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Resumen 

 

Las estructuras de las comunidades de agua dulce pueden variar bajo diferentes gradientes de 

origen natural y antropogénico. En nuestro trabajo testamos la relación entre variables 

geográficas ambientales y la diversidad, tanto taxonómica como funcional, de 

macroinvertebrados acuáticos, con la idea de poder definir patrones de distribución espacial a 

lo largo de los sistemas fluviales de la Península Ibérica. La altitud del punto de muestreo, el 

tamaño de la cuenca,  los usos del suelo, la pluviometría y la geología de las cuencas aguas 

arriba de los puntos de muestreo fueron usadas como variables predictoras. Encontramos que 

el grado de cobertura urbana afectaba negativamente a la diversidad taxonómica, 

reduciendo así mismo la diversidad funcional. Sin embargo, nuestros resultados indicaron un 

efecto positivo en la diversidad bajo el efecto perturbador de las coberturas agrícolas. A su vez, 

encontramos una correlación entre la altitud y la cobertura de áreas urbanizadas y agrícolas en 

la cuenca. La geología de la cuenca tenía una mínima repercusión en las estructuras de las 

comunidades. En general, nuestros resultados sugieren que la diversidad de 

macroinvertebrados responde con mayor fuerza a las presiones antrópicas que a los gradientes 

naturales. 

 

Abstract 

 

Structures of freshwater communities can vary under different gradients, both natural and 

anthropogenic origin. In this study we tested the relationship between environmental 

geographic variables and aquatic macroinvertebrate diversity, both taxonomic and functional, 

with the idea to define spatial distribution patterns along river systems of the Iberian Peninsula. 

The altitude of the sampling point, the size of the basin, land use, rainfall and geology of the 

basin upstream of the sampling points were used as predictors. We found that urban coverage 

adversely affected taxonomic diversity, also reducing functional diversity. However, our results 

showed a positive effect on diversity under the disruptive effect of agricultural coverage. In turn, 

we found a correlation between altitude and coverage of urbanized and agricultural areas in 

the basin. Composition of the basin geology had a minimal impact on community structures. 

Overall, our results suggest that macroinvertebrate diversity responds more strongly to 

anthropogenic pressures than to natural gradients. 
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Introducción 

 

    La diversidad y distribución de especies tal y como la conocemos hoy en día, es el 

resultado de constantes perturbaciones, adaptaciones y divergencias de taxones provocadas 

por un entorno sumamente variable a lo largo de la historia evolutiva de cada linaje (Wiens, 

2011). Desde hace tiempo sabemos que las especies han evolucionado en intervalos 

específicos y dentro de un hábitat tolerable, donde sean capaces de sobrevivir y reproducirse. 

Estos intervalos están condicionados por un conjunto de factores tanto bióticos como abióticos, 

en los que cada especie se ha visto obligada a sobrevivir dentro de un rango de valores para 

cada factor (Hutchinson,  1957). Las especies, en general, no pueden propagarse fuera del 

conjunto de condiciones en las que puedan persistir. Careciendo de límites de dispersión, todas 

las especies serían potencialmente capaces de distribuirse por todas partes y podrían compartir 

el mismo nicho. En consecuencia, los patrones espaciales de distribución y diversidad serían 

nulos o se deberían enteramente al azar (Wiens, 2011). No obstante, el hecho de que los 

individuos fracasen a la hora de adaptarse a condiciones inadecuadas y exista variación 

espacial de nichos y hábitats, hacen que existan gradientes geográficas de diversidad 

(Kirkpatrick y Barton, 1997; Gaston, 2009). 

 

Después de numeroso trabajos realizados, muchos investigadores han destacado la 

importancia de las características ambientales, como la estructura del hábitat, la química del 

agua y la condición trófica, en la determinación de la estructura funcional de las comunidades 

macroinvertebradas de agua dulce (Mellado et al., 2008). Estos organismos son, debido a sus 

características funcionales, elementos ideales para evaluar las diferentes situaciones que 

afecten la naturalidad del río a lo largo de diferentes gradiantes geográficas y ambientales 

(Rosenberg et al., 1993). Las comunidades acuáticas estudiadas en este trabajo están 

constantemente sometidas bajo el efecto perturbador de las condiciones ambientales en las 

que completan sus ciclos vitales. El efecto de las perturbaciones varía en relación al grado de 

adaptación que las comunidades adquieren durante el periodo evolutivo (Buchwalter et al., 

2008). Las perturbaciones naturales han persistido a lo largo de la historia evolutiva, permitiendo 

a las especies adquirir adaptaciones para sobrevivir en estos ambientes (Badyaev, 2005). Sin 

embargo, los relativamente modernos factores estresantes de origen antropogénico presentan 

condiciones ambientales desconocidas que no han persistido lo suficiente como para 

desencadenar respuestas evolutivas por parte de las comunidades (Buchwalter et al., 2008). 

Algunas investigaciones en diferentes partes del mundo han demostrado que las estructuras de 

las comunidades de macroinvertebrados bentónicos responden a impactos a lo largo de ríos 

perturbados, como por ejemplo urbanizaciones (Roy et al., 2003), zonas agrícolas (Vondracek 
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et al., 2005), zonas de pastoreo (Dolédec et al., 2006) y deforestaciones (Megan et al., 2007), 

que afectan las características de las cuencas de drenaje, modificando las características 

fisico-químicas de los ríos y la composición de la biota acuática (Hepp et al., 2009). 

 

    La diversidad taxonómica se puede separar en dos componentes: el número de taxones 

presentes (riqueza taxonómica) y la uniformidad con la que se reparten las abundancias entre 

los taxones (equitatividad taxonómica). Sin embargo, la utilización de la riqueza y la 

equitativilidad taxonómica como medida de la diversidad biótica no tiene poder de 

explicación en el efecto que ejerce la biodiversidad sobre el funcionamiento de los 

ecosistemas (Hooper et al., 2006), ya que las especies que aparecen pueden mostrar una 

mayor o menor redundancia de características biótica y funciones que desarrollan en los 

ecosistemas. Los procesos a nivel ecosistémico se ven afectados por las características 

funcionales de los organismos involucrados, relegando a un segundo plano la relevancia de la 

identidad taxonómica (Odum, 1969; Pugh, 1980; Grime, 1988). De hecho, las especies 

taxonómicamente relacionadas no siempre responden al estrés ambiental de la misma 

manera, ya que no comparten totalmente las mismas características ecológicas (Chevenet et 

al., 1994). Por otro lado, algunos organismos filogenéticamente diferentes pueden llegar a 

adquirir rasgos ecológicos similares a través de la convergencia evolutiva, por lo que pueden 

presentar una alta similitud funcional (Usseglio-Polatera et al., 2000a; Doledec y Stazner, 1994). 

 

El enfoque funcional toma en cuenta varias características de invertebrados que 

pueden estar estrechamente relacionadas con la estructura y funcionalidad del ecosistema 

fluvial (Statzner, 2001; Statzner et al., 2001). Por ejemplo, la forma del cuerpo y el tipo de fijación 

al substrato se han relacionado con la capacidad de los invertebrados para resistir 

inundaciones (Townsend y Hildrew, 1994); la respiración aérea se ha relacionado con 

frecuentes episodios de agotamiento de oxígeno (Dolédec et al, 2006); la locomoción y las 

preferencias por el substrato se han relacionado con las características del hábitat (Heino, 

2005); y las estrategias reproductivas se han relacionado con la estabilidad del ecosistema 

(Townsend y Hildrew, 1994). El enfoque funcional es también ampliamente aplicable, 

proporcionando una herramienta útil para predecir cambios de adaptabilidad en la estructura 

acuática impulsados por restricciones ambientales (Statzner, 2001; Bonada et al., 2006). Tales 

como son las inundaciones (Townsend et al., 1997), los usos del suelo (Dolédec et al., 2006), la 

contaminación del agua (Charvet et al., 2000; Gayraud et al., 2003; Dolédec y Statzner, 2007), 

las especies invasoras (Statzner et al., 2008) y el cambio climático (Bonada et al., 2007). En 

definitiva, la clasificación de los organismos en grupos funcionales puede ser beneficioso para 

el análisis de la adaptación funcional de invertebrados a gradientes ambientales, y puede 
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resultar útil para desentrañar las respuestas de las características biológicas de los organismos 

invertebrados a los gradientes ambientales  (Usseglio-Polatera et al., 2000b). 

 

    En los últimos años se han desarrollado índices que sintetizan la diversidad funcional de 

manera similar a la diversidad taxonómica. Así, estas medidas nos pueden aportar información 

acerca del número de características funcionales que aglutinan las comunidades (riqueza 

funcional), la uniformidad de la distribución de las características funcionales entre los taxones 

que se presentan en las comunidades (equitatividad funcional) y del número y reparto de las 

características funcionales en la comunidad (diversidad funcional) (Villeger et al., 2008). Estos 

índices de diversidad funcional pueden ser de utilidad para (1) vislumbrar los factores que 

determinan las características de la comunidades (Cornwell et al., 2006), que responden a las 

perturbaciones y a los gradientes ambientales (Mouillot et al. 2007), o (2) predecir tasas de las 

funciones del ecosistema como la productividad, la capacidad de recuperación, y el ciclo de 

nutrientes (Petchey et al., 2004).  

 

    Debido al compromiso que tiene la Directiva Marco de Agua (D.O.C.E., 2000) con los 

países miembros para determinar el estado ecológico de sus aguas continentales basándose 

en criterios biológicos, existe una gran cantidad de datos acerca de las comunidades de 

macroinvertebrados fluviales como bioindicadores. En este trabajo, la identificación 

taxonómica de los macroinvertebrados se ha realizado a nivel de familia. No es una 

identificación muy detallada, pero debido a la gran cantidad de familias que existe entre los 

invertebrados, permiten realizar análisis de gradientes geográficas. 

 

    El objetivo de este estudio es verificar si los diferentes componentes geográficos 

ambientales determinan la variabilidad espacial de la diversidad, tanto taxonómica como 

funcional, de macroinvertebrados, creando así patrones de distribución espacial a lo largo de 

los sistemas fluviales de la Península Ibérica. 

 

Área de estudio 

 

Para este estudio se recopilaron datos sobre ríos pertenecientes a diferentes 

demarcaciones hidrográficas de la Península Ibérica, partiendo del Cantábrico y bajando por 

la costa mediterránea hasta las cuencas mediterráneas de Andalucía, abarcando las 

demarcaciones hidrográficas del Ebro, Júcar y Segura, y las cuencas internas de Cataluña 

(Figura 1). Algunos de los ríos muestreados nacen en cordilleras con altitudes superiores a 2.000 

metros, como son la Cordillera Cantábrica, Pirineos, el Sistema Ibérico y Sierra Nevada. 
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Los ríos de la franja norte que desembocan en el Océano Atlántico son pequeñas 

cuencas, con laderas empinadas y alto poder de erosión. El caudal es alto y regular durante el 

año, gracias a la abundancia y la constancia de las lluvias. En verano hay un pequeño estiaje, 

con la consecuente ligera disminución del caudal. Estas cuencas están sometidas a un clima 

templado oceánico húmedo (Rivas-Martínez et al., 2004), con una precipitación continua que 

van desde 800 mm hasta 2.400 mm y la temperatura media anual ronda en torno a 14 ºC, 

siendo las temperaturas mucho más suaves de las que se corresponde con su latitud, debido a 

la influencia de la Corriente del Golfo. 

 

Más al sur se encuentra la región Mediterránea. El clima mediterráneo se caracteriza por 

veranos secos y altas temperaturas. El régimen hidrológico corresponde a escasas e irregulares 

lluvias, con una marcada estacionalidad (Martín Vide y Olcina, 2001). Los ríos presentan 

caudales generalmente bajos, aunque con grandes inundaciones y períodos de sequía, siendo 

el principal rasgo que caracteriza la mayor parte de los ecosistemas y las comunidades 

biológicas (Robles et al., 2002). La temperatura media anual oscila alrededor de 16 a 17 ° C, 

mientras que la precipitación media anual es de entre 600 a 650 mm, con valores medios en las 

zonas más secas de 280 mm. En una escala anual, la región mediterránea de la Península 

Ibérica se somete a un estrés hídrico natural y la relación entre la evapotranspiración y la 

precipitación anual es siempre muy alta (MIMAM, 2000). 

Figura 1. La localización de las estaciones muestreadas a lo largo de la península Ibérica, abarcando 

parte de la región eurosiberiana y mediterránea. 
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El Cantábrico se caracteriza por la vegetación eurosiberiana, que comprende bosques 

con especies de hoja caduca como fresno (Fraxinus excelsior L.), haya (Fagus sylvatica L.) y 

robles (Quercus robur L. y Quercus petraea (Matt.) Liebl.), y encinas (Quercus ilex L.) como 

bosques perennes en las zonas más edafoxerofilas. Entre el Mediterráneo y las regiones 

eurosiberianas aparecen zonas de transición con clima submediterraneo, donde los bosques 

marcescentes son predominantes, con especies como el roble melojo (Quercus pyrenaica 

Wild.), roble pubescente (Quercus pubescens Wild.) o el quejigo (Quercus faginea Lam.). En el 

resto del Mediterráneo, los bosques de hoja perenne producen una comunidad de vegetación 

nativa dominada por la encina, el laurel (Laurus nobilis L.) el madroño (Arbutus unedo L.) y 

bosques de coníferas formadas por especies nativas (Pinus sylvestris L., Pinus halepensis Mill., 

Pinus pinea L., Pinus pinaster  Ait. y Pinus nigra J.F. Arnold). 

 

Los géneros más abundantes que forman los bosques de ribera en el área de estudio 

son Alnus, Betula, Corylus, Fraxinus, Populus, Salix y Ulmus. Sin embargo, algunas áreas de 

bosques ribereños y bosques nativos han sido desnaturalizadas debido a la presión humana. 

Estas perturbaciones están ubicadas en zonas de alto interés agrícola e industrial, donde la 

vegetación nativa se ha sustituido por plantaciones forestales utilizando especies exóticas, 

pastos para aprovechamiento ganadero, cultivos de secano y regadío y construcciones 

antrópicas, lo que reduce la vegetación original y tienden a aparecer etapas de sustitución 

arbustivas y herbáceas en las zonas afectadas (Ferreras y Arozena, 1987). 

 

Métodos 

 

Datos biológicos 

 

Para este estudio hemos recopilado  datos de abundancias de invertebrados de 1099 

estaciones a lo largo de las cuencas de drenaje de la Demarcación Hidrográfica del 

Cantábrico y la Demarcación Hidrográfica del Ebro, con clima templado y mediterráneo 

(Agencia Vasca del Agua, Confederación Hidrográfica del Cantábrico, Confederación 

Hidrográfica del Ebro, Instituto de Hidráulica Ambiental de Cantabria). Para aumentar la base 

con datos de clima mediterráneo, se añadieron presencias de taxones de 249 estaciones más, 

proporcionados por el proyecto GUADALMED (2002). Así mismo, se han incluido datos de la tesis 

de Aitor Larrañaga (Larrañaga, 2008). 

 

Para cada estudio se utilizaron diferentes métodos para el muestreo de los 

macroinvertebrados bentónicos en los ríos (Apéndice 2). La diversidad de estos seres puede 
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variar a lo largo de las estaciones del año, por lo que se procuró evitar la estación más 

desfavorable y muestrear las comunidades de macroinvertebrados al alcanzar valores 

elevados de diversidad. Las muestras se llevaron al laboratorio y se identificaron todos los 

ejemplares a diferentes niveles taxonómicos. 

 

Para las mediciones de las métricas de diversidad taxonómica y funcional, centramos el 

análisis a nivel de familia. Aunque se podría argumentar que esta decisión origina la pérdida de 

información, se ha demostrado que los niveles taxonómicos superiores a la especie pueden ser 

adecuados para el estudio de la estructura funcional de las comunidades (Gayraud et al., 

2003).  

 

El análisis de la diversidad taxonómica se llevó a cabo mediante el cálculo de tres 

métricas. Por un lado, se cuantifico la suma de familias presentes en cada estación (riqueza 

taxonómica). Por otro lado, se utilizaron las abundancias de cada familia para estimar la 

diversidad utilizando la propuesta de Shannon-Wiener (H’) mediante la siguiente función 

(Shannon y Weaver, 1949): 

                                                                           s 

H’ = - ∑ pilog2pi 

                                                                         i=1 

 

Donde “S” es el número de familias y “pi” es la proporción de individuos de la familia i 

respecto al total de individuos, representada como ni/N (“ni” es el número de individuos de la 

familia y “N” es el número de todos los individuos de todas las familias). En tercer lugar, se 

calculó la equitatividad mediante la propuesta de Pielou (J’) con la siguiente función (Pielou, 

1966): 

 

J’ = H’/H’max 

 

Donde “H’” es el índice de Shannon-Wiener y “H’ max” hace referencia a la diversidad 

máxima que se obtendría si la distribución de las abundancias  de las familias en la comunidad 

fuesen totalmente equitativas. No nos fue posible calcular los índices de Shannon-Wiener y 

Pielou para las estaciones proporcionadas por el proyecto GUADALMED, debido a que sólo se 

proporcionaban datos de presencia de los taxones. 

 

A la hora de caracterizar las propiedades funcionales de las comunidades, se utilizó una 

base de datos que recoge información de 22 rasgos biológicos a nivel de familia (Tachet et al., 
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2002) (Apéndice 1). Cada familia se codifica de acuerdo a su afinidad con cada categoría de 

rasgo utilizando un enfoque de codificación difusa (Chevenet et al., 1994). Este método 

sintetiza diversas fuentes de datos numéricos obtenidos de la literatura o recolectados en el 

campo durante un largo período de tiempo que da un grado de afinidad de cada familia para 

cada rasgo (Chevenet et al., 1994). Se asigna una puntuación del 0 al 5, donde 5 corresponde 

a la afinidad máxima para ese rasgo y 0 a ninguna afinidad. Se asignó una puntuación de 0 a 

todas las modalidades donde la información no estaba disponible a fin de no influir en los 

análisis (Chevenet et al., 1994). Los componentes de la diversidad funcional fueron 

cuantificados siguiendo el método de Villeger et al (2008) utilizando la librería FD del software 

estadístico R (R Development Core Team, 2008).  

 

Datos ambientales 

 

Ciertas variables geográficas fueron medidas  in situ, tales como la altitud y la posición 

geográfica utilizando tecnología GPS, pero la mayoría (el área de la cuenca drenada, la 

geología, la pluviometría y los usos del suelo en cada cuenca de drenaje) fueron calculadas 

utilizando Sistemas de Información Geográfica (SIG). Aunque se trató de usar un único recurso 

cartográfico para cada variable, para las precipitaciones esto no fue posible y se combinaron 

dos fuentes de información geográfica. El error asociado al uso de distintas fuentes se 

comprobó que era menor que 5%.  

 

Para el cálculo de los valores de las variables asociadas a una superficie, se 

consideraron las cuencas de drenaje de aguas arriba para cada estación de muestreo. Para 

delimitar las cuencas de drenaje y cuantificar su área, se partió del punto geográfico de cada 

estación y un Modelo Digital de Elevaciones (MDE) como datos de entrada. Se aplicaron 

diferentes algoritmos para detectar la altura y orientación de los pixeles del MDE que 

conformaban cada cuenca, y así obtener la cuenca delimitada como dato de salida. A 

continuación, se aplicó un algoritmo de cálculo superficial en el resultado anterior y se obtuvo 

el área total para cada cuenca de drenaje. 

 

En lo que se refiere a los usos del suelo, se utilizó la información de ocupación del suelo 

en España a escala 1:25.000 (SIOSE, 2005). Se reagruparon todos los tipos del SIOSE en un 

conjunto menor de clases para obtener una capa sintética con las siguientes categorías:  zonas 

agrícolas (AGR), bosques de hoja ancha (BLF), bosques de coníferas (CNF), áreas ocupadas 

por pastos (PAS), áreas ocupadas por matorrales (SSH), plantaciones forestales (PLT), áreas sin 

vegetación (DEN), áreas urbanizadas (UHD) y humedales o agua libre (WAE). A continuación, 
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se realizó un simple recorte de la capa vectorial sintética del SIOSE para cada cuenca de 

drenaje, y por último, se calculó el porcentaje de ocupación de cada clase para todas las 

cuencas de drenaje. 

 

Todas las variables geológicas se derivaron de la información obtenida de diferentes 

mapas litológicas de España (Fuente: Confederación Hidrográfica del Ebro, MMA y acuerdo 

IGN para la Confederación Hidrográfica del Cantábrico, Infraestructura de Datos Espaciales de 

la CAPV y Servicio Geológico de Cataluña). Todos estos mapas se integraron en un solo mapa 

geológico, y se calcularon tres variables basadas en las propiedades físicas de cada clase 

litológica original. Estas variables fueron dureza, permeabilidad y conductividad, lo que por 

ende puede influir en las características físico-químicas del agua de los ríos y afectar a la biota. 

Todas estas variables tienen un valor relativo de 1 a 5, donde 1 indica un valor muy bajo y 5 un 

valor alto para cada uno de estos atributos (ver Snelder et al, 2008 para más detalles). Tras la 

reclasificación del mapa geológico, se recortó la capa vectorial geológica para cada cuenca 

de drenaje y se calculó la media del valor de cada una de las tres variables geológicas para 

las subcuencas de cada punto de muestreo. Para las estaciones proporcionadas de 

GUADALMED y Larrañaga et al (2008) no se pudieron calcular estas variables, debido a la falta 

de información asociada a cada categoría litológica. 

 

Para terminar las mediciones de las variables ambientales, se calculó la precipitación 

media anual para cada cuenca de drenaje por medio de información digital que contenía 

valores medios de precipitación anuales para el periodo 1950-2010. Por medio de este recurso, 

se calculó la media de los valores de precipitación que contenía la información digital para 

cada cuenca de drenaje. Aunque el procedimiento fue el mismo para todas las estaciones de 

muestreo, se utilizaron diferentes fuentes de información para definir esta variable (Apéndice 5). 

Para llevar a cabo el cálculo, se utilizaron los valores de precipitación de las celdas que 

quedaban dentro del área de cada cuenca de drenaje y se hizo la media aritmética de estos 

valores. 

 

Análisis de los datos 

 

Tanto las métricas de diversidad como cada variable geográfica utilizadas para este 

trabajo aparecen descritas  y codificadas en el apéndice 3. Antes de llevar a cabo ningún 

análisis se testó la normalidad de las variables mediante histogramas y el test de Shapiro Wilks.  

Las variables que no seguían una distribución normal se normalizaron mediante las funciones 
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log(x), exp(x) y sqrt(x). Se testó la correlación entre las seis métricas de diversidad mediante el 

test de correlación paramétrica de Pearson. 

 

Para una primera aproximación de la relación entre las variables geográficas y las 

métricas de diversidad se llevó a cabo un Análisis de Correlación Canónica. En segundo lugar 

se llevó a cabo una regresión múltiple paso-a-paso para determinar las variables que en mayor 

medida explicaban la variabilidad de cada una de las seis métricas de diversidad. Para ello, 

para cada métrica se llevaron a cabo regresiones simples con cada una de las variables 

geográficas por separado. En el modelo se retenía la variable que más explicaba la 

variabilidad de la métrica de diversidad (menor BIC (Criterio de Información Bayesiano. 

Schwarz, 1978) y junto a esa variable continua se introducía una segunda de entre las que 

habían quedado fuera. Se comparaban todos los modelos con dos variables y se elegía el que 

tenía menor BIC y que reducía más el BIC del mejor modelo con una única variable. Así, 

sucesivamente iban incluyéndose más variables hasta que dejaba de reducirse el BIC del 

modelo. Una vez elegidas todas las variables se aplicaba un análisis de la varianza (ANOVA) 

para testar la significancia de todas las variables incluidas. Por último para cada métrica de 

diversidad se representaron dos gráficos de dispersión: 1) entre la variable que explicaba mayor 

variabilidad y la métrica concreta, y 2) los valores que predecía el modelo final y la métrica 

concreta. En ambos casos se representaron regresiones lineales y las líneas para las regresiones 

cuantiles de 2.5 y 97.5%. Estas regresiones cuantiles ajustaban una línea que limitaba el 

porcentaje elegido por debajo de la misma, con lo que permitía observar los patrones de los 

máximos y mínimos de las métricas de diversidad. Se utilizo el software informatico R para todos 

los análisis estadísticos (R Development Core Team, 2008). 

 

Resultados 

 

Distintos estadísticos descriptivos de las dieciséis variables ambientales explicativas que 

se calcularon para cada una de las estaciones de muestreo aparecen resumidas en el 

apéndice 4. 

 

Los test de normalidad realizados mediante los métodos Shapiro-Wilk y Kolmogorov-

Smirnov nos indicaron que tanto la distribución de las variables geográficas como la de las 

métricas de diversidad no eran normales (p<0.001). Sin embargo, la síntesis de histogramas para 

cada variable los acercó ligeramente a una distribución normal. Esto se puede apreciar tanto 

para el caso de las métricas de diversidad sin transformar (Apéndice 6), como para las 

variables geográficas previamente transformadas (Apéndice 7a, Apéndice 7b). 
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El Análisis de Correlación Canónica (ACC) mostró que las métricas de riqueza 

taxonómica, riqueza funcional, Equitatividad taxonómica y diversidad taxonómica tenían 

patrones de variabilidad similares (Figura 2).  Variables geográficas relacionadas con la 

actividad antrópica como el porcentaje de área ocupado por pastos, plantaciones forestales, 

zonas urbanizadas y áreas con matorral, junto con las variables naturales como la 

conductividad del agua y la elevación topográfica fueron las variables que mayor correlación 

presentación con las métricas de diversidad. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Para las métricas de diversidad taxonómica, se pudo observar como tanto la riqueza 

taxonómica (r=0.63, p<0.05) como la Equitatividad taxonómica representada mediante el 

índice Pielou (r=0.90, p<0.05) tuvieron  una fuerte correlación positiva y significativa con el índice 

de diversidad Shannon (Apéndice 8). Al contrario, la riqueza funcional (r=-0.28, p<0.05) y la 

Equitatividad funcional (r=0.059, p<0.05) no demostraron fuertes correlaciones con la diversidad 

Figura 2. La representación gráfica del análisis de correlación canónica entre las métricas de diversidad y 

las variables geográficas ambientales. 
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funcional. Cabe destacar la positiva correlación representativa que mantuvieron la riqueza 

taxonómica y la riqueza funcional (r=0.80, p<0.05) (Apéndice 8). 

 

El área ocupada por infraestructuras urbanas fue la variable que más explicó el 

porcentaje de la varianza de la riqueza taxonómica (11.69%), la Equitatividad taxonómica 

(6.64%), diversidad taxonómica (13.79%), riqueza funcional (10.06%) y equitatividad funcional 

(6.67%), siendo una tendencia negativa en todas ellas  a excepción de para Equitatividad 

funcional, que demostró una relación positiva. La altitud fue la variable geográfica que más 

explico la variabilidad de la diversidad funcional (7.55%) (Tabla 1).  

 

Las áreas ocupadas por matorral también explicaron gran parte de la varianza para los 

casos de la riqueza taxonómica (3.36%), diversidad taxonómica (2.08%), riqueza funcional 

(1.88%) y diversidad funcional (1.89%) (Tabla 1).  Las coberturas urbanizadas y las coberturas de 

tipo matorral mantuvieron una correlacion negativa entre sí (r= -0.21, p<0.01), reflejada en las 

tendencias opuestas de las métricas de diversidad. 

 

Otra variable geográfica que influyó en la variabilidad de la diversidad fue el área 

ocupada por zonas agrícolas, aunque no representaba una elevada variabilidad, su presencia 

influyo en la variabilidad de la riqueza taxonómica (1.36%), la Equitatividad taxonómica (0.68%), 

la riqueza funcional (0.41%) y la Equitatividad funcional (1.46%), siendo en ambas dos métricas 

que median la Equitatividad donde más representa el porcentaje de la varianza (Tabla 1). Para 

la Equitatividad funcional, su relación con el área ocupada por zonas agrícolas fue negativa, 

mientras que para las otras métricas la relación fue positiva (Tabla 1). 

 

La altitud fue otro factor que demostró relación con la variabilidad de la diversidad. Esta 

explico distintos porcentajes de la riqueza taxonómica (3.15%), diversidad taxonómica (0.95%), 

Equitatividad funcional (1.01%) y diversidad funcional (7.55%) (Tabla 1). En el caso de las dos 

primeras la relación fue positiva, mientras los valores de las  métricas con enfoque funcional 

disminuyeron con la altitud (Tabla 1). 

 

En lo que a las variables relacionadas con la litología se refiere, no explico un elevado 

porcentaje de la varianza para cada caso, pero demostró tener relación con la riqueza 

taxonómica (1.62%), diversidad taxonómica (1.14%), riqueza funcional (0.92%) y la diversidad 
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 Riqueza  

taxonómica 

 Equitatividad 

Pielou 

 Diversidad  

Shannon 

 Riqueza 

funcional 

 Equitatividad 

funcional 

 Diversidad  

funcional 
Predictoras Pendiente S2

exp(%)  Pendiente S2
exp(%)  Pendiente S2

exp(%)  Pendiente S2
exp(%)  Pendiente S2

exp(%)  Pendiente S2
exp(%) 

Lat_Dd (exp) 

ELEV_M (sqrt) 

AREA_KM2 (log) 

MN_PREC 

MN_AGR (log) 

MN_BLF (sqrt) 

MN_CNF (log) 

MN_DEN (log) 

MN_PAS (sqrt) 

MN_PLT (log) 

MN_SSH (sqrt) 

MN_UHD (log) 

MN_WAE (log) 

Mn_cond 

Mn_hard 

Mn_perm 

 

0.24 

 

 

0.57 

 

 

 

6.36 

 

12.66 

-1.06 

- 0.34 

 

3.31 

-1.01 

 

3.15*** 

 

 

1.36*** 

 

 

 

0.68*** 

 

3.15*** 

11.69*** 

1.16*** 

 

1.62*** 

0.35*** 

  

 

0.01 

 

- 0.009 

 

 

 

 

 

 

- 0.02 

 

- 0.02 

 

 

 

0.75*** 

 

0.68*** 

 

 

 

 

 

 

6.64*** 

 

0.63*** 

 

 

  

0.01 

 

 

 

 

 

 

 

 

0.80 

-0.09 

 

 

0.22 

-0.10 

 

0.95*** 

 

 

 

 

 

 

 

 

2.08*** 

13.79*** 

 

 

1.14*** 

0.52*** 

 -2.22e-21 

 

 

3.35e-06 

4.40e-04 

 

-4.58e-04 

 

 

 

1.04e-02 

-1.58e-03 

 

 

2.76e-03 

5.11*** 

 

 

0.32*** 

0.41*** 

 

0.97*** 

 

 

 

1.88*** 

10.06*** 

 

 

0.92*** 

 

  

-1.58e-04 

 

-3.08e-06 

2.27e-04 

 

 

 

 

 

-5.32e-03 

5.19e-04 

 

 

1.01*** 

 

0.79*** 

1.46*** 

 

 

 

 

 

0.61*** 

6.67*** 

 

 

  

-7.90e-04 

 

 

 

 

 

 

 

8.91e-04 

-2.36e-02 

 

5.43e-04 

 

-5.72e-03 

 

7.55*** 

 

 

 

 

 

 

 

1.39*** 

1.89*** 

 

0.32*** 

 

0.74*** 

Tabla 1. Los resultados de regresión múltiple mediante criterio BIC para la variación de las métricas de diversidad en función de las variables geográficas. En ellas se pueden 

observar la pendiente de la regresión, el porcentaje de varianza explicada por cada variable geográfica y el valor p del análisis de la varianza (ANOVA) para cada 

regresión. 

*** significa p<0.001 



 

 
 

funcional (0.74%) (Tabla1). La relación fue positiva para la riqueza taxonómica, diversidad 

taxonómica y la riqueza funcional, mientras que la relación fue negativa para el caso de la 

diversidad funcional (Tabla 1).  

 

    Por último, las gráficas de dispersión realizadas para todas las métricas de diversidad, 

demostraron tener una gran afinidad con las variables ambientales que más explicaron la 

variabilidad de la diversidad para cada métrica (Figura 3). Sin embargo, añadiendo las demás 

variables geográficas filtradas en cada regresión múltiple, se pudo observar cómo  

 

 

Figura 3. Las gráficas de dispersión entre las métricas de diversidad y la variable geográfica que explicó 

la mayor variabilidad para cada métrica. Se representan regresiones lineales y las líneas para las 

regresiones cuantiles de 2.5 y 97.5%. 
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Figura 4. Las gráficas de dispersión entre cada una de las métricas de diversidad y el modelo BIC de 

cada regresión múltiple. Se representan regresiones lineales y las líneas para las regresiones cuantiles de 

2.5 y 97.5%. 

cambiaba sensiblemente el aspecto de las diagramas de dispersión (Figura 4). Aunque se 

observó que no variaba en exceso los valores máximos y mínimos de cada métrica, para el 

caso de la riqueza taxonómica, la equitatividad taxonómica y la diversidad taxonómica, se  

 

 

observó cómo aumentaron más los valores máximos del modelo explicativo en comparación a  

los valores mínimos, que apenas variaron. Por el contrario, en el caso de la equitatividad 

funcional disminuyeron más los valores mínimos del modelo explicativo en comparación al 

aumento de los máximos, que apenas variaron. Para la gráfica de la riqueza funcional, hubo 

una ligera disminución de los valores mínimos, pero en comparación aumentaron más los 
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valores máximos del modelo explicativo. Como modelo neutro observamos la diversidad 

funcional, que no variaron demasiado los máximos y mínimos del modelo explicativo. 

 

Discusión 

 

Trabajos clásicos de Margalef (1960, 1983) ya destacaban las grandes interacciones 

existentes entre los ecosistemas fluviales y  el paisaje circundante. Esto significa que la 

variabilidad climática, geomorfológica y biológica de las cuencas fluviales condicionan 

fuertemente las características estructurales y funcionales de las comunidades fluviales (Hynes, 

1970; Allan, 1995). Los resultados de este trabajo señalaron que el porcentaje de las áreas 

urbanizadas fue la extensión del suelo que más repercutió en la variabilidad biológica de las 

comunidades de invertebradas de agua dulce. En relación con esto, estudios previos han 

demostrado que los factores antropogénicos pueden llegar a jugar un papel más importante 

en determinación de las características del agua que los procesos naturales (Bahar et al., 2008). 

La actividad urbana está estrechamente relacionada con la entrada de residuos orgánicos, 

nutrientes y metales en los sistemas fluviales (Milesi et al., 2008).  

 

La antropización de las cuencas además de incidir sobre la calidad del agua, generan 

cambios en el hábitat físico, ya que los sistemas fluviales se rectifican, canalizan o se elimina un 

tipo de sustrato como la madera (Opperman et al., 2006, Pompeu et al., 2005). Así, la presión 

antrópica puede reducir el hábitat apropiado y el alimento disponible para los invertebrados 

acuáticos, contribuyendo a la reducción de la diversidad taxonómica y funcional (Benke et al., 

1981; Garie y McIntosh, 1986; Jones y Clark, 1987; Lenat y Crawford, 1994; Kennen, 1999). Los 

rasgos biológicos son filtrados frente a distintos impactos ambientales, lo que en general se 

traduce en la reducción de las especies que muestran rasgos muy especializados y aumentan 

la abundancia los que presentan rasgos con mayor carácter generalista (Clavel et al., 2011; 

Pool y Olden, 2012). El aumento de la equitatividad funcional que hemos observado en nuestro 

estudio solo se puede explicar mediante la redundancia funcional provocadas por las presiones 

antrópicas mencionadas. A la reducción de la diversidad funcional hay que añadir la 

homogenización (filtrado y selección) de los principales rasgos plesiomorficos que comparten 

los organismos tolerantes que les permite hacer frente y resistir al estrés, procurando reducir al 

máximo el impacto de las fluctuaciones ambientales (Southwood, 1977; Herbst, 2001), como por 

ejemplo el multiboltinismo, la reproducción asexual, los cuerpos esclerotizados más pequeños y 

las formas cilíndricas están relacionados con la capacidad de sobrevivir en hábitats con 

fuentes de estrés antropogénicos (Southwood, 1977; Buchwalter et al., 2008; Towsend y Hildrew, 

1994). Aunque en nuestro estudio no nos hemos centrado en el análisis de esa selección de 



 

P á g i n a  19 | 32 

 

rasgos, la reducción de la riqueza funcional defiende esta idea. Mientras tanto,  esta tendencia 

de la diversidad funcional fue totalmente opuesta con la presencia de coberturas de tipo 

matorral, con lo que afirmamos que estas dos variables ambientales quedaron relacionadas a 

la hora de explicar la variabilidad de la diversidad. 

 

A la pérdida de la diversidad de macroinvertebrados por la presencia de zonas 

urbanizadas, en nuestro estudio hemos detectado un efecto de la cobertura de suelo de uso 

agrícola. Por un lado, la destrucción de las riberas para aprovechamiento agrícola provoca 

erosión del suelo, y por ende la entrada de sedimentos al río que pueden contribuir al 

incremento de la turbiedad del agua. Por otro lado, los usos del suelo agrícolas pueden dar 

lugar a importantes entradas de plaguicidas, fertilizantes y desechos de animales al río (Cooper, 

1993), lo que llega alterar la calidad del recurso y la composición físico-química del agua. 

Además, de manera paralela, la pérdida de cobertura de bosques disminuye la capacidad de 

asimilación de contaminantes de fuentes difusasen el paisaje (Lowrance et al, 1984; Peterjohn y 

Correll, 1984). 

 

Es conocida la influencia directa e indirecta que ejercen la salinización y la entrada de 

nutrientes sobre las comunidades acuáticas (Blumenshine et al., 1997; Tockner et al., 1999; 

Jeppesen et al., 2003; Wang et al., 2007). El nitrato es la forma de nitrógeno disuelto más común 

en las aguas residuales agrícolas, y con frecuencia se utiliza para evaluar la calidad del agua y 

la integridad ecológica del ecosistema (Smith et al., 2007). Esperábamos que la diversidad 

taxonómica y funcional de las comunidades acuáticas se verían negativamente afectadas por 

la intensidad de los aprovechamientos agrícolas, que se caracterizan por las altas 

concentraciones de nitratos disueltos en el agua (Gallardo, 2009). Sin embargo, contrariamente 

a nuestra expectativa, la diversidad funcional macroinvertebrada aumento a mayor cobertura 

de suelo aprovechado por uso agrícola. Este aumento de la diversidad funcional puede estar 

relacionado con la disponibilidad de hábitats y recursos alimenticios en ríos con mayor riqueza 

en nutrientes (Gallardo, 2009). Tampoco pudimos descartar la hipótesis de un proceso 

colonizador de especies no nativas, excluyendo a los taxones nativos por competitividad, ya 

que generalmente, los taxones invasores son abundantes en lugares donde han sido 

perturbados por la actividad humana (Sakai et al., 2011). Estos taxones presentan ciertos rasgos 

que mejoran la tolerancia al estrés, y pueden sobrevivir y explotar recursos en espacios donde 

la habitabilidad para algunos taxones nativos desciende (Garbuz et al., 2008; Arribas et al., 

2014), pudiendo generar asentamientos de nuevas comunidades  que se adapten mejor a los 

cambios físico-químicos del agua provocadas por actividades agrícolas. 
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Nuestros resultados indicaron que la geología tenía una mínima influencia en la 

diversidad de macroinvertebrados en comparación a los usos del suelo. Estos resultados 

coinciden con otros estudios que han demostrado que los cambios de usos del suelo pueden 

enmascarar en cierto grado las influencias geológicas sobre las comunidades 

macroinvertebradas debido a los cambios en las propiedades físico-químicas del agua (Quinn 

y Hickey, 1990; Richards et al., 1997; Townsend et al., 1997, 2003). Aun así, la química del agua 

derivada de las características geológicas ejerce su efecto en los invertebrados a la hora del 

procesamiento del detritus (Egglishaw, 1968), la osmorregulacion (Willoughby y Mappin, 1988), 

las tasas de crecimiento (Huryn et al., 1995) y la tipología del substrato (Minshall, 1984), los 

cuales afectan las estructuras de las comunidades acuáticas. Algunos autores subrayan  que la 

distribución de un taxón está relacionada con su capacidad de resistir el estrés osmótico, o de 

otro modo, a las diferencias en las habilidades osmoregulatorias entre los taxones que se deben 

al costo de tener que desarrollar fuertes habilidades osmoregulatorias (Willoughby y Mappin, 

1988; Hassell et al., 2006; Kefford et al., 2007). Sin embargo, en nuestros resultados se reflejó que 

la diversidad taxonómica y la riqueza funcional respondían positivamente a la dureza litológica, 

y por ende, menor conductividad. Esto puede estar relacionado con la preferencia de los 

macroinvertebrados hacia la conductividad acuática provocada por la carga de iones de 

origen geológico. Trabajos como el de Sánchez-Montoya et al (2007) han demostrado que la 

mayor diversidad de taxones se concentra en las cabeceras silíceas de ríos en elevadas 

altitudes. Por el contrario, una menor diversidad con moluscos como Thiaridae, Physidae y 

Planorbidae y crustáceos como Atyidae muestran una preferencia para los flujos en altitudes 

medias y con moderada a alta mineralización. 

 

La altitud fue otra predictora que determino la diversidad macroinvertebrada. Es 

comúnmente conocido el descenso de la diversidad debido al gradiente altitudinal atribuida a 

la glaciación, los cambios climáticos, el aislamiento y los efectos directos de temperatura 

(Kownacka y Kownacki, 1972; Ormerod et al., 1994; Ward, 1994; Jacobsen et al., 1997). Nuestros 

resultados señalaron, apoyando la idea de otros trabajos, que la temperatura es una variable 

que determina la diversidad taxonómica y funcional de las especies (Erwin, 2009; Mayhew et 

al., 2008). En este sentido, la temperatura puede llegar a limitar la dispersión de los 

invertebrados. Para los insectos, el mecanismo de dispersión primario son los adultos voladores 

(Ward, 1992), mientras que para los taxones que no muestran fase adulta voladora, la dispersión 

se basa principalmente en el movimiento dentro de las masas de agua (Minckley, 1964; Hughes, 

1969; Butler y Hobbs, 1982). Los taxones que muestran una dispersión acuática muy 

probablemente manifiestan límites de tolerancias a las condiciones físico-químicas del agua 

que pueden limitar la colonización de áreas muy lejanas a lo largo del curso fluvial, mientras 
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que el vuelo de los insectos es altamente dependiente de temperatura (Ward y Stanford, 1982; 

Ward, 1992). Sin embargo, en nuestro caso, la reducción de la diversidad taxonómica con la 

temperatura puede ser el resultado de una correlación entre la altitud y la cobertura de áreas 

urbanizadas y agrícolas en la cuenca, y por ende, estar respondiendo a la aparición de 

agentes perturbadores como los vertidos contaminantes. 

 

Conclusiones 

 

Nuestros resultados demuestran que la diversidad de macroinvertebrados en los cursos 

fluviales responde a las variables ambientales geográficas. Aunque el porcentaje de la 

variabilidad que llegan a explicar las variables geográficas trabajadas resulta bastante 

reducida (desde 0.32 a 13.79%, dependiendo de la métrica de diversidad), hay que subrayar 

que dado que las muestras incluidas fueron recogidas en distintos momentos del año y, con 

total seguridad, tras distintas perturbaciones de carácter local como vertidos puntuales, 

riadas… En general, nuestros resultados indican que las presiones antrópicas (cobertura de 

zonas urbanizadas o de uso agrícola) resultan ser más importantes que las variables de origen 

natural (como la precipitación, el tipo de geología o la altitud). 
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(1) Tamaño potencial máximo (mm): ≤2.5; >2.5–5; >5–10; >10–20; >20–40; >40–80; >80. 

(2) Duración del ciclo vital: ≤1 año; >1 año. 

(3) Numero de ciclos por año: >1; 1; <1. 

(4) Estadios acuáticos: huevo; larva; ninfa; imago. 

(5) Reproducción: ovoviviparidad; huevos aislados, libres; huevos aislados, fijados al substrato; 

huevos agrupados libres; huevos agrupados pegados al substrato; huevos en la vegetación 

(endofiticas); huevos terrestres; reproducción asexual. 

(6) Dispersión: acuática pasiva; acuática activa; aérea pasiva; aérea activa. 

(7) Formas de resistencia: huevos; estatoblastos; gémulas; capullos; células contra la 

desecación;  diapausa o dormancia; ninguna. 

(8) Respiración: tegumento; branquia; plastrón; espiráculo (aérea); vesícula hidrostática 

(aérea). 

(9) Locomoción y relación con el substrato: nadador en superficie; nadador; andadores; 

Excavadores (epibentónicos); Intersticiales (endobentónicos); Temporalmente fijados al 

substrato; Permanentemente fijados al substrato. 

(10) Alimento: microorganismos; detritus < 1 mm; detritus de planta ≥ 1 mm; micrófitas vivientes; 

macrófitas vivientes; animales muertos >1mm; microinvertebrados vivos; macroinvertebrados 

vivos; vertebrados. 

(11) Modo de alimentación: absorción; ingestión de sedimento fino; triturador; ramoneador; 

filtrador; perforador (planta o animal); depredador; parasito. 

(12) Distribución transversal: cauce del rio; bancos, ramificaciones conectadas; estanques; 

ramificaciones no conectadas; pantanos, turberas; aguas temporales; lagos; aguas 

subterráneas. 

(13) Distribución longitudinal: crenon; epiritron; metaritron; hiporitron; epipotamon; 

metapotamon; estuario; fuera del sistema fluvial. 

(14) Altitud: tierras bajas (<1000 m); nivel piedemonte (1000-2000 m); nivel alpino (>2000 m). 

(15) Región biogeográfica: 2 : Pirineos; 4 : Alpes; 8 :  Voges, Jura, Macizo Central; 13a :  tierras 

bajas (oceánicas); 13b :  tierras bajas (mediterráneas). 

(16) Substrato: cantos rodados, adoquines, piedras; grava; arena; limo; macrófitos; micrófitos; 

ramas, raíces; detritus orgánicos. 

(17) Velocidad del caudal: nulo; lento (< 25 cm s-1); medio (25-50 cm s-1); rápido (> 50 cm s-1). 

(18) Nivel trófico: oligotrófico; mesotrófico; eutrófico. 

(19) Salinidad: agua dulce; agua salobre. 

Apéndice 1. Los rasgos y sus categorías biológicas que describen las características funcionales de los 

taxones invertebrados utilizados en este trabajo. 
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(20) Temperatura: frio (< 15⁰C); calor (> 15⁰C); euritermo. 

(21) Saprobidad: xenosapróbico; oligosapróbico; β-mesosapróbico; α-mesosapróbico; 

polisapróbico. 

(22) pH: ≤ 4; > 4-4.5; > 4.5-5; > 5-5.5; > 5.5-6; > 6. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Campañas de 

muestreo 

Método de 

muestreo 

Tamaño de 

poro (μm) 

Marco red de 

muestreo (cm) 

CHC 

CHE 

IH CANTABRIA 

URA 

GUADALMED 

Larrañaga et al, 2003 

kick 

kick 

kick 

kick 

kick 

Surber 

500 

300-500 

500 

500 

500 

500 

25 de base 

25 x 50 

25 de base 

25 x 25  

25 de base 

30 x 30 

Variables Códigos 

Riqueza taxonómica 

Equitatividad Pielou 

Diversidad Shannon-Wiener 

Riqueza funcional 

Equitatividad funcional 

Diversidad funcional 

Área de la Cuenca (km2) 

Altitud (m) 

Latitud (grado decimal) 

Pluviometría (mm) 

Zonas agrícolas (%) 

Áreas de bosques de hoja ancha (%) 

Áreas de bosques de coníferas (%) 

Áreas sin vegetación (%) 

Áreas de pastos (%) 

Áreas de matorrales (%) 

Áreas de plantaciones forestales (%) 

Áreas urbanizadas (%) 

Humedales o agua libre (%) 

Permeabilidad litológica 

Dureza litológica 

Conductividad litológica 

Richness 

EvenPielou 

DiversShan 

FuncRic 

FuncEve 

FuncDiv 

AREA_KM2 

ELEV_M 

Lat_Dd 

MN_PREC 

MN_AGR 

MN_BLF 

MN_CNF 

MN_DEN 

MN_PAS 

MN_SSH 

MN_PLT 

MN_UHD 

MN_WAE 

Mn_perm 

Mn_hard 

Mn_cond 

Apéndice 3. Las descripciones y los códigos de cada variable geográfica y métrica de diversidad 

utilizadas en este trabajo. 

Apéndice 2. Diferentes métodos de muestreo y materiales utilizados para el muestreo de 

macroinvertebrados bentónicos para las diferentes campañas en cada estación de muestreo. 
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Variables Med DE Max Min 

AREA_KM2 

ELEV_M 

Lat_Dd 

MN_PREC 

MN_AGR 

MN_BLF 

MN_CNF 

MN_DEN 

MN_PAS 

MN_SSH 

MN_PLT 

MN_UHD 

MN_WAE 

Mn_perm 

Mn_hard 

Mn_cond 

1095.01 

397.82 

42.50 

1114.50 

0.10 

0.21 

0.11 

0.05 

0.22 

0.19 

0.06 

0.02 

0.00 

2.55 

2.51 

2.43 

5931.24 

338.48 

1.31 

366.09 

0.16 

0.16 

0.15 

0.09 

0.14 

0.14 

0.09 

0.03 

0.00 

0.57 

0.45 

0.81 

83602.83 

1940.00 

43.60 

2261.19 

0.94 

0.98 

0.90 

0.75 

0.98 

0.90 

0.86 

0.54 

0.11 

5.00 

5.00 

4.97 

0.16 

1.00 

36.10 

288.00 

0.00 

0.00 

0.00 

0.00 

0.00 

0.00 

0.00 

0.00 

0.00 
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0.00 
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Software 

informático 
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Resolución raster 
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CHC 
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IH CANTABRIA 
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GUADALMED 

Larrañaga et al, 2003 

NetMap 

NetMap 

NetMap 

NetMap 

ArcGIS 

ArcGIS 

30 m 

30 m 

30 m 

30 m 

25 m 

25 m 

SIMPA* 

SIMPA* 

SIMPA* 

SIMPA* 

ACDPI* 

ACDPI* 

1 km 

1 km 

1 km 

1 km 

0.2 km 

0.2 km 

Apéndice 4. Diferentes estadísticos descriptivos que resumen los valores de cada variable geográfica 

para este trabajo. Entre ellas la media (med), la desviación estándar (DE), el valor máximo (max) y el 

valor mínimo (min) para cada variable. 

Apéndice 5. Diferentes software informáticos y fuentes de datos utilizados para el calculo de la 

pluviometría y la delimitación de cada cuenca de drenaje para cada estación de muestreo, así como 

la resolución del raster utilizado para cada desarrollo en las diferentes campañas de muestreo. 

SIMPA* significa modelo Simulación Precipitación-Aportación (Estrela et al., 1996) 

ACDPI* significa Atlas Climático Digital de la Península Ibérica (Ninyerola et al., 2005) 
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Apéndice 6. Los histogramas para cada métrica de diversidad sin transformar. 
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Apéndice 7a. Los histogramas para cada variable geográfica ambiental transformada. 



 

P á g i n a  31 | 32 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

  

 

Apéndice 7b. Los histogramas para cada variable geográfica ambiental transformada. 
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Apéndice 8. Diagramas de dispersión entre las métricas de diversidad. Se pueden observar tanto el 

coeficiente de correlación Pearson (r) como el valor de significancia de la correlación (valor p). 


