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Resumen 

La determinación de la calidad del agua empleando análisis fisicoquímicos nos 

informa de las condiciones ambientales al momento del muestreo, por lo que se han 

desarrollado métodos donde se utilizan indicadores biológicos como los 

macroinvertebrados, ofreciendo con ello una visión integral de los ecosistemas 

acuáticos. El objetivo de este trabajo fue determinar la calidad del agua del río Duero 

a partir de parámetros fisicoquímicos, distribución y abundancia de los 

macroinvertebrados durante un año. Para lo cual se establecieron 24 sitios de 

muestreo en los que se registraron parámetros fisicoquímicos a través de un 

multisensor (Hydrolab MS5). Además se obtuvieron muestras biológicas de manera 

bimestral, mediante una red rectangular de 25.4 x 45.7cm. De la información 

resultante, se elaboró una matriz de datos y se aplicaron diversos índices (BMWP y 

Shannon), también se realizó un análisis multivariado para describir la relación entre 

factores bióticos y abióticos. Las diferentes perturbaciones físicas detectadas, 

además de modificar el cauce, disminuyen el volumen del caudal e incrementan las 

cantidades de sólidos en el agua, influyendo directamente sobre las condiciones 

fisicoquímicas del agua. La identificación de macroinvertebrados permitió detectar 

36, 33, 28, 29 y 30 géneros para los muestreos de mayo, julio, septiembre, diciembre 

y marzo, respectivamente. Aunque la composición presentó una variación en las 

estaciones, los géneros Lumbriculus y Chironomus fueron los más abundantes a lo 

largo del cauce. Los resultados arrojados por BMWP y Shannon evidencian una 

contaminación del río, la cual se agudiza conforme se llega a la desembocadura, lo 

anterior se observó en los diferentes periodos de muestreo. En el mismo sentido, el 

análisis multivariado relacionó los géneros Lumbriculus y Chironomus a sitios con 

altas concentraciones de nutrientes. 

Palabras clave: bioindicadores, BMWP, macroinvertebrados. 
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Abstract 
 

The water quality analysis using physical-chemical parameters only informs about the 

conditions at the time of sampling, because of that other methods have been 

developed including macroinvertebrates as biological indicators, to provide a 

comprehensive view of aquatic ecosystems. The aim of this study was to determine 

the water quality of the Duero River from physical-chemical parameters, distribution 

and abundance of macroinvertebrates in an annual cycle. In 24 sampling sites, 

environmental parameters were recorded using a multisensor (Hydrolab MS5). In 

addition, biological samples were obtained every two months by a rectangular grid of 

25.4 x 45.7cm. A data matrix was created and different indices implemented (BMWP 

and Shannon) and a multivariate analysis was performed to describe the relationship 

between biotic and abiotic factors. The different physical disturbances detected, in 

addition to the modification of the main channel, decrease the flow volume and 

increase the amount of solids in the water, aspects that influence the environmental 

water conditions. Macroinvertebrate identification registered 36, 33, 28, 29 and 30 

genera for the sampling months of May, July, September, December and March, 

respectively. Although the composition showed variation among the stations, genera 

Chironomus and Lumbriculus were the most abundant along the river. Results from 

BMWP and Shannon showed a general river deterioration pattern, which increased 

from the origin to the mouth, aspect observed at the different sampling periods. In 

addition, multivariate analysis related genera Chironomus and Lumbriculus to sites 

with high concentration of nutrients. 

 

Keywords: bioindicators, BMWP, macroinvertebrates.  
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1. INTRODUCCIÓN 

Las condiciones de calidad del agua y del hábitat de los ecosistemas fluviales son 

constantemente modificadas. Esto se debe a que dichos ecosistemas son empleados 

no sólo como fuentes de suministro de agua, sino como formas de evacuación para 

los desechos derivados de actividades humanas, ya sean de origen doméstico e 

industrial (Santacruz y Aguilar, 2009). 

El impacto antropogénico, además de alterar las condiciones ambientales en los 

cuerpos de agua, modifica el funcionamiento de los ecosistemas y cambia la 

composición de especies en la comunidad, debido a que la mayor parte de estas han 

logrado adaptarse a ciertas condiciones, por lo que cualquier modificación en el 

sistema puede alterar los procesos ecológicos (Baron, 2003; Sánchez, 2007). 

Tradicionalmente la evaluación de la calidad del agua se realiza mediante 

parámetros fisicoquímicos, sin embargo estos sólo reflejan las condiciones 

ambientales que se presentan en el momento de su registro, pero no el historial del 

sitio; es decir no permite observar la evolución de una carga contaminante o en el 

mejor de los casos la capacidad de resiliencia de los ecosistemas acuáticos. Aunado 

a esto, tanto los análisis fisicoquímicos como los microbiológicos, informan casi 

exclusivamente sobre daños derivados de la contaminación orgánica (Alba-

Tercedor,1996; Ladrera, 2012). 

El uso de organismos acuáticos pueden dar un indicio de las condiciones en las que 

se encuentra un cuerpo de agua por periodos más prolongados (Toro, 2003; 

Vergara, 2009). De acuerdo a Sánchez (2007) las alteraciones físicas o químicas en 

los sistemas acuáticos se reflejan en la comunidad biótica al observar las redes 

tróficas, las abundancias relativas e incluso la presencia o ausencia de especies.  

De aquí que desde principios del siglo pasado el empleo de organismos acuáticos 

como bioindicadores sea cada vez más común, sin embargo estos no pretenden 
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desplazar a los métodos tradicionales, sino ser un complemento en el monitoreo de 

la calidad del agua, simplificando además las actividades de campo y laboratorio (De 

la Lanza, 2000; Arce, 2006; Vázquez, 2006). 

A partir de lo anterior, el presente trabajo se ocupó de los aspectos relacionados con 

la descripción cualitativa y cuantitativa de los organismos acuáticos, particularmente 

de los macroinvertebrados. Incluye además la interrelación de estos organismos con 

los parámetros fisicoquímicos dentro del río Duero, como una herramienta para 

determinar su calidad de agua. Es importante señalar, que este trabajo forma parte 

de una investigación multidisciplinaria denominada "Evaluación de la integridad 

ecológica del río Duero: Una herramienta hacia la determinación del caudal 

ecológico" (Secretaría de investigación y Posgrado-Instituto Politécnico Nacional, 

SIP20131829), en el cual se realizaron estudios de sinuosidad, material de fondo y 

ribera, puntos de retención, condiciones de vegetación de la ribera y zona riparia, así 

como registrar parámetros de calidad del agua, gravimetría, materia orgánica, 

profundidad media, velocidad de corriente, gasto del río y análisis del bentos. El 

objetivo de dicha investigación fue determinar el nivel de degradación ecológica del 

río Duero, considerando la interrelación entre las variables abióticas y bióticas a 

través del tiempo y espacio.  

  



16 

 

2. ANTECEDENTES 

2.1 Historia del biomonitoreo 

El sistema saprobio de Kolkwitz y Marsson (1902), fue uno de los primeros registros 

donde se emplearon organismos para determinar en mayor o menor medida el grado 

de calidad de los cuerpos de agua, en este sistema clasifican los organismos de 

acuerdo a la tolerancia a diversos grados de contaminación orgánica (Chávez y 

Orantes, 2010).  

Posteriormente en Estados Unidos, Forbes y Richardson (1913) desarrollaron un 

sistema de clasificación para la calidad del agua basado en plancton y 

consecutivamente en macroinvertebrados como bioindicadores (Chávez y Orantes, 

2010). Patrick (1949, 1950) desarrolla métodos biológicos para evaluar las 

condiciones ecológicas de las corrientes en Norteamérica y Gaufin y Tarzwell (1952) 

proponen los macroinvertebrados como indicadores de contaminación. Hynes (1959, 

1963) por su parte propone los macroinvertebrados como indicadores de la calidad 

del agua. Roldán (1988) publicó la “Guía para el Estudio de los Macroinvertebrados 

Acuáticos del Departamento de Antioquia” (Roldán, 2016).  

Resh et al. (1995) en Estados Unidos desarrollaron métodos rápidos para la 

evaluación de la calidad del agua usando los macroinvertebrados como 

bioindicadores, valorando además las condiciones del hábitat y prediciendo la fauna 

esperada en un determinado sitio. Trihadiningrum et al. (1996) utilizaron 

macroinvertebrados como indicadores de la calidad del agua en Indonesia. Alba-

Tercedor (1996) realizó muestreos en micro hábitats e identificó hasta el nivel de 

familia a la comunidad de macroinvertebrados. Para finalmente aplicar el índice 

Biological Monitoring Working Party (BMWP) y determinar la calidad del agua de 

sistemas acuáticos de España. Towsand y Scarsbrook (1997) calificaron la 

perturbación en las corrientes y las relacionaron con características y riqueza de los 

macroinvertebrados (Roldán, 2016). 
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Sánchez (2011) muestreó el río Tormes durante la época de estiaje, encontrando 

una relación entre la respuesta que arrojaron los macroinvertebrados y los resultados 

obtenidos por otros autores que consideraron parámetros físicos y químicos. Por su 

parte, Ladrera (2012) en Barcelona, evaluó los cursos fluviales del Parque Natural 

Sierra de Cebollera a través de índices bióticos basados en macroinvertebrados pero 

con un respaldo de variables fisicoquímicas y morfológicas. 

2.2 Biomonitoreo en Latinoamérica 

En los últimos años, particularmente en el periodo 2000-2013  se ha desarrollado un 

número importante de estudios a nivel taxonómico y ecológico de la fauna de 

macroinvertebrados en Latinoamérica, destacando cuantitativamente las 

aportaciones de Colombia, Brasil, Argentina y Costa Rica, siendo los grupos más 

estudiados Odonata y Diptera, seguidos por Ephemeroptera, Plecoptera y 

Trichoptera (Ramírez et al., 2014). 

De acuerdo con (Ramírez et al., 2014) los estudios realizados sobre 

macroinvertebrados presentan dos vertientes, la primera se enfoca en la ecología y 

la historia natural de los organismos, mientras que la segunda se enfoca en el uso de 

los macroinvertebrados para el biomonitoreo de cuerpos de agua. 

La primer línea de estudio se subdivide en diferentes categorías, tales como 

conocimiento de la comunidad de macroinvertebrados (Acosta, 2009; Springer et al., 

2010; Gutierrez et al., 2012; Palma, 2013; Ferrú y Fierro, 2015; Takiya et al., 2016) 

ya sea que se enfoque en la dinámica de la comunidad debido a los cambios 

estacionales (Longo et al., 2009; 2010) o bien, enfocarse en un grupo en especifico 

como ephemerópteros (Hoyos et al., 2014; Rozo y Salinas, 2015), tricópteros 

(Jaimes y Granados, 2016) o incluso considerar para el estudio a ephemeropteros, 

tricópteros y plecópteros (Rúa et al., 2015). El conocimiento de la comunidad 

conlleva tanto a la descripción de nuevas especies (Salinas et al., 2011; Lima et al., 

2016), como al registro de los organismos en sitios donde no se tenían reportados 

(Mota et al., 2012; Forero et al., 2014 b; Zuñiga y Torres, 2015). 
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Otro grupo de estudio se enfoca en la historia natural de los organismos incluyendo 

variabilidad morfológica de la comunidad (Blanco et al., 2014), hábitos alimenticios 

(Guzmán y Tamarís, 2014) y procesos ecológicos como la descomposición de la 

hojarasca y la relación con estos organismos (Eyes et al., 2012; Águila y García, 

2012; Astudillo et al., 2014). 

La segunda vertiente, se enfoca en los factores ambientales y antrópicos que 

impactan sobre la biota. De los estudios sobre los factores ambientales Calosi et al. 

(2010) estudiaron la plasticidad térmica del género de coleópteros Deronectes sp., 

Vásquez et al. (2014) evaluaron  la influencia de variables ambientales, entre ellas la 

precipitación, selección de hábitat y la presencia de tricópteros. Schmitt et al. (2016) 

valoraron el efecto de la temperatura del agua, conductividad eléctrica, oxígeno 

disuelto, profundidad, velocidad de corriente y la precipitación en la distribución de la 

comunidad de Ephemeroptera, Plecoptera y Trichoptera (EPT). 

Respecto a los factores antropogénicos, Ocon et al. (2013) han analizado la 

respuesta de la comunidad de macroinvertebrados al proceso de eutrofización; 

Giraldo et al. (2014), determinaron el efecto de las actividades agropecuarias sobre 

la biota; mientras que Klem y Gutiérrez (2016) evaluaron los efectos de la 

acidificación por CO2 y valoraron los efectos de la disminución del pH en los 

organismos; por su parte Martins et al. (2017)  calcularon los efectos de la 

urbanización sobre las condiciones ecológicas, durante los periodos 2003 y 2010, 

además analizaron la variación en la comunidad de invertebrados en el tiempo. 

En los últimos años se ha desarrollado un número importante de estudios que 

consideran la abundancia y la diversidad de la comunidad de macroinvertebrados 

para evaluar los impactos en la calidad del agua (Endara, 2012; Galindo et al., 2012; 

Sedeño et al., 2012; Guinard et al., 2013; Palma et al., 2013; Forero et al., 2014). No 

obstante, existen estudios donde sólo se considera un grupo de invertebrados para 

realizar dicha evaluación, tal es el caso de Goldschmidt et al. (2016) quienes 

utilizaron datos sobre ácaros (Hydrachnidia) como bioindicadores. 
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Algunos estudios además de considerar la abundancia de los organismos, se 

respaldan con análisis fisicoquímicos para determinar la calidad del agua (Águila y 

García, 2012; Carvacho, 2012; Forero et al., 2013; Delgado y Cornejo, 2014). Otros 

en cambio, comparan las diferentes técnicas de muestreo (Barton y Metcalfe, 1992; 

Reyes y Springer, 2014) e índices bióticos (Gutiérrez y Lorion, 2014; Ríos-Touma et 

al., 2014) para determinar la calidad del agua. Asimismo existen estudios donde se 

propone el desarrollo de índices multimétricos basados en macroinvertebrados 

(Moya et al., 2011; Helson y Williams 2013; Forero et al., 2014; Ramírez et al., 2014). 

2.3 Biomonitoreo en México 

En nuestro país, al igual que en el resto de Latinoamérica, los estudios donde se 

utilizan macroinvertebrados se enfocan en dos grandes grupos. El primero de ellos 

se enfoca en la historia natural de los organismos, con estudios que realizan aportes 

al conocimiento de la biota, en los que se incluyen estructura de la comunidad y 

caracterización de hábitos alimenticios, ya sea para elaborar planes de conservación 

biólogica, como en el caso de Hurtado et al. (2005), o bien realizar análisis del estado 

de conocimiento de los organismos como Alonso et al. (2014), o por el simple hecho 

de contar con listados taxonómicos de la región como lo hicieron Coronado y Pérez 

(2009). Estudios como los de Astudillo et al. (2014) y Rico et al. (2014), además de 

plantearse lo anterior evaluaron el papel ecológico y los procesos funcionales de los 

macroinvertebrados. 

El empleo de macroinvertebrados como indicadores de calidad de agua es muy 

reciente. Pérez et al. (2006) en el río Cupatitzio, realizaron una valoración visual del 

hábitat y el índice de integridad biótica, basándose en la comunidad de 

macroinvertebrados. Mientras que Barba  et al. (2013) determinaron la calidad del 

agua en dos ríos de Oaxaca aplicando el Índice Biótico de Hilsenhoff a la comunidad 

de macroinvertebrados. Asimismo Piñon et al. (2014) determinaron la integridad 

biótica de la microcuenca del río Chiquito en Morelia, Michoacán, utilizando el índice 

de diversidad de Shannon y la equidad de Pielou. De la misma forma Rosas et al. 
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(2015) determinaron calidad del agua del cauce Aguas Blancas en Acapulco, 

Guerrero pero aplicando el índice biótico BMWP. 

Estudios como los de Arroyo et al. (2008), Díaz et al. (2012) y Torres et al. (2014) 

relacionan un grupo particular de macroinvertebrados (crustáceos, moluscos y 

coleópteros, respectivamente) con parámetros fisicoquímicos. 

Mientras que Armas (2015) evalúo los efectos de la cobertura vegetal sobre la 

comunidad de macroinvertebrados. Torres et al. (2014). estimaron el efecto de los 

factores ambientales sobre la diversidad de coleópteros en la cuenca del río Xichú, 

Guanajuato. Asimismo Díaz et al. (2015) valoraron el impacto de insecticidas y los 

riesgos ecotoxicológicos en Cambarellus montezumae dentro de la cuenca del río 

Lerma.  

Por lo que respecta a la zona hidrográfica río Lema-Chapala, Ramos (1989) 

mediante la distribución y abundancia de la entomofauna acuática, valoró las 

condiciones del ecosistema, mientras que López (1997) caracterizó el río Duero de 

manera fisicoquímica y biológica para posteriormente (2005) aplicar en la Cuenca del 

río Lerma un sistema rápido en 11 sitios de muestreo con la finalidad de evaluar la 

contaminación orgánica empleando el Índice Biótico Extendido (IBE), utilizando para 

ello la comunidad de macrobentos. 

Dentro de la cuenca del río Duero, destacan las investigaciones realizadas por 

Moncayo et al. (2009), identificando una mala calidad del agua debido a impactos 

antrópicos y formulando un programa detallado de acciones para el saneamiento 

integral de la cuenca. Velázquez et al. (2010) por medio de análisis fisicoquímicos 

durante el periodo 2006-2007 determinaron las variaciones longitudinales y 

temporales en la hidroquímica del río Duero. Del mismo modo Pimentel et al. (2011) 

evaluaron la calidad del agua, empleando parámetros fisicoquímicos y 

bacteriológicos en corrientes principales y aguas subterráneas, el estudio concluye 

que la cuenca presenta altos niveles en contaminación bacteriológica y química con 

tendencias a incrementarse. 
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Mientras que Velázquez et al. (2011)  se enfocaron en la distribución de boro en 

aguas subterráneas y superficiales de la cuenca, utilizando para ello análisis 

estadístico multivariado. Asimismo Inocencio et al. (2013) evaluaron la composición 

fisicoquímica de las aguas subterráneas utilizadas para uso doméstico, haciendo 

énfasis en los metales pesados. Estrada et al. (2013) determinaron los niveles de 

vulnerabilidad acuífera para el agua subterránea de la cuenca empleando para ello, 

el método SINTACS. Del mismo modo, Silva et al. (2013) determinaron la calidad 

fisicoquímica del agua subterránea y superficial en la cuenca, así como el impacto en 

el sector agrícola. 

Moncayo et al. (2015) utilizaron peces para determinar la integridad biótica del río. 

Mientras que Pimentel y Velázquez (2015), realizan una propuesta para la gestión 

integral de la cuenca del rio Duero. Por su parte, Silva  et al. (2016), realizaron un 

diagnóstico de la calidad y cantidad de agua de manantiales de la cuenca. 

El presente estudio se plantea como pregunta de investigación ¿Cómo se relaciona 

la distribución y la abundancia de los macroinvertebrados con las condiciones 

fisicoquímicas del agua en el río Duero durante el periodo 2013-2014? 
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3. JUSTIFICACIÓN 

La característica dinámica de los cuerpos de agua determina que no permanezcan 

inmutables. De esta forma, la elaboración de trabajos que determinan la calidad del 

agua en un pasado no asegura que sigan siendo las mismas condiciones en el 

presente. Todos estos precedentes ponen en la mira la necesidad urgente de 

desarrollar métodos de evaluación rápidos, económicos y eficaces que contengan 

criterios y estrategias para identificar el estado de salud de los ecosistemas acuáticos 

a largo plazo, así como para conservar y mantener los servicios ambientales que 

proporcionan dichos ecosistemas. 

La realización de este trabajo de investigación obedece a la necesidad de actualizar 

los valores de las condiciones del río Duero, así como ofrecer una complementación 

de métodos y herramientas para la evaluación de la calidad de agua, lo que cual es 

de suma importancia, debido a las actividades agrícolas que se realizan en el valle 

de Zamora, así como en la parte baja de la cuenca.  

El proyecto plantea determinar de manera integral la calidad de este recurso hídrico 

mediante índices biológicos como el BMWP (Biological Monitoring Working Party) a 

través de la presencia de macroinvertebrados y con ello contemplar un panorama 

más amplio del ecosistema y no sólo una referencia momentánea.  

El índice BMWP, se basa en el grado de tolerancia que presentan las diferentes 

familias de macroinvertebrados acuáticos ante diversos contaminantes, 

principalmente de origen orgánico. Este índice ha sido adoptado en diferentes 

lugares, sin embargo, es importante que cada región hidrológica cuente con un 

índice BMWP calibrado y validado de acuerdo con las características fisicoquímicas 

propias de la región y, en consecuencia, con los niveles reales de tolerancia a la 

contaminación de la fauna macrobéntica local. 
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4. OBJETIVO GENERAL 

Determinar la calidad del agua del río Duero a partir de parámetros fisicoquímicos, 

distribución y abundancia de macroinvertebrados acuáticos de manera espacio 

temporal, durante un ciclo anual. 

 

4.1 OBJETIVOS PARTICULARES 

 Caracterizar la calidad del agua del río Duero con variables fisicoquímicas 

durante un ciclo anual. 

 Identificar las perturbaciones físicas del cauce y su impacto en la calidad del 

agua del río Duero. 

 Determinar la distribución y abundancia de macroinvertebrados para 

establecer la calidad biológica del sistema. 

 Integrar las variables bióticas y abióticas para contrastar y establecer valores 

de calidad total. 

 

5.- HIPÓTESIS 

 La calidad fisicoquímica del agua del río Duero se expresa a mayor diversidad 

de macroinvertebrados mejor calidad de agua. 

 La diversidad de macroinvertebrados es directamente proporcional al 

gradiente altitudinal del río Duero. 
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6.- MARCO TEÓRICO 

 6.1. Determinación de Calidad del agua 

Los ríos han constituido una fuente de suministro de agua y de evacuación de los 

desechos derivados de actividades antropogénicas. Esto pone en riesgo tanto a los 

sistemas acuáticos como a la salud humana, debido a los altos niveles de 

contaminación en los que se encuentran dichos sistemas (Santacruz y Aguilar, 

2009). 

Aunado a esto, la calidad del agua es un término difícil de especificar. Alba-Tercedor 

(1996), indica que el término calidad referido a las aguas continentales, no es un 

concepto absoluto ni de fácil definición, por el contrario es un concepto relativo que 

depende del destino final del recurso. Quizá por esto el concepto de calidad del agua 

suele ser empleado para describir las características físicas y químicas de cuerpos 

de agua.  

Al contemplar lo anterior, la contaminación del agua se puede definir como la adición 

de sustancias químicas que deterioran su calidad. Las causas más comunes de 

contaminación del agua son las actividades agrícolas y ganaderas que utilizan 

productos químicos como fertilizantes, plaguicidas, pesticidas, herbicidas, entre 

otros. Se produce eutrofización en los cuerpos de agua, debido a los incrementos en 

los niveles de Nitrógeno y Fosforo, implicando una pérdida de biodiversidad. 

Además, los nutrientes promueven la proliferación masiva de algas ocasionando una 

disminución en la transparencia del agua en zonas superficiales y en las zonas 

profundas una disminución del oxígeno disuelto. También, el aspecto estético y 

recreativo puede verse afectado (Carrera y Fierro, 2001; Ayers, 1976). 

La degradación de las cuencas debido a la deforestación y cambio de uso de suelo, 

así como la construcción de carreteras, producen excesos de escorrentías y arrastre 

de sedimentos que contribuyen a la contaminación de los cuerpos de agua. A estas 
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actividades se agregan la construcción de represas, centrales hidroeléctricas y 

canales de riego que modifican el curso del agua y con ello afectan la composición y 

cantidad del agua (Carrera y Fierro, 2001; Judová y Janský, 2005). 

La determinación de la calidad del agua depende del uso que se le va a dar, así, el 

agua para el recreo, la pesca, agricultura o para consumo humano requiere de 

normas de calidad mayor que para obtener energía hidráulica o para riego de 

jardines(Alba-Tercedor, 1996). Para determinar la calidad del agua se establecen 

parámetros físicos, químicos y biológicos que se comparan con valores estándares 

admisibles o deseables (Alba-Tercedor, 1996 y Vergara, 2009). 

 6.1.1 Parámetros fisicoquímicos 

La evaluación de la calidad del agua ya sea para su potabilización, recreación, riego, 

monitoreo o cualquier otro uso, se realiza tradicionalmente a través de parámetros 

fisicoquímicos. Se utilizan métodos normalizados, con objeto de conocer si el valor 

de estos parámetros se encuentra dentro del intervalo que marca la legislación 

vigente (Aznar, 2000). 

Dentro de los múltiples parámetros que determinan las alteraciones en las 

propiedades fisicoquímicas del agua destacan el oxígeno disuelto, sólidos totales, 

conductividad, pH y componentes nitrogenados. Estos factores muestran un 

panorama de la situación en la que se encuentra cualquier cuerpo de agua al 

momento de realizar una evaluación fisicoquímica, es decir a corto plazo (Camargo 

et al., 2004). 

De aquí la importancia de desglosar algunos de los parámetros más significativos 

que afectan las propiedades del agua así como las repercusiones de estos en el 

ecosistema: 

a) Alcalinidad: es la capacidad que presenta el agua como neutralizadora de 

ácidos provenientes de la lluvia o de los desechos, depende de la 
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concentración de carbonatos, bicarbonatos e hidróxidos, los cuales remueven 

los iones H+ y disminuyen la acidez del agua (Chapman y Kimstach, 1992). 

b) Cloruros: procedencia natural de terrenos lavados o por la disolución de las 

rocas. En las aguas superficiales los cloruros pueden encontrarse combinados 

con el sodio, el calcio o el magnesio por lo que intervienen en los parámetros 

de medición de dureza. Sin embargo, los desechos domésticos e industrias 

producen incremento en los niveles de cloruros en las aguas superficiales 

(Manahan, 1993). 

c) Conductividad: el agua pura se comporta como aislante eléctrico, siendo las 

sustancias en ella disueltas las que proporcionan al agua la capacidad de 

conducir la corriente eléctrica. Se relaciona con la salinidad y es una medida 

indirecta de la cantidad de sólidos disueltos (Aznar, 2000). 

d) Demanda Bioquímica de Oxígeno (DBO): es una medida de la cantidad de 

oxígeno consumido en la degradación bioquímica de la materia orgánica 

mediante procesos biológicos aerobios de bacterias y protozoarios. Cuando 

los niveles de la DBO son altos, los niveles de oxígeno disueltos serán bajos, 

ya que las bacterias están consumiendo ese oxígeno en gran cantidad, 

reflejando una mala calidad del agua (Apha, 1975).  

e) Demanda Química de Oxígeno (DQO):es una medida de la cantidad de 

oxígeno disuelto necesario para descomponer químicamente la materia 

orgánica e inorgánica presente en el agua. Se usan oxidantes como dicromato 

potásico o permanganato potásico. Los valores de DQO son mayores que el 

DBO porque el oxidante químico reacciona con sustancias de difícil 

biodegradación para los microorganismos. En la prueba de DQO se cuantifica 

la cantidad del oxidante usado y se relaciona con la cantidad que 

estequiométricamente se requiere para oxidar químicamente una cantidad 

equivalente de materia orgánico (APHA, 1975). 

f) Dureza: es la suma de todas las sales de calcio y magnesio disueltas. La 

presencia de este tipo de iones en el agua suele ser de origen natural y la 

dureza total suele corresponder al lavado del terreno que drena el río. La 
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importancia del valor de la dureza radica en el uso a que está destinada el 

agua y en la formación de precipitados insolubles de carbonatos e hidróxidos 

(Martínez y Pujante, 1997; Manahan, 1993). 

g) Fosfatos: el fósforo en forma elemental es muy tóxico, pero a partir de este 

elemento se forman los fosfatos [PO4
-]. Estos estimulan el crecimiento del 

plancton y de plantas acuáticas que proveen alimento para los peces. Sin 

embargo, un incremento exponencial de biomasa acuática puede provocar 

que el agua se vuelve azul/verdosa y turbia (eutrofización). La muerte 

posterior del fitoplancton provoca acumulación de materia orgánica en el fondo 

y la aparición de bacterias aerobias que consumen grandes cantidades de 

oxígeno generando condiciones anaerobias. Gran parte del fósforo presente 

en las aguas se debe al uso de abonos fosfatados y detergentes (Arce, 2006; 

Sawyer et al., 1994).  

h) Nitrógeno: su ingreso a las masas de agua se da a través de descargas 

residuales tanto industriales como domésticas. El nitrógeno en estado de 

nitritos [NO2
-] causa agotamiento de oxígeno en el agua (Abarca, 2007). Las 

bacterias convierten los nitritos [NO2
-] en nitratos [NO3

-] debido a la oxidación 

que realizan de la materia orgánica, además la concentración de nitratos 

incrementa debido al uso de fertilizantes (Martínez y Pujante, 1997). El estado 

más bajo de reducción de nitrógeno es el amonio [NH3
+], siendo el producto 

final de la reducción de sustancias orgánicas e inorgánicas nitrogenadas 

provenientes de la atmósfera o por putrefacción de proteínas mediante la 

acción bacteriana. El amoniaco y el nitrógeno orgánico son indicadores de que 

el cuerpo de agua ha sufrido una contaminación reciente (Manahan, 1993). 

i) Oxígeno disuelto: el oxígeno proviene del intercambio con la atmósfera, al 

entrar en contacto el aire con el agua, el oxígeno se difunde en ella hasta que 

la presión de este elemento en el agua se iguale a la presión que tiene en el 

aire. El oxígeno también proviene de la fotosíntesis llevada a cabo por las 

plantas acuáticas y algas. La solubilidad del oxígeno disminuye con el 

incremento de la temperatura y la salinidad; el crecimiento descontrolado de 
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algas, plantas acuáticas y altas concentraciones de materia orgánica afectan 

el oxígeno disuelto en el agua (Abarca, 2007; Sawyer et al., 1994).  

j) Potencial de hidrógeno (pH): considera la cantidad de iones de hidrógeno [H+] 

y los iones hidroxilo negativo [OH-] en el agua. Aguas con más iones de 

hidrógeno es ácida (valores menores a 7), mientras que con más iones 

hidroxilo es básica (valores mayores a 7).Las variaciones de pH hacia la 

alcalinidad (valores mayores de 8.5) se deben principalmente a la actividad de 

organismos que intervienen en el ciclo del CO2, tales como moluscos y 

bivalvos que, a su muerte liberan cantidades significativas de carbonatos. En 

cambio los pH bajos (menores a 7) se relacionan con procesos de 

descomposición de materia orgánica y liberación de ácidos (Abarca, 2007). 

k) Sedimento en suspensión y solución: el agua puede contener partículas en 

suspensión, compuestos solubilizados y la suma de ambos son los Sólidos 

Totales (ST). De los ST es importante definir qué parte son sólidos disueltos 

(SD) y que otra es sedimentable (SS) (Sawyer et al., 1994). Los sedimentos 

en suspensión tienen efectos sobre las propiedades ópticas de color y 

turbidez, que afectan las propiedades biológicas y químicas del cuerpo de 

agua. La concentración de sedimentos también tiene efecto sobre la densidad 

y la viscosidad del agua, afectando el flujo (Vergara, 2009). 

l) Temperatura: es el resultado del balance entre la absorción y la emisión de 

radiación, el flujo de calor y la estructura vertical. Además, la temperatura del 

agua depende de la ubicación geográfica del sistema, la estación del año y la 

profundidad de la columna de agua. La temperatura afecta procesos 

biológicos y fisicoquímicos, además un aumento en la temperatura disminuye 

la solubilidad del oxígeno disuelto, la densidad, la viscosidad y el flujo 

(Manahan, 1993; Abarca, 2007).  

m) Transparencia: es una medida del grado en el cual el agua pierde su nitidez 

debido a la presencia de algas, materia orgánica y sedimentos en suspensión. 

La claridad del agua permite mayor o menor penetración de la luz, que tiene 

gran importancia debido al proceso fotosintético, además se incrementan el 
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material orgánico en el fondo que al descomponerse demanda mayor cantidad 

de oxígeno disuelto (Aznar, 2000). En cuerpos de agua lóticos la 

transparencia se mide utilizando un disco Secchi, que es un disco metálico de 

aproximadamente 30cm de diámetro dividido en cuatro secciones y alternando 

los colores blanco y negro. La profundidad a la que el disco se pierde de vista, 

se emplea como medida de transparencia (Chapman y Kimstach, 1992).  

 

Los parámetros antes expuestos, son sólo algunos de los indicadores de la presencia 

o pueden resultar ser contaminantes en altas concentraciones en los cuerpos de 

agua. Debido a que algunas sustancias pueden potenciar su papel de contaminante 

al encontrarse en presencia de otras, acción definida como sinergia (Buss et al., 

2002), es imprescindibles otras formas de determinación del nivel de contaminación 

de un cuerpo de agua. Incorporar elementos que no sólo detecten un agente 

contaminante en específico, sino que muestre como se ha modificado la capacidad 

que tiene el agua de desarrollar organismos vivos. Aquí, destacan los estudios de 

biodiversidad, de inhibición del crecimiento de pseudomonas, de toxicidad aguda en 

daphnias o rotíferos entre otros (Aznar, 2000). 

 

 6.2 Métodos Biológicos. 

La evaluación con base en parámetros fisicoquímicos es insuficiente, debido a que 

permiten observar la evolución de las cargas contaminantes, ni la capacidad de 

resilencia de los ecosistemas acuáticos, impidiendo tener una visión completa de la 

calidad del agua en los ríos debido a los diferentes factores que influyen en los 

ecosistemas acuáticos (Springer, 2010). Por su parte, los organismos acuáticos 

pueden mostrar los síntomas de las condiciones en las que se encuentra un cuerpo 

de agua por periodos más prolongados, de aquí la importancia de emplear métodos 

biológicos para evaluar los sistemas fluviales (Toro, 2003; Alba-Tercedor,1996). 
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Al incluir organismos en los métodos tradicionales para determinar calidad de agua, 

complementa la evaluación debido a que estas comunidades revelan los efectos 

ocasionados por substancias tóxicas que han ingresado al ambiente. Asimismo, 

evidencian modificaciones físicas en los sistemas que se refleja en la presencia o 

ausencia de una especie (Sandin y Hering, 2004; Peeters y Gylstra, 2004). 

Muniz et al. (2013), alude que el monitoreo en sistema acuáticos tiene como finalidad 

identificar los cambios ambientales, derivados de agentes estresantes, por lo que es 

de suma importancia contar con estudios fisicoquímicos y biológicos donde se 

contemple la biota, debido a que las plantas, animales y microorganismos pueden 

reflejar los primeros síntomas de cualquier alteración ambiental. 

 6.2.1 Bioindicadores 

Las evaluaciones empleando métodos biológicos se basan en bioindicadores. Estos 

son definidos como un conjunto de especies que poseen requerimientos particulares 

con relación a un grupo de variables físicas o químicas. Por lo tanto, los cambios de 

presencia, ausencia, número, morfología o de conducta en la comunidad de especies 

indica que las condiciones fisicoquímicas se encuentran fuera de sus límites de 

tolerancia (Palma et al., 2013). 

Sin embargo, para denominar una especie o un conjunto de especies como 

indicadoras, se requiere conocimiento previo respecto a la composición comunitaria 

bajo condiciones normales. Además incluye el ciclo de vida de las especies, su 

estacionalidad y sus variaciones naturales, de manera que sea posible comparar las 

condiciones antes y después de una perturbación ambiental (Raz-Guzman, 2000).  

De La Lanza (2000) menciona que al evaluar con bioindicadores se reflejan las 

características del hábitat, el grado de perturbación y el grado de la respuesta 

ecológica a dicha perturbación. Esto en consecuencia a que se encuentran en varios 

niveles tróficos, motivo por el que la elección de un bioindicador debe tener una 
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escala amplia, ser flexible, ser un organismo elegido ya sea por su conocida 

tolerancia o sensibilidad al tipo de contaminante en cuestión. 

Los bioindicadores se utilizan en dos tipos de estudios: (1) Para realizar un 

diagnóstico o evaluación rápida, que es una determinación puntual, en el tiempo, 

realizando una sola fecha de muestreo, la cual se basa en la comparación entre 

sitios. (2) Para el biomonitoreo, que se basa en muestreos periódicos ya sean 

bimestrales, semestrales, anuales o en temporadas, siendo una de sus finalidades 

implementar un control de calidad o bien, un programa de vigilancia a través del 

tiempo. En ambos casos es importante tener una muestra de referencia, la cual 

puede ser en el tiempo, es decir, antes del inicio de la actividad o espacial, toma de 

muestra en un sitio de referencia, sin el disturbio a evaluar (Springer, 2010). 

 6.2.2 Ventajas de la bioindicación 

La ventaja de utilizar bioindicadores para detectar procesos y factores que alteran los 

ecosistemas acuáticos radica en la acumulación de información en las poblaciones 

de animales y plantas, que los análisis fisicoquímicos pueden no detectar. Los 

análisis fisicoquímicos, arrojan resultados de las condiciones del agua en el momento 

en que se realiza el muestreo, mientras que los bioindicadores muestran tendencias 

a través del tiempo, por lo que, se pueden comparar condiciones pasadas y 

presentes. También es posible detectar eventos puntuales de toxicidad, los cuales a 

menudo no son revelados por las mediciones fisicoquímicas estándares (Arce, 2006; 

Springer, 2010). 

Además al realizar una selección de especies indicadoras se simplifican y reducen 

los costos de la valoración puntual o el biomonitoreo permanente sobre el estado del 

ecosistema. También, los bioindicadores son capaces de integrar información 

temporal y su sensibilidad les permite responder a diferentes perturbaciones o 

contaminantes. Adicionalmente, la obtención de resultados es relativamente rápida y 
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puede expresarse por medio de Índices Bióticos que describen la calidad del agua 

mediante escalas numéricas (Arce, 2006;Vázquez, 2006). 

Estos índices se basan en datos taxonómicos, abundancia y tolerancia, de los cuales 

se obtienen valores numéricos que simplifican y facilitan la trasmisión de la 

información. Expresan el efecto de la contaminación sobre una comunidad biológica, 

correlacionada con el grado de impacto al cual se encuentra sometido el ecosistema 

acuático (Muniz et al., 2013). 

 6.2.3 Tipos de bioindicadores 

Los organismos presentes en un cuerpo de agua desarrollan adaptaciones a 

determinadas condiciones ambientales, mostrando límites de tolerancia a tales 

alteraciones o bien, comportándose como intolerantes. De tal forma que la aparición 

de variaciones inesperadas en la composición y estructura de las comunidades de 

organismos, pueden interpretarse como signos de algún tipo de contaminación. Si 

dicha perturbación llega a un nivel letal para los intolerantes, estos mueren o en el 

mejor de los casos, abandonan la zona de alteración, dejando espacios libres que 

serán ocupados por comunidades de organismos tolerantes (Alba-Tercedor, 1996).  

En los apartados siguientes se describen los grupos de organismos más comunes 

que se emplean como bioindicadores, para la determinación de la calidad del agua. 

a) Bacterias: son indicadores de contaminación fecal por descargas domésticas y 

municipales. Cuenta con metodología basada en índices bacteriológicos que emplea 

un grupo de las bacterias coliformes como indicadores, debido a que permanecen 

por más tiempo en el agua que las bacterias patógenas. Los microorganismos que 

conforman el grupo de los coliformes totales son Escherichia, Enterobacter, 

Klebsiella, Serratia, Edwarsiella y Citrobacter, que pertenecen a la familia 

Enterobacteriaceae. Son bacilos Gram negativos, anaerobios facultativos, no 

esporulantes, fermentadores de lactosa con producción de gas y cuya tasa de 
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reproducción depende de las concentraciones de materia orgánica, pH y humedad 

(Vázquez, 2006). 

Uno de los problemas de emplear índices bacteriológicos es el tiempo que necesitan 

para obtener resultados. Además los resultados son difíciles de interpretar y siempre 

cabe la posibilidad de que en el muestreo los análisis se hubiesen contaminado, 

aparte de que el lograr conteos de las células bacterianas es difícil pero posible con 

técnicas avanzadas y costosas (Arce, 2006). 

b) Fitoplancton: comunidad de microorganismos, en su mayoría fotosintéticos 

como microalgas, cianobacterias y flagelados heterótrofos. Viven suspendidos en un 

cuerpo de agua y por su ciclo de vida corto, responden rápidamente a cambios 

ambientales relacionados con la resistencia o tolerancia hacia la contaminación 

orgánica tanto soluble como particulada. Los fertilizantes y pesticidas incrementan su 

desarrollo y abundancia, pero un incremento de nutrientes en el sistema propicia la 

eutrofización en las aguas (De la Fuente, 2009; De la Lanza, 2000).  

El fitoplancton es usado como indicador biológico de contaminación térmica, cambios 

en la mineralización del agua, y en la contaminación orgánica en lagos o embalses. 

Sin embargo, no es apropiado para emplearlo en ríos debido a la velocidad de 

corriente que impide que las comunidades de fitoplancton se establezcan (De la 

Fuente, 2009).La desventaja de trabajar con fitoplancton como bioindicador es que a 

pesar de que la toma de las muestras es relativamente fácil, la información 

cuantitativa es difícil de obtener, además se requiere de personal capacitado para 

identificar, calcular biovolúmenes y realizar análisis de pigmentos, entre ellos clorofila 

(Arce, 2006; De la Fuente, 2009). 

c) Perifiton: organismos, que viven sobre sustratos sumergidos ya sean rocas, 

vegetación acuática viva o muerta, dichos organismos reflejan los cambios ocurridos 

ya sea por alteraciones físicas, químicas o biológicas (Pérez, 2007). 
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Dentro de los organismos que componen al perifiton destacan las diatomeas, algas 

unicelulares microscópicas, así como los protozoos, hongos y bacterias. Las 

microalgas asociadas al perifiton responden a las variaciones de los nutrientes en el 

agua, incremento de materia orgánica, salinidad e incluso la acidificación. Esto se 

evidencia mediante cambios en su composición, es decir, manifestándose con la 

disminución de la diversidad y el incremento de la biomasa (De la Fuente, 2009).  

Los índices que se basan en el perifiton cuentan con abundante bibliografía, por ser 

indicadores muy sensibles a cambios del hábitat. No obstante la gran mayoría de los 

estudios se enfocan a diatomeas por lo que existe poca información sobre los grupos 

restantes de algas (De la Fuente, 2009). 

Pérez (2007), menciona que las evaluaciones donde se emplea perifiton son 

robustas y se requiere de expertos en la identificación de los organismos hasta el 

nivel de especie. Además de actualizar constantemente las bases de nomenclatura y 

la subdivisión taxonómica de las especies. 

d) Diatomeas: grupo diverso de microalgas bentónicas, cosmopolitas, cuya 

tolerancia ambiental se conoce para la mayoría de las especies. Presentan muestreo 

sencillo y rápido y su composición y abundancia es alterada por los incrementos de 

nutrientes, salinidad, luz, temperatura, pH, velocidad de corriente así como el tipo de 

sustrato. Son buenos indicadores de contaminación de tipo orgánica (Toro, 2003; De 

la Fuente, 2009). 

Tienen la desventaja de requerir de personal experto en la identificación de las 

especies, recuento y obtención de frecuencia relativa de las especies de diatomeas, 

así como en la interpretación de los resultados. Además, se requiere de microscopios 

y otros implementos de laboratorio (Pérez, 2007; De la Fuente, 2009). 

e) Protozoos: organismos invertebrados menores a 1mm, utilizados para la 

evaluación de impactos a corto y medio plazo relacionados con contaminación 

orgánica, salinidad y tasa de renovación (De la Fuente, 2009). La obtención de 
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muestras es relativamente fácil pero se necesita mucha experiencia en la 

identificación taxonómica, pues se requiere llegar hasta el nivel de especie. También, 

resulta difícil obtener muestras representativas debido a las diferencias en la 

composición de sus comunidades dentro de los microhábitats (Arce, 2006). 

 

f) Macrófitas: plantas acuáticas pluricelulares, detectables a simple vista, 

indicadores de cambios a medio y largo plazo. Son útiles en la medición de 

transparencia del agua, variación en los niveles de mineralización, conductividad, 

salinidad y nutrientes, para lo cual existen procedimientos estandarizados. La 

recolección es fácil debido a su tamaño y a que se ubican en las orillas de los 

cuerpos de agua (Arce, 2006; De la Fuente, 2009).  

El empleo de macrofitas como bioindicadores requieren expertos botánicos para 

identificar hasta el nivel taxonómico de especie y los muestreos deben de realizarse 

por un periodo amplio (Pérez, 2007). 

 

g) Peces: se distribuyen en diferentes niveles tróficos, lo que permite tener una 

visión integral del ambiente acuático. Además de que reflejan el estado de calidad 

del ecosistema acuático, son visibles, sensibles y responden a cambios en los 

factores abióticos, como la calidad del agua y del hábitat manifestándose en un 

crecimiento deprimido, bajo éxito reproductivo. También responden a cambios en los 

factores bióticos reflejado en su longevidad, tamaño y movilidad. (Pérez, 2007; 

Mathuriau et al., 2011). 

Las desventajas de usar peces como bioindicadores se debe a su capacidad de 

movilidad y a las formas de migración de los peces, por lo que pueden escapar de la 

contaminación y volver cuando las condiciones hayan mejorado. Además, se 

necesita mucha mano de obra y existe gran dificultad para tomar muestras 

cuantitativas en aguas con altas velocidades y profundas (Arce, 2006). 
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h)   Macroinvertebrados: organismos invertebrados que desarrollan alguna fase de 

su ciclo de vida en el medio acuático, cuyo tamaño es superior a los 3 mm y que 

habitan el fondo de los cuerpos de agua (Hanson et al., 2010). 

Considerados como buenos indicadores de calidad del agua debido a que integran 

muchas de las cualidades que se esperan de un indicador. Son abundantes, se 

distribuyen en diferentes niveles tróficos, la recolección es simple y de bajo costo y 

tamaño suficiente para ser observados a simple vista. Tienen una respuesta 

inmediata ante un impacto, son diversos, presentan un intervalo amplio de tolerancia 

frente a diferentes parámetros de contaminación, hábitos sedentarios y ciclos de vida 

suficientemente largos para detectar cualquier alteración en su abundancia, 

diversidad y estructura (Toro, 2003).  

La taxonomía de los macroinvertebrados es ampliamente conocida, fácil de 

identificar hasta el nivel de familia y pueden ser reconocidas por personas no 

experimentadas que hayan sido capacitadas y utilicen para ello registros fotográficos 

regionales. La recolecta se hace con poco personal y el muestreo tiene poco impacto 

sobre la biota residente (Vázquez, 2006; Pérez, 2007). 

Las ventajas de usar macroinvertebrados como bioindicadores de los cuerpos de 

agua surgen de la capacidad que tienen para reflejar la condición ecológica de un 

sitio. Esto debido a que tienen poca movilidad y son más sensibles a perturbaciones 

físicas y químicas locales, aun cuando dichas perturbaciones no puedan ser 

detectados por otros métodos (Vergara, 2009; Muniz et al., 2013). 

Los macroinvertebrados pueden vivir en ambientes lénticos como embalses, 

represas y lagunas o bien en ambientes lóticos como ríos. Su hábitat está 

representado por macrofitas acuáticas, debajo de piedras y grava, en arena y lodo 

del fondo, así como en material vegetal en descomposición de troncos, hojas o frutos 

a los que se adhieren durante toda o una parte de su ciclo de vida en el agua 

(Vergara 2009; Carrera y Fierro 2001).  
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Mathuriau et al. (2011), considera que estos organismos son buenos indicadores, 

debido a los múltiples papeles que desempeñan dentro de los ecosistemas 

acuáticos. Pueden ser descomponedores de materia orgánica, hasta formar parte de 

la dieta de organismos localizados en eslabones superiores en las cadenas tróficas. 

Dentro de las desventajas de trabajar con macroinvertebrados es que no detectan 

impactos sutiles, no tienen una expresión numérica precisa, los índices biológicos 

donde se utilizan se basa en pesos ponderados, las variaciones estacionales puede 

interferir en la interpretación de resultados además es una comunidad heterogénea y 

la taxonomía de algunos grupos no es bien conocida (Gamboa et al., 2008).  

 6.3 Índices biológicos 

A diferencia de los índices fisicoquímicos, los índices biológicos permiten indicar el 

estado del agua en un periodo prolongado de tiempo, definido por la duración del 

ciclo de vida de cada individuo. Pero los índices biológicos no permiten identificar los 

agentes contaminantes presentes el cuerpo de agua, por lo que su utilización es 

complementaria y no sustitutiva a los índices fisicoquímicos (Vergara, 2009; Zamora 

et al., 2000). 

Un problema frecuente en los estudios sobre calidad de las aguas consiste en 

sintetizar los datos obtenidos y presentarlos de forma clara para su interpretación. 

Ante este inconveniente se emplean índices biológicos mediante los cuales se 

obtiene valores numéricos que expresan el efecto de la contaminación sobre una 

comunidad biológica (Arce, 2006). 

Estos índices se basan en la capacidad que los organismos tienen para reflejar las 

características o condiciones ambientales del medio en el que se encuentran. A partir 

de datos de identificación, abundancia de organismos y tolerancia, es posible obtener 

valores numéricos que corresponden en forma significativa con el grado de impacto 

al cual se encuentran sometidos (Czerniawska-Kusza, 2005). 

Los índices biológicos pueden ser de dos tipos: bióticos y de diversidad. 
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 6.3.1 Índices bióticos 

Son expresiones numéricas que combinan una medida cuantitativa de la diversidad 

de especies, con información cualitativa sobre la sensibilidad ecológica de los 

distintos taxones (Czerniawska-Kusza, 2005).  

Este tipo de índices se apoyan en el concepto de organismo indicador y se basan en 

sistemas de puntuación para especies o grupos de organismos, según su 

sensibilidad o tolerancia a la contaminación. Así, a los más tolerantes se les da un 

valor numérico menor y los más sensibles un valor numérico mayor. La suma de 

todos estos valores permiten una valoración del estado ecológico de un ecosistema 

acuático afectado por un proceso de contaminación, donde se asocian los taxones 

de invertebrados presentes con el valor numérico asignado de acuerdo a su nivel de 

tolerancia (Springer, 2010). 

Entre los índices bióticos más representativos y el más adaptado en los últimos años 

en varios países de Latinoamérica es el BMWP por sus siglas en inglés (Biological 

Monitoring Working Party). Este índice asigna puntos a los atributos de diferentes 

familias de macroinvertebrados acuáticos en sitios lóticos, valores de tolerancia a la 

contaminación comprendidos entre uno a aquellas familias muy tolerantes y 10 a las 

familias intolerantes (Armitage, 2003; Czerniawska-Kusza, 2005). La suma de los 

valores obtenidos para cada familia detectada en un sitio, nos dará el grado de 

contaminación del sitio estudiado. Este resultado es totalmente independiente de la 

cantidad de géneros o individuos recolectados de cada familia (Springer, 2010). 

Otro índice biótico es el EPT, nombre dado por los tres grupos que integran este 

índice: Ephemeroptera, Plecoptera y Tricoptera. Estos órdenes incluyen organismos 

sensibles y cuyos requerimientos se basan en aguas claras y oxigenadas. El índice 

se basa en la riqueza de especies y los transforma en valores numéricos, los cuales 

se obtienen de manera muy similar al índice BMWP, pero sólo toma como base 
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aquellos organismos pertenecientes a los grupos que lo integran (cuadro 1; Klemm et 

al., 1990; Graca y Coimbra, 1998). 

Cuadro 1. Categorías para calidad del agua de acuerdo a EPT (Alba, 1996). 

 

RANGO CATEGORÍA 

> 10 Sin impacto 

6 - 10 Levemente impactadas 

2 - 5 Moderadamente impactadas 

0 - 1 Severamente impactadas 

 

 6.3.2 Índices de diversidad 

Al igual que los índices bióticos, son expresiones matemáticas, sin embargo, los 

índices de diversidad utilizan algunos componentes de la estructura de la comunidad 

para describir una respuesta a la calidad de su ambiente. Estos son la riqueza que es 

el número de especies que se encuentran presentes; la equitatividad o uniformidad 

de la distribución de los individuos entre las especies y finalmente considera a la 

abundancia que es el número total de organismos presentes en la muestra (Barton y 

Metcalfe-Smith,1992). 

Los índices de diversidad, como su nombre lo indica, evalúan la abundancia y 

biodiversidad de especies en un sitio. Estos índices son capaces de reflejar las 

alteraciones dentro de un cuerpo de agua, por medio de un valor, donde a mayor 

biodiversidad mayor puntuación y viceversa. A diferencia de los índices bióticos, en 

los índices de diversidad no es necesario identificar los organismos hasta nivel de 

especie o familia, pues no se requiere información sobre la tolerancia a la 

contaminación (Vergara, 2009). Existen varios índices de diversidad pero debido a 
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que en el presente estudio se empleó el índice de Shannon y Wiener (SW) es el que 

se describe más a detalle. 

Este índice relaciona el número de especies con la proporción de individuos de cada 

especie presente en la muestra y los valores asignados van de 0 a 4.5 donde un 

valor igual o incluso menor a 2 índica que el sistema está sometido a un estado de 

tensión, mientras que un valor cercano al 4.5 indica un cuerpo de agua en buen 

estado (Staub et al., 1970).  
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7.- DESCRIPCIÓN DEL ÁREA DE ESTUDIO 

7.1 Localización geográfica 

La subcuenca del río Duero se localiza en el noroeste del estado de Michoacán a 

una altitud media de 2,000 msnm, es parte de la Región Administrativa Número VIII 

Lerma-Santiago-Pacífico (Figura 1). Es una subcuenca exorreica, tiene forma 

elongada y corre en dirección sureste-noroeste, tiene una superficie de 3,512 km2, 

longitud de 108.6 km, pendiente de 86.3 a 0º. Nace en el manantial Otacuaro a una 

altitud de 1,967 msnm y termina en la confluencia del Lerma a una altitud de 1,525 

msnm con un recorrido total de 75 km en línea recta (Nava et al., 2012; Estrada et 

al., 2013; Silva et al., 2016). 

 

Figura 1. Localización de la cuenca del río Duero. Fuente: Silva et al., (2016). 
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La conformación administrativa de la cuenca comprende el territorio de 20 municipios 

del estado de Michoacán, sin embargo, a partir de la conformación de la Comisión de 

la Cuenca, sólo se consideran 13 municipios siendo uno de los criterios aquellos 

municipios en donde la cuenca abarque por lo menos el diez por ciento de su 

territorio. Los municipios que cumplieron este criterio son: Briseñas, Chavinda, 

Cherán, Chilchota, Ixtlán de los Hervores, Jacona de Plancarte, Pajacuarán, 

Purépero, Santiago Tangamandapio, Tangancícuaro, Tlazazalca, Venustiano 

Carranza, Vista Hermosa y Zamora (Moncayo et al., 2009; Pimentel y Velázquez, 

2015 ). 

La topografía está conformada por valles y sierras que disminuyen gradualmente 

desde el sureste; en la Meseta Tarasca donde se encuentra el Patamban a una 

altitud de 3,400 msnm; al noroeste de la cuenca. Las altitudes siguen disminuyendo 

conforme se avanza hacia la cuenca media con altitudes de los 2,000 msnm a los 

1,800 msnm y hacia la cuenca baja con altitudes de 1,800 msnm a 1,600 msnm, en 

esta última zona se localizan los valles de Tangancícuaro, Zamora y la Ciénega de 

Chapala (CONAGUA/IPN, 2008; Silva et al., 2016). 

 

7.2 Cobertura vegetal y uso de suelo 

Dentro de la Cuenca se reconocen bosque de pino, bosque de encino, matorral 

subtropical y vegetación halófila, sin embargo, la cuenca es afectada por la 

deforestación para fines agrícolas o para asentamientos humanos ocupando el 

47.68% del territorio de la cuenca; superficies que quedan expuestas y que son 

erosionadas fácilmente de forma eólica o hídrica. Esta disminución de la cubierta 

vegetal así como los problemas de pérdida del suelo influyen negativamente en la 

retención de agua y por ende en la recarga de acuíferos (CONAGUA/IPN, 2008; 

Silva et al., 2013; Pimentel y Velázquez, 2015). 
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El cambio de uso del suelo en la cabecera de la cuenca se destina principalmente al 

establecimiento de huertas de aguacate y cultivo de la papa, provocando pérdidas de 

suelo, además el deterioro del suelo y agua debido a los agroquímicos. En la parte 

baja de la cuenca, el uso del suelo es primordial para actividades agrícolas y 

pecuarias (CONAGUA/IPN, 2008; Pimentel y Velázquez, 2015). 

Para la Cañada de los Once Pueblos se practica la agricultura de temporal, anual y 

pastizal inducido, mientras que en el Valle de Tangancícuaro la agricultura de riego 

anual y semipermanente en las partes bajas, así como de temporal, anual o pastizal 

inducido en las partes altas, en general la agricultura semipermanente se ubica cerca 

de los manantiales perennes. En el Valle de Zamora y en la Ciénega de Chapala, la 

mayor parte de los terrenos son de riego anual (CONAGUA/IPN, 2008). 
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8.- METODOLOGÍA 

 8.1 Estaciones de Muestreo. 

La elección de los puntos de muestreo se basó en un estudio previó denominado: 

Saneamiento Integral de la cuenca del río Duero (Moncayo et al.,2009; Silva et al., 

2013). En este se detectaron sitios con alteraciones evidentes, por factores tales 

como alto grado de contaminación con residuos sólidos, materia orgánica y 

descargas de aguas residuales, definidos por niveles altos de nutrientes, bacterias o 

por valores bajos de oxígeno.  

Otra consideración para la selección definitiva de los sitios de muestreo fue la 

presencia de condiciones ambientales de buena calidad y presencia de manantiales, 

así como de impactos como zonas grandes de cultivo y zonas urbanas. También, se 

tomaron en cuenta las características hidrológicas como las zonas de unión de varios 

afluentes, curso natural y curso modificado del río. 

A partir de lo anterior, se establecieron siete puntos principales de impacto, 

repartidos a lo largo del río Duero. En cada uno de ellos, se tomaron cuatro 

muestras, la primera a 100 metros antes del punto principal, la segunda en el punto 

de impacto y las restantes a 500 y 1000 metros después del punto de impacto. Esto 

se implementó con la finalidad de determinar el grado de depuración natural del río a 

través del espacio. El número final de sitios de muestreo fue de 24 (figura 1). 
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Figura 2. Puntos principales de muestreo en el río Duero. 

 

Una vez en campo, los sitios de muestreo se ubicaron con un geoposicionador 

satelital marca Magellan Tritón 2000. El estudio se realizó de manera bimestral 

durante el periodo 2013-2014, esto con la finalidad de observar el comportamiento 

del río Duero y sus comunidades en las etapas de estiaje, lluvias e intermedio 

(Cuadro 2). 

 

 

 



46 

 

Cuadro 2. Descripción y localización de los sitios de muestreo en la susbcuenca del 

río Duero. 

Sitio Acrónimo Coordenadas Altitud 
(msnm) 

Distancia del sitio 
principal (m) 

El Rastro Rs 19°13´11¨ N 
-102°07´05¨O 

1,780 100m antes 

La Boca Bc 19°13´13¨N 
-102°07´37¨O 

1,780 Principal 

La Poza Pz 19°51´35¨N 
 -102° 07´35¨O 

1,779 500 m después 

Etúcuaro Et 19°53´09¨N 
-102° 08´55¨O 

1,710 1000m después 

Valle de Guadalupe Vg 19°54´11¨N 
102°11´31¨ O 

1,703 100m antes 

Tangancicuaro Tn 19°54´32¨ N 
-102°12´03¨O 

1,704 Principal 

Adjuntas Ad 19° 21´50¨N 
-102°11´50¨O 

1,703 500 m después 

Antes del Platanal Ap 19°55´56¨ N 
-102°14´40¨O 

1,615 100m antes 

Platanal Principal Pp 19° 55´57¨N 
-102°14´ 41¨O 

1,613 Principal 

Libramiento Lm 19° 57´23¨N 
-103°13´14¨O 

1,582 500 m después 

Tamándaro Tm 19° 57´23¨N 
-103°13´14¨O 

1,580 1000m después 

Las Limas Li 19°57´56¨ N 
-102°16´59¨O 

1,570 100m antes 

Río Celio Rc 19°58´31¨ N 
-102°18´3¨O 

1,570 Principal 

Río Duero Rd 19°58´31¨N 
-102°18´3¨O 

1,570 Principal 

Los Espinos Es 19°58´52¨N 
-102°18´35¨O 

1,569 500 m después 

Antes de la Planta de 
Tratamiento 

Pt 19°58´52¨ N 
-102°18´35¨O 

1,563 100m antes 

Dren A Da 20°01´16¨N 
-102°20´07¨O 

1,562 Principal 

Desembocadura del Dren A De 20°06´20¨ N 
-102°22´ 07¨O 

1,558 500 m después 

Estanzuela Antes Ea 20° 06´ 20¨N 
-102°22´09¨O 

1,557 100m antes 

Estanzuela Principal Ep 20° 07´ 14¨ N 
-102°22´21¨O 

1,559 Principal 

San Cristobal Sc 20°11´18¨ N 
-102°25´54¨O 

1,535 100m antes 

El Capulin Cp 20° 13´ 32¨N 
-102°29´26¨O 

1,532 Principal 

Puente Cumuato Pc 20°15´16¨ N 
-102°35´17¨O 

1,530 500 m después 

Ibarra Ib 20°15´02¨N 
-102°36´27¨O 

1,529 1000m después 
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8.2 Parámetros físicos y químicos 

8.2.1 Determinación en campo 

Se caracterizó in situ, variables tales como la transparencia del agua expresada 

como la profundidad de visión del disco de Secchi. Asimismo, se registró la velocidad 

de corriente con el flujómetro Flowatch AMI0608 y se midió el ancho y la profundidad 

del cauce (m) (con un flexómetro y una varilla graduada respectivamente), para 

obtener el caudal por medio de la fórmula: 

𝑄 = 𝑉𝑥𝐴 

Donde Q es el gasto; Ves velocidad y A es el área. 

Además, se determinó la temperatura (°C), la conductividad eléctrica (µS), la 

salinidad (‰), sólidos totales disueltos (ppm), pH, NH4 (ppm de N), NO3 (ppm de N), 

Cl- (ppm), concentración de oxígeno disuelto (ppm), porcentaje de saturación de 

oxígeno (%) y turbidez (NTU) por medio del multisensor Hydrolab DS5. 

También se recolectaron en cada sitio de muestreo 3 litros de agua, obtenidos del 

primer metro de profundidad. Estas muestras se pusieron en hieleras para 

conservarlas (aproximadamente a 4 °C), aislarlas de la luz solar y facilitar el traslado 

para su posterior análisis. En laboratorio se determinó  la demanda bioquímica y 

química de oxígeno (DBO5 y DQO, respectivamente), sólidos suspendidos, sólidos 

sedimentables totales y concentración de fosfatos.  
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8.2.2 Análisis en laboratorio. 

Para los análisis fisicoquímicos se determinaron las siguientes variables: 

a) Demanda Bioquímica de Oxígeno (DBO5); de acuerdo al protocolo de APHA 

(1998), este análisis incluye la dilución de las muestras en agua destilada saturada 

de oxígeno (25-50%). Las muestras se incubaron a temperatura constante por 5 

días. Las concentraciones de oxígeno inicial y final se estimaron utilizando la 

técnica de Winkler modificada al ázida de sodio. 

b) Demanda Química de Oxígeno (DQO); para este análisis se utilizó la técnica del 

dicromato a reflujo abierto en una solución de ácido fuerte. En dicha solución se 

pone un exceso de dicromato de potasio cuya cantidad es conocida durante dos 

horas. Después de la digestión, el remanente de dicromato que no fue reducido se 

titula con sulfato ferroso de amonio (APHA, 1998). 

c) Sólidos suspendidos: están constituidos por sólidos sedimentables, sólidos y 

materia en suspensión y o coloidal que son retenidas en el elemento filtrante bajo 

la norma NMX-AA-034-SCFI-2001. 

d) Sólidos sedimentables totales: es la expresión aplicada al material que se 

desprende de la suspensión en un periodo determinado, este material se 

sedimenta en el fondo de un recipiente de forma cónica y se analiza bajo la norma 

mexicana NMX-004-SFI-2000. 

e) Fosfatos; De cada muestra se determina la cantidad de fosfatos (mg/l) empleando 

la adaptación al método aminoácidos de Standard Methods for the Examination of 

Water and Wastewater, 18a edición. La reacción entre el fosfato y los reactivos 

origina un tinte azul en la muestra. Se emplea el Fotómetro multiparámetro de 

Sobremesa C99 (HANNA instrument). 
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8.3 Parámetros biológicos 

 8.3.1 Colecta, lavado y conservación de muestras biológicas 

Se capturaron organismos en cada sitio de muestreo, luego de la toma de muestras 

de agua y la determinación de los parámetros físicos y químicos. Para la obtención 

de dichas muestras se empleó una draga Ekman de 400 cm2 de superficie de 

extracción y una capacidad de 4 L. Adicionalmente, en cada sitio se tomó una 

muestra con una red manual de marco rectangular de 25.4 x 45.7 cm, con una 

abertura de malla de 365 µ dirigida a contracorriente.  

Las muestras, se colocaron en una bandeja para posteriormente lavarlas en una 

cubeta con fondo de tamiz de 420 µm y eliminar la mayor parte de las arcillas 

contenidas en ellas; La muestra se colocó en un contenedor rotulado con el nombre 

del sitio muestreado, fecha y tipo de técnica que se empleó para su obtención. 

Finalmente, las muestras fueron fijadas con alcohol al 70% para el análisis posterior. 

La toma de las muestras y el lavado de las mismas se ajustó a la norma internacional 

de estandarización UNE-EN ISO 10870:2012.  

 8.3.2 Limpieza e identificación de material biológico 

En el laboratorio las muestras fueron lavadas, evitando que el chorro del agua cayera 

directamente sobre las mismas y dañará a los organismos. Una vez lavada la 

muestra, se tiñó con rosa de bengala durante dos horas, para contrastar los 

organismos del resto del material y disminuir el error al separar los 

macroinvertebrados presentes.  

Posteriormente, se lavó nuevamente con el fin de eliminar el exceso de colorante. 

Para separar los macroinvertebrados, las muestras se colocaron en una solución 

sobresaturada de azúcar al 40%, con la finalidad de separar a los organismos por 

floculación y que se facilitara su remoción. 
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Los organismos se extrajeron del sedimento manualmente, mediante el uso de 

pinzas y microscopio estereoscopio, posteriormente fueron colocados en frascos 

rotulados, con los datos del punto de muestreo, fecha y método de captura utilizado, 

en alcohol al 70% para su fijación. El conteo y la identificación de organismos se 

hicieron hasta el nivel taxonómico de género, utilizando literatura especializada 

(Pennak, 1978; Álvarez, 2005; Oscoz et al., 2009; Oseguera et al., 2012). 

 

 8.3.3. Índice de diversidad Shannon-Wiener (SW) 

El índice proporciona el grado de incertidumbre para predecir la identidad específica 

de un individuo obtenido al azar de la muestra. Considera la riqueza y la distribución 

de la abundancia entre las especies, denotando el grado de heterogeneidad en la 

comunidad (Magurran, 2004). 

Se calculó el SW a partir de los datos obtenidos de la identificación y cuantificación 

de géneros de macroinvertebrados. Se elaboró una matriz de densidad de los 

diferentes taxones que se encontraron en los sitios de muestreo para evaluar la 

respuesta de las comunidades de macroinvertebrados en relación a la 

contaminación, no sin antes estandarizar los datos, aplicando diversas 

transformaciones entre ellas logaritmo, utilizando la fórmula log (x+1), con la finalidad 

de colocar a los datos en una distribución normal. El índice SW se calcula mediante 

la siguiente expresión:   

𝐻 = (𝑃𝑖 ∙ ln 𝑃𝑖) 

Dónde H: índice de SW, Pi: proporción total de la muestra que pertenece a la especie 

i, con i = 1, 2....S; en donde S es el número total de especies presentes en la muestra 

(Vergara, 2009).   
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Se utilizó el índice de SW, para comparar los sitios de muestreo y las épocas en el 

presente estudio y contrastarlos con los valores de diversidad y composición que 

encontraron Ramos (1989) y López (1997). 

 

8.4 Índice del BMWP 

Después de la identificación de los organismos hasta el nivel taxonómico de familia, 

se procedió a la puntuación de cada una de las familias que se presentaron en los 

diferentes sitios de muestreo. La ponderación de cada familia corresponde a su 

grado de sensibilidad ante la presencia de perturbaciones en el sistema, así a las 

familias más sensibles se les otorga valores cercanos a 10 y conforme las familias 

presentan mayor tolerancia ante las perturbaciones, el valor disminuye. De acuerdo 

con Roldán (2003), las puntuaciones asignadas a cada familia de 

macroinvertebrados empleando el BMWP se resumen en el cuadro 3. 
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Cuadro 3. Puntuación de las familias de macroinvertebrados para obtener el BMWP. 

Familia Puntuación 

Anomalopsydae, Atriplectididae, Blephaceridae, Calamoceratidae, 
Ptilodactylidae, Chordodidae, Gomphidae, Hidridae, Lampyridae, 
Lymnessiidae, Odontoceridae, Oligoneuriidae, Perlidae, 
Polythoridae, Psephenidae. 
 

10 

Ampullariidae, Dystiscidae, Ephemeridae, Polycentropodidae, 
Xiphocentrinidae, Gyrinidae, Hydrobiosidae, Leptophlebiidae, 
Philopatomidae, Euthplociidae. 
 

9 

Gerridae, Hebridae, Helicopsydae, Hidrobiidae, Lleptoceridae, 
Lestidae, Palaemonidae, Pleidae, Pseudothelphusidae, Saldidae, 
Simuliidae, Vellidae. 
 

8 

Baetidae, Caenidae, Calopterygidae, Coenagrionidae, Corixidae, 
Dixidae, Dryopidae, Glossosomatidae, Hyalellidae, Hydroptilidae, 
Hydropsychidae, Leptothyphidae, Naucoridae, Notonectidae, 
Plamariidae, Psychodidae, Scirtidae. 
 

7 

Aeshnidae, Ancylidae, Corydalidae, Elmidae, Libellulidae, 
Limnichidae, Lutrochidae, Megapodagrionidae, Sialidae, 
Staphylinidae. 
 

6 

Belostomatidae, Gelastocoridae, Mesovelidae, Nepidae, 
Planorbiidae, Pyralidae, Tabanidae, Thiaridae. 
 

5 

Chysomelidae, Stratiomydae, Halipidae, Empididae, Sphaeridae, 
Lymnaeidae, Hydrometridae, Noteridae, Dolichoponidae. 
 

4 

Ceratoponidae, Glossiphonidae, Cyclobdellidae, Hydrophilidae, 
Physidae, Tipulidae. 
 

3 

Culicidae, Chironomidae, Muscidae, Sciomyzidae, Syrphidae. 
 

2 

Tubificidae 1 
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Después de obtener la suma de los valores correspondientes a cada una de las 

familias presentes en la zona de estudio, se obtiene la calidad del agua, clasificadas 

en cinco categorías (cuadro 4). 

Cuadro 4. Categorías para la calidad del agua de acuerdo a BMWP (Roldán, 2003) 

CLASE PUNTUACIÓN CALIDAD DEL AGUA 

I > 120 Aguas muy limpias 

 101 - 120 Agua limpias 

II 61 - 100 Aguas ligeramente contaminadas 

III 36 - 60 Aguas contaminadas 

IV 16 - 35 Aguas muy contaminadas 

V < 16 Aguas fuertemente contaminadas 

 

8.5 Análisis de la información 

Los datos obtenidos de los análisis fisicoquímicos, así como la información de la 

identificación, cuantificación e índices de macroinvertebrados se sometieron a 

diferentes análisis exploratorios, para determinar las variables predictivas más 

importantes y describir la relación entre los factores bióticos y abióticos del río Duero. 

Previo a los análisis los valores de los parámetros fisicoquímicos fueron 

transformados en logaritmo, excepto el pH,  utilizando la fórmula log (x+1) para 

reducir la influencia de datos extremos. Además, considerando que un gran número 

de predictores, en relación con la cantidad de sitios de muestreo, puede incorporar 

problemas de interpretación por variables redundantes o por carecer de un buen 
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ajuste del modelo, se incorporaron sólo algunas variables ambientales tales como 

temperatura, oxígeno disuelto, cloruros, nitratos, fosfatos, turbidez, sólidos totales 

disueltos, sólidos sedimentables, DBO5, DQO, transparencia así como profundidad y 

ancho del caudal. 

Para determinar que variables eran las que mejor describían los sitios se aplicó un 

proceso de selección por medio del empleo de un análisis de componentes 

principales (con un factor mayor a 0.45). Además, se detectaron las relaciones 

grandes entre variables por medio del coeficiente de correlación de Pearson (>0.75). 

Se realizó una clasificación de los sitios utilizando la medida de disimilitud de Bray-

Curtis y el método jerárquico aglomerativo de Ward (Romesburg, 1984). Para los 

cálculos se utilizó el paquete Vegan (Oksanen et al., 2015) de la plataforma R (R 

Core Team, 2015). 

Dentro del proceso de clasificación, la iniciativa es identificar el número de grupos 

posibles de ser interpretados con base en los descriptores utilizados y el contexto del 

problema analizado. Pero la selección de este número de grupos tiende a ser 

arbitraria, ya que constituye una de tantas hipótesis susceptibles de establecer. Con 

el fin de incorporar objetividad se cuenta con diversos criterios y pruebas que ayudan 

a establecer el número de grupos más probable.  

Asimismo, se presentan métodos que generan algunos resultados coincidentes y 

otros contradictorios. Para procurar el número óptimo de grupos funcionales, en 

donde la característica de la información lo permitió, se aplicó el paquete Nbclust del 

programa R (R Core Team, 2013). 

También, se implementó la ordenación de los sitios de muestreo con respecto a las 

variables ambientales y valores de los macroinvertebrados. Para ello se utilizó la 

técnica no-paramétrica multivariada de escalamiento no-métrico multidimensional 

(NMDS).  
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El NMDS se basa en una relación no lineal de las disimilaridades y las distancias en 

el plano cartesiano. Se inicia a partir del cálculo de la matriz de disimilaridad y 

posteriormente mediante un procedimiento iterativo, se van desplazando las 

estaciones en el plano, de modo que se minimice el estrés, el cual mide el ajuste 

entre esas dos variables. A medida que este valor decrece, la ordenación resultante 

es más adecuada (Clarke, 1993). 

La técnica NMDS calcula los valores de los ejes, basado en intervalos de distancia y 

por lo tanto permite el análisis de datos heterogéneos (Clarke, 1993). El 

procedimiento extrae ejes a partir de las muestras que describen la variación 

especial y cuantificación de variables a lo largo del río y utiliza un procedimiento 

Monte Carlo para determinar si la cantidad de variación descrita por los diferentes 

ejes fue más o menos esperada por procesos aleatorios (Mc Cune et al., 2002). Hay 

que destacar que el método no toma en cuenta las disimilaridades, si no el orden de 

las mismas. De este modo, las dos estaciones con menor disimilaridad se ubican 

más próximas en el plano, mientras que las de mayor valor quedan alejadas. Se 

utilizó la distancia de Sorensen y se aplicó la configuración de autopiloto establecida 

en el programa PC-ORD versión 6 (McCune y Mefford, 2006). 
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9. RESULTADOS Y DISCUSIÓN 

 9.1. Parámetros fisicoquímicos 

Las variables ambientales registradas a lo largo del río Duero se presentan en el 

apartado de anexos (Anexo 1), donde se aprecia el comportamiento de los diferentes 

parámetros fisicoquímicos, los cuales reflejan un incremento gradual a partir de la 

cabecera del río a la desembocadura del mismo, como consecuencia de las 

diferentes actividades antrópicas que se realizan en este cuerpo de agua, así como 

por la ubicación geográfica de los puntos de muestreo, en los que influye factores 

como altitud, pendiente, humedad, caudal y aporte de tributarios. 

9.1.1 Temperatura 

La temperatura registrada durante los diferentes periodos de muestreo, fue 

ascendiendo conforme se avanza de la cabecera a la desembocadura del río, de 

aquí que la temperatura mínima registrada en el sitio 1 oscila entre 15.9 °C y 17.4 °C, 

mientras que la temperatura mayor se registró en el sitio 24 con una variación entre 

22 °C y 30°C (figura 2). 

 

Figura 2. Tendencia de valores de temperatura del río Duero. 
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Cabe destacar que los últimos sitios de muestreo para mayo no presentan valores 

debido a que el cauce se secó. Esto se debe a la derivación y extracción de agua en 

diferentes puntos del río, para el riego de cultivos en los municipios de Vista 

Hermosa, Ixtlán y Pajacuarán. 

El incremento gradual de temperatura del agua, durante los diferentes periodos de 

muestreo, coincide con lo reportado por Ramos (1989) y López (1997), quienes 

mencionan que el aumento es inversamente proporcional a la altitud de la cuenca, es 

decir, a mayor altitud menor temperatura registrada y viceversa. Los mismos autores, 

también hacen hincapié en que la temperatura puede verse alterada por la 

conservación natural de la ribera, así en la parte alta de la cuenca, donde el cauce 

está cubierto por bosque de galería, las temperaturas son menores que las 

registradas en los sitios donde el caudal queda completamente descubierto. 

La importancia de la temperatura del agua radica en las perturbaciones ecológicas y 

los efectos sobre la biota acuática que puede propiciar, debido a que la temperatura 

influye en la regulación de los procesos vitales de los organismos que se encuentran 

en el ecosistema acuático, como la tasa de producción primaria, las reacciones 

metabólicas de reproducción y crecimiento de los organismos, así como en la 

estabilidad y la actividad de las enzimas en los procesos bioquímicos (De la Lanza, 

1998; Castañon y Abraján, 2010; Rosas et al.,2014). Además, la temperatura afecta 

las propiedades tanto físicas como químicas de otras variables ambientales como la 

solubilidad del oxígeno, el pH, la alcalinidad y la tensión superficial (Mas-Martí et al., 

2015; Perkin et al., 2015). 
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9.1.2 Conductividad eléctrica 

Respecto a las concentraciones de conductividad eléctrica que se obtuvieron en los 

diferentes periodos de muestreo, los valores mínimos se registraron en los primeros 

ocho sitios de muestreo, en un intervalo de 0.15 mS/cm y 0.22 mS/cm, mientras que 

los valores máximos se presentaron durante los meses de diciembre y marzo, ambos 

en el sitio 9 con una concentración de 0.65 mS/cm y 0.97 mS/cm, respectivamente. 

Otros puntos a considerar son los sitios 17 (Dren A) y 20 (Estanzuela), los cuales 

llegan a presentar valores superiores a 0.40 mS/cm durante los periodos de mayo y 

marzo (figura 3). 

 
Figura 3. Registro de la conductividad del río Duero. 
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Este incremento se debe tanto a los procesos naturales de acarreo en la parte alta y 

media de la cuenca y a los flujos geotérmicos localizados en la parte baja de la 

misma, además de los efectos derivados de las descargas urbanas y drenajes 

agrícolas (Velázquez et al., 2010; Velázquez et al., 2011; Inocencio et al., 2013). 

Los datos registrados en este estudio muestran que los valores máximos de 

conductividad eléctrica se presentaron en mayo, diciembre y marzo a diferencia de lo 

registrado por Inocencio et al. (2013), mismos que mencionan que los valores 

máximos de conductividad eléctrica se presentaron durante el periodo de lluvias.  

De acuerdo con Roldán (2008), la conductividad influye en el metabolismo del 

ecosistema acuático y en la diversidad de las especies, así la alta diversidad de 

especies corresponden a bajas conductividades y viceversa. Además, la 

conductividad influye sobre otros factores como los sólidos suspendidos y la 

alcalinidad, debido a que considera la concentración de sustancias disueltas 

ionizadas en el agua (Castañon y Abraján, 2009). 

9.1.3 Salinidad 

Por otro lado, las concentraciones de salinidad durante los diferentes periodos de 

muestreo, registraron valores que van desde 0.8 g/L hasta 1.1 g/L, durante las 

primeras estaciones de muestreo, que corresponden a la parte alta de la cuenca, 

donde las descargas de aguas residuales y la agricultura aún es mínima en la parte 

aledaña del río. La excepción se tiene en el sitio 9, porque aquí llega el desagüe del 

mercado de abastos, que en marzo presenta un valor de 5.1 g/L. A partir del sitio 16 

y hasta la desembocadura del río, se aprecia un incremento en la salinidad del río 

que va de 1.0 g/L hasta 2.1 g/L (figura 4). 
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Figura 4. Concentraciones de salinidad del río Duero. 
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los sólidos totales disueltos, por lo que el incremento en sales u otras sustancias no 

sólo afectan la calidad del agua al limitar su uso, además repercute en la biota 

acuática debido a que influye en la distribución, reproducción, nutrición y crecimiento  

de los organismos (Silva et al., 2016; De la Lanza, 1998). 

 

9.1.4 Potencial de hidrogeno (pH) 

Respecto al comportamiento del pH, en los distintos periodos de muestro, se observó 

que los intervalos del pH en el periodo 2013-2014 oscilan entre 6.61 y 8.23, 

registrándose el valor menor durante mayo en el sitio 15 y el valor máximo en marzo 

en los sitios 8 y 9. 

Referente al valor del pH por periodos, en general julio presentó menor variación 

entre sitios de muestreo, así el sitio 3 registró el valor más bajo con 7.04 mientras 

que el sitio 7 registró el más alto con 7.4 presentando una variación de 0.36.  

Por otro lado, marzo fue el periodo que mostró concentraciones mayores, las cuales 

oscilaron entre 7.33 en el sitio 17 y 8.23 en los sitios 8 y 9, presentando una variación 

de 0.90 (figura 5). 
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Figura 5. Registro de valores de pH del río Duero. 
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presencia de ácido sulfúrico procedente de algunos minerales. En el caso de los 

seres vivos, Dangles et al. (2004) mencionan que la acidificación puede deberse a 

los efectos de la actividad fotosintética, la respiración celular, al contacto del agua 

con materias orgánicas en descomposición de origen vegetal. Además, otra fuente 

de cambio son las descargas de origen antrópico. 

Dentro de las repercusiones en la disminución del pH se encuentra el poco o nulo 

crecimiento de los organismos, principalmente peces, hasta la muerte de los mismos. 

También pueden verse alterados los procesos microbianos y con ello la 

descomposición de materia orgánica, reciclaje de nutrientes y en general el 

funcionamiento del ecosistema (Dangles et al., 2004; De la Lanza, 1998). 

 

9.1.5 Compuestos nitrogenados 

Para el caso de los compuestos nitrogenados, particularmente amonio, se registraron 

valores que fluctuaron entre 0.27 mg/L en el sitio 4 durante marzo y 18.79 mg/L en el 

sitio 17, seguido del sitio 20 con 13.69 mg/L registrados en el mes de mayo. También 

durante mayo, se presentaron las mayores concentraciones de amonio, sin embargo, 

los meses de septiembre, diciembre y marzo presentaron las mayores 

concentraciones en los sitios 22, 9 y 17 respectivamente (figura 6).  
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Figura 6. Concentraciones de amonio del río Duero 
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Castañon y Abraján (2009), mencionan que las fuentes principales de amonio 

provienen de desechos domésticos, industriales y agrícolas, particularmente 

fertilizantes. El enriquecimiento con nutrientes degrada los ecosistemas acuáticos, 

limita el uso del agua, propicia las floraciones de algas tóxicas las cuales influyen en 

las concentraciones de oxígeno y la muerte de organismos (Carpenter et al., 1998). 

Con lo que respecta a los nitratos, se registraron valores que van desde 0.35 mg/L 

en el sitio 15 durante el periodo de mayo, hasta 16.54 mg/L en el sitio 17 para marzo, 

seguido de 15.60 mg/L en el sitio 9 registrado tanto en septiembre como en marzo 

(figura 7). 

 

Figura 7. Concentraciones de nitratos en el río Duero. 
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Al comparar los resultados con los obtenidos por López (1997), el comportamiento 

del nitrato es muy similar al periodo de mayo del presente estudio, sin embargo los 

intervalos de nitrato que registró López oscilan entre 0.62 mg/L y 0.85 mg/L, mientras 

que el estudio en cuestión alcanza valores de hasta 16.54 mg/L, por lo que el 

incremento de nitratos en la cuenca es muy evidente. Una de las explicaciones que 

da López (1997), al incremento de nitratos a lo largo de la cuenca, es el uso de 

fertilizantes que se emplean en el Valle de Guadalupe, Tangancícuaro y Zamora. 

Esto tiene sentido al observar que en la actualidad, las actividades agrícolas que se 

desarrollan dentro de la cuenca se han intensificado y con ello el uso desmedido de 

fertilizantes, lo cual ha ocasionado un enriquecimiento de nutrientes en este cuerpo 

de agua. 

De acuerdo con Carpenter et al. (1998), el exceso de nutrientes o la eutrofización de 

un sistema acuático facilita el crecimiento de algas y plantas acuáticas, propiciando 

una disminución en el oxígeno, debido a la muerte y descomposición de materia 

orgánica, lo cual conlleva a la muerte de los organismos que lo habitan. Los mismos 

autores, mencionan que la eutrofización provoca daños a la salud humana así como 

pérdida de hábitats y de biodiversidad acuática. 

El exceso de nutrientes entre ellos los nitratos, además de propiciar la eutrofización 

del ecosistema y poner en riesgo la salud pública, cuando el agua es utilizada para 

consumo humano, influye en la pérdida de hábitats e impacta en la biodiversidad 

acuática (Sarabia et al., 2011; Guevara y Huamantinico, 2012). 
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9.1.6 Cloruros 

Las concentraciones de cloruros, en general van incrementando conforme se llega a 

la desembocadura del río, lo cual se presenta en todas las temporadas con valores 

que oscilan entre 4.86 mg/L en el sitio 2 para mayo y 48.34 mg/L en el sitio 24 

durante marzo. Mientras que las concentraciones mayores se registraron en el sitio 9 

con 197.0 mg/L para diciembre (figura 8). 

   Figura 8. Concentraciones de cloruros del río Duero. 
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La variación en las concentraciones de cloruros dependen de la fuente de origen del 

agua (Guerrero et al., 2003), mientras que el incremento de cloruros desde las zonas 

altas, hasta la desembocadura, se puede explicar con los aportes constantes de las 

descargas residuales a los cuerpos de agua, por lo que es muy frecuente que se 

utilice la medición de este ión como indicador de contaminación antropogénica 

(Sawyer et al., 2001; Silva et al., 2016). 

 

9.1.7 Oxígeno disuelto 

La concentración de oxígeno de manera natural en el medio acuático se encuentra 

en constante cambio, debido a que depende tanto de factores abióticos como la 

temperatura y la salinidad de los cuerpos de agua, como de factores biológicos entre 

ellos el proceso de fotosíntesis, la respiración y el metabolismo de los organismos 

presentes en este ecosistema (De la Lanza, 1998). 

Respecto a las cantidades de oxígeno disuelto, para el río Duero estas fueron 

disminuyendo conforme se llega a la desembocadura del río, a excepción del 

muestreo realizado en mayo, donde el oxígeno tuvo un gradiente inverso respecto 

del altitudinal, presentando su nivel más alto en el sitio 21 con 17.33 ppm, mientras 

que en el sitio 1 se registró 5.33 ppm. En la parte alta del río el oxígeno disuelto tuvo 

un mínimo de 3.74 ppm en el sitio 6 durante julio y de 8.92 ppm en el mismo sitio 

pero durante mayo. En la parte media de la cuenca se registraron valores de oxígeno 

que oscilaron entre 2.41ppm en el sitio 16 durante diciembre y 13.55 ppm en el sitio 

13 durante mayo. Finalmente en la desembocadura del río se registraron valores de 

oxígeno disuelto entre 0.71 ppm para el sitio 22 durante marzo y 17.33 ppm durante 

mayo (figura 9).  

 



69 

 

 
Figura 9. Concentraciones de oxígeno disuelto del río Duero. 
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ya que durante esta última época existe un flujo mayor que favorece la oxigenación y 

la oxidación de la materia orgánica, a diferencia del periodo de estiaje, que debido al 

poco flujo se propicia el estancamiento y la acumulación de materia orgánica, 

sometiendo a los cuerpos de agua aún proceso de eutrofización. 

Por otro lado, en el estudio realizado por López (1997), menciona que el oxígeno 

disuelto en el río Duero mostró una tendencia decreciente a partir de las primeras 

localidades y hasta la desembocadura del cauce, lo que coincidió con el presente 

estudio a excepción del mes de mayo. 

Este comportamiento de acuerdo con Galindo et al. (2012), se debe a las cantidades 

de materia orgánica que se acumulan conforme se parte de la cabecera de la cuenca 

hacia la desembocadura de la misma. También estos autores mencionan que la 

interrupción parcial o total del cauce, cambios en la condición de lótica a léntica, así 

como la pérdida de caudal por infiltración o desviación del cauce, conllevan a la 

acumulación de materia orgánica, iniciando un proceso de descomposición y 

consumiendo el oxígeno disuelto presente en el agua.  

Al disminuir el oxígeno se incrementan los valores de DBO y otras características 

fisicoquímicas como los sólidos en suspensión o la dureza, además el fósforo se 

solubiliza e incrementa su concentración en el agua, ocasionando la eutrofización del 

sistema (Roldán y Ramírez, 2008; Forero et al., 2014). 

Guevara y Huamantinico (2012), mencionan que los sólidos disueltos influyen en las 

concentraciones de oxígeno, debido a que limitan la penetración de la luz, lo cual 

impacta directamente en la biota acuática. Además los sólidos disueltos también 

pueden afectar la calidad de un cuerpo de agua, limitando el empleo del recurso 

hídrico (Rosas et al., 2014). 

Como ya se ha mencionado, la eutrofización de un sistema propicia las condiciones 

idóneas para el establecimiento de algas y plantas acuáticas debido al exceso de 

nutrientes, y compromete las concentraciones de oxígeno disuelto en el agua debido 
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a los procesos de descomposición de la materia orgánica y con ello a la biota del 

ecosistema (Giraldo et al., 2014).  

Prashant et al. (2009) y Carrillo et al. (2012) mencionan que se requiere como 

mínimo 5 ppm de oxígeno para mantener la diversidad de organismos y mantener los 

procesos metabólicos. 

9.1.8 Demanda bioquímica de oxígeno 

Respecto a los valores paraDBO5 el 29 % de los sitios muestreados se encuentran 

por encima de 30 mg/L, siendo los sitios 17 y 18 en el periodo de mayo los que 

presentaron valores mayores con  64 mg/L y 76 mg/L respectivamente, seguidos por 

los sitios 9 y 10 durante julio con 73 mg/L y 60 mg/L respectivamente. Mientras que 

el 71% se encuentra dentro de los límites de lo aceptable con valores que oscilan 

entre 13 ml/L y 30 ml/L (figura 10). 

 

Figura 10. Valores de DBO registrados en los diferentes periodos de muestreo. 
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De acuerdo con los límites permisibles de DBO5 determinados por CONAGUA 

(2015), el río Duero se encuentra entre los límites de contaminado y aceptable al 

presentar un 29% de los sitios muestreados dentro de la categoría de 

contaminados(valor por encima de los 30 mg/L), lo cual evidencia la presencia de 

materia orgánica y descomposición de desechos por parte de bacterias. El 71% de 

los sitios presentan la categoría de aguas con calidad aceptable, esto posiblemente 

derivado de procesos de autodepuración y dilución en la época de lluvias (Núñez et 

al., 2003; 2005). 

El presente estudio concuerda con lo reportado por Silva et al. (2013) donde se 

presentan fluctuaciones en los valores de DBO5a lo largo de la cuenca, debido a 

procesos de dilución en la parte alta así como a procesos de sedimentación en la 

parte baja. 

Aunado a esto la parte baja de la cuenca, como se ha presentado en apartados 

anteriores, exhibe acumulación de materia orgánica, incremento en las 

concentraciones de nutrientes, así como cambios en la dinámica del cuerpo de agua  

de lótico a léntico. Todos estos factores favorecen el establecimiento de 

comunidades fitoplantónicas y de macrofitas, destacando la presencia de Eichhornia 

crassipes (lirio acuático). De acuerdo con Morillo et al. (2010), existe una relación 

directa entre el contenido de nutrientes, en particular nitrógeno y fósforo, producto de 

las descargas de agua domésticas, con el establecimiento tanto de algas como de 

plantas acuáticas. 

Estudios como los de Reddy et al. (1989; 1990), Petrucio y Esteves (2000) y Núñez 

et al. (2003; 2005), muestran que el lirio acuático puede presentar un efecto 

depurador, almacenando nutrientes en la planta y disminuyendo las concentraciones 

de estos en el agua. También Carrión et al. (2012), pudieron comprobar este efecto 

al observar una bioacumulación de metales en esta planta. Finalmente, Rodríguez et 

al. (2013) observaron una disminución en las concentraciones de sólidos 

suspendidos tras la presencia de lirio acuático. 
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De acuerdo a Celis et al. (2005), los puntos donde se manifiesta mayor 

contaminación es donde las aguas domésticas se unen al río sin ningún tratamiento 

previo. Lo anterior coincide con lo registrado en este estudio, debido a que los sitios 

con valores mayores de DBO5 pertenecen a desagües que descargan directamente 

hacia el río. 

9.1.9 Demanda química de oxígeno 

Con lo que respecta al DQO, el valor máximo registrado se presentó en el sitio 22 

durante septiembre con 93 mg/L y el valor mínimo en el sitio 5 durante marzo con 4 

mg/L. Además, el 38.7 % de los sitios muestreados se encuentran con valores por 

encima de 40 mg/L, el 21.5% con valores entre 40 mg/L y 20 mg/L, el 39.8 % con 

valores menores a 20 mg/L (figura 11).  

 
Figura 11. Valores de DQO registrados en los periodos de muestreo. 
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De acuerdo a los intervalos de DQO establecidos por CONAGUA (2015), durante el 

tiempo de muestreo el río Duero presenta aguas de excelente calidad y aguas 

contaminadas. En el periodo de estiaje se registran más del 38% de los sitios 

muestreados como sitios con aguas contaminadas, los cuales se localizan 

principalmente de la parte media del río hacia la de desembocadura. Como 

excepción el sitio 4 en mayo, que se encuentra en la cabecera del río, presentó 

valores por encima de 40 mg/L. A finales de las lluvias en septiembre, los sitios1 y 6 

también se definen como contaminados. Durante el periodo de diciembre los sitios 

muestreados se catalogan como aguas aceptables e incluso excelentes (CONAGUA, 

2015). 

Al igual que en el DBO5, los valores de DQO concuerdan con los reportado por Silva 

et al. (2013). Estos autores mencionan que al evaluar la calidad del agua sólo con 

DBO5y DQO tiene como limitante ser influidas por las descargas directas que son 

vertidas al río, implicando que la calidad está siendo definida en relación con la 

contaminación por materia orgánica casi exclusivamente y no por algún otro factor 

que consuma el oxígeno del agua como nitritos, sulfitos y el ion ferroso. 

De acuerdo con Galindo et al. (2012), el agua residual contiene gran cantidad de 

materia orgánica que impacta ecológicamente en la biota del ecosistema, debido al 

consumo de oxígeno por microorganismos. Adicionalmente, desde el punto de vista 

sanitario, la materia orgánica propicia la proliferación de organismos patógenos. 

Además el exceso de nutrientes conlleva a la eutrofización del cuerpo de agua, 

favoreciendo el desarrollo de algas y plantas acuáticas, las cuales consumen el 

oxígeno del sistema y aportan materia orgánica que también requiere este elemento 

para su descomposición. Lo anterior puede verse reflejando en un aumento en el 

DBO5 y el incremento de las concentraciones de dióxido de carbono y la acidez en el 

cuerpo de agua (Galindo et al., 2012). 
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Finalmente, se pudo observar una disminución en las concentraciones de DQO 

después de los sitios con presencia de lirio acuático. Esto coincide con lo reportado 

por Rodríguez et al. (2013), quienes mencionan que el lirio acuático además de 

retener metales pesados, disminuye los valores de DBO5 y DQO en los sitios 

posteriores a donde se presentó esta comunidad.  

9.2. Abundancia y riqueza de macroinvertebrados 

Se obtuvo un total de 53,239 ejemplares de macroinvertebrados repartidos en 4 

phylum, 7 clases, 18 órdenes, 50 familias y 65 géneros. La fauna estuvo 

representada principalmente por insectos acuáticos en estado inmaduro y adulto, así 

como por moluscos, crustáceos, oligoquetos, e hirudineos. 

Del total de estos organismos, 10,976 se colectaron durante el muestreo de mayo, 

distribuidos en 38 familias y 42 géneros. De los cuales 2,562 forman parte de la 

familia Lumbriculidae y 2,206 a la familia Chironomidae. En el muestro de julio se 

obtuvieron 6,493 individuos, pertenecientes a 31 familias y 36 géneros, de los cuales 

1,151 pertenecen a la familia Lumbriculidae y 3,325 a la familia Chironomidae.  

Septiembre por su parte registró 3,036 individuos, pertenecientes a 30 familias y 32 

géneros, de ellos 1,266 pertenecen a la familia Lumbriculidae y 1,317 a la familia 

Chironomidae. Mientras que diciembre presentó el mayor número de organismos de 

todo el periodo de muestreo con 19,489 individuos, pertenecientes a 32 familias y 29 

géneros, dentro de los que destacan la familia Lumbriculidae con 2,679 y 15,870 a la 

familia Chironomidae. 

Finalmente, en marzo se recolectaron 13,345 organismos integrados en 31 familias y 

37 géneros, dentro de este grupo 1,314 son de la familia Lumbriculidae y 8,602 de la 

familia Chironomidae (Cuadro 5).  
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Cuadro 5. Distribución y abundancia de macroinvertebrados en los diferentes 
periodos de muestreo. 

 Periodo de 
Muestreo 

Familias Géneros No. de organismos 

Mayo 38 42 10,976 

Julio 31 36 6,493 

Septiembre 30 32 3,036 

Diciembre 32 29 19,489 

Marzo 31 37 13,345 

 

De acuerdo con Roldán (2003) y Bernal y Castillo (2012), la diversidad de especies 

está influenciada por factores antrópicos, siendo el vertido de aguas residuales las 

que mayor impacto producen. Lo anterior, debido a que la acumulación de materia 

orgánica que se descompone consume el oxígeno del sistema e incrementa los 

valores de DBO5, sólidos en suspensión, dureza entre otros, que afectan de manera 

directa a la comunidad de macroinvertebrados (Guinard et al., 2013).Esto promueve 

la desaparición de las especies menos tolerantes, quedando aquellos grupos que 

soportan en mayor grado la contaminación (Pino y Bernal, 2009; Bernal y Castillo 

2012; Galindo et al., 2012). También Giraldo et al. (2014), menciona que los 

macroinvertebrados pueden verse afectados por el incremento de los nutrientes y 

sedimentos en el cauce. 

De acuerdo con Alba-Tercedor (1996), Roldán (2003) y Figueroa et al. (2003), dentro 

de los organismos resistentes a diferentes grados de contaminación se encuentran 

oligoquetos, dípteros de la familia Chironomidae y ciertos moluscos, los cuales 

pueden vivir en bajas o nulas concentraciones de oxígeno, debido a que cuentan con 

adaptaciones fisiológicas que les facilita el establecimiento en ambientes hostiles. 

Forero et al. (2013) y Giraldo et al. (2014), mencionan que la familia Chironomidae es 

tolerante a las condiciones ecológicas y fisicoquímicas, debido a la capacidad que 

tienen estos organismos de sobrevivir en diferentes tipos de hábitats, incluyendo 

sustratos con sedimentos fino, además de tolerar ambientes con aguas turbias, 

enriquecidos con carga orgánica residual y eutróficas. 
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En aguas con concentraciones intermedias de diferentes variables, ya sea porque 

comienzan a mostrar síntomas de contaminación, o bien, comienzan a recuperarse, 

es común encontrar poblaciones dominantes de turbelarios, hirudíneos, 

quironómidos, oligoquetos y algunos moluscos (Roldán et al.,2001; Roldán, 2003). 

Respecto a la abundancia relativa y la distribución de los macroinvertebrados, el 

número de géneros fue decreciendo conforme se llegaba a la desembocadura del 

cauce. Para mayo el sitio 1 presentó 20 géneros correspondiendo a 48% del total, se 

llegó a la última estación, con sólo dos géneros que corresponden al 4.8% del total. 

La misma tendencia se presentó en julio, septiembre y diciembre. En la primera 

estación de julio se logró obtener 16 géneros correspondiente al 44% del total, 

finalizando con cuatro géneros que representan el 11% del total. Para septiembre y 

diciembre, se registraron en el primer sitio 38% y 45% y en el último el 19% y 24%, 

respectivamente. La excepción se presentó en marzo, debido a que el primer sitio 

registró 35% del total de los géneros reportados en este muestreo y el último sitio 

49%. 

El incremento en las concentraciones de compuestos nitrogenados, producto de las 

actividades agrícolas que se desarrollan dentro de la cuenca es una de las 

explicaciones del descenso de las comunidades acuáticas (Velázquez et al., 2011; 

Castro et al., 2014). 

Otro factor a considerar de acuerdo con Méndez et al. (2014), son las perturbaciones 

en las zonas ribereñas del Duero, debido a que el cambio de uso del suelo en la 

cuenca ha creado disturbios a distintas escalas sobre la biota y los procesos 

ecológicos. La vegetación riparia ejerce una función estabilizadora en los taludes 

(Riseng et al., 2011; Giraldo et al., 2014), provee de alimento para la biota, modera la 

temperatura del agua (Sirombra y Mesa, 2010), filtra nutrientes y contaminantes, 

favoreciendo el establecimiento de la biota acuática (Romero et al., 2011). Mientras 
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que la remoción de esta vegetación afecta la calidad del agua y la diversidad de 

hábitats poniendo en riesgo las comunidades biológicas. 

De acuerdo con Rezende et al. (2014), Vieira et al. (2015) y Armas (2015), la 

cobertura vegetal asociada a las riberas, no solo influye en la acumulación de 

nutrientes en el agua, también lo hace en la calidad del hábitat (Graca, 2001) y 

puede impactar en la diversidad y abundancia (Paukert y Willis, 2003) de la 

comunidad de macroinvertebrados. 

Finalmente, un factor clave a considerar son los cambios en la dinámica del río. 

Galindo et al. (2012), mencionan que las transformaciones de ambientes lóticos a 

lénticos disminuyen la abundancia y repercute en la composición de la comunidad de 

macroinvertebrados, lo cual concuerda con lo registrado en los últimos puntos de 

muestreo, donde se observó una disminución en el número de géneros en los 

diferentes periodos de muestreo, a excepción de lo registrado en marzo. 

 

Esto se puede atribuir, de acuerdo con Romero et al. (2011), al sistema enriquecido 

por nutrientes y materia orgánica, resultado de las descargas directas de aguas 

negras y del arrastre de los residuos de los agroquímicos y sedimentos en el periodo 

de lluvias. El impacto en la fisicoquímica del cuerpo de agua, se da principalmente en 

las concentraciones de oxígeno disuelto (Roque et al. 2003; Forero et al., 2013). 

 

Gordillo et al. (2010), han encontrado que a menor concentración de oxígeno disuelto 

disminuye la riqueza de especies. Guevara y Huamantinico (2012) y Armas (2015), 

mencionan que los macroinvertebrados muestran sensibilidad a los niveles de 

sólidos totales, nitratos, temperatura, acidez y reducción de la cobertura vegetal, 

parámetros que a excepción de la cobertura vegetal se incrementan en la parte baja 

de la cuenca. 
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En contraste, Mesa (2010) menciona que tras el periodo de lluvias se presenta una 

etapa de recuperación en la biota acuática, que se lleva a cabo por medio de una 

recolonización a partir de poblaciones que se encuentran en la cabecera de la 

cuenca. Dichas poblaciones por el fenómeno de deriva, pueden colonizar otros sitios 

o bien por la colonización aérea que realizan los adultos, debido a las estrategias 

adaptativas mediante ciclos de vida cortos y emergencias continuas. 

Considerando la información en épocas climáticas, el periodo de estiaje (mayo) 

presentó mayor diversidad al registrar el 65% del total de los géneros reportados 

durante el muestreo anual. En el periodo de lluvias conformado por julio y septiembre 

se registraron 55% y 49% de los géneros totales respectivamente, además de ser los 

meses que presentaron las menores abundancias de organismos. Finalmente, en el 

periodo intermedio conformado por los meses de diciembre y marzo se obtuvieron el 

45% y 57% respectivamente, sin embargo, diciembre presentó la mayor abundancia 

de organismos. 

De acuerdo con Vásquez y Reinoso (2012) así como Rivera et al. (2013), durante el 

periodo de estiaje se registran mayor cantidad de organismos debido a la baja 

velocidad de corriente, lo cual facilita el establecimiento de las comunidades 

biológicas (Forero et al., 2013). 

Mesa (2010), señala que los picos de abundancia y riqueza que ocurren en la 

estación de estiaje, llega a disminuir hasta tres veces, durante el periodo de lluvias. 

Guinard et al. (2013), mencionan que el incremento en el caudal favorece la deriva 

de macroinvertebrados río abajo y la turbiedad producto del acarreo de sedimento, 

influye en la disminución del número de individuos, y por lo tanto en la diversidad, lo 

cual coincide con lo registrado durante el periodo de lluvias de este estudio. 

Respecto al número de familias, el periodo de estiaje presentó el 76% del total 

reportado durante todo el año, mientras que el periodo de lluvias entre el 62% y 60% 

de familias, las cuales se registraron durante julio y septiembre, respectivamente. 
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Finalmente, el periodo intermedio presentó 64% y 60% equivalentes para diciembre y 

marzo. 

Aun cuando la composición presentó una variación en las estaciones, los géneros 

Lumbriculus y Chironomus fueron los más abundantes a lo largo del río, durante 

todos los periodos de muestreo. En general los insectos en sus diferentes estadios 

dominaron en distribución, abundancia y diversidad genérica a la comunidad 

macrobentónica, dicho dominio coincide con los estudios realizados por López (1997) 

y Ramos (1989), pero contrariamente a lo registrado por ellos, el número de familias 

y géneros ha ido en descenso a través de los años. Otra coincidencia es que dentro 

de las poblaciones dominantes se encuentra la familia Chironomidae. 

8.3 Índice BMWP 

De acuerdo al BMWP el río Duero se encuentra en un estado de contaminación, el 

cual va incrementando conforme se acerca a la desembocadura, situación que es 

consistente en los diferentes periodos de muestreo. La excepción es el periodo de 

mayo, donde en la cabecera del río se encuentran sitios dentro de la categoría de 

aceptable. Aquí se registran los valores más altos, obteniendo 100 puntos el sitio 7, 

98 puntos para el sitio 8 y 94 puntos en el sitio 1.  

Con lo que respecta a los valores menores, estos se presentaron en el mes de marzo 

en el sitio 22, en el cual se obtuvo un punto, colocándolo en la categoría de 

contaminación muy crítica (figura 12). 
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Figura 12. Evaluación de la calidad del agua del río Duero mediante BMWP. 

Las categorías del BMWP obtenidas para el río Duero, variaron dependiendo de los 

sitios y periodos de muestreo, entre los intervalos de aceptables hasta de 

contaminación crítica. Esto se presentó debido a diferentes impactos, lo que trae 

como consecuencia la presencia y persistencia de especies dominantes catalogadas 

como resistentes, por ser altamente tolerantes a la contaminación. 

De acuerdo con Perez et al. (2012), los medios acuáticos responden a cierto 

equilibrio biológico entre la fauna y flora. Sin embargo estos pueden afectarse por la 

presencia de contaminantes, los cuales se manifiestan en la estructura de las 

poblaciones, dominancia relativa de las especies, sustituciones de  fauna y flora, 

desaparición de algunas especies o en el desarrollo excesivo de otras (Battle y 

Golladay, 2001). 

Martínez et al. (1996), menciona que existe vínculo entre el grado de contaminación 

de las aguas y la diversidad biológica de las especies existentes. Acorde al 2º 

Principio de Thieneman, en aguas muy contaminadas el número de especies se 
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reduce grandemente, pero las pocas que quedan poseen grandes poblaciones por 

tener a su disposición abundante alimento y poca competencia interespecífica (Pérez 

et al., 2012). 

Arce (2006) y Reyes y Springer (2014), señalan que cuando la comunidad de 

macroinvertebrados se encuentra en un estado de perturbación, disminuye la 

abundancia de especies "raras" o sensibles. Estas se definen como taxones cuya 

abundancia es baja dentro de la comunidad debido a los nichos especializados y el 

grado de tolerancia ante ciertas perturbaciones. Dichas especies son la clave para 

determinar los efectos de la contaminación en los ecosistemas acuáticos. Por el 

contrario, las especies resistentes se incrementan, dando lugar a valores bajos del 

BMWP. Los mismos autores señalan que no existe diferencia significativa en el 

cálculo del Índice BMWP y la riqueza de los taxones registrados. 

De acuerdo con Armas (2015), las modificaciones que se dan en el medio acuático 

producen un cambio en las comunidades de organismos, favoreciendo a ciertas 

especies y creando circunstancias poco favorables para otras, lo cual se refleja en la 

su composición y estructura. También menciona que si la perturbación es constante, 

como el caso de vertidos domésticos, que consumen el oxígeno del sistema, la 

perturbación se refleja a nivel de la comunidad con la presencia de determinadas 

especies tolerantes, pero que si las perturbaciones se presentan de manera 

intermitente, como el incremento de nutrientes, pueden dar lugar al incremento de la 

densidad de otras, o la colonización de especies más tolerantes al factor de estrés. 

La baja abundancia de organismos indicadores de buena calidad del agua en el río 

Duero es atribuida por Rosas et al. (2014), a los cambios ecológicos negativos en las 

zonas de muestreo relacionados con las actividades agrícolas, densidades humanas, 

cambios en el paisaje, así como aumento en los valores de los parámetros químicos, 

lo cual coincide con lo encontrado en el presente estudio. 
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8.4. Índice de Shannon 

El índice de diversidad biológica de Shannon (H´), durante el estudio presentó un 

promedio de 1.57 bits/individuo para el estiaje (mayo), 1.50 y 1.60 bits/individuo para 

la época de lluvias (julio y septiembre, respectivamente), mientras que para el 

periodo intermedio fue de 1.45 y 1.17 bits/individuo (diciembre y marzo, 

respectivamente. El valor máximo de diversidad se presentó en el sitio 1 con 3.5 

bits/individuo, en tanto que los valores de menor de diversidad se registraron en los 

sitios 22 (marzo), 20 y 17 (mayo) con 0 bits/individuo, 0.2 bits/individuo y 0.3 

bits/individuo respectivamente (figura13). 

 

Figura 13. Valores del índice de Shannon de la comunidad de macroinvertebrados 
durante el periodo 2013- 2014 en el río Duero.  
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De manera general la diversidad de Shannon va decreciendo conforme se parte de la 

cabecera del río a la desembocadura, este hecho coincide con lo reportado por 

Ramos (1989) y López (1997). 

López (1997), menciona que la diversidad del río Duero es un reflejo de las 

diferencias hidrológicas de la zona. Así, en la parte alta de la cuenca se localizan 

sitios con un flujo constante de agua derivado de la influencia de los manantiales, 

temperaturas bajas y mayor saturación de oxígeno en el agua. En contraste, las 

propiedades de sitios de la parte final del cauce, incluyen volumenes de agua muy 

variables, mayor temperatura y poco oxígeno. Además, señala que la diversidad de 

la cabecera del río es influenciada por la estabilidad ambiental, así como por el 

mayor número de hábitats y la mayor disponibilidad de alimento, en comparación de 

una mayor homogeneidad del hábitat en la desembocadura. 

Staub et al. (1970), proponen una clasificación que considera los valores del índice 

de Shannon(H´) para catalogar el grado de contaminación de los cuerpos de agua. 

Por lo que sitios con un H´ de 3 a 4.5 bits/individuo son consideradas aguas con una 

contaminación débil, mientras que valores de 2 a 3 bits/individuo como aguas con 

contaminación ligera. Además aquellos cuerpos de agua que registren entre 1 a 2 

bits/individuo son clasificadas como aguas con contaminación moderada. 

Finalmente, consideran aguas con una contaminación severa con valores de 1 a 0 

bits/individuo. 

Considerando la clasificación anterior y los valores registrados durante el ciclo anual 

del índice de Shannon, el río Duero presenta una contaminación moderada, esto se 

evidencia al observar que el 53.3% de los sitios registran valores de H´ entre 1 y 2 

bits/individuo. 

El periodo que menor grado de contaminación presentó fue mayo con 11 de sus 24 

sitios catalogados como aguas con una contaminación ligera, los cuales equivalen al 

45.8% de los sitios para el periodo de estiaje, mientras que marzo, presentó el mayor 
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grado de perturbación con el 37.5% de los sitios dentro de la categoría de 

contaminación severa, es decir 9 de los 24 sitios de muestreo mostraron este grado 

de contaminación. En todos los periodos de muestreo se detectaron tendencias hacia 

contaminación severa, lo anterior es consistente con lo reportado por López (1997). 

 

8.5. Análisis estadístico 

La agrupación realizada entre los sitios de muestreo y la abundancia relativa 

obtenida en los diferentes periodos de muestreo, mostró para el periodo de estiaje 

tres grupos. En el primer grupo se localizan los sitios de la cabecera del río (sitios 1, 

2 y 3), los cuales además de la abundancia relativa y diversidad de especies 

similares comparten características ambientales como poseer aguas someras, con 

sustrato rocoso y cauce cubierto por bosque de galería (figura 14). 

En el segundo grupo prevalecen la mayor parte de los sitios de muestreo incluyendo 

partes medias y bajas. Aquí se conforman seis subgrupos, el primer subgrupo de 

izquierda a derecha está integrado sólo por el sitio 4, localizado en la cabecera de la 

cuenca con presencia de bosque de galería y efluentes provenientes del manantial 

de Guario, sustrato arenoso, el cual durante el periodo de estiaje presento una 

abundancia relativa mayor que los sitios que integran los cinco subgrupos restantes. 

El segundo subgrupo lo compone los sitios 6 y 10 aun con presencia de Ahuehuetes 

(Taxoduim mucronatum) y Sauces (Salix bonplandiana) que conforman el bosque de 

galería, aguas caudalosas, profundas y veloces. El tercer subgrupo lo forma el sitio 9, 

el cual es un desagüe que proviene del mercado de abastos y cuyo impacto llega a 

ser tal que son claramente visibles las colonias de Chironomus, Lumbriculus y 

Tubifex.  

En el cuarto subgrupo se concentran los sitios de la zona media baja de la cuenca 

(15, 17, 18, 19, 20 y 21), estos sitios presentan un caudal descubierto, sustratos 
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lodosos, presencia casi exclusiva de Chironomus y Lumbriculus, aguas olorosas y 

turbias. El quinto subgrupo lo integra Tamándaro, el cual es muy diverso en especies 

más no en abundancia, con aguas profundas, caudal cubierto por bosque de galería, 

principalmente Sauces y Fresnos (Fracxinus uhdei). 

Finalmente, el subgrupo seis es conformado por los sitios de la parte final del río 

(22,23 y 24), los cuales durante el periodo de mayo, no registran organismos debido 

a que el río en estiaje se seca casi en su totalidad. En este subgrupo, también se 

agregan los sitios localizados en la parte media de la cuenca, dentro del Valle de 

Zamora (13, 14 y 16), con aguas turbias, caudales amplios y descubiertos, los cuales 

además pueden relacionarse a condiciones más lénticas.  

Con lo que respecta al tercer grupo, en él se encuentran los sitios 5, 7, 8 y 12, los 

cuales presentan una abundancia considerable, pero no son tan heterogéneos como 

los sitios de la cabecera de la cuenca, en estos sitios se presentan caudales amplios, 

con profundidades mayores a 30 cm, aguas ligeramente turbias con fondos lodosos a 

excepción del sitio 8 que presenta aguas claras y con sustrato rocoso (figura 14).  
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Figura 14. Agrupación de los sitios de muestreo por abundancia de 
macroinvertebrados del río Duero en estiaje (distancia Bray-Curtis, método 
Ward). 

 

Respecto al periodo de lluvias, se pueden distinguir cuatro grupos. En el primero de 

ellos se concentran los sitios de la desembocadura del río Duero (22, 23 y 24), estos 

sitios comparten características tales como fondos lodosos, caudales amplios, 

profundos, con propiedades lenticas y establecimiento de lirio acuático a lo largo y 

ancho del cuerpo de agua (figura 15). 

El segundo grupo lo integra los sitios 5 y 20. El primero de ellos se localiza en la 

parte alta de la cuenca, con Taxodium mucronatun como bosque de galería, caudal 

profundo, lótico, no muy amplio, mientras que el sitio 20 se encuentra en la parte final 
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de la cuenca; presenta escasos Salix bonplandiana que conforman el bosque de 

galería, caudal amplio, profundo con tendencias a léntico. A simple vista, dadas las 

características del hábitat, pareciera que ambos sitios no tienen mucho en común, 

sin embargo la abundancia relativa que se registró en ambos sitios presentan valores 

muy similares en especies dominantes, lo cual los agrupa. 

En el tercer grupo se encuentra el sitio 11 que incremento los valores de sólidos 

sedimentables de 226 mg/L registrados en estiaje a 6894 mg/L en el periodo de 

lluvias. 

En el cuarto conjunto se concentran sitios de la parte alta, media y baja de la cuenca, 

por lo que se consideró analizar los cuatro subgrupos presentes. En el primero y 

segundo subgrupo se congregan sitios de la parte alta de la cuenca.  

En el tercer subgrupo se encuentran sitios de la parte media a excepción del sitio 7 y 

finalmente el cuarto subgrupo está integrado por sitios de la parte media baja a 

excepción del sitio 6.  

Cabe destacar que la relación entre el sitio 7 (Adjuntas) con el sitio 13 (Celio), 

representan tramos del río que tienen influencia de manantiales, como son 

Camécuaro y Orandino, respectivamente. Por el contrario, los sitios 6 y 18 tienen 

influencia de drenes o canales que presentan un impacto por aguas de origen urbano 

o agrícola (figura 15). 
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Figura 15.  Agrupación de los sitios de muestreo por abundancia de 
macroinvertebrados del río Duero en lluvias (distancia Bray-Curtis, método 
Ward). 

 

Los análisis NMDS mostraron una relación entre la comunidad de 

macroinvertebrados, los sitios y las diferentes variables físicas y químicas, en las 

temporadas de muestreo.  

Para el periodo de estiaje, se observó una relación directa entre valores elevados de 

las variables de fosfatos, amonio, sólidos suspendidos y oxígeno disuelto, 

principalmente, con la presencia de los géneros Chironomus y Lumbriculus, en la 

desembocadura del río. Hacia el otro extremo, con valores menores de las variables 
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mencionadas, predominaron géneros como Aeschna, Eupera y Gamarus los cuales 

se encontraron en la cabecera del río (Sitios 1, 2 y 3; figura 16).  

 
Figura 16. Relación de variables físicas y químicas respecto a 
macroinvertebrados en estiaje. 
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pueden presentar algunos individuos que se consideren indicadores de aguas 

limpias.  

Respecto a la profundidad y el pH se tiene la presencia de los géneros Agrion, Argia, 

Baetis, Ferrisa, Hemeredromia, Hetaerina, Hydropsyche, Polycentropus, Simulium y 

Tricorhytodes los cuales pertenecen a grupos de efemerópteros, tricópteros, 

odonatos y dípteros (Simulium).Dichos géneros, de acuerdo con Roldán (1992) y 

Fernández y Domínguez (2001), se encuentran relacionados con sitios de buena y 

mediana calidad del  agua. Este argumento coincide con los sitios de la cabecera del 

río, donde fueron recolectados los organismos. 

La relación entre variables, sitios y macroinvertebrados para el periodo de lluvias, es 

similar a la de estiaje. La presencia de los géneros Chironomus y Lumbriculus, se ve 

relacionada con las variables como amonio, fosfatos, sólidos suspendidos. Sin 

embargo, en este periodo también se presentaron los géneros Hellobdella, Physa y 

Trichocorixa relacionadas con dichas variables.  

De acuerdo con Roldán y Ramírez (2008), en ecosistemas que comienzan a mostrar 

síntomas de contaminación o bien cuerpos de agua que empiezan a recuperarse es 

común encontrar poblaciones dominantes de turbelarios, hirudíneos y moluscos de 

las familias Lymnaeidae y Physidae así como chironómidos, oligoquetos, 

efemerópteros y tricópteros en menor proporción. Sin embargo, en el río Duero  la 

presencia y dominancia de oligoquetos y chironómidos reflejan un estado de 

contaminación orgánica, aun cuando el NMDS relacione a Hellobdella (hirudíneo) y 

Physa (molusco) con altas concentraciones de nutrientes. 

Por otro lado, los géneros que se encuentran en la parte opuesta de las variables 

antes mencionadas fueron Agrion, Baetis, Hemerodromia, Hydropsiche, Moreobdella, 

Pentaneura, Pericoma, Polycentropus, Simulium, Tricorhytodes localizados en los 

sitios de la Boca, Tamándaro y Valle de Guadalupe. Dichos géneros se relacionaron 

con las variables de nitratos, turbidez y oxígeno disuelto principalmente (figura 17).  
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Figura 17. Relación de variables físicas y químicas respecto a 
macroinvertebrados en lluvias. 

 

Conforme a lo anterior y considerando la abundancia de los macroinvertebrados, el 

río Duero presenta una contaminación de tipo orgánica, la cual es reflejada en la 

relación de las variables fisicoquímicas y la distribución de la comunidad de 

macroinvertebrados por medio de los análisis NMDS. 

También se puede evidenciar la existencia de esta perturbación debido a la 

disminución de los organismos intolerantes (efemerópteros y tricópteros), así como al 
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incremento y constancia de los tolerantes (chironómidos y oligoquetos), conforme se 

recorre el cauce (Roldán, 1992). 

En resumen, el comportamiento que se presentó en el río Duero, es decir, el 

incremento de nutrientes y sólidos, e incluso la variación de macroinvertebrados de la 

cabecera del río a la desembocadura, coincide con el concepto de continuum o río 

continuo descrito por Robert Vannote et al. (1980).Aquí se explica la dependencia 

entre el funcionamiento del río aguas abajo y aquellos procesos que tienen lugar 

aguas arriba, relacionados principalmente con la entrada de materia orgánica al 

cuerpo de agua y como la materia orgánica es aprovechada por diversas 

comunidades entre ellas la comunidad de macroinvertebrados (Gómez, 2003). 
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9. CONCLUSIONES 

Se caracterizó la calidad del agua del río Duero con 19 variables fisicoquímicas entre 

ellas temperatura, pH, compuestos nitrogenados, fosfatos, DBO5, DQO, oxígeno 

disuelto turbidez, sólidos sedimentables, disueltos y totales entre otros, de manera 

bimestral, durante un año. Esta caracterización permitió observar que la calidad del 

agua del río Duero, va de buena a moderada a partir de la Cañada y hasta el Valle 

de Guadalupe, posteriormente al llegar al Valle de Zamora se coloca en la categoría 

de mala calidad y finalmente al entrar a la Ciénega de Chapala se considera 

nuevamente con una calidad moderada, mostrándolo con una contaminación severa. 

 

Dentro de las variables registradas, el pH presenta una tendencia a la acidificación 

en este cuerpo de agua a través del tiempo. Mientras que la turbidez, los sólidos 

totales y los nutrientes son variables que se incrementan de manera gradual a 

medida que se registran de la cabecera del río a la desembocadura, por otro lado, la 

concentración de oxígeno disuelto durante el periodo de estiaje, tiende a incrementar 

conforme se avanza a la desembocadura del río mientras que en el resto de los 

periodos de muestreo las concentraciones de oxígeno tienden a disminuir al llegar a 

la parte baja de la cuenca. Al observar los valores de alcalinidad, el agua de la 

cabecera de la cuenca se puede considerar como suave y la parte baja como agua 

dura. Mientras que los valores de sólidos sedimentables, NO3 y turbidez se vieron 

disminuidos en los sitios que contaban con la presencia del lirio acuático. 

 

También se logro identificar las perturbaciones físicas del cauce, tales como 

represas, descargas residuales, desviaciones de agua para actividades agrícolas y 

energéticas, las cuales además de modificar la cantidad de agua en el cauce afectan 

la dinámica del río, así como la estructura de la comunidad y la calidad del agua. 
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Asimismo se determino la distribución y abundancia de los macroinvertebrados 

siendo los insectos en sus diferentes estadios los que dominaron en distribución, 

abundancia y diversidad genérica a la comunidad macrobentónica.  

La diversidad presentó una variación en sentido proporcional al gradiente altitudinal, 

siendo mayor en las partes altas del río y disminuyendo conforme se acerca a la 

parte final del cauce. Además a lo largo del afluente se presentaron de manera 

constante los géneros Lumbriculus y Chironomus, lo cual deja ver que el río Duero 

presenta una contaminación de tipo orgánica.  

 

Del mismo modo se observó que la presencia, abundancia y distribución de 

macroinvertebrados se ve afectada por las condiciones fisicoquímicas del agua, 

debido a que en ambientes contaminados, la comunidad respondió con un descenso 

en la diversidad, un aumento en la abundancia de los organismos y un descenso de 

la equitatividad.  

 

El incremento en las concentraciones de compuestos nitrogenados, producto de las 

actividades agrícolas que se desarrollan dentro de la cuenca, puede ser la 

explicación del descenso de las comunidades acuáticas, debido a que a medida que 

aumentan las concentraciones de compuestos nitrogenados se contribuye a la 

proliferación de productores primarios y con ello a la eutrofización del sistema. 

 

Además por medio del índice biológico BMWP se logró establecer que la calidad del 

agua del río Duero durante el periodo 2013-2014 se cataloga como aguas 

contaminadas y conforme se llega a la desembocadura del cauce la contaminación 

se vuelve severa, lo cual fue percibido en los diferentes periodos de muestreo.  

 

Por otro lado, mediante el análisis multivariado se logró integrar las variables 

bióticas, es decir los macroinvertebrados, con las variables fisicoquímicas, 

relacionando altas concentraciones de amonio, nitratos y fosfatos, así como bajas 

concentraciones de oxígeno disuelto con la presencia de Chironomus y Lumbriculus, 
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igualmente se relacionó estas condiciones con la ausencia de efemerópteros y 

tricópteros.  

El análisis multivariado también relacionó sitios que muestran condiciones de 

eutrofización con los géneros Chironomus y Lumbriculus, los cuales son catalogados 

como organismos resistentes. 

 

Finalmente la integración de los índices ecológicos, bióticos y fisicoquímicos 

permiten determinar la calidad del agua de forma más precisa y exacta, debido a que 

se genera un acercamiento holístico de los cuerpos de agua. 
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10. RECOMENDACIONES 

El deterioro en la calidad del agua del río Duero, se asocia a la falta de 

infraestructura de saneamiento básico que permita recolectar y tratar las aguas 

residuales domésticas, las cuales son descargadas sin ningún tratamiento por parte 

las poblaciones locales a lo largo del cauce; esta situación es resultado de la falta de 

saneamiento por parte de las autoridades municipales. 

Además en la cabecera del río, localidades como Chilchota y parte de 

Tangancícuaro, presentan poca cobertura del drenaje, siendo prioritario proporcionar 

este servicio para posteriormente establecer colectores y a partir de estos establecer 

plantas de tratamiento en aquellos sitios con mayor producción de aguas residuales 

como Tangancícuaro y Jacona, así como tener en funcionamiento la planta de 

tratamiento de Zamora o bien colocar sistemas de tratamiento a pequeña escala que 

sean apropiados a las características de las zonas rurales y periféricas urbanas en 

las fuentes no puntuales que ya han sido detectadas. 

En las comunidades de macroinvertebrados predominaron larvas de mosquito de los 

géneros Chironomus, Culex, Pentaneura y Simulium principalmente, los cuales se 

pueden relacionar con problemas de salud pública, aunado a esto la presencia de 

lirio acuático en la última parte del cauce, someten al río Duero a un estado de alerta. 

La estrategia para ambos problemas se puede resolver a partir del tratamiento de las 

aguas del río con el cual disminuiría significativamente las concentraciones de 

nutrientes en el agua y reduciría el crecimiento del lirio acuático el cual proporciona 

sitios para la proliferación del insecto. También se debe hacer uso de medidas 

mecánicas de control y remoción del lirio. 

También es necesario el desarrollo y corroboración de claves taxonómicas, diseñar 

técnicas, cursos y talleres que faciliten la identificación de los organismos. Debido a 

que la información sobre la taxonomía y la ecología de algunos de los grupos 
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entomológicos como dípteros, odonatos, moluscos, anélidos y hemípteros es aún 

deficiente.  

Además hace falta explorar los aspectos básicos de la autoecología de los 

organismos, como hábitos alimenticios, grupos funcionales, duración de los estadios 

larvales, para entender su función dentro de la dinámica de los ecosistemas y contar 

con un panorama mayor para el momento de la toma de decisiones.  

Finalmente, se recomienda que los programas de evaluación ambiental consideren la 

utilización de macroinvertebrados como bioindicadores en cuerpos de agua, 

complementando la información fisicoquímica y bacteriológica, que se refleje en un 

análisis integral del ecosistema. 
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12. ANEXOS 

Anexo I. Registró de parámetros fisicoquímicos durante mayo 2013 

Sitios Temperatura 
 

°C 

pH NH4 
 

ml/L 

NO3 
 

ml/L 

Cl 
 

ml/L 

Oxígeno 
disuelto 

ppm 

Turbidez 
 

NTU 

Prof 
 

cm 

Trans 
 

cm 

Caudal 
 

m
3
/s 

SS 
 

ml/L 

SST 
 

ml/L 

STD 
 

ml/L 

PO4 
 

mg/L 

DBO5 

 

ml/L 

DQO 
 

ml/L 

S1 17.14 7.16 2.59 1.72 8.44 5.33 4.9 23 32 0.43 86 110 112.6 0.1 36.14 9 

S2 17.4 7.21 2.27 1.9 4.86 7.61 9.5 70 70 0.51 102 220 113.3 0.4 17.64 23 

S3 18.13 7.19 3.26 3.19 9.35 6.44 16.6 38 13 0.85 0 40 128.5 0.45 36.29 31 

S5 19.6 7.22 0.88 1.48 5.69 8.14 23.8 101 52 1.94 388 280 114 0.3 38.3 33 

S6 20.25 7.19 2.18 1.62 7.55 8.92 20.8 136 50 3.4 680 600 121.2 0.75 26.68 29 

S7 17.77 7.25 1.08 1.72 7.81 6.03 21.9 97 51 3.05 1220 20 119.1 0.4 27.58 18 

S8 20.15 7.81 1.36 0.92 8.5 8.8 11.8 348 24 1.04 0 40 132.2 0.2 19.11 18 

S10 19.46 7.5 1.15 1.79 9.18 7.98 72 123 43 2.98 132 28.57 122.2 0.3 38.1 42 

S11 19.95 7.55 1.13 1.85 9.47 8.57 23.8 121 47 1.13 226 200 123 0.6 36.14 46 

S12 21.42 7.66 1.2 1.3 7.13 10.36 12.5 28 29 1.19 238 0 126.8 0.6 36.56 38 

S13 23.81 7.05 4.55 0.98 8.57 13.55 119.1 72 20 0.32 128 140 124.1 0.2 18.8 9 

S14 20.89 6.82 1.81 0.46 15.75 9.73 11 120 75 0.8 0 20 139.2 0.4 38.53 48 

S15 22.14 6.61 2.87 0.35 11.08 11.26 30.3 104 33 1.32 132 10 136.02 1.2 30.38 54 

S16 19.05 7.11 6.37 1.44 14.63 8.03 12.9 33 39 0.34 51 200 200.7 0.8 35.31 42 

S17 21.37 7.07 18.79 10.85 21.87 10.3 37 41 20 1.71 342 440 243.5 0.4 64.49 67 

S18 22.52 7.19 1.57 0.96 10.46 11.76 24.7 16 21 1.19 178.5 50 187.9 0.8 75.5 38 

S19 21.82 6.78 1.97 0.66 11.62 10.87 3.5 41 40 0.15 0 120 183.2 0.9 41.28 29 

S20 23.87 7.08 13.69 0.52 27.27 13.79 22 53 35 1.6 160 100 259.1 1 38.58 70 

S21 26.37 7.03 10.19 1.02 15.18 17.33 22.2 21 25 0.67 268 1160 204.8 1.3 43.98 27 
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Anexo II. Registró de parámetros fisicoquímicos durante julio 2013 

Sitios Temperatura 
 

°C 

pH NH4 
 

ml/L 

NO3 
 

ml/L 

Cl 
 

ml/L 

Oxígeno 
disuelto 

ppm 

Turbidez 
 

NTU 

Prof 
 

cm 

Trans 
 

cm 

Caudal 
 

m
3
/s 

SS 
 

ml/L 

SST 
 

ml/L 

STD 
 

ml/L 

PO4 
 

mg/L 

DBO5 

 

ml/L 

DQO 
 

ml/L 

S1 16.9 7.12 0.78 1.83 5.8 7.5 30 27 30 1.01 101 10 86.9 0.6 23.27 29 
S2 17.2 7.24 0.75 2.44 6.78 6.05 4.1 56 56 0.68 34 4 87.9 0.4 24.11 5 
S3 17.4 7.04 1.25 1.6 8.92 5.84 9.6 37 29 1.53 153 6.5 101.5 0.6 20.63 15 
S5 19.2 7.11 0.88 2.7 11.4 4.07 76.7 137 18 6.58 1974 50 95.7 0.2 24.83 16 
S6 19.3 7.12 0.98 2.5 12.13 3.74 76 168 18 8.42 2526 21 102.2 0.57 23.09 7 
S7 19.6 7.25 0.9 1.53 17 3.61 140 148 15 6.2 3540 112 104.1 0.87 21.17 18 
S8 17.5 7.37 0.97 3.96 13.08 8.01 573 45 6 3.31 17700 1163 104.1 0 23.27 52 
S10 18.2 7.22 0.95 3.12 14.01 6.57 558 134 5 10.52 12624 299 104.4 0 59.82 62 
S11 18.6 7.1 0.98 2.55 13.15 4.61 437 174 5 7.66 6894 572 104.3 0 35.53 23 
S12 19.6 7.23 1.09 4.21 10.57 4.67 395 79 7 8.1 10530 649 104.3 0.25 35.08 49 
S13 24.2 7.16 0.7 2.18 12.08 3.72 4.3 155 52 0.52 26 599 95.4 0.55 21.23 18 
S14 20.4 7.13 1.03 3.34 15.49 3.37 380 199 4 5.58 6696 94 109.2 0 21.29 32 
S15 20.8 7.16 1.08 3.53 10.87 3.8 380.2 96 6 1.96 196 608 107.6 0.25 34.45 43 
S16 20.6 7.05 0.9 2.05 14.33 2.65 51.3 76 10 4.64 1392 134 113.7 0.6 22.73 35 
S17 21.4 7.19 1.56 1.1 16.51 2.24 12.6 84 13 6.93 2079 88.75 129.1 0.57 20.21 14 
S18 24.4 7.21 1.36 0.4 15.87 1.34 36.2 42 17 0.84 84 88 137.7 0.45 20.45 36 
S19 21.2 7.13 0.98 2.58 14.69 3.97 279.9 131 8 4.19 1257 235 108 0.3 22.79 50 
S20 22.5 7.17 1.57 0.44 18.96 1.03 42.5 125 7 13.28 3984 160 129.5 0.8 30.34 53 
S21 23.8 7.18 1.4 2.13 22.58 0.91 88.2 78 8 15.44 9264 153 136.6 0.25 32.62 61 
S22 25.8 7.16 1.34 3.13 19.24 0.81 171.3 176 6 13.57 10856 290 129.2 0.25 34.3 58 
S23 27 7.22 1.79 0.46 19.45 3.86 41.4 158 20 23.39 0 41 140.1 0.65 21.41 38 
S24 30 7.2 2.25 0.61 21.73 1.05 37.2 67 11 11.1 2220 110 137.7 1 34.42 58 
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Anexo III. Registró de parámetros fisicoquímicos durante septiembre 2013 

Sitios Temperatura 
 

°C 

pH NH4 
 

ml/L 

NO3 
 

ml/L 

Cl 
 

ml/L 

Oxígeno 
disuelto 

ppm 

Turbidez 
 

NTU 

Prof 
 

cm 

Trans 
 

cm 

Caudal 
 

m
3
/s 

SS 
 

ml/L 

SST 
 

ml/L 

STD 
 

ml/L 

PO4 
 

mg/L 

DBO5 

 

ml/L 

DQO 
 

ml/L 

S1 17.44 7.28 0.78 3.82 8.47 6.78 21.2 23 35 0.74 74 13.5 121.1 0.95 22.97 68 
S2 17.72 7.18 0.83 3.31 8.35 6.71 22 78 45 1.93 193 0.5 122.9 2.03 21.53 23 
S3 18.1 7.16 1.03 4.74 11.24 6.17 24.5 50 42 1.01 202 12 137.2 1.82 19.73 36 
S5 18.3 7.33 0.74 3.23 9.02 6.8 33.4 127 37 1.49 298 14 123.5 0.85 19.19 39 
S6 19.46 7.27 0.83 3.12 10.51 5.05 85.7 161 25 5.18 2590 36.5 139.9 1.5 18.17 12 
S7 19.59 7.28 0.91 4.48 11.76 4.61 85.2 184 20 6.25 3125 16 145.4 1.02 20.33 54 
S8 21.53 7.71 0.86 1.54 18.15 6.03 6.9 160 160 2.29 0 0 124.7 0.5 13.65 35 
S10 20.4 7.42 1.02 3.48 13.53 4.66 152.8 166 17 5.33 4572 85 144.5 2.2 20.09 66 
S11 19.05 7.85 1.2 2.5 15.28 7.59 294.5 148 9 5.34 5340 203 129 1.08 15.05 61 
S12 19.65 7.67 1.18 3.79 14.5 7.19 326.5 91 8 11.77 10593 220 126.8 0.25 18.17 51 
S13 19.76 7.52 1.31 3.74 13.17 7.09 302.1 192 8 6.59 7908 188 127.2 0.76 19.31 63 
S14 20.24 7.57 1.43 3.06 13.23 7.07 305 87 8 8.67 8670 202 128.9 1.06 20.51 67 
S15 22.85 7.37 1.73 4.35 13.12 6.07 257.1 92 7 1.29 903 179 111.1 0.46 13.67 61 
S16 20.84 7.58 1.48 4 13.92 6.36 312.7 164 10 8.13 5691 139 130.9 0.82 31.9 64 
S17 21.18 7.53 1.33 6.51 14.54 6.09 338.9 103 7 0.97 776 221 128.9 0.62 19.55 66 
S18 21.04 7.32 1.56 2.86 15.67 5.99 261.8 186 8 12.18 10962 152 147.6 1.1 20.39 50 
S19 21.65 7.08 1.8 3.43 16.8 5.28 172.7 144 8 10.37 6222 114 162.1 0.9 25.15 25 
S20 21.56 7.06 1.33 3.3 11.78 4.61 212 148 8 1.7 510 95 145.7 1.68 31.51 44 
S21 22.37 6.91 1.78 4.31 16.07 1.63 413 54 5 1.3 130 84 164.7 0.63 26.89 76 
S22 21.69 7.11 1.74 4.14 14.79 4.61 237.1 144 7 17.17 12019 260 137.9 1.63 18.65 50 
S23 22.49 7.19 1.7 3.62 15.71 5.78 288.4 154 7 26.1 15660 264 156.1 0.97 28.75 47 
S24 23.9 7.35 6.81 4.22 26.32 2.19 316.4 254 5 27.76 11104 140 200.4 3.25 30.16 93 
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Anexo IV. Registró de parámetros fisicoquímicos durante diciembre 2013 

Sitios Temperatura 
 

°C 

pH NH4 
 

ml/L 

NO3 
 

ml/L 

Cl 
 

ml/L 

Oxígeno 
disuelto 

ppm 

Turbidez 
 

NTU 

Prof 
 

cm 

Trans 
 

cm 

Caudal 
 

m
3
/s 

SS 
 

ml/L 

SST 
 

ml/L 

STD 
 

ml/L 

PO4 
 

mg/L 

DBO5 

 

ml/L 

DQO 
 

ml/L 

S1 15.94 7.38 0.61 2.83 9.67 6.47 5.3 19 35 0.54 5.4 2.8 112 0.8 24.29 13 
S2 15.94 7.31 0.59 2.63 9.84 6.78 3.8 59 68 0.75 15 1.2 113.3 0.87 25.06 6 
S3 16.11 7.57 0.72 6.32 13.84 6.01 7.9 40 37 1.41 70.5 7 124.1 1.03 29.99 9 
S5 16.81 7.35 0.44 3.51 10.92 7.19 5.8 124 140 1.78 89 8.4 111 0.55 15.04 5 
S6 16.32 7.45 0.41 3.3 10.48 6.75 32.7 143 37 2.52 504 44.5 115.9 0.6 24.65 4 
S7 16.37 7.41 0.76 3.26 12.96 5.7 30.4 123 38 4.5 1350 39.5 121.5 0.8 24.32 13 
S8 18.95 7.67 0.61 2.54 21.17 5.95 14.9 130 130 1.9 0 0 123.7 0.3 11.97 8 
S10 16.26 7.56 0.73 3.08 15.6 5.55 34.4 99 38 4.4 1256 28 127 0.9 20.76 16 
S11 17.63 7.96 0.59 3.32 17.07 7.62 10.2 32 53 0.15 15 2 131.6 0.67 16.38 7 
S12 16.62 7.61 0.57 2.52 22.26 7.44 23.5 43 77 2.75 275 31 124.3 0.6 20.21 8 
S13 16.62 7.7 0.56 2.6 19.37 7.38 25.6 106 42 2.96 296 15 124.5 0.55 19.03 18 
S14 17.29 8 0.56 3.85 18.91 8.31 27.9 52 62 2.39 239 15.5 135.3 0.62 24.47 7 
S15 19.03 7.8 0.89 2.54 17.41 6.84 2.2 100 100 0.23 0 17 122 1 17.22 11 
S16 16.93 7.57 0.61 4.91 18.74 5.18 25.2 179 48 2.25 225 2 134.8 0.5 24.11 10 
S17 17.39 7.56 0.67 3.77 23.29 5.35 23 214 

 
3.42 0 14.5 132.1 0.63 20.92 10 

S18 20.82 7.64 4.73 7.89 39.21 2.41 23.7 45 70 0.84 84 18 216 1.7 47.88 32 
S19 19.96 7.33 4.6 3.91 38.08 1.35 22.8 38 55 1.59 159 15 226.2 1.25 30.87 19 
S20 17.1 7.39 0.64 1.47 15.05 6.34 35.6 83 40 2.17 217 36.5 133.4 0.35 33.89 8 
S21 15.82 7.13 0.75 0.98 17.96 4.95 47 36 28 0.41 41 51 157.6 0.73 25.43 7 
S22 17.36 7.22 1.54 1.5 29.36 3.91 24.8 84 29 5.5 1100 39.5 182.2 1.26 17.24 19 
S23 18.18 7.17 1.24 1.7 24.71 4.92 27 100 32 4.97 497 38 178.6 1.2 18.02 16 
S24 20.6 7.12 1.62 2.02 27.44 2.75 22.9 305 50 0 0 13 187.9 1.1 22.88 13 
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Anexo V. Registró de parámetros fisicoquímicos durante marzo 2014 

Sitios Temperatura 
 

°C 

pH NH4 
 

ml/L 

NO3 
 

ml/L 

Cl 
 

ml/L 

Oxígeno 
disuelto 

ppm 

Turbidez 
 

NTU 

Conduc 
tividad 
mS/cm 

Salinidad 
 

%00 

Caudal 
 

m
3
/s 

SS 
 

ml/L 

SST 
 

ml/L 

STD 
 

ml/L 

PO4 
 

mg/L 

Oxígeno 
disuelto 

% 

DQO 
 

ml/L 

S1 16.03 7.6 0.46 4.75 16.39 5.75 4.1 0.176 0.08 0.44 0.05 112.6 0.7 0.44 77.4 0 
S2 15.92 7.61 0.5 4.11 12.79 5.55 2.7 0.176 0.11 0.4 0.05 113.1 0.8 0.4 73.9 1 
S3 16.13 7.72 0.81 0.82 20.59 5.86 14.1 0.202 0.09 1.03 0.2 129.5 1.5 1.03 78.4 3.5 
S5 17.03 7.72 0.27 2.86 14.25 7.19 4.3 0.172 0.08 0.86 0.1 110.4 0.4 0.86 98.1 0 
S6 16.33 7.63 0.3 8.48 15.08 6.52 19.5 0.193 0.09 2 0.2 123 0.6 2 87.9 2.5 
S7 16.3 7.49 0.72 7.35 21.09 5.04 42 0.207 0.1 3.65 0.6 131.9 0.1 3.65 65.07 0 
S8 18.555 7.81 0.56 2.82 20.925 5.69 4.66 0.2 0.09 2.76 0.6 128.05 0.95 2.76 72 7 
S10 19.09 8.23 0.48 4.61 22.98 7.16 6.5 0.21 0.1 0.04 0.05 134 1.3 0.04 72 2 
S11 23.38 8.23 7.35 15.6 619.9 7.16 395.6 0.97 0.51 4.11 0.05 621.3 17.5 4.11 72 0 
S12 16.5 7.72 0.38 2.19 25.17 6.95 21.2 0.202 0.09 6.77 0.15 129.2 1.2 6.77 93.9 2 
S13 16.4 7.64 0.38 2.41 25.73 6.91 21.6 0.204 0.09 2.83 0.2 130 0.3 2.83 93 834 
S14 17.78 8.19 0.4 3.91 25.01 9.01 16.8 0.215 0.1 4.64 0.1 137.8 0.8 4.64 125.3 4 
S15 19.24 7.83 0.54 3.05 20.73 6.75 1.9 0.193 0.09 3.66 0.05 123.9 0.9 3.66 96.6 6 
S16 17.13 7.63 0.49 3.93 26.9 4.49 21 0.221 0.1 1.02 0.05 142.6 0.4 1.02 61.3 2 
S17 17.27 7.47 0.49 3.66 26.35 4.5 21.9 0.216 0.1 2.08 0.1 138.5 0.9 2.08 61.7 15 
S18 20.92 7.86 3.54 13.52 49.74 3.44 7.6 0.231 0.19 1.05 0.4 250.4 1.8 1.05 52.2 10 
S19 20.98 7.33 3.72 16.54 69.44 1.34 18.3 0.416 0.21 0.68 0.4 266.6 2.5 0.68 27.4 4 
S20 16.25 7.77 0.54 5.75 52.51 6.23 32.3 0.31 0.15 5.07 0.1 198.7 0.8 5.07 83.6 20 
S21 16.84 7.44 0.63 12.95 38.22 2.44 42.7 0.292 0.14 2.59 0.3 186.5 0.9 2.59 33.3 47 
S22 16.2 7.44 1.61 10.25 74.99 1.75 28.1 0.4 0.2 2.21 0.1 261.6 3.4 2.21 26.3 18 
S23 18.01 7.65 2.05 13.84 62.69 1.16 22.5 0.379 0.19 0 0.25 242.4 2.6 0 1.16 16 
S24 15.58 6.98 0.33 4.2 54.24 0.71 7.2 0.352 0.17 0 0.05 225.6 0.5 0 9.5 9 
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Anexo VI. Distribución de macroinvertebrados en los diferentes periodos de muestreo 

y su BMWP equivalente 

Familias de 
Macroinvertebrados 

Valor del BMWP 

Mayo Julio Septiembre Diciembre Marzo 

Planariidae  7     

Planorbidae  5 5 5 5 5 
Ancylidae  6 6  6 6 
Physidae  3 3 3 3 3 
Lymnaeidae 4     

Sphaeriidae  4 4 4 4 4 
Lumbriculidae  1 1 1 1 1 
Tubificidae  1 1   1 
Glossiphoniidae  3 3 3 3 3 

Asellidae  6 6 6 6 6 
Pseudothelphusidae  8  8   
Baetidae  7 7 7 7 7 
Caenidae  7  7   
Coenagrionidae  7 7  7  
Calopterygidae  7 7   7 
Gomphidae   10  10 10 
Aeschnidae  8     
Libellulidae   6  6 
Lestidae    8  
Belostomatidae  5     
Corixidae  7  7                   7 7 7 
Notonectidae  7    7 
Mesovellidae  5  5 5 5 
Gerridae  8 8 8 8            8 
Polycentropodidae  9 9  9 9 
Hydropsychidae  7 7 7 7 7 
Pyrallidae  5  5  5 
Dytiscidae   9 9 9 9 

Hydroptilidae   7    7 
Elmidae  6 6 6   
Gyrinidae   9    
Culicidae   2 2 2  

Ceratopogonidae  3 3  3 3 
Chironomidae  2 2 2 2 2 
Simullidae  8 8 8 8 8 
Stratiomydae    4  4 
Tabanidae    5 5 5 
Empididae  4 4  4 4 
Muscidae    2  2 
Psychodidae 
 

7 7  7  
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Anexo VII. Distribución de presencia de macroinvertebrados durante el periodo de muestreo 
Macroinvertebrados BMWP 

Phylum Clase Orden Familia  Género   M J S D MZ 

Platyhelminthes Turbellaria Tricladida Planariidae  Dugesia   7         

Mollusca Gastropoda Basommatophora Planorbidae  Helisoma   5 5 5 5 5 

      Ancylidae  Ferrisia   6 6   6 6 

      Physidae  Physa   3 3 3 3 3 

  Pelecypoda Heterodonta Sphaeriidae  Eupera     

 Pisidium  

4 4   4   

Annelida Oligochaeta Lumbriculida Lumbriculidae  Lumbriculus   1 1 1 1 1 

    Haplotaxida Tubificidae  Branchiura   

Tubifex  

1 1 1 1 1 

  Hirudinea Pharyngobdellida Erpobdellidae  Moreobdella             

    Rhynchobdellida Glossiphoniidae  Helobdella   3 3 3 3 3 

Arthropoda Crustacea Isopoda Asellidae  Asellus   6 6 6 6 6 

    Amphipoda Gamaridae  Gammarus             

    Decapoda Cambaridae  Cambarellus              

      Pseudothelphusidae  Pseudothelphusa   8   8     

  Insecta Collembola Isotomidae  Isotomurus             
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    Ephemeroptera Baetidae  Baetis   7 7 7 7 7 

      Tricorythidae  Tricorhythodes             

      Caenidae  Caenis   7   7     

    Odonata Coenagrionidae  Argia   7 7   7   

      Calopterygidae  Agrion   

 Hetaerina   

7 7     7 

      Cordulegastridae  Cordulegaster             

      Gomphidae  Erpetogomphus     10   10 10 

      Aeschnidae  Aeschna   8         

    Hemiptera Belostomatidae  Belostoma   5         

      Corixidae  Trichocorixa     7   7   

      Notonectidae  Buenoa   7       7 

      Mesovellidae  Mesovelia   5   5 5 5 

      Macrovellidae  Macrovelia             

      Gerridae  Gerris     8 8     

      Vellidae  Microvelia  

Rhagovelia   

8 8 8 8 8 

    Trichoptera Polycentropodidae  Polycentropus   9 9   9 9 

      Hydropsychidae  Hydropsyche   7 7 7 7 7 
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    Lepidoptera Pyrallidae  Paragyractis   5   5   5 

    Coleoptera Dytiscidae  Dytiscus     9 9 9 9 

      Hydroptilidae  Hydrobius           7 

      Elmidae  Phanocerus       6     

    Diptera Culicidae  Culex     2 2 2   

      Ceratopogonidae  Dasyhelea  

Pentaneura  

3 3   3 3 

      Chironomidae  Chironomus   2 2 2 2 2 

      Simullidae  Simulium   8 8 8 8 8 

      Stratiomydae  Odontomya       4   4 

      Tabanidae  Tabanus       5 5 5 

      Rhagionidae  Atheris             

      Empididae  Hemerodromia   4 4   4 4 

      Muscidae  Limnophora        2   2 

   Número de familias por periodo 32 29 27 28 28 
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Macroinvertebrados Presencia 

Phylum Clase Orden Familia  Género   May Jul Sep Dic Mar 

Platyhelminthes Turbellaria Tricladida Planariidae  Dugesia   X         

Mollusca Gastropoda Basommatophora Planorbidae  Helisoma   X X X X X 
      Ancylidae  Ferrisia   X X   X X 

      Physidae  Physa   X X X X X 

   Pleuroceridae Elmia 
Pleucera 

X 
X 

    

   Lymnaeidae Pseudosuccinea X     

  Pelecypoda Heterodonta Sphaeriidae  Eupera     
 Pisidium  

X 
X 

X 
X 

  X   

    Spaherium   X  X 

Annelida Oligochaeta Lumbriculida Lumbriculidae  Lumbriculus   X X X X X 

    Haplotaxida Tubificidae  Branchiura   X X   X 
  Hirudinea Pharyngobdellida Erpobdellidae  Moreobdella   X  X    X    
    Rhynchobdellida Glossiphoniidae  Helobdella   X X X X X 

Arthropoda Crustacea Isopoda Asellidae  Asellus   X X X X X 

    Amphipoda Gamaridae  Gammarus   X  X  X  X  X  

    Decapoda Cambaridae  Cambarellus   
Procambarus 

X X  X  X   X 
X  

      Pseudothelphusidae  Pseudothelphusa   X   X     
  Insecta Collembola Isotomidae  Isotomurus    X X X X X  

    Ephemeroptera Baetidae  Baetis   
Baetodes 

X X X X X 
X 

      Tricorythidae  Tricorhythodes    X X    X    
      Caenidae  Caenis   X   X     
    Odonata Coenagrionidae  Argia   X X   X   
      Calopterygidae  Agrion   

 Hetaerina   
X 
X 

X 
X 

    X 

      Cordulegastridae  Cordulegaster    X   X      
      Gomphidae  Erpetogomphus     X  X X 
      Aeschnidae  Aeschna   X         

   Libellulidae Libellula   X  X 

   Lestidae Archilestes    X  

    Hemiptera Belostomatidae  Belostoma   X         
      Corixidae  Morphocorixa 

Trichocorixa   
X  X 

X 
  

X 
  

    Graptocorixa   X X X 
      Notonectidae  Buenoa   X       X 
      Mesovellidae  Mesovelia   X  X X X 

      Macrovellidae  Macrovelia      X       

      Gerridae  Gerris     X X     

      Vellidae  Microvelia  
Rhagovelia   

 
X 

 
X 

X 
X 

 
X 

X 
X 

    Trichoptera Polycentropodidae  Polycentropus   X X  X X 
      Hydropsychidae  Hydropsyche   

Leptonema 
X X X X X 

X 
    Lepidoptera Pyrallidae  Paragyractis   X  X  X 

    Coleoptera Dytiscidae  Dytiscus     X X X X 

      Hydroptilidae  Hydrobius    X       X 
      Elmidae  Phanocerus   

Stenelmis 
 

X  
 

X  
X     

   Gyrinidae Gyrinus   X    

    Diptera Culicidae  Culex     X X X   
      Ceratopogonidae  Dasyhelea  

Pentaneura  
Probezzia 

X 
X 

X 
X 

 X 
X 

 
X 
X 

      Chironomidae  Chironomus   X X X X X 
    Procladius   X  X  X  
      Simullidae  Simulium   X X X X X 
      Stratiomydae  Odontomyia       X  X 

      Tabanidae  Tabanus       X X X 

      Rhagionidae  Atheris       X      

      Empididae  Hemerodromia   X X  X X 
      Muscidae  Limnophora        X  X 
   Psychodidae Pericoma 

Psychoda 
X X 

X 
 X 

 
 

Phylum: 4 Clase: 7 Orden: 18 Familias: 50 Géneros: 65      

   Familias por periodo 
Géneros por periodo 

38 
42 

31 
36 

30 
32 

32 
29 

31 
37 
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Macroinvertebrados Presencia 

Phylum Clase Orden Familia  Género   May Jul Sep Dic Mar 

Arthropoda Insecta Diptera Culicidae  Culex     X X X   

      Ceratopogonidae  Dasyhelea  
Pentaneura  
Probezzia 

X 
X 

X 
X 

 X 
X 

 
X 
X 

      Chironomidae  Chironomus   X X X X X 

      Procladius   X  X  X  
     Simullidae  Simulium   X X X X X 

      Stratiomydae  Odontomyia       X  X 
      Tabanidae  Tabanus       X X X 

      Rhagionidae  Atheris       X      
     Empididae  Hemerodromia   X X  X X 
      Muscidae  Limnophora        X  X 
     Psychodidae Pericoma 

Psychoda 
X X 

X 
 X 

 
 

          
Phylum: 4 Clase: 7 Orden: 18 Familias: 50 Géneros: 65      

   Familias por periodo 
Géneros por periodo 

38 
42 

31 
36 

30 
32 

32 
29 

31 
37 
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Anexo VIII. Índices biológicos para mayo 
 Diversidad 

Margalef 
Diversidad 
Shannon  
Weiner 

Equidad Diversidad 
MacIntouch 

Dominancia Diversidad Simpson  

 

 I=(S-1)/ln(n) H=-ΣpiLogpi E= H´/lnS U=√(Σni2) UE=N-U/N-√N D=Σni(ni-1)/N(N-1) 

S1 2.359 2.172 0.109 1897.361 0.405 0.362 

S2 2.680 1.645 0.078 1234.307 0.299 0.501 

S3 1.504 2.135 0.194 417.203 0.477 0.291 

S4 2.285 2.340 0.167 155.653 0.503 0.274 

S5 3.081 2.284 0.127 150.901 0.421 0.365 

S6 1.745 2.337 0.234 91.586 0.512 0.273 

S7 3.275 2.513 0.105 641.521 0.442 0.326 

S8 2.681 2.146 0.107 709.293 0.419 0.351 

S9 2.220 2.831 0.236 58.464 0.642 0.164 

S10 2.445 2.888 0.241 37.094 0.657 0.161 

S11 1.772 2.455 0.307 24.739 0.609 0.211 

S12 1.983 2.453 0.223 76.583 0.550 0.239 

S13 0.780 1.420 0.473 8.307 0.500 0.359 

S14 0.780 1.420 0.473 8.307 0.500 0.359 

S15 0.709 1.098 0.275 54.028 0.247 0.607 

S16 1.365 1.658 0.414 5.568 0.572 0.306 

S17 0.217 0.325 0.163 95.189 0.064 0.887 

S18 1.062 1.246 0.208 79.768 0.311 0.512 

S19 0.808 1.449 0.362 28.267 0.368 0.462 

S20 0.204 0.195 0.097 129.062 0.032 0.941 

S21 0.184 0.773 0.386 184.480 0.208 0.647 

S22 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 

S23 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 

S24 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 
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Anexo IX. Índices biológicos para julio 
 Diversidad 

Margalef 
Diversidad 
Shannon  
Weiner 

Equidad Diversidad 
MacIntouch 

Dominancia Diversidad Simpson  

 

 I=(S-1)/ln(n) H=-ΣpiLogpi E= H´/lnS U=√(Σni2) UE=N-U/N-√N D=Σni(ni-1)/N(N-1) 

S1 3.173 3.460 0.216 38.092 0.732 0.106 
S2 2.465 2.085 0.149 113.300 0.451 0.334 
S3 1.737 2.053 0.205 109.991 0.413 0.378 
S4 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 
S5 2.408 1.828 0.122 213.023 0.385 0.403 
S6 1.088 1.607 0.268 61.539 0.421 0.380 
S7 0.000 0.000 0.000 6.000 0.000 1.000 
S8 3.112 3.274 0.205 45.738 0.693 0.129 
S9 1.885 2.101 0.263 23.473 0.507 0.311 
S10 2.140 2.595 0.288 20.050 0.618 0.209 
S11 1.046 2.022 0.337 64.413 0.505 0.287 
S12 1.349 0.886 0.111 153.821 0.152 0.737 
S13 0.834 1.573 0.524 6.403 0.598 0.273 
S14 1.051 1.483 0.297 30.708 0.373 0.454 
S15 1.221 0.854 0.142 52.154 0.150 0.751 
S16 0.196 0.823 0.412 128.082 0.232 0.615 
S17 0.943 0.876 0.146 164.782 0.194 0.670 
S18 1.155 1.792 0.299 46.000 0.446 0.358 
S19 1.782 1.178 0.131 73.301 0.197 0.675 
S20 0.919 0.652 0.082 1796.430 0.117 0.785 
S21 1.108 1.264 0.211 63.317 0.340 0.478 
S22 0.839 1.076 0.179 297.585 0.243 0.590 
S23 0.280 1.301 0.434 857.711 0.327 0.465 
S24 0.524 1.113 0.278 234.051 0.255 0.576 
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Anexo IX. Índices biológicos para septiembre 
 Diversidad 

Margalef 
Diversidad 
Shannon  
Weiner 

Equidad Diversidad 
MacIntouch 

Dominancia Diversidad Simpson  

 

 I=(S-1)/ln(n) H=-ΣpiLogpi E= H´/lnS U=√(Σni2) UE=N-U/N-√N D=Σni(ni-1)/N(N-1) 

S1 1.824 2.028 0.203 84.629 0.427 0.366 
S2 0.558 0.365 0.122 34.029 0.066 0.890 
S3 2.114 2.172 0.181 95.184 0.515 0.270 
S4 2.020 1.886 0.189 46.163 0.519 0.280 
S5 1.007 1.360 0.272 36.318 0.365 0.459 
S6 0.943 1.121 0.187 146.997 0.289 0.533 
S7 1.595 1.874 0.312 12.649 0.569 0.273 
S8 1.314 1.537 0.307 12.728 0.504 0.338 
S9 1.747 2.404 0.300 24.940 0.632 0.191 
S10 1.885 1.974 0.247 21.024 0.577 0.246 
S11 2.574 2.137 0.214 16.062 0.621 0.216 
S12 1.221 1.663 0.277 33.660 0.504 0.304 
S13 1.306 1.355 0.226 28.513 0.446 0.372 
S14 1.306 1.355 0.226 28.513 0.446 0.372 
S15 2.203 2.200 0.275 10.770 0.693 0.170 
S16 0.834 1.100 0.220 88.119 0.299 0.526 
S17 0.841 1.090 0.182 266.666 0.318 0.486 
S18 2.860 2.529 0.230 17.059 0.585 0.244 
S19 1.116 1.327 0.265 22.672 0.444 0.381 
S20 0.906 1.035 0.148 529.746 0.305 0.498 
S21 1.225 1.382 0.197 88.561 0.371 0.433 
S22 1.449 1.442 0.160 169.024 0.346 0.455 
S23 1.614 1.498 0.150 156.525 0.434 0.349 
S24 1.924 1.656 0.331 3.464 0.877 0.107 
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Anexo IX. Índices biológicos para diciembre 
 Diversidad 

Margalef 
Diversidad 
Shannon  
Weiner 

Equidad Diversidad 
MacIntouch 

Dominancia Diversidad Simpson  

 

 I=(S-1)/ln(n) H=-ΣpiLogpi E= H´/lnS U=√(Σni2) UE=N-U/N-√N D=Σni(ni-1)/N(N-1) 

S1 1.794 1.354 0.104 619.882 0.235 0.597 
S2 1.298 1.854 0.206 274.033 0.442 0.333 
S3 1.964 0.327 0.017 9206.632 0.036 0.929 
S4 1.375 1.694 0.282 23.958 0.441 0.381 
S5 0.779 1.648 0.412 27.550 0.485 0.329 
S6 1.051 1.186 0.169 236.263 0.231 0.611 
S7 1.001 1.461 0.365 12.884 0.458 0.384 
S8 1.649 2.084 0.298 20.591 0.547 0.275 
S9 1.062 0.971 0.139 237.807 0.173 0.700 
S10 1.780 2.299 0.287 26.173 0.566 0.249 
S11 1.535 2.197 0.366 13.115 0.616 0.225 
S12 0.687 1.123 0.281 61.262 0.253 0.596 
S13 1.050 1.428 0.238 78.096 0.366 0.441 
S14 1.050 1.428 0.238 78.096 0.366 0.441 
S15 0.241 0.947 0.473 46.141 0.306 0.529 
S16 0.656 0.958 0.160 1494.505 0.271 0.540 
S17 0.240 0.535 0.178 3733.766 0.114 0.789 
S18 0.319 0.755 0.378 18.682 0.237 0.644 
S19 1.093 1.985 0.331 53.470 0.499 0.297 
S20 0.776 1.157 0.193 448.183 0.302 0.504 
S21 2.201 2.099 0.175 86.545 0.452 0.337 
S22 1.375 1.941 0.324 18.330 0.618 0.215 
S23 1.326 2.044 0.256 107.145 0.488 0.295 
S24 1.276 1.400 0.200 76.935 0.332 0.485 
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Anexo IX. Índices biológicos para marzo 
 Diversidad 

Margalef 
Diversidad 
Shannon  
Weiner 

Equidad Diversidad 
MacIntouch 

Dominancia Diversidad Simpson  

 

 I=(S-1)/ln(n) H=-ΣpiLogpi E= H´/lnS U=√(Σni2) UE=N-U/N-√N D=Σni(ni-1)/N(N-1) 

S1 0.937 0.513 0.057 4527.968 0.116 0.784 
S2 2.134 1.857 0.143 173.323 0.398 0.389 
S3 1.778 2.151 0.154 891.688 0.416 0.353 
S4 2.093 1.145 0.088 243.553 0.225 0.620 
S5 2.418 1.821 0.130 141.954 0.368 0.429 
S6 1.944 1.030 0.086 242.854 0.163 0.715 
S7 0.672 1.211 0.303 64.985 0.283 0.553 
S8 1.628 0.913 0.083 251.372 0.483 0.290 
S9 1.115 1.621 0.232 129.155 0.434 0.351 
S10 1.007 0.777 0.111 327.991 0.158 0.721 
S11 1.408 1.363 0.195 32.435 0.616 0.202 
S12 1.246 1.042 0.116 410.212 0.345 0.447 
S13 1.257 1.260 0.157 200.928 0.248 0.587 
S14 1.257 1.260 0.157 200.928 0.248 0.587 
S15 0.334 0.286 0.143 19.026 0.063 0.900 
S16 0.322 0.332 0.111 470.834 0.059 0.890 
S17 0.942 1.078 0.216 55.821 0.230 0.631 
S18 1.365 1.401 0.350 5.099 0.650 0.250 
S19 0.995 1.364 0.195 285.491 0.328 0.472 
S20 1.237 1.039 0.148 65.361 0.537 0.258 
S21 1.820 1.585 0.528 1.732 1.000 0.000 
S22 0.000 0.000 0.000 3.000 0.000 1.000 
S23 1.527 1.772 0.221 62.769 0.400 0.404 
S24 1.889 1.331 0.089 1113.305 0.336 0.451 
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Anexo X. Comunidad de macroinvertebrados del río Duero 

 
 

a) Espetogomphus sp.; b) y c) Aeschna sp.; d) Argia sp.; e) aparato bucal de Espetogomphus sp; f) aparato bucal de 
Aeschna sp; g) Caenis sp. 
 

a) b) c) d)

e) f) g)
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Anexo X. Continuación: Comunidad de macroinvertebrados del río Duero 

 
h) Chironomus sp.; i) pupa de pshycodidae ; j) larva de Dasyhelea sp.; k) larva de Pentaneura sp.; l) y m) pupas de 
chironomidae; n) larva de pshycodidae; o) y p) lasvas de chironomidae. 
 

 
  

h) i) j)

k)

l)
m)

n)

o)

p)
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Anexo X. Continuación: Comunidad de macroinvertebrados del río Duero 

 
 

q) Hydropsyche sp.; r) Polycentropus sp.; s) Asellus sp.; t) Gammarus sp.; u) Helobdella sp.; v) Cambarellus sp.; w) y x) 
Moreobdella sp.; y) corixidae. 
 
 
    

q) r) s)

t) u) v)

w) x)
y)
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Anexo X. Continuación: Comunidad de macroinvertebrados del río Duero 

 
 
1) Physa sp.; 2) Ferrisia sp.; 3) Pisidium sp.; 4) y 5) Eupera sp.; 6) huevos de macroinvertebrados. 

1) 2)

4)

5) 6)

3)


