±3.2 103±2.5 117±2.8 105±1.5 

     Scaled Mass Index (g) 14.38±0.44 nd 13.70±0.14 13.07±0.16 12.13±0.27 13.12±0.12 

       

Squalius laietanus       

     CPUEs 0.48 0.00 0.61±1.84 7.58±1.94 0.78±0.28 3.97±2.86 

     Fork length (mm) 149.5±5.7 nd 112±3.7 110±2.9 138±2.4 129±10.5 

     Scaled Mass Index (g) 20.25±0.23 nd 21.17±0.19 22.06±0.33 19.24±0.49 21.47±0.30 

       

Non-native fish species       

     CPUEs Cyprinus carpio 0.04 0.00 0.00 0.00±0.05 0.00 0.00±0.02 

     CPUEs Micropterus salmoides 0.00 0.00 0.00±0.01 0.00 0.00 0.00 

     CPUEs Lepomis gibbosus 0.72 0.00 0.11±0.26 0.00 0.41±0.04 0.00 

     CPUEs Gambusia holbrooki 0.82 0.00 0.00 0.00±0.23 0.00 0.00 

 

3. Results 

 

3.1. Changes in physical habitat structure and 

water properties over space and time 

 

As expected, water quality decreased in a 

consistent manner after the input of effluents 

from sewage treatment plants over the study pe-

riod (2002-2013) (Table 1). However, polluted 

sites notably improved in 2013 when compared 

to 2002 and 2009, as shown by a decrease in 

conductivity, ammonium and nitrite values. A 

concomitant increase in dissolved oxygen con-

centration was also found in polluted sites, to-

gether with signs of eutrophication, as denoted 

by the high levels of phosphates (Table 1). A 

recovery of macroinvertebrate and diatom as-

semblies paralleled the improvement in water 

quality, as shown by an increase in scores of IPS 

and IBMWP indices in polluted sites over time 

(Table 1). Water properties and all biotic indices 

confirmed the good status of reference sites 

throughout the entire study (Table 1). Nonethe-

less, the fish index IBICAT2b was the least sen-
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sitive to the variations in water properties over 

space and time (Table 1). 

The Fluvial Habitat Index (IHF) score was above 

40 in all sites, indicating that changes in physical 

habitat structure had a little effect on IBMWP and 

IPS scores. Nonetheless, pools were the predomi-

nant habitat in reference sites and riffles in polluted 

reaches, and river flow markedly declined in 2013 

(Table 1). Likewise, the QBR index indicated that 

the riparian cover was better developed in reference 

than in polluted sites. 

 

Table 3 

Results of GLMMs on the effects of pollution, season, and fish size on the frequency of white and red 

blood cells in the two native fish species in Ripoll river. Site was included as random term in all models. 

The interaction between season and pollution was only included in the models when its effect was signif-

icant at P≤0.05. 

  Barbus meridionalis Squalius laietanus 

Blood cell types Chi df P value Chi df P value 

Neutrophils       

     Pollution 0.11 1 0.74 5.77 1 0.016 
     Season 10.94 3 0.012 55.94 3 <0.001 

     Fish size 2.52 1 0.11 11.78 1 <0.001 

       

Monocytes       

     Pollution 12.33 1 <0.001 2.29 1 0.13 

     Season 52.43 3 <0.001 30.66 3 <0.001 

     Fish size 6.98 1 0.008 0.93 1 0.33 

       

Abnormal RBCs       

     Pollution 3.83 1 0.05 17.96 1 <0.001 

     Season 91.11 3 <0.001 76.96 3 <0.001 

     Fish size 3.82 1 0.05 1.25 1 0.26 

       

Senescent RBCs       

     Pollution 0.19 1 0.66 10.48 1 0.001 

     Season 8.77 3 0.03 19.47 3 <0.001 

     Fish size 4.32 1 0.04 2.34 1 0.13 

       

Immature RBCs       

     Pollution 3.11 1 0.08 1.17 1 0.28 

     Season 34.1 3 <0.001 89.66 3 <0.001 

     Fish size 0.97 1 0.33 0.07 1 0.79 

     Pollution x Season 8.51 3 0.037 27.79 3 <0.001 

              

Diving RBCs             

     Pollution 2.09 1 0.15 5.45 1 0.01 

     Season 2.22 3 0.53 6.25 3 0.14 

     Fish size 0.09 1 0.75 0.03 1 0.86 
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3.2. Changes in fish abundance, fish size, and body 

condition over space and time 

 

Up to six fish species were found in Ripoll 

River over the study period (2002-2013), being the 

Mediterranean barbel (B. meridionalis) and the 

Ebro chub (S. laietanus) the only native species 

(Table 2). Trends in CPUEs varied with species 

and river status over time, but with a consistent 

increase for the two native species between 2002 

and 2009. Most non-native fish species showed a 

tendency to decrease in CPUEs over the entire 

study period, but L. gibbosus increased in refer-

ence sites in 2013 (Table 2). In this year, B. merid-

ionalis also peaked in CPUE in polluted reaches 

but markedly declined in reference sites. The op-

posite trend was found for S. laietanus, with a 

slight increase in reference reaches, and a strong 

decline under pollution when compared to 2009 

(Table 2). No fish species was captured in polluted 

sites in 2002 (Table 2). 

The size structure of the two native fish pop-

ulations showed a similar shape in reference sites, 

with larger fish in 2002 and 2012/2013 than in 

2009 (Table 2). In polluted sites, median size of S. 

laietanus increased between 2009 and 2012, 

whereas that of B. meridionalis remained stable. 

Median values of SMI in B. meridionalis were also 

rather stable in polluted reaches over time, but 

tended to decline for S. laietanus (Table 2). In ref-

erence conditions, the two native species showed a 

marked decrease in median values of SMI between 

2009 and 2012 (Table 2). No macroscopic signs of 

disease (either lesions or macroparasites) and 

blood parasites were observed in the fish exam-

ined. 

 

3.3. Effects of pollution, season, fish size and ob-

server on blood variables  

 

The effect of pollution on white (WBCs) and 

red blood cell (RBCs) profiles was still evident in 

2013 (Table 3). Whereas S. laietanus markedly in-

creased the neutrophil frequency under pollution, 

B. meridionalis did so with monocyte number 

(Table 4). No differences occurred in other types 

of WBC. Eosinophils and basophils were not 

found, and lymphocytes were the predominant 

WBC type. Thus, changes in the frequency of 

monocytes or neutrophils resulted in the opposite 

effect on relative lymphocyte count. For RBCs, the 

frequency of abnormal cells increased in S. lai-

etanus under pollution, whereas no clear effect 

was found for B. meridionalis (Table 4; but see 

lobed RBCs in Appendix S1). The frequency of 

kidney shaped, lobed, and basophilic stippling 

made the largest contribution to variation in abnor-

mal RBCs between polluted and reference sites. 

No major differences were observed in micronu-

clei occurrence. The senescent cell frequency also 

did not significantly vary with river status in B. 

meridionalis, whereas it notably decreased in S. 

laietanus under pollution (Table 4). 

 

3.4. Interlinking biomarkers and their association 

with water properties  

 

At least one cell type was significantly relat-

ed to indicators of poor water quality (Table 5). 

Squalius laietanus was the species showing the 

strongest correlations for WBCs and RBCs. A pos-

itive relationship was found between monocyte 

occurrence and ammonium concentration (Table 
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Figure 2. Box plot of mean frequency of erythrocyte abnormal red cells (ENAs), immature red cells 

(IE) and division red cells in peripheral blood of B. meridionalis and S. laietanus collected from the 

Ripoll river, by length river type (reference and polluted) and seasons. 

5). The abnormal RBC frequency was also posi-

tively associated with conductivity and phos-

phate values. In contrast, nitrite concentration 

was negatively related to senescent RBCs (Table 

5). For B. meridionalis, only a significant but 

negative relationship was found between the im-

mature RBC frequency and the levels of nitrite 

and nitrate (Table 5). Neutrophil occurrence in 

B. meridionalis also had a negative relationship 

with temperature, whereas the opposite occurred 

with immature RBCs in S. laietanus (Table 5). 

Finally, most biomarkers were not strongly cor-

related to each other. Only a slight but positive 

correlation was found between abnormal RBCs 

and the fish body condition index SMI 

(Appendix S3). 

 

4. Discussion 

 

The present study shows that the long-term 

exposure to treated sewage discharges has con-

trasting effects on populations of two native fish 

species in a Mediterranean river. Whereas Bar-

bus meridionalis consistently increased in abun-
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Figure 3. Box plot of mean frequency of leukocyte profile; neutrophil and monocyte, in peripheral 

blood of B. meridionalis and S. laietanus collected from the Ripoll river, by length river type 

(reference and polluted) and seasons. 

dance in polluted sites over the study period 2002

-2013, Squalius laietanus markedly declined in 

2013. The strength of change in red and white 

blood profiles indicated that pollution affected 

more severely S. laietanus than B. meridionalis in 

2013. This contrasts with our results in the same 

study system in 2009 (Maceda-Veiga et al., 

2013). We suggested that pollution stress may 

have intensified in the pelagic S. laietanus over 

time due to the low water depth of polluted sites. 

However, specific pollution markers were not 

higher in summer than in spring, suggesting that 

the breeding season was more important causal 

factor than drought. The score of the fish index 

IBICAT2b did not vary with water quality status.  

Our results support that non-destructive 

blood tests are a superior alternative to the widely 

used fish indices to assess river status in European 

rivers, as driven by the EU’s Water Framework 

Directive (EU Commission, 2001). The low diag-

nostic power of fish-based indices in Mediterrane-

an rivers is attributed to their low fish diversity, 

which reduces the number of traits available to 

make diagnostics (e.g. Magalhães et al., 2008; 

Aparicio et al., 2011). Despite this, official moni-

toring schemes are still firmly rooted in fish indi-

ces, and biomarker approaches are mainly used in 

research (Magalhães et al., 2008; Colin et al., 

2016a). A major caveat of the index IBICAT2b is 

that it masked the cause of impairment in our 

study. Whereas all indicators agreed with the 

good status of reference reaches from 2002 to 

2009, IBICAT2b scored moderate because of ex-

otic species (see also Benejam et al., 2008). When 

reference sites lacked of them in 2013, a good 

condition was reached, even though native fish 

number had not notably improved from previous 

years. The good condition scored by IBICAT2b in 
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polluted sites further suggests their poor perfor-

mance as indicator of environmental degradation.  

This caveat of the fish index can be offset 

with the good performance of the diatom and 

macroinvertebrate indices. They typically encap-

sulate better slight changes in water quality than 

those fish-based (Benejam et al., 2008, Colin et 

al., 2016b). However, the global decline of fish 

in Mediterranean rivers (Smith and Darwall, 

2006) requires of anticipating the lethal effects 

detected by fish indices to ensure their protec-

tion. The differences observed in blood tests be-

tween reference and polluted sites in this and our 

previous study (Maceda-Veiga et al., 2013) make 

 Neutrophils Monocytes IE SE ENAs 

Barbus meridionalis      

     Temperature -0.347 -0.349 0.307 -0.060 0.294 

     Conductivity 0.201 0.144 -0.137 -0.137 -0.130 

     pH -0.155 -0.007 -0.006 -0.155 0.253 

     General hardness 0.131 0.242 -0.230 -0.304 -0.206 

     Ammonium 0.167 0.342 -0.081 -0.128 -0.108 

     Nitrite -0.034 0.344 -0.355 0.021 -0.236 

     Nitrate 0.014 0.334 -0.393 0.022 -0.234 

     Phosphate -0.260 0.072 -0.123 -0.028 -0.021 

     Carbonate hardness 0.140 0.194 -0.308 -0.146 -0.323 

      

Squalius laietanus      

     Temperature -0.057 -0.210 0.468 0.065 0.322 

     Conductivity 0.066 0.101 0.164 -0.167 0.358 

     pH 0.151 0.191 0.190 0.119 0.248 

     General hardness 0.128 0.151 -0.009 0.125 -0.014 

     Ammonium 0.177 0.450 0.110 -0.095 0.108 

     Nitrite 0.069 0.290 -0.099 -0.401 0.269 

     Nitrate 0.141 0.299 -0.125 -0.248 0.186 

     Phosphate 0.092 0.196 0.281 -0.326 0.384 

     Carbonate hardness 0.097 0.125 -0.324 -0.147 -0.174 

Table 5 

Kendall tau correlation coefficients among the frequency of white (neutrophils and monocytes) and 

red blood cells (immature erythrocytes, IE; senescent erythrocytes, SE; and abnormalities, ENAs) and 

indicators of water quality status measured in Ripoll river in all four seasons during 2012 (n=24 sam-

pling occasions). In bold coefficients significant at P≤0.05. 
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them promising complementary tools in biomoni-

toring. However, we found similar blood disor-

ders in S. laietanus in our study than in B. merid-

ionalis in 2009 (e.g. peak in neutrophils, abnormal 

red cells), and the latter increased its abundance 

under pollution in 2013. Nonetheless, in reference 

sites, the abundance of B. meridionalis notably 

reduced in 2013 compared to 2009, suggesting 

that factors other than water pollution also explain 

trends in fish populations. 

Since drought is a major structuring factor 

of fish communities (Matthews and Marsh-

Matthews, 2003), a lower water depth in polluted 

sites can explain the observed decrease in S. lai-

etanus abundance compared to reference sites. 

The low percentage of pools in polluted sites may 

have increased further the drought stress (Davey 

and Kelly, 2007), particularly during the drought 

of 2013. Pools have slower water velocities than 

riffles, and S. laietanus typically occur in sites 

with slower water velocities (mean=0.69 m/s) 

than B. meridionalis (mean=0.90 m/s) (calculated 

from Maceda-Veiga et al., 2017). Thus, a higher 

percentage of riffles in the polluted sites from our 

study may have favoured the benthopelagic B. 

meridionalis over the pelagic S. laietanus. How-

ever, the mechanisms behind variations in fish 

abundance are likely to be highly complex (e.g. 

Lake, 2003; Magalhães et al., 2007, Matthews 

and Marsh-Matthews, 2003). For instance, pelagic 

fish are easier to capture than benthic fish, and 

piscivorous birds such as herons were only ob-

served in polluted sites (authors’ observation). 

Whereas IBMWP revealed major differ-

ences in macroinvertebrate composition between 

polluted and reference sites in 2011, the Scaled 

Mass Index showed that the two fish species were 

better nourished in the former. The most plausible 

explanation for this result is a better food quality 

in polluted sites because of eutrophy, coupled to a 

wider trophic spectrum of B. meridionalis and S. 

laietanus (e.g. Mas-Martí et al., 2010). However, 

differences in gonad maturation cannot be disen-

tangled from our results. Surveys were carried out 

in 2012 just after (B. meridionalis, May-June) and 

later (S. laietanus, April-May) the breeding period 

of these fish species (de Sostoa et al. 1990).  

More specific pollutant indicators were the 

frequency of abnormal red blood cells, which are 

related to DNA damage (Ayllon and García-

Vazquez, 2000; Pacheco and Santos, 2002). 

Squalius laietanus had higher levels than B. me-

ridionalis, suggesting that the former was more 

sensitive to pollution. This apparently disagrees 

with tolerance categories reported for these spe-

cies by other methods (e.g. Maceda-Veiga and de 

Sostoa, 2011, Segurado et al. 2011). However, we 

found that B. meridionalis had, on average, a low-

er frequency of immature red cells than S. lai-

etanus in polluted compared to reference sites,  

and blood cell synthesis inhibition can re-

duce the formation of abnormal cells (Pacheco 

and Santos, 2002). In S. laietanus, its high per-

centage of abnormal cells could also be explained 

by a lack of cytolitic effects (see Pacheco and 

Santos, 2002). However, this was an unlikely 

causal factor because this species had a high fre-

quency of dead red cells in polluted compared to 

reference sites. 

As well as deleterious effects, peaks in 

blood cells can be interpreted as an ability of ani-

mals to cope with stress (e.g. Nunn et al. 2000; 

Davis et al., 2008) in the absence of normal rang-

es (Maceda-Veiga et al., 2015). Further, the ob-



 

 114 

served peak in monocytes in B. meridionalis can 

be related to infection diseases (Davis et al., 

2008). Although we did not observe signs of dis-

ease by naked eye, pathogens tend to proliferate 

in warm, polluted waters at high fish density. 

However, the breeding season (spring) seemed to 

have been more stressful for fish than summer; 

then the observed increase in blood cell synthesis, 

as estimated by the percentage of immature cells, 

can reflect the ability of fish to acclimate to this 

period of high oxygen demand. Nonetheless, 

chronic pollution exposure may have caused ef-

fects at other levels (e.g. behaviour, gonad altera-

tions, trophic ecology, genetic structure) not as-

sessed in our study that should be examined to 

fully determine the sensitivity of these fish popu-

lations to pollution. 

 

5. Conclusions 

 

Our study highlights the need of combining 

more population analyses with biomarkers in or-

der to better predict the population consequences 

of their outputs. Blood tests had higher diagnostic 

power than a local fish index. Lower coefficients 

of variation among observers in specific pollution 

indicators such as the abnormal cell frequency 

further highlights their diagnostic potential. How-

ever, the lack of normal ranges precludes making 

straightforward diagnostics. That being said, this 

study shows that recycled water has genotoxic 

risk and potential to cause multi-trophic impacts 

in River Ripoll. Thus, a more efficient sewage 

management strategy under water scarcity is rec-

ommended, and blood tests can help to monitor 

the consequences for fish health. 
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Appendix  

 

A1. Results of GLMMs on the effects of pollution, season and fish size on each type of RBC abnormality 

measured in the two native fish species in Ripoll River. Site was included as random term in all models. 

Pollution effect shows the strength and direction of the correlation, and bold values indicate significance at 

at P≤0.05.   

  Barbus meridionalis Squalius laietanus 

Abnormalities Chi df P value 
Pollution 

effect Chi df P value 
Pollution 

effect 

Kidney shaped         

     Pollution 1.99 1 0.16 ns 25.24 1 <0.001 1.09±0.22 

     Season 71.31 3 <0.001  66.24 3 <0.001  

     Fish size 2.24 1 0.13  2.21 1 0.14  

         

Lobed         

     Pollution 19.12 1 <0.001 1.10±0.25 0.39 1 0.53 ns 

     Season 47.98 3 <0.001  37.66 3 <0.001  

     Fish size 11.03 1 <0.001  0.20 1 0.65  

         

Fragmented nuclei         

     Pollution 0.04 1 0.84 ns 0 1 0 ns 

     Season 0.1 3 0.99  0 3 1  

     Fish size 0.71 1 0.39  2.29 1 0.13  

         

Basophilic stippling         

     Pollution 0.91 1 0.34  5.41 1 0.02 2.28±0.99 

     Season 0.09 3 0.99  12.31 3 0.006  

     Fish size 0.88 1 0.35  0.29 1 0.59  

         

Micronuclei         

     Pollution 0.68 1 0.41  0.19 1 0.66  

     Season 2.62 3 0.45  7.09 3 0.07  

     Fish size 1.41 1 0.24   1.38 1 0.24   
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A2. Kendall tau correlation coefficients among fish blood variables and the body condition index 

SMI at the individual level for each native fish species in Ripoll River. In bold coefficients significant 

at P≤0.001. 

  ENAs IE DE SE SMI Neutrophils 

Barbus meridionalis       

     Abnormal RBCs       

     Inmature RBCs 0.231**      

     Dividing RBCs -0.071 0.067     

     Senescent RBCs -0.128* -0.087 0.065    

     Scaled Mass Index 0.186** 0.118* -0.016 -0.075   

     Neutrophils 0.029 0.024 -0.042 -0.068 -0.094  

     Monocytes -0.066 -0.035 0.057 0.014 0.040 0.204** 

       

Squalius laietanus       

     Abnormal RBCs (ENAs)       

     Inmature RBCs (IE) 0.218**      

     Dividing RBCs (DE) 0.054 0.099     

     Senescent RBCs (SE) -0.125* -0.036 -0.008    

     Scaled Mass Index 0.241** 0.263** 0.069 -0.006   

     Neutrophils 0.032 -0.148* -0.008 -0.055 -0.081  

     Monocytes -0.047 -0.092 0.019 -0.015 0.007 0.200** 
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       Discusión General 

Más de 100 años después del desarrollo del 

embrión de los actuales índices de calidad biótica 

(ICB) – el sistema de saprobios – son muchas las 

voces que claman por la adopción de nuevas es-

trategias de monitoreo ambiental (Friberg et al. 

2011, Woodward et al. 2015). La presente tesis 

ahonda en esta necesidad (Capítulos 2, 3 y 4) no 

sin antes reconocer (Capítulo 1) el valor diagnós-

tico los actuales ICB para detectar el impacto eco-

lógico de estresores ambientales (vertidos indus-

triales) diferentes de para los que fueron creados 

en origen (contaminación orgánica). Es probable 

que las agencias de gestión del agua vean con re-

celo la propuesta de métodos alternativos de mo-

nitoreo después de la gran inversión en creación 

de múltiples ICB adaptados a sus aguas jurisdic-

cionales. No es objetivo de esta tesis deslegitimar 

el papel que han tenido los ICB durante todos es-

tos años, ni tampoco ignorar su potencial para 

subsanar algunas críticas como su bajo poder pre-

dictivo. Ahora bien, resulta lícito resaltar que su 

poder diagnóstico merma en demasía cuando se 

aplican a comunidades pobres en especies, como 

las de peces de los ríos mediterráneos ibéricos, y 

que los intentos para incorporar mejoras tampoco 

puede decirse que hayan sido muy fructuosos. A 

este problema se le añade, como muestra el Capí-

tulo 4, que los ICB de peces emiten un diagnósti-

co confuso al mezclar causas bióticas (invasiones) 

y abióticas (contaminación), problema que tampo-

co se ha estudiado en profundidad para el resto de 

taxones. Y, finalmente, desde un punto de vista de 

conservación, no resulta deseable que una herra-

mienta de diagnóstico con la finalidad última de 

proteger la biodiversidad detecte impacto sólo tras 

un descenso marcado en la abundancia o incluso 

la desaparición de alguna especie. Es por todo es-

to, además de mejorar nuestro conocimiento me-

canicista sobre cómo el estrés afecta a las comuni-

dades, que esta tesis aboga por el uso de nuevas 

herramientas de diagnóstico basadas en la diversi-

dad funcional y los biomarcadores. 

 

El uso de bioindicadores y la contaminación en 

ríos mediterráneos 

La presente tesis ilustra en los Capítulos 1 y 

4 que los vertidos de aguas residuales, tanto urba-

nas como industriales, son todavía un problema 

grave de degradación ambiental en el río Ripoll. 

Esta situación es compartida con otros ríos medi-

terráneos donde el bajo caudal merma el éxito de 

procesos de depuración que se aplican en cuencas 

del norte de Europa (Prat & Munné 2000). Debe 

reconocerse que la situación ecológica del río Ri-

poll ha mejorado en los últimos años. Como se 

declara en el Capítulo 4, pasó de carecer de peces 

en los tramos bajos hasta el año 2000 

(inmediaciones de la ciudad de Sabadell), a tener 

poblaciones de barbos (Barbus meridionalis) y 

bagres (Squalius laietanus) a partir del año 2006 

de acuerdo a nuestros muestreos (Sostoa et al. 

2006). Si bien la calidad del agua en estos tramos 

permite la vida piscícola, no es así aguas arriba 

donde la presencia de la industria textil “La Sati-

na” es un auténtico punto negro (ver Capítulo 1). 

Existe una depuradora en dicha empresa, aunque 

desconocemos qué tipo de tratamiento realiza. 



 

 122 

Puede darse el caso que esté infra-dimensionada 

para el volumen de aguas residuales que trata o, 

más probablemente, que aplique sólo un trata-

miento basado en fangos activos que resulta del 

todo inadecuado para tratar efluentes industriales. 

Estos efluentes están formados mayoritariamente 

por compuestos refractarios a la degradación bio-

lógica, y éste es el proceso dominante en las plan-

tas de tratamiento de aguas residuales convencio-

nales (ej. Pérez-Uz et al. 2010, Canals et al. 2013, 

Ramírez et al. 2014).  

Existe la tecnología para mejorar la calidad 

de los efluentes de depuradora sea cual sea su 

composición química (ej. Radjenovic et al. 2008, 

2009, Becker et al. 2016), el problema es su coste. 

Sin duda, optimizar el tratamiento de aguas de 

residuales es uno de los retos más importantes de 

futuro en los sobreexplotados ríos mediterráneos 

(Barceló & Petrovic 2008, Brack et al. 2015). Su 

poder de dilución va a la baja por la excesiva cap-

tación de agua y los albores del cambio climático, 

mientras la cantidad de contaminantes de nueva 

síntesis que generamos, unidos a los preexistentes, 

no para de crecer (Verlicchi et al. 2010, Petrovic 

et al. 2011, López-Serna et a. 2012). Sirve de po-

co que las agencias del agua crean la figura de 

“masa de agua muy modificada” para escapar de 

los estándares de calidad ecológica en ríos muy 

impactados. Es hacerse trampas al solitario te-

niendo en cuenta que, ante la escasez de agua, el 

uso de agua reciclada, junto con la creación de 

plantas desaladoras para agua de boca, será la nor-

ma en regiones con clima árido o semiárido como 

la cuenca mediterránea (Anderson 2003, Hurli-

mann & McKay 2007, Dolnicar et al. 2011). 

Un factor clave en la adopción de nuevas 

estrategias de manejo de los efluentes de aguas 

residuales es el contar con herramientas de moni-

toreo ambiental eficientes. Entre las múltiples crí-

ticas que reciben los ICB está que fueron diseña-

dos básicamente para detectar contaminación or-

gánica, especialmente los de macroinvertebrados 

y diatomeas (Friberg et al. 2011). Sin embargo, 

esta tesis (Capítulo 1) se une a otros trabajos exis-

tentes, donde queda demostrada su capacidad para 

detectar otro tipo de impactos, incluidos los verti-

dos de aguas residuales industriales (Sabater 

2000, Munné & Prat 2009, Carafa et al. 2011). 

Además, este estudio es, probablemente, uno de 

los pocos realizados en el área mediterránea, in-

cluyendo la península Ibérica (Hering et al. 2006, 

Benejam et al. 2008, Marzin et al. 2012), en los 

que se compara el poder diagnóstico de ICB para 

múltiples taxones (diatomeas, macrófitos, macro-

invertebrados y peces). Dicha comparativa permi-

tió corroborar que son los índices de diatomeas y 

macroinvertebrados los que mejores captaron la 

variación en la calidad del agua del tramo estudia-

do a lo largo de todo el año. Esto se explica por su 

ciclo de vida más rápido que da lugar a ventanas 

de respuesta más cortas (Barbour et al. 1999). Por 

el contrario, los peces tienen un ciclo de vida más 

largo y sus poblaciones tardan más en recuperarse 

tras un impacto en ausencia de migración. Así 

pues, en el Ripoll, aunque la calidad del agua de 

los tramos más contaminados, en época de estiaje, 

mejoró con el aumento del caudal del río tras la 

llegada de las lluvias, los tramos aguas abajo de la 

industria textil carecieron de peces durante todo el 

periodo de estudio. Existió la posibilidad de mi-

gración, ya que no hay barreras físicas en la cuen-

ca y aparecen poblaciones de peces a 1.5 km de la 

entrada del efluente de la depuradora. Aunque 

desconocemos las razones de fondo, a las posibles 
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causas explicadas en el Capítulo 1, quizá podría 

añadirse que los peces detecten las débiles señales 

químicas que vienen de los tramos contaminados y 

decidan no migrar aguas arriba, especialmente el 

pelágico S. laietanus. Sea como fuere, los peces 

fueron el taxón más afectado por los vertidos de la 

industria y en las estaciones del año con bajo cau-

dal (invierno y verano), aquellas en los cuales los 

efectos ecológicos fueron más severos. Se confir-

ma, por tanto, que el estiaje intensifica el estrés 

por contaminación en la fauna acuática (Petrovic 

et al. 2011), aunque no parece que sea siempre de-

bido a su efecto sinérgico con el incremento de 

temperatura como sugieren los trabajos experi-

mentales (ej. Chalifour & Juneau, 2011, Chandra 

et al. 2012, Maceda-Veiga et al. 2015). 

 

Índices de diversidad funcional como metodolo-

gía complementaria a los ICB 

Si bien los ICB permitieron detectar impacto 

en los tramos del río Ripoll bajo los efluentes de la 

industria textil, no puede decirse que mejoraran 

nuestro conocimiento mecanicista sobre cómo és-

tos afectaron a la fauna acuática. Los ICB permi-

tieron identificar al taxón más afectado, pero pen-

semos que una comparación de riqueza de especies 

hubiera dado el mismo resultado al encontrarse los 

tramos más contaminados defaunados. Sobre el 

conocimiento mecanicista, puede asumirse por la 

teoría ecológica de filtros ambientales (Southwood 

1977, 1988, Odum 1985) que los cambios en las 

puntuaciones de los ICB entre localidades conta-

minadas y de referencia son debidos a la pérdida 

de las especies sensibles. Sin embargo, las aproxi-

maciones de ICB no permiten testar a priori hipó-

tesis basadas en la teoría ecológica (Baird et al. 

2008, Friberg et al. 2011, Woodward et al. 2015). 

Además, no permiten comparar la respuesta de las 

comunidades entre áreas geográficas -aún bajo el 

mismo clima- al haberse desarrollado más de 200 

ICBs para hacer frente a la idiosincrasia de cada 

región (Birk et al. 2012). Éste es un problema co-

mún en las aproximaciones que se basan en carac-

teres taxonómicos en lugar de funcionales. Aunque 

sean geográficamente distantes, todos los ríos de 

clima mediterráneos comparten una serie de filtros 

ambientales que determinan la biología y ecología 

de las especies que en ellos habitan (Bonada & 

Resh 2013). Así pues, los barbos de montaña 

(Barbus meridionalis y Barbus haasi) son taxonó-

micamente diferentes, viven en cuencas separadas, 

pero son ecológicamente muy similares (de Sostoa 

et al. 1990). Esto hace presagiar que un monitoreo 

basado en rasgos funcionales pueda hacer que 

comprendamos mejor los patrones generales de 

respuesta de la comunidades a los estresores antró-

picos. 

Vistas las limitaciones ecológicas de los 

ICB, en el Capítulo 2 nos planteamos testar una 

aproximación funcional como herramienta de 

diagnóstico en las comunidades de peces, de lejos 

uno de los grupos taxonómicos que ha sufrido una 

mayor regresión en los ríos mediterráneos (Elvira 

1995, Smith & Darwall 2006, Maceda-Veiga 

2013). Puede asumirse que rasgos de composición 

de la comunidad correlacionan con los rasgos fun-

cionales, sin embargo, se ha visto que ambos pro-

cedimientos proveen información complementaria 

(Hladyz et al. 2011, Villeger et al. 2012). Además, 

cabe pensar que del conjunto de rasgos funcionales 

que caracterizan a una especie pueden existir ras-

gos que estén fuertemente correlacionados, pero 

que otros puedan ser ortogonales (Herrera 2009). 
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Nuestra experiencia en el Capítulo 2 en más de 10 

cuencas del noreste español muestra que los ras-

gos funcionales tienen un gran potencial como una 

herramienta de diagnóstico en las comunidades de 

peces. En particular, mostraron cierta correlación 

con indicadores de degradación ambiental; uno de 

los principales impactos de los ríos mediterráneos 

(Hermoso & Clavero 2011, Moyle 2011, Maceda-

Veiga 2013). Además, la correlación entre los ín-

dices de diversidad funcional y los indicadores 

ambientales fue más fuerte que la que mostró el 

ICB para peces. No obstante, no debe olvidarse 

que la estructura funcional de la comunidad de 

peces estuvo mayoritariamente explicada por fac-

tores geográficos (ej. cuenca, altitud) como suele 

ocurrir en los estudios de peces a macroescala (ej. 

Murphy et al. 2013, Maceda-Veiga et al. 2017). 

La existencia de colinearidad entre predicto-

res naturales y de origen antrópico es común en 

los estudios de macroescala lo que impide estable-

cer relaciones de causa efecto. Sin embargo, a tra-

vés del análisis de los efectos parciales (ver Mac 

Nally 2002, Peres-Neto et al. 2006) de los predic-

tores de interés (estresores antrópicos) sobre las 

variables respuesta (índices de diversidad funcio-

nal) es posible hacerse una idea sobre su impor-

tancia relativa. En este sentido, hay que destacar la 

contribución relativa que tuvieron la riqueza de 

especies exóticas de peces en los análisis de diver-

sidad funcional del Capítulo 2. Esto pudiera plan-

tear la realización de un estudio de diversidad fun-

cional exclusivo para las especies nativas, pero lo 

cierto es que las especies exóticas juegan un papel 

cada vez más importante en las comunidades de 

peces de los ríos mediterráneos (Marr et al. 2010). 

Sin ir más lejos, en algunas de las cuencas estu-

diadas, el porcentaje de especies exóticas supera 

en más del 50% al de nativas (Maceda-Veiga et al. 

2017), razón por la cual decidimos analizar la co-

munidad de peces en su conjunto. Es probable, 

por tanto, que la señal de la correlación entre los 

índices de diversidad funcional y las variables am-

bientales haya sido menor de la esperada para la 

fauna nativa. La mayoría de especies exóticas de 

nuestra área de estudio se ven favorecidas por las 

alteraciones hidromorfológicas tales como la ca-

nalización y construcción de azudes (de Sostoa et 

al. 1990). 

Una variable controvertida que se vislumbra 

de la aplicación de los índices de diversidad fun-

cional es la redundancia funcional (Mouillot et al. 

2011). En especial, es preocupante que pueda uti-

lizarse como una manera de evaluar la resistencia 

de los ecosistemas a los impactos antrópicos. Es 

decir, se asume que en una comunidad con una 

elevada redundancia funcional, más de una espe-

cie realiza “el mismo rol” en el ecosistema, con lo 

cual su pérdida no es de esperar que cause 

“mayores” problemas. En esta definición, ante 

todo, no debe olvidarse que la conservación del 

patrimonio natural tiene un valor per se y todavía 

estamos lejos de comprender a ciencia cierta el 

papel de las especies en los ecosistemas. Razón 

por la cual los resultados de estos índices de diver-

sidad funcional están condicionados por la matriz 

de rasgos utilizada (Mouillot et al. 2011, Villéger 

et al. 2012). Es, por tanto, esperable que, dada la 

diversidad de rasgos que caracterizan a una espe-

cie, otro conjunto de rasgos biológicos y ecológi-

cos cambie los resultados. Además, que un impac-

to no tenga efectos aparentes sobre la estructura 

funcional actual del sistema no quiere decir que 

no hayamos erosionado su respuesta funcional 

desde un punto de vista evolutivo (Díaz et al. 
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2013). 

Se dice que los rasgos funcionales deben 

seleccionarse en base a criterios ecológicos liga-

dos a funciones ecológicas concretas (Mouillot et 

al. 2011, Villeger et al. 2012). Por ejemplo, el ta-

maño corporal está correlacionado con el metabo-

lismo de los animales (Kleiber 1932) y por ende 

con su actividad en el ecosistema (Peters 1986, 

Brown et al. 2004). Los problemas surgen cuando 

dos especies de tamaño similar tienen, por ejem-

plo, también una ecología trófica similar. Si el 

número de rasgos funcionales es reducido –

pensemos en una comunidad pobre en especies- es 

esperable que el potencial diagnóstico de los índi-

ces de diversidad funcional también se reduzca. 

Por tanto, tienen estos índices un problema com-

partido con los ICB de peces en ríos mediterrá-

neos ibéricos, al que se le suma la dificultad para 

su cálculo en comunidades pobres (Maire et al. 

2015). Una solución para esto, pensando retros-

pectivamente en nuestro caso, hubiera sido utilizar 

la identidad de los rasgos funcionales sin encapsu-

larlos en forma de índice. No obstante, existe una 

discusión abierta sobre si el uso de muchos rasgos 

mejora los resultados, especialmente cuando toda-

vía tenemos carencias de historia natural.  

Un ejemplo de estos problemas de carencia 

de historia natural es que haya especies que no 

constituyan grupos funcionales obvios (ej. herbí-

voros), como ya ha pasado con animales carismá-

ticos marinos como la tortuga verde Chelonia 

mydas (omnívora; Cardona et al. 2010) o el erizo 

de mar Arbacia lixula (omnívoro; Wangesteen et 

al. 2011). Además, se ha visto en estudios de poli-

nizadores que pocos rasgos bien correlacionados 

con la función ecológica de interés (tamaño del 

fruto) la predicen mejor que la simple diversidad 

de rasgos (Garibaldi et al. 2015). Por tanto, los 

estudios de diversidad funcional no pueden desli-

garse de los de historia natural; siendo fundamen-

tales para entender la compleja arquitectura de la 

biodiversidad, aunque sean menos rentables aca-

démicamente dentro de los actuales estándares de 

“calidad”. Otro problema de los estudios de diver-

sidad funcional, que también se aplica a nuestro 

caso, es que pocas veces se examinan simultánea-

mente los procesos ecológicos y estructura funcio-

nal de las comunidades. La mayoría son inferen-

cias a partir de datos de comunidad y es conocida 

la estructura dinámica de las redes ecológicas con 

cierta capacidad amortiguadora (Verhoef & Off 

2010, Bascompte & Jordano 2013). Esto lleva im-

plícita una visión sesgada sobre la importancia a 

nivel de ecosistema de los resultados encontrados, 

y por consiguiente de los rasgos seleccionados, 

aunque parece existir consenso en que la riqueza 

funcional explica más varianza de una comunidad 

dada que la específica (Gagic et al. 2015). 

 

Uso de Biomarcadores en sistemas mediterrá-

neos 

A la necesidad de identificar qué rasgos fun-

cionales se relacionan mejor con los diferentes 

procesos ecológicos, se le añade la falta de indica-

dores de causa-efecto. Este hueco podrían ocupar-

lo los biomarcadores tal y como se detalla en el 

Capítulo 3. Si bien es cierto que no todos tienen 

esta propiedad, se cumple con bastantes de ellos 

(ej. el ensayo de anomalías eritrocitarias, incre-

mento en transaminasas). En el peor de los casos 

pueden no identificar el agente causal, pero dife-

renciar entre causas abióticas (calidad del agua) y 

bióticas (invasiones), y el tipo de contaminación. 

Por ejemplo, un incremento en transaminasas está 
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relacionado con el daño hepático y un elevado por-

centaje de anomalías eritrocitarias con la presencia 

de compuestos genotóxicos (Maceda-Veiga et al. 

2015). En algunos casos, el diagnóstico es bastante 

certero, por ejemplo, la inhibición de la enzima 

acetilcolinesterasa está relacionada con la exposi-

ción a pesticidas organofosforados (Ranjbar et al. 

2002). Si a esto le sumamos que algunas vías meta-

bólicas están muy conservadas en las ramas evolu-

tivas de los vertebrados, es fácil pensar en la capa-

cidad diagnóstica con potencial predictivo de los 

biomarcadores.  

Especies cercanas filogenéticamente es espe-

rable que tengan una respuesta fisiológica similar, 

aunque nunca debe olvidarse la variabilidad intra-

específica en ecología (West-Eberhard 1989). Así 

pues, no hace falta escudriñar los patrones de res-

puesta de todas las especies si no que se trata de 

identificar aquellos biomarcadores con mayor señal 

filogenética y poder diagnóstico. Del mismo modo, 

no se puede pretender estudiar los efectos tóxicos 

de toda la compleja amalgama de compuestos libe-

rados al medio, incluyendo los contaminantes 

emergentes (Verlicchi et al. 2010, López-Serna et 

a. 2012). La identificación de las posibles sinergias 

y patrones de respuesta comunes por grupos de 

contaminantes (ej. antibióticos betalactámicos, pes-

ticidas organofosforados, antiinflamatorios esteroi-

deos) es una posible aproximación tal y como se 

declara en el Capítulo 3. Este capítulo también des-

taca la importancia de detectar efectos sub-letales 

en piezas clave para el funcionamiento de los eco-

sistemas como son los peces. Es bien conocido que 

la desaparición del depredador en la cúspide de la 

cadena trófica desencadena efectos severos en cas-

cada a nivel de todo el ecosistema (ej. Gende et al. 

2002, Myers et al. 2007, Letnic et al. 2012) y, los 

peces de río, a escala de masa de agua, ocupan un 

nivel trófico muy elevado. Así pues, determinar su 

estado de salud con certeza tiene ramificaciones 

que van más allá de su conservación tal y como se 

ha demostrado experimentalmente en ríos medite-

rráneos (Rodríguez-Lozano et al. 2015). 

Uno de los problemas que se puso de mani-

fiesto en la revisión de usos de biomarcadores en 

ríos mediterráneos (Capítulo 3) es el predominio de 

muestreos destructivos (letales) y el uso de muchos 

biomarcadores, a menudo con valor diagnóstico 

redundante. Tal y como se comentaba para el caso 

de la diversidad funcional, no está claro que el uso 

de múltiples biomarcadores mejore el diagnóstico. 

Mucho menos facilita la interpretación de los resul-

tados, especialmente si se integran su información 

en forma de gradientes (análisis de componentes 

principales) como viene siendo al uso. Estos análi-

sis son muy populares en ecología pero no permi-

ten identificar la contribución de cada una de las 

variables que incluyen, además de asumir una rela-

ción lineal entre variables (Tabachnick et al. 2001; 

Vaughan & Ormerod 2005). Esto implica que para 

conocer el valor diagnóstico real de cada uno de 

los biomarcadores sea necesario repetir los estudios 

con la misma combinación de biomarcadores en 

otro sistema. Mucho más fácil de interpretar -

especialmente para los gestores- resulta, por ejem-

plo, un análisis de correlaciones por pares para eli-

minar los biomarcadores que den información re-

dundante y realizar a continuación gráficos de ca-

jas y bigotes para cada uno de los seleccionados 

por tramos de referencia y contaminados como se 

vislumbra de las recomendaciones metodológicas 

realizadas en el Capítulo 3.  

Los muestreos destructivos no suelen supo-

ner un problema en los estudios de especies no 
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amenazadas, aunque siempre resulta no deseable 

desde un punto de vista ético y más con la entrada 

en vigor de la nueva legislación en bienestar animal 

(Orden Ministerial ECC/566/2015). En el Capítulo 

3 se puso de manifiesto el potencial de los análisis 

de sangre en peces como herramienta de diagnósti-

co, evidencia que se suma a los trabajos previos 

publicados por nuestro equipo (Maceda-Veiga et 

al. 2010, 2013, 2015). Junto con destacar sus venta-

jas, todos estos trabajos también hacen énfasis en 

que el principal problema de este tipo de diagnósti-

cos en peces salvajes es la ausencia de rangos de 

normalidad. Dicho de otro modo, no existe la posi-

bilidad, como en medicina humana o veterinaria de 

animales domésticos, de asegurar con el análisis de 

sangre el estado de salud del animal. Algunos pará-

metros son más informativos que otros en este as-

pecto, pero sigue siendo necesario comparar entre 

localidades de referencia y contaminadas para acer-

carnos al diagnóstico correcto. Esta incertidumbre 

puede hacer que alteraciones a priori severas en 

unos individuos concretos no tengan mayor reper-

cusión en la población de peces en generaciones 

futuras. Siendo la población la unidad de conserva-

ción qué duda cabe que la relevancia ecológica de 

los resultados baja si no permiten predecir cambios 

a escala mayor de individuo. 

 

Aproximaciones multi-disciplinares y proyeccio-

nes futuras en biomonitoreo  

Siendo conscientes de esta problemática nos 

planteamos el Capítulo 4 de la presente tesis docto-

ral que tuvo un doble objetivo. Por un lado, el aná-

lisis de la variabilidad temporal en los parámetros 

sanguíneos nos permitió conocer mejor los rangos 

de normalidad de estos para el barbo de montaña 

(B. meridionalis) y la bagra (S. laietanus). Junto 

con mejorar el potencial diagnóstico de los análisis 

de sangre para estas dos especies nativas de los ríos 

mediterráneos, este capítulo también permitió pro-

fundizar en la relevancia ecológica de estas analíti-

cas. Es por ello que combinamos datos de análisis 

de sangre de trabajos previos a esta tesis (2009) y 

el actual (2012/2013) con series temporales de 

cambios en la abundancia de las dos especies (2002

-2013). De haber supuesto un problema serio para 

la viabilidad de la población las alteraciones repor-

tadas en trabajos previos, nos esperábamos un des-

censo en la abundancia de peces en el siguiente 

muestreo. Resulta sorprendente, por tanto, que la 

especie con más alteraciones hematológicas en el 

año 2009 (B. meridionalis) presente un incremento 

en su abundancia en el 2011/2012, mientras que la 

especie en situación contraria (S. laietanus) haya 

reducido notablemente su abundancia hoy y en día.  

No se han producido mejoras significativas 

en el proceso de depuración de aguas en el tramo 

estudiado ni tampoco existe posibilidad de migra-

ción de tramos de referencia a contaminados por 

existencia de barreras físicas. Ahora bien, existen 

marcadas referencias hidromorfológicas (% de rá-

pidos, tablas y pozas) entre localidades de referen-

cia y contaminadas, y se produjo un descenso de 

caudal del río en 2010/2011. Puesto que B. meri-

dionalis y S. laietanus tuvieron tendencias opuestas 

en cambios de abundancia en los tramos de referen-

cia a las observadas en los contaminados, esto nos 

hace suponer que las causas no deben buscarse ex-

clusivamente el efecto directo de los tóxicos. Es 

bien sabido el papel estructurador que tiene el régi-

men hidrológico sobre las comunidades de peces 

en ríos mediterráneos y, en especial, el papel de las 

pozas como refugio durante el estiaje (Lake 2003, 
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Matthews & Marsh-Matthews 2003, Davey & 

Kelly 2007, Magalhães et al. 2007). Esto unido 

los diferentes hábitos natatorios de B. meridiona-

lis (bentopelágico) y S. laietanus (pelágico) nos 

hace suponer que la disminución de la columna 

de agua en las localidades contaminadas haya 

supuesto un estrés adicional muy fuerte para S. 

laietanus. No en vano, sus efectivos poblaciona-

les incrementaron en las localidades de referencia 

con mayor presencia de pozas que los tramos 

contaminados mientras los del barbo descendie-

ron bajo estas mismas condiciones hidrológicas. 

Como ocurre en los estudios observaciona-

les resulta difícil asegurar si la tolerancia relativa 

de las dos especies a la contaminación cambió 

con los años y si existen diferencias en su capaci-

dad de aclimatación, algo abordable sólo en con-

diciones experimentales donde pueda separarse el 

efecto de la contaminación del hidrológico. Tam-

poco podemos desligar nuestros resultados de los 

efectos de la depredación por parte de garzas (F. 

Ardeidae) que fueron frecuentemente observados 

en los tramos contaminados (observ. personal). 

Es de esperar que depreden más sobre peces pelá-

gicos al ser más fáciles de localizar que sobre los 

bentónicos. En resumidas cuentas, los resultados 

de este último análisis hematológico parecen con-

tradecir las categorías de tolerancia relativa a ca-

lidad de agua pobre asignadas para B. meridiona-

lis y S. laietanus a través de medias ponderadas 

de abundancia en estudios a gran escala (Maceda

-Veiga & de Sostoa 2011, Segurado et al. 2011). 

Sin embargo, sin analizar su respuesta a tóxicos 

concretos y determinar la influencia relativa de 

los cambios en la columna de agua es difícil ase-

gurar cuál de las dos especies es más tolerante. 

Ahora bien, todo parece apuntar que para estas 

dos especies, el periodo reproductor fue todavía 

más estresante que el estiaje.  

Además de comparar la tolerancia relativa 

de B. meridionalis y S. laietanus a un gradiente 

de degradación de calidad de agua, en el Capítulo 

4 también se realiza un estudio comparativo de 

poder diagnóstico de los estándares ICB con los 

análisis de sangre. Como ya se puso de manifies-

to en el Capítulo 1, los ICB de diatomeas y ma-

croinvertebrados capturaron mejor la variación 

en la calidad del agua del área de estudio. De he-

cho, el ICB de peces identificó como impactado 

los tramos de referencia, nuevamente debido al 

diagnóstico confuso que realiza de degradación 

por causas bióticas (presencia de especies exóti-

cas) y bióticas (contaminación). Por tanto, para 

evaluar el estado de salud del río resultaron más 

acertados los ICB de otros grupos taxonómicos 

junto con los análisis de sangre para peces. En 

especial, porque el ICB de peces no detectó im-

pacto en el tramo contaminado pese a que el resto 

de indicadores, incluidos los otros ICB, así lo hi-

cieron. En relación a los análisis de sangre, el 

parámetro más ligado a la contaminación fue el 

porcentaje total de eritrocitos anómalos a diferen-

cia del porcentaje de micronúcleos que es el que 

tiene mayor tradición en ecotoxicología (Fenech 

et al. 2003, Barata et al. 2010). El Capítulo 4 apo-

ya, por tanto, la necesidad de examinar todos los 

tipos de anomalías eritrocitarias puesto que, aun-

que tedioso, es muy informativo pudiéndose dar 

falsos-negativos de efectos genotóxicos con sólo 

la observación de micronúcleos. 

La existencia de indicadores tradicionales 

(ICB de diatomeas y macroinvertebrados) que 

detectaran la existencia de riesgo ecológico en 
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los tramos contaminados puede llevar al lector a 

la disyuntiva sobre la necesidad de tediosos ensa-

yos de sangre en peces. Todavía es pronto para 

generalizar estos correlatos, sin obviar que es 

bien sabido que diferentes combinaciones de es-

tresores afectan de manera diferente a los cuatro 

grupos taxonómicos que se utilizan en biomonito-

rización (Barbour et al. 1999). Una posible apro-

ximación es realizar un biomonitoreo jerarquiza-

do, donde la obtención de respuesta en unos indi-

cadores lleve a realizar pruebas adicionales, algo 

así como los diagnósticos médicos. Por ejemplo, 

si los macroinvertebrados dan señal de mala cali-

dad de agua quizá sea conveniente realizar un es-

tudio de biomarcadores en peces para acabar de 

valorar el riesgo ecológico. Asimismo, parece 

claro que, aun usando procedimientos de monito-

reo estándares, es necesario desligar la riqueza de 

especies exóticas de las variables de impacto am-

biental. Son problemas diferentes que requieren 

soluciones distintas e interesa que los gestores 

tengan información diagnóstica lo más precisa 

posible. 

En la disyuntiva sobre que bioindicador es 

ignorable no debe olvidarse que los peces son un 

nodo muy importante para el funcionamiento de 

los ecosistemas, no sólo desde un punto de vista 

trófico sino también de relaciones de hospedador-

parásito. Por ejemplo, las náyades de agua dulce 

(F. Unionidae) –muy amenazadas a escala global- 

dependen de los peces nativos para completar su 

ciclo biológico al ser sus larvas parásitas obliga-

das (gloquideos) (Lopes-Lima et al. 2017). Ade-

más, como se indicaba en el párrafo precedente, 

muchas especies de aves y mamíferos (ej. Nutria; 

Ruiz-Olmo et al. 2001) se alimentan de peces. 

Por tanto, inferir el estado de salud de las pobla-

ciones de peces a partir de otros grupos taxonó-

micos es un riesgo que no podemos asumir, en 

especial dado el reducido número de especies na-

tivas que naturalmente habitan en nuestros ríos y 

su estado de conservación. Los análisis de sangre 

suponen un paso más hacia su estandarización 

como herramienta de diagnóstico tanto en peces 

salvajes como cautivos. Y, los estudios de tole-

rancia relativa, otro paso al frente a la hora de 

identificar a las especies más amenazadas por los 

impactos antrópicos y a las que suponen un ma-

yor riesgo medioambiental. Una especie sensible 

muere por los efectos de la contaminación, pero 

la relativamente tolerante acumula tóxicos a lo 

largo de su vida y existe mayor probabilidad que 

pueda transferirlos a toda la red trófica a través de 

sus depredadores. 
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Conclusiones 

1. En pleno siglo XXI los vertidos de aguas residuales todavía causan graves impactos ecológicos en los ríos 

mediterráneos. Mejorar el tratamiento de aguas residuales junto con garantizar los caudales ambientales es 

el gran reto de futuro, especialmente en los albores del cambio climático que intensificará los efectos de la 

contaminación.  

2. Los índices de calidad biótica han demostrado ser útiles para detectar impactos ecológicos, pero en comu-

nidades pobres en especies, como en las de peces de ríos mediterráneos ibéricos, su poder diagnóstico se 

reduce considerablemente. Esto unido a su baja capacidad para identificar las causas del impacto y detectar 

efectos sub-letales aboga por el uso de metodologías alternativas. 

3. Los diagnósticos basados en cambios en los rasgos biológicos y ecológicos de los individuos cumplen con 

este requisito. Además, estos estudios permiten dilucidar las leyes que gobiernan la respuesta de las comuni-

dades ante múltiples estresores. Éste es un aspecto básico, tanto para testar hipótesis ecológicas, como para 

mejorar nuestra capacidad predictiva sobre cómo afectará el cambio global al funcionamiento de los ríos 

mediterráneos. 

4. Los rasgos biológicos y ecológicos de las especies son variados y diferentes selecciones podrían dar lugar 

a resultados contrapuestos. Todo apunta a que la clave no está en la cantidad de rasgos utilizados si no en su 

calidad. Es necesario, por tanto, que futuros estudios analicen simultáneamente la estructura funcional de las 

comunidades y varios procesos ecológicos a fin de identificar mejor los rasgos con mayor relevancia ecoló-

gica.  

5. Junto con los rasgos a nivel de especie, el estudio de biomarcadores sanguíneos augura su potencial como 

metodología no destructiva o letal en el uso rasgos biológicos a escala individual. Esto debiera incrementar 

el poder diagnóstico de los estudios de diversidad funcional en comunidades de peces de baja diversidad. 

Además, posibilita testar la señal filogenética de los biomarcadores sanguíneos que es clave para inferir la 

respuesta de especies en diferentes ramas evolutivas. No en vano, especies hermanas se espera que sean fi-

siológicamente más similares.  

6. Entre los biomarcadores sanguíneos, la señal más clara con el gradiente de contaminación se obtuvo en el 

recuento de las anomalías totales eritrocitarias, aunque fueron necesarios el resto de parámetros para deter-

minar mejor la existencia de daños genotóxicos. No obstante, se confirmó el riesgo de obtener falsos negati-

vos si se utiliza sólo la aproximación tradicional en ecotoxicología del ensayo de  micronúcleos. 
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7. La ausencia de rangos de normalidad en los estudios de biomarcadores en animales salvajes dificulta 

su valor diagnóstico. Es por ello que se considera importante que futuros estudios relacionen respuestas a 

escala individual con cambios en tendencias poblacionales, solo así podremos estar seguros de su rele-

vancia ecológica. 

8. Aunque nuestros trabajos mostraron que la comunidad de macroinvertebrados y diatomeas es más sen-

sible que la de peces a la variación en la calidad del agua, esto no reduce su valor bioindicador. Sólo im-

plica que es necesario determinar patrones de respuesta antes que se desestructuren las comunidades. Esto 

es clave no sólo para conservar los peces si no también a toda la fauna acuática amenazada y los servicios 

ecosistémicos que dependen de ellos. 
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