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▪ Introducción general 

I- La crisis de la biodiversidad y la conservación vegetal 

La biodiversidad fue definida, en la Conferencia de las Naciones Unidas sobre el Medio 
Ambiente y el Desarrollo (de Río de Janeiro, 3 al 14 de junio de 1992), como la 
“variedad y variabilidad de todo tipo de organismos vivos y de los complejos 
ecológicos de los que forman parte, comprendiendo la diversidad dentro de cada 
especie, entre las especies y de los ecosistemas“. De este modo se establecía un marco 
de actuación de referencia para hacer frente al cambio global, proceso de alteración 
humana de la vida natural en el planeta, y que se ha ubicado en el periodo histórico 
actual o antropoceno (Crutzen & Stoermer, 2000). El efecto directo del cambio global 
se refleja en la denominada sexta extinción (Leakey & Lewin, 1996), la extinción 
masiva más importante desde el periodo cretáceo, y que actualmente afecta a la 
mayor parte de las regiones habitadas por el hombre, desde los océanos hasta las 
regiones montañosas.  

Como respuesta a la extinción de especies y ecosistemas, el Convenio de Diversidad 
Biológica (CBD, 2001) definió las pautas adecuadas para la conservación biológica, 
entendida ésta como el conjunto de herramientas y estrategias encaminadas al 
mantenimiento de la biodiversidad en el planeta. El CBD marcó  además una serie 
de objetivos, basados en los mecanismos principales de conservación, generalmente 
sintetizados en acciones in situ (protección de los sistemas naturales en su lugar de 
origen) y acciones ex situ (a través de la preservación de los recursos genéticos fuera 
de su hábitat). En términos generales, las estrategias de conservación biológica deben 
contar con la participación conjunta de cuatro ámbitos fundamentales de la sociedad 
moderna (Laguna, 2002): (1) científico, (2) educativo-divulgativo, (3) jurídico, y (4) 
técnico.  

El efecto más visible de las estrategias de conservación y la colaboración de todos los 
ámbitos implicados se refleja en el elevado número de espacios protegidos 
actualmente existentes, como mecanismos más adecuados y eficaces para la 
conservación in situ. Sin embargo, la simple definición de áreas protegidas no 
garantiza la perpetuación de especies y ecosistemas (Heywood & Dulloo, 2005), por 
lo que resulta necesario establecer acciones específicas para hacer frente a los 
procesos de fragmentación, simplificación o reducción de hábitats, tanto dentro 
como fuera de los espacios protegidos.  

La conservación de especies y ecosistemas debe considerar, además, la preservación 
de los procesos ecológicos que las mantienen (Fleishman et al., 2006), proponiéndose 
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diferentes métodos de estudio y análisis de la biodiversidad y de la diversidad 
biológica, conceptos que si bien suelen considerarse análogos, responden a 
diferentes modos de comprender la naturaleza (Margalef, 2002; Pineda et al., 2002).  

El estudio de la biodiversidad terrestre, sensu lato, puede ser abordado desde 
numerosos puntos de vista (Primack & Ros, 2002), entre los cuales la cubierta vegetal 
representa un pilar fundamental. Tomando como referencia la hipótesis GAIA 
(Lovelock, 1993), según la cual existe una interacción crucial entre los organismos y 
las características físico-químicas del planeta, actuando éste como un único 
superorganismo, la cubierta vegetal actuaría como un “eslabón” fundamental entre 
los diferentes sistemas biológicos. De este modo, la interacción de las plantas con el 
clima y el suelo, así como su condición de “sustento” de nichos ecológicos  y 
productores primarios, otorgan a la vegetación un papel relevante, constituyendo 
una parte fundamental de los “hábitats” de numerosos grupos biológicos.  

Actualmente, la conservación y protección de los recursos genéticos contenidos en 
las plantas representa uno de los principales objetivos de la conservación en los 
medios terrestres, debido a sus implicaciones económicas, sociales y ecológicas. Así, 
la conservación de plantas se traduce en numerosas ventajas para la sociedad, en 
campos tales como la alimentación, la economía, la medicina o la conservación de 
áreas naturales (Rolston, 2004). En este marco, la aplicación del Convenio sobre 
Diversidad Biológica ha sido especialmente relevante en el campo de la botánica 
(Williams et al., 2003). Los compromisos adquiridos para el mantenimiento de los 
recursos genéticos de las especies silvestres se han traducido en numerosas 
iniciativas destinadas a la conservación vegetal, destacando aquellas establecidas en 
el ámbito global (Estrategia Global para la Conservación Vegetal, 2002) y su 
aplicación directa en los países de la Unión Europea (Estrategia Europea para la 
Conservación de la Flora, 2003).  

II- Los sistemas de montaña frente al cambio global 

Los territorios de montaña son centros privilegiados de biodiversidad, especialmente 
en el ámbito de las regiones de clima templado, donde constituyen los principales 
centros de endemicidad y riqueza de especies (Ozenda, 2002). El año 2002, 
seleccionado por la UNESCO como “año internacional de las montañas”, impulsó la 
concienciación general sobre la importancia y valor de las regiones montañosas del 
planeta, con una especial implicación del mundo científico, a través de la 1ª 
conferencia internacional sobre la biodiversidad de montaña (Körner & Spehn, 2002). Esta 
y otras iniciativas sirvieron, además, para poner de manifiesto el impacto del cambio 
global en los sistemas de montaña, documentados a través de diferentes estudios 
relacionados con las alteraciones climáticas (Guisan & Theullirat, 2000; Thuiller et al., 
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2005), los cambios en los usos del suelo (Spehn et al., 2005) o la influencia de especies 
exóticas invasoras (Dietz et al., 2006). Los cambios producidos en la estructura y 
composición de la biodiversidad, junto a los procesos dinámicos que, de forma 
natural o inducida, afectan a los ecosistemas de montaña, se traducen en una gran 
complejidad de hábitats y paisajes (McElroy, 1986). En las regiones montañosas 
europeas, el fuerte impacto sufrido a partir del siglo XIX, a través de las actividades 
humanas y los ritmos de explotación/abandono (Lasanta Martínez, 1990) hacen que 
la situación actual de estos territorios se encuentre en un momento histórico crucial, 
desde el punto de vista de la conservación de hábitats y especies. 

Los cambios en los usos del territorio pueden considerarse como los principales 
factores de impacto sobre la biodiversidad de los territorios de montaña, a través del 
efecto directo de la explotación del territorio (Spehn et al., 2005). Los principales 
aspectos relacionados con estas amenazas deben comprenderse a través de las 
condiciones socio-económicas propias de cada  área de montaña (Körner et al., 2005), 
con el fin de establecer estrategias adecuadas de conservación, e involucrando a 
todos los sectores implicados, desde el ámbito científico al de gestión. 

Entre las iniciativas actuales para la conservación de las áreas de montaña, destaca el 
proyecto GLOCHAMORE (Global Change and Mountain Regions), promovido por  la 
Mountain Research Initiative (a través de los programas MAB y IHO de la UNESCO) y 
la Unión Europea (mediante el VI Programa Marco). GLOCHAMORE  representa 
una estrategia de investigación a nivel global, en la que se establecen los principales 
objetos de estudio que deben considerarse como base para la conservación de los 
sistemas biológicos de montaña, entre los que se destacan los siguientes (Björnsen, 
2006): (1) el clima; (2) los cambios en el uso del suelo; (3) la criosfera; (4) los sistemas 
acuáticos; (5) el aspecto funcional de ecosistemas, a través de los ciclos 
biogeoquímicos; (6) el inventariado y seguimiento de la biodiversidad; (7) riesgos 
naturales como inundaciones, avalanchas o incendios; (8) factores determinantes de 
salud pública; (9) economías de montaña, como el empleo, el turismo o la 
explotación del territorio; y (10) la implicación de la sociedad en relación con el 
cambio global.  

El objetivo final de estas propuestas es servir de referencia para la elaboración de los 
planes de investigación relacionados con la conservación de la biodiversidad en 
áreas de montaña, en función de las necesidades actuales. Sin embargo, es necesario 
individualizar, en cada caso, las características de cada región de montaña, a la hora 
de abordar el estudio de los factores relacionados con la extinción o alteración de 
especies, poblaciones o hábitats. 
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III- La Cordillera Cantábrica como objeto de estudio 

Localización geográfica 

Las montañas cantábricas, en sentido amplio, forman un complejo sistema 
montañoso a lo largo de un eje este-oeste que atraviesa el norte de la Península 
Ibérica, desde Galicia hasta los Pirineos, y que supone el límite occidental de las 
cadenas alpinas euroasiáticas (Figura I). El apelativo cantábrico (etimológicamente, 
“los pueblos de las montañas”, formado por cant- / montaña y el gentilicio /-abro), 
procede del nombre de los pueblos prerromanos que habitaban al este de los ríos 
Sella y Esla, con límite sudoeste en los montes de Oca y noroeste en Santoña 
(Martino, 2002). Aún en el marco de los conocimientos actuales sobre el territorio, la 
delimitación precisa de la Cordillera Cantábrica puede presentar diferentes 
interpretaciones, desde el punto de vista geológico, geográfico, florístico, etc.  

Siguiendo un criterio orográfico, la Cordillera Cantábrica puede quedar restringida 
al territorio que engloba, de forma continua y a lo largo de su eje este-oeste, las 
cumbres más elevadas del noroeste peninsular, principalmente las que superan los 
1500 metros de altitud, así como los valles situados en sus alrededores (Figura I). El 
área así definido coincide con la denominada Cordillera cántabro-astúrica (Martin-
Serrano, 1994), cuyo eje discurre casi completamente en dirección este-oeste, 
diferenciándose así de las montañas galaico-leonesas, situadas al oeste, y de los 
montes vasco-cantábricos, al este. Martin-Serrano (1994) apunta sin embargo la 
dificultad de delimitar los extremos santanderino y galaico de la Cordillera 
Cantábrica, desde un punto de vista orográfico.  

En términos geológicos, las áreas más elevadas de la Cordillera Cantábrica 
coinciden, en su sector oriental, con el límte entre la zona cantábrica y la zona vasco-
cantábrica, donde la brusca interrupción de los relieves paleozoicos de la primera 
(Ugarte, 1994), en el área de la sierra de Peña, da paso a materiales geológicos 
mesozoicos más recientes. En el área occidental, las áreas de mayor altitud del límite 
oeste de la Cordillera Cantábrica se corresponden con la unidad geológica de Navia-
Alto Sil, en el seno de la zona astur-occidental leonesa. En esta área, especialmente a 
partir de la sierra de Ancares y su continuación en la sierra del Caurel, el eje 
orográfico de la Cordillera Cantábrica sufre un brusco cambio de orientación, con 
implicaciones en las redes hidrográficas, las cuales comienzan a verter aguas hacia el 
Atlántico, en el ámbito de las montañas galaico-leonesas. 

Desde un punto de vista biogeográfico, La Cordillera Cantábrica puede incluirse, de 
forma genérica, en el denominado sistema alpino europeo (Ozenda, 1985), en el sentido 
del conjunto de montañas con un importante complejo de flora orófila y que incluye 



Introducción general 

 

 5

Sierra Nevada, los Pirineos, los Alpes, los Apeninos, los Cárpatos o los Balcanes. Sin 
embargo, la Cordillera Cantábrica presenta unas características propias, definidas 
por su menor altitud, su origen hercínico y la combinación de una fuerte oceanidad y 
la influencia del clima mediterráneo, así como una historia climática estrechamente 
relacionada con la historia geológica de la Península Ibérica.  

La conformación definitiva de estas montañas se produjo durante la orogenia alpina, 
durante el periodo terciario, en un momento en que predominaba un clima 
subtropical cálido y uniforme, y dominaban los bosques subtropicales de laurisilva. 
El periodo posterior de enfriamiento y continentalización transformó la flora 
lauroide en flora esclerófila (Sitte et al., 2004), convirtiendo las áreas montañosas 
peninsulares en centros de especialización de un componente orófilo o alpino que 
sufriría alternancias de conexión y aislamiento durante las glaciaciones 
pleistocénicas, dando origen a los procesos de vicarianza comúnmente señalados en 
estos territorios (Favarger, 1956, 1995). La entrada al Holoceno supuso el progresivo 
paso hacia un periodo cálido, a través de los periodos tardiglacial y postglacial, 
entrando finalmente en un periodo caluroso o periodo atlántico (6000-4000 a.C). Este 
periodo provocó la migración definitiva de plantas adaptadas al frío hacia las 
montañas, mientras que la tundra dominante en el periodo anterior fue sustituida 
por bosques mixtos planifolios (García Antón et al., 2002), y posteriormente por 
nuevas especies dominantes, como el haya.  

La fitogeografía actual de la Cordillera Cantábrica ha sido tratada en el último siglo 
en diferentes estudios referentes a la Península Ibérica (Braun-Blanquet, 1919; 
Walter, 1990; Bolós, 1985; Rivas-Martínez, 1982, Rivas-Martínez et al., 2002), 
asignándole en todos los casos una posición fronteriza o de transición entre la región 
eurosiberiana y la región mediterránea. A partir de 1970 se acuñó la denominación 
de provincia orocantábrica (Figura I), definida primeramente como territorio 
mediterráneo (Rivas-Martínez, 1973; Navarro & Díaz González, 1977) y finalmente 
como eurosiberiano, a partir de una aproximación fundamentalmente bioclimática. 
La última propuesta de Rivas-Martínez et al. (2002) considera la subprovincia 
Orocantábrica en el contexto de los territorios de macrobioclima templado de la 
Península Ibérica (provincia cántabro-atlántica), además de unidades subordinadas 
como sectores, distritos y comarcas (Rivas-Martínez et al., 2007). El carácter fronterizo 
de la Cordillera Cantábrica puede apreciarse tanto en su componente florístico, 
abundante en estirpes mediterráneas y eurosiberianas, como en la distribución 
espacial de las plantas de montaña, en muchos casos relacionada con la acusada 
disimetría norte-sur, característica que comparte con el resto de montañas europeas 
de influencia mediterránea (Nagy, 2006). 
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(A) 

(B) 

 
  

Figura I. (A) Ubicación de la Cordillera Cantábrica en el contexto del relieve europeo. (B) mapa 
hipsométrico del entorno del territorio Orocantábrico (a partir de Rivas Martínez et al., 2002) y división 
administrativa de las provincias que ocupa: Lugo (Lu), Asturias (As), León (Le), Santander (S), Palencia 
(P) y Burgos (Bu). 

 

Conocimiento botánico del territorio 

La Península Ibérica representa uno de los principales centros de diversidad vegetal 
del mediterráneo occidental, con cerca de 8000 especies de plantas vasculares 
(Castroviejo, 2002) y más de 200 asociaciones vegetales descritas (Rivas-Martínez et 
al., 2002). En este contexto, la Cordillera Cantábrica se perfila como un macizo 
montañoso de gran extensión, donde el estudio de la biodiversidad vegetal ha tenido 
una larga trayectoria histórica. Los primeros estudios botánicos modernos de 
historia natural que incluyen el territorio están documentados a partir del siglo XIX, 
en obras generales sobre la Península Ibérica o parte de ella (Wilkomm, 1896; 
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Wilkomm & Lange, 1861-1880; Leresche & Levier, 1880; Colmeiro, 1885-1889; 
Gandoger, 1895; Merino, 1905; etc.), donde es común encontrar referencias botánicas 
sobre la Cordillera Cantábrica, en algunos casos a través de las citas de otros 
naturalistas como Lagasca, Durieu, Bourgeau o Pérez Minguez. A comienzos del 
siglo XX, las expediciones botánicas comenzaron a perfilarse como herramientas 
básicas del conocimiento científico, encontrando un importante número de 
publicaciones referidas al ámbito cantábrico (Lacaita, 1929; Guinea, 1948; Buch, 1951; 
Lázaro Ibiza, 1920; Rothmaler, 1935; Borja, 1953; Camara Niño, 1957; Losa, 1956, 
1958; Losa & Montserrat, 1953, 1954; Laínz, 1982, etc).  

En la segunda mitad del siglo XX comienza un nuevo periodo de conocimiento, 
siguiendo las disciplinas relacionadas con la ecología vegetal desarrolladas en 
centroeuropa, como la geobotánica o la fitosociología. Las prospecciones botánicas 
en la Cordillera Cantábrica comienzan así a aplicar un concepto ecológico al 
conocimiento de la distribución de plantas, concibiendo la biodiversidad vegetal 
desde un punto de vista integrado con los factores ambientales y las unidades 
específicas de paisaje (Rivas Goday & Rivas-Martínez, 1958; Tuxen & Oberdorfer, 
1958; Rivas-Martínez et al., 1971, Rivas-Martínez et al., 1984, etc.).  

A pesar del conocimiento actualmente existente, los estudios botánicos referidos a la 
biodiversidad de la Cordillera Cantábrica en su conjunto son escasos, debido a la 
preponderancia de trabajos de carácter local o regional. Entre los escasos trabajos 
que abordan la biodiversidad vegetal del territorio, destacan algunos análisis 
florísticos comparativos con otras montañas o territorios ibéricos (Losa, 1956; 
Navarro Andrés & Díaz González, 1977; Fernández Prieto, 1983; Rivas-Martínez et 
al., 1984, 1990) o aquellos relacionados con la flora endémica en el contexto de la 
biogeografía histórica (Montserrat & Villar, 1972; Hernández Bermejo & Sainz 
Ollero, 1984; Moreno Saíz et al., 1998).  

Amenazas sobre la biodiversidad vegetal 

Al igual que otras regiones montañosas, la Cordillera Cantábrica ha sufrido, a lo 
largo de su historia reciente, cambios drásticos en el aprovechamiento del territorio, 
derivados en su mayor parte del impacto de las actividades humanas. Entre los 
principales factores que amenazan la diversidad vegetal actual del territorio, pueden 
destacarse dos, si bien íntimamente relacionados: (1) factores relacionados con el 
desarrollo socio-económico, como la creación de infraestructuras y equipamientos, y 
(2) factores relacionados con el aprovechamiento de los recursos naturales. En el 
primer caso, la construcción de vías de comunicación, zonas urbanizadas, áreas 
turísticas y estaciones de esquí alpino representan los principales elementos de 
alteración del territorio, cuyos efectos suelen reducirse al área en que se desarrollan. 



Introducción general 

 

 8

Las amenazadas relacionadas con el aprovechamiento de los recursos naturales han 
afectado a la Cordillera Cantábrica desde hace más de 2000 años, si bien puede 
considerarse que el mayor impacto derivado del aprovechamiento ganadero, forestal 
o agrícola del territorio se produjo en el siglo XIX, tal y como ocurrió en la mayor 
parte de las montañas europeas (Lasanta Martínez & Ruíz Flaña, 1990). Como 
resultado de ello, los bosques de las montañas cantábricas están actualmente 
diezmados y sometidos a una importante fragmentación espacial (García et al., 2005), 
lo que afecta de un modo directo a la viabilidad de especies “paraguas” como el oso 
(Ursus arctos) o el urogallo (Tetrao urogallus subsp. cantabricus) (Naves, 2003; 
Quevedo et al., 2006). Además, la tendencia actual de abandono de cabañas 
ganaderas de tamaño medio o pequeño, pero con una fuerte intensificación en pocas 
áreas de producción, afecta la conservación de hábitats seminaturales ligados a la 
actividad humana, proceso desde hace tiempo conocido en otras montañas europeas. 

El efecto del cambio climático, como asunto de primer orden en el panorama social y 
ambiental actual (se puede consultar información actualizada en el IPCC, 
Intergovernamental Panel of Climate Change, www.ipcc.ch), es otro factor a tener en 
cuenta para la elaboración de estrategias de conservación (Hannah et al., 2002). La 
Evaluación Preliminar de los impactos en España por efecto del cambio climático (Moreno 
Rodríguez, 2005), documenta los principales efectos de las proyecciones de cambio 
climático del IPCC sobre la biodiversidad vegetal en España (Fernández-González et 
al., 2005), apuntando hacia una mediterraneización del clima en el área norte 
peninsular. Estos autores consideran los hábitats de montaña entre los más 
amenazados por el cambio climático, definiendo un alto riesgo de declinación o 
extinción en el caso de la alta montaña cantábrica, con un mayor impacto respecto a 
las montañas pirenaicas, pero de menor envergadura que los cambios esperados 
para las montañas del sistema central ibérico. Esta predicción coincide con los 
modelos que apuntan la vulnerabilidad de la flora de montaña frente al cambio 
climático (Guisan & Theurillat, 2000), especialmente en áreas de transición 
bioclimática (Thuiller et al., 2005), como es el caso de la Cordillera Cantábrica. Sin 
embargo, apenas existen estudios referidos a los efectos del cambio climático sobre el 
territorio, y tampoco listados de especies o hábitats potencialmente sensibles. En el 
ámbito del norte peninsular, del Río (2005), analiza las tendencias en la precipitación 
y la temperatura durante el periodo 1961 / 1997 en Castilla y León, definiendo cuál 
sería el cambio esperado en la vegetación durante el siglo XXI, y estimando, para la 
vertiente meridional de la Cordillera Cantábrica, una tendencia a la disminución 
general de la precipitación media anual y un aumento de la temperatura, 
provocando un  efecto de atemperamiento que contrastaría con la tendencia de 
mediterraneización indicada anteriormente.  
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Otro de los principales problemas del medio ambiente en la Cordillera Cantábrica 
está relacionado con los incendios forestales (Marquínez et al., 2003; Álvarez García 
& Marquínez García, 2007). De hecho, la zona occidental de las montañas de 
Asturias y León representan una de las zonas de mayor incidencia de incendios en 
España (Vélez, 2000), sólo superados por Galicia y la comarca leonesa del Bierzo. La 
degradación de la cubierta vegetal y la erosión provocada por los incendios 
forestales representa actualmente un problema importante para la conservación  de 
la biodiversidad cantábrica, razón por la cual diferentes instituciones elaboran 
planes de predicción y prevención frente a incendios, mediante la elaboración de 
estudios específicos o herramientas cartográficas (Álvarez García & Marquínez 
García, 2007; Rodríguez Martín, 2006). 

Estrategias de conservación 

Los espacios protegidos en España representan actualmente cerca del 6% de la 
superficie nacional (Reyero, 2002), si bien se prevé que, en el marco de la Red Natura 
2000, la superficie protegida llegará al 23% (Morillo y Gómez-Campo, 2000). La Red 
Natura 2000 constituye uno de los planes de conservación más ambiciosos del 
planeta (Rifkin, 2004) y se configura como resultado de la aplicación de la Directiva 
97/62/CE del Consejo, de 27 de octubre de 1997. Esta norma europea obliga a la 
conservación de hábitats y especies de interés comunitario, principalmente a través 
de la designación de Lugares de Interés Comunitario (LIC)– declarados en el futuro 
como Zonas de Especial Conservación (ZEC)– y de Zonas de especial Conservación para las 
aves (ZEPA). 

En el momento actual, el 90% de la superficie de la Cordillera Cantábrica ha sido 
reconocida como LIC ó ZEPA por mediación de las diferentes administraciones 
autonómicas, lo que implica la aplicación de una serie de normativas de gestión 
relacionadas con la conservación. Además, una buena parte de los territorios 
incluidos en la Red Natura 2000 y en las redes de espacios naturales protegidos han 
sido declarado como Reserva de la Biosfera, con el objetivo de asegurar la 
conservación de la biodiversidad y el desarrollo sostenible. Tal es el caso de 
Muniellos (declarada en el año 2000), Somiedo (2000), Redes (2001), Picos de Europa 
(2003), Valle de Laciana (2003), Babia (2004), Alto Bernesga (2005), Los Valles de 
Omaña y Luna (2005), Ancares Leoneses (2006), y Os Ancares Lucenses y Montes de 
Navia, Cervantes y Becerreá (2006).  

Si bien la Red Natura 2000 constituye una herramienta fundamental para la 
conservación de la biodiversidad en la Cordillera Cantábrica, su declaración debe 
considerarse tan sólo como un marco adecuado para el desarrollo de acciones reales 
de conservación. Las principales herramientas para la conservación efectiva del 
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territorio se basan en los planes de ordenación y gestión territorial, siguiendo los 
compromisos adquiridos por el estado y las Comunidades Autónomas en relación 
con la conservación de la naturaleza, a raíz del Convenio de Diversidad Biológica 
(CBD). Sin embargo, estas iniciativas deben contar con información previa sobre los 
objetivos concretos de conservación, así como con evidencias científicas suficientes  
para su aplicación. En relación con la biodiversidad vegetal, iniciativas como las 
desarrolladas desde Planta Europa (www.plantaeuropa.com) para la definición de 
Áreas de Importancia para las Plantas (Important Plant Areas), o la Estrategia Europea 
para la Conservación de las Plantas (2003), consideran la necesidad de establecer 
prioridades para la conservación, así como acciones específicas ex situ o in situ para 
las especies y hábitats considerados como prioritarios, o para los cuales se ha 
definido un riesgo de extinción. En la misma línea se dirigen los programas de 
apoyo de la UICN, como la Cuenta Atrás 2010 (www.cuenta.atras2010.es), con el 
objetivo de cumplir con los requerimientos del CBD, en materia de conservación de 
especies y hábitats amenazados.  

A partir de la información disponible sobre las prioridades de conservación y sus 
amenazas, las estrategias comentadas destacan la necesidad de realizar planes de 
conservación o recuperación para especies amenazadas, así como acciones de 
conservación in situ o ex situ de carácter urgente o preventivo, acciones que las 
diferentes Comunidades Autónomas con territorios en la Cordillera Cantábrica 
deberán afrontar con urgencia en los próximos años. Sin embargo, la división 
administrativa actual no favorece la aplicación de sistemas de conservación 
efectivos, ya que las prioridades suelen establecerse en un ámbito geopolítico 
(Rodrigues & gaston, 2002). Recientemente se ha planteado la necesidad de una 
perspectiva única frente a la conservación vegetal de la Cordillera Cantábrica (Bueno 
et al., 2005), que ha impulsado a investigadores de diferentes instituciones a la 
creación de la Red Cantábrica de Conservación Vegetal (Bueno et al., 2007), grupo de 
trabajo incluido en el seno de la Sociedad Española de Biología de la Conservación 
de Plantas (www.conservacionvegetal.com). El área de estudio de esta Red incluye, 
además de la costa cántabro-atlántica, la Cordillera Cantábrica como elemento de 
conexión entre las diferentes áreas administrativas. A partir de esta u otras 
iniciativas, como la ya comentada red de investigación frente al cambio global 
(Björnsen, 2006) se define un ámbito de actuación en el que los centros de 
investigación afrontan el reto de ofrecer bases biológicas aplicables en las estrategias 
de conservación, a través de diferentes estudios, como la actualización de bases de 
datos y atlas de biodiversidad, el análisis de indicadores ecológicos, la selección de 
especies de interés para la conservación, los estudios sobre poblaciones de especies 
amenazas, la influencia de los cambios climáticos y del paisaje, etc. 
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IV- La biología de la conservación 

Conceptos básicos 

La disciplina de la Biología de la Conservación tiene como principal objetivo el 
conocer y definir las pautas que permitan mantener el mayor grado de diversidad 
biológica posible, entendida ésta desde las moléculas ribonucleicas hasta los más 
complejos ecosistemas funcionales (Frankel et al., 1995). El término conservation 
biology fue acuñado en los años 80 por Soulé & Wilcox (1980), en un momento en que 
se hizo necesario definir una línea de investigación que diese respuestas a las altas 
tasas de extinción que empezaron a ser medidas durante la segunda mitad del siglo 
veinte. Se trata de una disciplina impulsada principalmente desde la ecología 
(Frankel et al., 1995), que a lo largo de los años ha ido definiéndose como una ciencia 
multidisciplinar. Desde la primera declaración de intenciones del Convenio de 
Berna, hasta los recientes acuerdos del CBD, el desarrollo de la biología de la 
conservación ha ido creciendo en numerosos ámbitos de estudio (Fazey et al., 2005), 
como respuesta de la necesidad de información útil para hacer frente a la pérdida de 
biodiversidad. El hecho de no constituirse como ciencia independiente, sino como 
una corriente interdisciplinar a la que acuden científicos de toda índole, ha llevado a 
reunir bajo el mismo techo a taxonomos, genetistas, ecólogos y científicos de 
diferentes ramas de la ciencias biológicas o ambientales.  

Un enfoque científico conservacionista debe considerar los factores fundamentales 
que determinan el crecimiento de un sistema biológico en el tiempo (Solbrig, 1991): 
(1) factores ambientales, que determinan la disponibilidad de recursos; (2) las 
características demográficas de las poblaciones; y (3) la interacción entre especies 
(competencia, mutualismo, depredación, etc.). Estos factores deben ser integrados y 
aplicados por el conocimiento científico, con el objetivo último de evitar la extinción 
o declinación de especies, a partir del estudio de las causas que provocan su 
regresión (Bañares et al., 2001). La biología de la conservación estudia también los 
factores implicados en los procesos naturales de extinción y dinámica de la 
biodiversidad, si bien actúa principalmente como una disciplina de crisis, en respuesta 
a la extinción inducida por las actividades humanas (Meine, 1999).  

Entre las principales bases conceptuales de la biología de la conservación, suele 
destacarse el estudio de conceptos biológicos clave para esta disciplina, en el ámbito 
de áreas afines como la taxonomía, la ecología, la genética, la geografía o la biología 
evolutiva (Trombulak et al., 2004). A la hora de obtener resultados útiles para la 
conservación, tradicionalmente se distingue entre los estudios basados en especies 
concretas (single-species approach) de los enfoques dirigidos a la conservación del 
ecosistema o las comunidades (ecosystem approach) (Noss, 1996). Debido a que ambos 
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enfoques están íntimamente interrelacionados (Soulé & Mills, 1992; Heywood & 
Iriondo, 2003), los estudios de biología de conservación deben considerar ambos 
objetivos como complementarios (Primack & Ros, 2002) y aplicarse en común a la 
hora de valorar el estado de la conservación de la biodiversidad de un territorio 
(Heywood & Dulloo, 2005). 

Herramientas de estudio 

En función de los diversos campos que integra, la biología de la conservación utiliza 
diferentes herramientas. Los análisis de biodiversidad territorial puede considerarse 
como el punto de partida sobre el que desarrollar estudios de conservación 
concretos, ya que proporcionan un elemento geográfico de referencia, que puede ser 
valorado desde la Biogeografía de la Conservación (Conservation biogeography), 
propuesta como una disciplina dedicada al estudio de las especies o conjuntos de 
especies de interés para la conservación en áreas geográficas determinadas 
(Whittaker et al., 2005). El análisis de la biodiversidad de un territorio se 
complementa con el desarrollo de bases de datos y colecciones biológicas, las cuales 
pueden servir como instrumento para evaluar gradientes de biodiversidad 
(Rosenzweig, 2004), o como base biológica para la definición del grado de 
conocimiento o interés de la riqueza taxonómica de un territorio (Cao et al., 2004; 
Soberón et al., 2007). Las bases de datos de biodiversidad permiten también 
desarrollar listados de especies prioritarias o de interés para la conservación (Keller 
& Bollmann, 2004) y diseñar estudios específicos sobre sus poblaciones.  

Uno de los ámbitos de estudio con mayor interés en los últimos años trata la relación 
del cambio climático con la conservación de especies (Root et al., 2003), 
especialmente de aquellas endémicas o amenazadas (Malcolm et al., 2005). En este 
contexto, la aplicación de metodologías relacionadas con la bioclimatología o los 
modelos de nicho climático, ayudados por los Sistemas de Información Geográfica, 
pueden servir para el estudio de las interacciones entre el cambio climático y los 
organismos (Hijmans et al., 2005; Hijmans & Graham, 2006). El conjunto de estas y 
otras herramientas de análisis territorial permiten evaluar el contexto ecológico y 
geográfico de poblaciones, como elemento básico y funcional para la conservación, si 
bien sujeto a diferentes interpretaciones, en función del enfoque ecológico, evolutivo 
u operacional ligado al concepto de población (Beebee, 2006). Por ejemplo, a partir 
del concepto clásico de especie evolutiva se han definido Unidades con Significancia 
Evolutiva (ESU´s o Evolutionarily significant units), como grupos de individuos o 
poblaciones que pueden considerarse como unidades diferenciadas en los procesos 
de especiación o diferenciación intraespecífica (Waples, 1995), definiendo así nuevos 
objetos de estudio para la biología de la conservación.  



Introducción general 

 

 13

En líneas generales, el estudio de poblaciones amenazadas se dirige a determinar los 
factores bióticos y abióticos que las afectan, y que determinan su tasa de crecimiento 
(Gibson, 2002). En el caso de poblaciones en declive, la biología de la conservación 
tiene como objetivo básico el conocer las causas que provocan esa situación, así como 
las etapas vitales que resultan críticas para la viabilidad poblacional, o la definición 
de la mínima población viable (Menges, 1992, 2000). El aumento o estabilidad de la 
población puede ser abordada según diferentes enfoques, relacionados con la 
demografía (estructura y dinámica poblacional, competencia, facilitación, etc.), la 
biología reproductiva (éxito reproductivo, dispersión y reclutamiento, germinación, 
etc.), la genética (variabilidad poblacional, taxonomía evolutiva, efectos de cuello de 
botella, etc) o el hábitat (disponibilidad real o potencial, interacciones ecológicas, 
etc.).  

En relación con el hábitat, las herramientas relacionadas con la ecología del paisaje 
(Landcape ecology) permiten conocer los procesos que regulan el funcionamiento de 
las poblaciones o comunidades en relación con la dinámica del hábitat, por lo que 
esta disciplina está cada vez más asociada a la conservación (Gutzwiller, 2002). 
Todos estos aspectos contribuyen a la perpetuación biológica de una población, 
hasta el momento crítico en que la acción de uno o varios factores desencadenan los 
procesos del “torbellino de extinción” que definen la desaparición de una población 
(Gilpin & Soulé, 1986).  

El estudio de poblaciones de plantas 

Si bien los aspectos comentados sobre la biología de la conservación marcan pautas 
generales de estudio para cualquier grupo biológico, la utilización de cada 
herramienta puede variar de unos grupos a otros, según las características ecológicas 
o geográficas de las especies a estudio.  

Las poblaciones de plantas se definen como un conjunto de individuos de una 
misma especie que comparten un mismo área, con unas características espaciales, 
temporales y estructurales propias (Silvertown & Lovett, 1993). Los métodos 
disponibles para la valoración del riesgo de extinción de poblaciones de plantas son 
numerosas (Akçakaya & Sjögren-Gulve, 2000). La aplicación de uno u otro debe 
servir de base para la obtención de resultados concluyentes, que puedan ser 
aplicados para la viabilidad de poblaciones o especies (Heywood & Iriondo, 2003). 
Para ello, el primer paso necesario para afrontar el estudio de una planta implica 
unos análisis previos, como la revisión taxonómica o ecológica del taxon a estudio 
(Cropper, 1993) para, posteriormente, evaluar las diferentes aproximaciones posibles 
a la biología de dicho taxon.  
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Durante las dos últimas décadas se han considerado diferentes opciones para la 
definición del ritmo e intensidad de los estudios desarrollados sobre las plantas 
susceptibles de extinción. Una de las propuestas más consideradas se debe a Menges 
y Gordon (1996), quienes definieron diferentes rangos de intensidad, en función de 
que el objeto de estudio fuese (1) el conjunto de poblaciones del área de distribución, 
(2) la población o (3) los individuos. Los estudios sobre plantas amenazadas pueden 
también plantearse en función del tiempo, en estudios de aproximación rápida (1/2 
años) o estudios de aproximación lenta (4/5 ó más años) (Marrero et al., 2002), o en 
función de los recursos requeridos para la obtención y análisis de datos, en estudios 
básicos y de detalle (Albert et al., 2001; Bañares et al., 2003). La valoración final del 
estado de conservación puede ser definido a partir de diferentes métodos, en función 
de la información disponible, con el propósito de servir como base para la 
planificación de la conservación (Akçakaya & Sjögren-Gulve, 2000). 

V- Planteamiento y estructura del trabajo 

Objetivos generales 

En la presente tesis doctoral se aplican herramientas relacionadas con la biología de 
la conservación para el estudio de flora vascular en la Cordillera Cantábrica, con un 
especial interés por las plantas endémicas, raras o amenazadas. La base conceptual 
del estudio se basa en la consideración de la Cordillera Cantábrica como una unidad 
homogénea, sobre la cual pueden establecerse unas pautas propias de conservación 
de la biodiversidad. 

Los objetivos principales son dos: (1) establecer un marco general sobre la 
biodiversidad vegetal de la Cordillera Cantábrica, a partir del conocimiento actual 
sobre la distribución y hábitat de las especies que pueden considerarse como 
prioridades de conservación en el territorio, y (2) utilizar casos concretos de estudio 
que permitan establecer medidas para su conservación, así como definir pautas 
generales de amenaza o viabilidad de flora vascular en el territorio.  

La tesis intentará dar respuesta, aún de forma parcial, a los siguientes interrogantes: 
(1) ¿Cuál es la biodiversidad vegetal de la Cordillera Cantábrica, y qué grado de 
exclusividad presenta frente a otros territorios de montaña?; (2) ¿Cuáles son los 
principaes centros de biodiversidad?; (3) ¿Existen unas características de rareza o 
hábitat comunes a la flora amenazada presente en el territorio?; (4) ¿En qué modo se 
pueden aplicar sistemas para la selección de especies prioritarias?; (5) ¿Qué medidas 
de conservación deben aplicarse frente a los casos de estudio? (6) ¿Qué aportan los 
resultados obtenidos para estos táxones, en relación con los sistemas de conservación 
adecuados para la flora orocantábrica?.  
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Con el fin de abordar estas cuestiones, y aportar información que permita desarrollar 
estrategias de conservación en la Cordillera Cantábrica, se han elaborado ocho 
capítulos independientes, repartidos en dos partes, y utilizando diferentes 
metodologías científicas (Tabla I). Teniendo en cuenta la diversidad y extensión del 
ámbito de estudio, las aportaciones de este trabajo no pretenden ir más allá de 
contribuciones parciales sobre la conservación de plantas en el territorio, si bien se 
entiende que el enfoque geográfico adoptado puede ofrecer un marco general 
adecuado, como base para el desarrollo de estudios posteriores. 

 
Capítulo Metodología Aplicaciones a estrategias de conservación 

1 
Recopilación y análisis de bases de datos 
sobre biodiversidad 

Valoración de la biodiversidad territorial 

2 
Análisis biogeográficos sobre áreas de 
endemicidad 

Identificación de áreas prioritarias o de 
interés para la biodiversidad 

3 
Análisis de distribución, rareza y hábitat de 
especies amenazadas 

Definición de factores de amenaza en un 
territorio 

4 
Identificación de prioridades para la 
conservación 

Asignación de recursos para la investigación 
o la conservación (ex situ / in situ) 

5 
Modelización espacial del área de ocupación 
de especies raras o amenazadas 

Gestión de áreas de conservación para 
especies amenazadas 

6 
Caracterización de poblaciones con base 
genética y ecológica  

Designación de unidades de conservación  

7 
Análisis de Viabilidad de Poblaciones en el 
contexto de la fragmentación del hábitat  

Planes de conservación de especies 

8 
Indicadores biológicos para la valoración de 
la biodiversidad y conservación de hábitats 

Gestión de hábitats y especies de interés 

Tabla I. Descripción de las principales metodologías utilizadas en cada uno de los capítulos, y 
aplicación a las estrategias de conservación de la Cordillera Cantábrica (la clasificación de estrategias de 
conservación se adaptó a partir de Heywood & Dulloo, 2006). 

 

Primera parte 

La primera parte del trabajo se ha planteado como un análisis general sobre la 
biodiversidad de la Cordillera Cantábrica, de cara a definir un marco biogeográfico 
único que pueda servir de referencia en las estrategias de conservación a diferentes 
escalas. Para ello se abordan aspectos relacionados con la biodiversidad vegetal en el 
territorio, tales como la riqueza florística o de hábitats y el componente de plantas y 
hábitats endémicos o amenazados, recopilando la información disponible y 
generando una base de datos con información sobre biodiversidad vegetal 
orocantábria. Dicha información se utiliza, además, como base para el 
establecimiento de prioridades florísticas. 
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En el capítulo 1 se revisa el conocimiento existente sobre la biodiversidad vegetal de 
la Cordillera Cantábrica (territorio Orocantábrico), con el fin de evaluarla mediante 
índices cuantitativos, y poder así compararla con otros territorios. El objetivo 
principal es aportar un marco general para la consideración del territorio como 
unidad de interés biogeográfico. La metodología de estudio se basa principalmente 
en la recopilación de información bibliográfica y de bases de datos sobre 
biodiversidad, aplicando sistemas para la estimación de la riqueza florística que 
permitan medir el grado de conocimiento del área de estudio. 

En el capítulo 2 se realiza un ensayo biogeográfico para la caracterización de áreas 
de endemicidad en la Cordillera Cantábrica y las montañas Galaico-Leonesas, 
territorios que han sido considerados en su conjunto como un área de endemicidad 
del noroccidente ibérico. El objetivo principal es caracterizar áreas de interés para la 
biodiversidad vegetal en la Cordillera Cantábrica, identificando causas relacionadas 
con la riqueza de endemoflora, y las relaciones biogeográficas entre las áreas de 
reconocidas. La metodología de estudio se basa en el análisis biogeográfico histórico 
y actual de la distribución de plantas endémicas. 

En el capítulo 3 se analizan patrones ecológicos y corológicos de la flora vascular 
amenazada presente en la Cordillera Cantábrica (considerada con algún riesgo de 
extinción según las categorías UICN). El principal objetivo de este estudio es conocer 
las características biológicas de la flora en peligro del territorio, así como las 
principales amenazas conocidas, con el fin de evaluar la posible existencia de grupos 
ecológicos o corológicos de plantas amenazadas. Para ello se recopiló información 
bibliográfica y datos propios, definiendo una serie de descriptores biológicos para 
las plantas estudiadas, a partir de medidas estándar de  distribución, rareza y 
hábitat, analizados mediante estadísticas descriptivas.  

En el capítulo 4 se desarrollan sistemas para el establecimiento de prioridades de 
conservación de flora vascular en la Cordillera Cantábrica. El principal objetivo es 
ofrecer una valoración objetiva y jerárquica de las plantas que deben considerarse de 
interés, ofreciendo una herramienta para la actualización y valoración de 
información biológica. Para ello se utilizan sistemas de valoración de prioridades 
utilizados comúnmente en biología de la conservación, proponiendo sistemas 
novedosos basados en una concepción biogeográfica. 

Segunda parte 

La segunda parte del trabajo se ha enfocado hacia casos de estudio representativos y 
de interés para la conservación en la Cordillera Cantábrica. Para ello se han 
seleccionado cuatro de las plantas vasculares definidas con algún grado de prioridad 
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en el capítulo 4, si bien intentando que ofreciesen diferentes pautas de endemicidad, 
amenaza, rareza y hábitat. El estudio de cada una de ellas se ha abordado a partir de 
metodologías variadas, en función de los objetivos concretos definidos en cada caso. 
Como línea general de estudio, se han utilizado herramientas que tuviesen en cuenta 
la relación entre las plantas y su hábitat, considerando la importante vinculación 
existente, y siguiendo una perspectiva geobotánica o ecológica para su conservación. 
La información básica se ha obtenido, en los cuatro casos, a través del diseño de 
muestreos de campo y la recogida de datos en poblaciones silvestres de las plantas 
seleccionadas.  

En el capítulo 5 se estudia la disponibilidad de hábitat potencial de Empetrum nigrum 
subsp. nigrum, una planta boreo-alpina que en el ámbito del suroeste europeo sólo se 
encuentra en un área reducida de la Cordillera Cantábrica. El objetivo principal es 
valorar la influencia de diferentes medidas de ocupación en poblaciones de plantas 
relícticas de áreas de montaña, como herramientas para la gestión del territorio. La 
metodología de trabajo se basa en el cálculo de la distribución potencial de especies 
mediante modelos predictivos de distribución (o modelización del nicho ecológico), 
aplicados a escalas finas o de alta resolución.  

En el capítulo 6 se estudia la variabilidad de poblaciones de Senecio boisiieri, un 
endemismo orófilo ibérico de distribución fragmentada, considerado de interés para 
la conservación en la Cordillera Cantábrica. El objetivo principal de este capítulo es 
evaluar la relación entre diferentes medidas de variabilidad en poblaciones 
fragmentadas de regiones montañosas, y su aplicación para la definición de 
unidades de conservación infraespecíficas. La metodología empleada se basa en el 
análisis multivariante comparado de información climática, genética y de hábitat de 
las poblaciones de la especie en todo su área de distribución, empleando sistemas de 
correlación multivariante y espacial. 

En el capítulo 7 se valora la relación entre el riesgo de extinción y el hábitat de Aster 
pyrenaeus, un endemismo pirenaico-cantábrico incluido en la mayor parte de los 
listados relacionados con la conservación en Europa y España. El objetivo principal 
es aportar información útil para la elaboración de planes de conservación de la 
especie en el Parque Nacional de los Picos de Europa, así como estudiar el efecto de 
la fragmentación de plantas ligadas a bordes forestales, y a diferentes escalas. La 
metodología empleada se basa en la caracterización del hábitat y la aplicación de un 
análisis de viabilidad poblacional (PVA) a partir de modelos de proyección 
espacialmente explícitos, basados en diferentes escenarios de uso del territorio. 

En el capítulo 8 se valora la utilización de indicadores ecológicos relacionados con 
hábitats de interés para la conservación, mediante el muestreo y análisis de 
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fitocenosis de Centaurium somedanum, planta endémica y amenazada de la Cordillera 
Cantábrica, típica de ambientes próximos a fuentes carbonatadas. El objetivo 
principal es valorar, a partir de C. somedanum, la diversidad y estado de conservación 
de ecosistemas relacionados con fuentes carbonatadas en el área de distribución de 
la planta, así como su relación con otros medios similares en la Cordillera 
Cantábrica. Para ello se realizaron muestreos de  las comunidades vegetales 
relacionadas con C. somedanum, identificando posibles procesos de extinción local, y 
valorando la biodiversidad e interés para la conservación de los principales grupos 
de vegetación representados. 
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� Objetivo: valorar la diversidad de la flora vascular de la Cordillera Cantábrica en 
relación con la riqueza de plantas vasculares y hábitats, y el porcentaje de endemismos y 
amenaza de los mismos, así como el grado de conocimiento botánico del territorio.  

� Metodología: se revisa la información disponible sobre la flora y vegetación presente en 
el territorio Orocantábrico, a partir de bases de datos florísticas (BD) nacionales y 
regionales, y la recopilación de información bibliográfica sobre vegetación referida al 
área de estudio. A partir de esta información se compararon los datos ofrecidos por BD 
regionales (FCO, BD Castilla y León) y nacionales (ANTHOS) en las cuadrículas UTM de 
10x10 km (cUTM) ubicados en el área orocantábrica. Se realizó (1) una estimación de la 
riqueza florística utilizando estimadores no paramétricos, y definiendo el grado de 
conocimiento ofrecido por las BD regionales; (2) una recopilación de la riqueza y 
abundancia de hábitats, a través de la revisión de las alianzas fitosociológicas conocidas 
y su distribución; y (3) una revisión de la flora y vegetación endémica y amenazada, 
como elementos indicadores de la biodiversidad. 

� Resultados: las diferentes BD consultadas muestran una correlación significativa en la 
riqueza específica por cada cUTM. Las BD regionales ofrecen en la mayor parte de las 
cUTM un mayor número de registros que la BD nacional, especialmente la BD de Castilla 
y León. El grado de conocimiento florístico medio del territorio es del 72%, medido a 
partir de las BD regionales, diferenciando zonas del área occidental y central muy poco 
prospectadas respecto al conjunto del territorio. La flora orocantábrica se estima entre 
2890 y 3500 especies y subespecies, de las cuales 135 son endémicas o subendémicas, y 46 
están amenazadas en España. De las 116 alianzas reconocidas en el territorio, 85 de ellas 
se corresponden con hábitats de interés comunitario, 5 son endémicas y 16 están están 
especialmente amenazadas. 

�  Principales conclusiones: el número de táxones identificados para cada cUTM a partir 
de las BD consultadas está condicionado por la existencia de trabajos botánicos y la 
recopilación de los mismos en bases de datos regionales. A pesar de las limitaciones 
propias de las BD de biodiversidad, es posible determinar, a partir de ellas, áreas menos 
prospectadas, así como el grado de conocimiento general del territorio. En la Cordillera 
Cantábrica, la prospección más intensa se ha desarrollado durante las décadas de 1970 y 
1980, periodo en que se han descrito la mayor parte de los endemismos y comunidades 
vegetales presentes. En función del conocimiento actual, el área de estudio representa 
uno de los centros de riqueza florística más relevantes de Europa occidental, si bien con 
unos valores de endemicidad inferiores al de los grandes sistemas montañosos. En 
cualquier caso, el territorio Orocantábrico puede considerarse como el principal centro 
de biodiversidad vegetal de la región atlántica de la Red Natura 2000, beneficiándose de 
su carácter montañoso y su posición biogeográfica, en el límite entre las regiones 
mediterránea y eurosiberiana. 
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1.1 Introducción  

El conocimiento de la biodiversidad vegetal de un territorio representa un paso 
previo esencial para establecer pautas generales de exclusividad o amenaza de 
cualquier grupo biológico, así como la base para una valoración del interés para la 
conservación en un ámbito geográfico. Estimada a partir de la riqueza de plantas 
vasculares y taxocenosis vegetales, la biodiversidad vegetal constituye además una 
fuente de información idónea para el estudio general de los mecanismos de 
regulación de la diversidad de un territorio (Pineda et al., 2002). Ello se debe al buen 
conocimiento que existe, en general, sobre la flora y vegetación, así como al 
importante papel regulador de las comunidades vegetales en los ecosistemas. 
Conocer el número total de táxones o comunidades vegetales presentes en un 
territorio permite analizar además diferentes pautas de biodiversidad, como la 
relación especies-área (Rosenzbeig, 2004), o como herramienta para establecer áreas 
de interés para la conservación (Anderson, 2002).  

En este sentido, la definición de unidades geográficas de conservación es una 
estrategia comúnmente utilizada hoy en día, a través de “santuarios de 
conservación” como los hotspots o puntos críticos (Myers et al., 2000), o su aplicación 
a escalas más reducidas, como los micro-hotspots (Mittermeier et al., 1999; Machado, 
2002). Como resultado del Convenio sobre Diversidad Biológica, y su aplicación en 
el ámbito de la botánica (Williams et al., 2003), las diferentes estrategias para la 
conservación de plantas incluyen el establecimiento de áreas importantes para las 
plantas, como las IPA (Important Plant Areas), a partir de diferentes criterios 
relacionados tanto con la biodiversidad de un territorio como con el número de 
especies y taxocenosis endémicas o amenazadas (Anderson, 2002).  

Para la aplicación de estas y otras iniciativas de conservación es necesario, sin 
embargo, disponer de un conocimiento previo sobre la biodiversidad vegetal 
existente en el área de estudio. A pesar de que Europa occidental suele considerarse 
un territorio bien conocido, en cuanto a su biodiversidad, aún pueden reconocerse 
importantes lagunas en la disponibilidad de información sobre algunas áreas (Purvis 
& Hector, 2000; Kier et al., 2005). Una de las principales causas atribuidas a esta 
carencia de información es la numerosa información retenida en colecciones 
biológicas o en literatura poco accesible. En respuesta a esta situación, en los últimos 
años se han desarrollado numerosas iniciativas para la catalogación y acceso a datos 
sobre la biodiversidad, que en el terreno de la botánica ibérica quedan reflejados en  
diversas iniciativas de ámbito regional (Font, 2007), nacional (ANTHOS, 2007; MMA, 
2007) o internacional (GBIF, 2006, 2007).  
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Estas iniciativas pretenden obtener una actualización dinámica de la biodiversidad 
de un territorio, con el fin de servir al conocimiento global de los Recursos Naturales. 
La información recuperada a partir de las colecciones biológicas o bibliografía 
taxonómica está permitiendo, además, desarrollar parámetros cuantitativos de 
valoración, y seleccionar elementos indicadores para la biodiversidad (Noss, 1990), 
así como áreas de interés para la conservación, en el marco de la Red Natura 2000 o 
iniciativas similares. 

En la Península Ibérica, el conocimiento de la biodiversidad vegetal no puede 
considerarse aún completo. El proyecto Flora Ibérica, actualmente en el ecuador de su 
desarrollo, ha incrementado en un 20% el número de táxones reconocidos por Flora 
Europea (Tutin et al., 1993), y se espera que en los próximos años el número de 
plantas ibéricas ascienda considerablemente (Castroviejo, 2002). En el caso de las 
comunidades vegetales, la intensidad de estudio de los últimos 30 años se refleja en 
el  inventario ibérico de Rivas-Martínez et al. (2002), el cual es aún objeto de 
continuas revisiones.  

La Cordillera Cantábrica, una de las principales cadenas montañosas ibéricas, no es 
ajena a la situación general ibérica. Según el Sistema de Información de las plantas 
de España (Anthos, 2007), el número de táxones actualmente revisados para el área 
de la Cordillera Cantábrica asciende a 2850 especies y subespecies, lo que supone 
aproximadamente un 35% del total estimado para la Península (entre 7500 y 8000, 
según Castroviejo, 2002), lo que le confiere una especial relevancia de la flora de esta 
cordillera en el contexto florístico ibérico. Sin embargo, apenas existen trabajos 
sintéticos sobre la riqueza florística o de hábitats del conjunto de la Cordillera 
Cantábrica, por lo que resulta difícil realizar una valoración general del territorio 
como elemento único de biodiversidad. Este hecho contrasta con la gran variedad de 
información disponible sobre el territorio, derivada de tesis doctorales o estudios 
específicos sobre determinados grupos florísticos o de vegetación. La propia 
naturaleza de estos estudios hace pensar que la intensidad de muestreo en las 
diferentes áreas de la Cordillera Cantábrica pueda resultar heterogénea, e incluso 
incompleta, sin poder definir un grado general de conocimiento del territorio. Por 
otro lado, la información existente sobre la biodiversidad vegetal de la Cordillera 
Cantábrica suele referirse a unidades geográficas administrativas, en relación con las 
Comunidades Autónomas del ámbito cantábrico u otras áreas de diferente 
naturaleza (Díaz González et al., 1994;  Díaz González & Fernández Prieto, 1994; 
Mayor & Díaz, 1975/2003; Fernández Prieto, 2005; Penas et al., 2005; VVAA, 2005; 
Purroy et al., 2000; Aedo et al., 1984; Aizpuru et al., 1999; Fernández Prieto, 2005; 
VVAA, 2005; Rivas Martínez et al., 2002; Ladero et al., 1987).  
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El objetivo del presente estudio es definir parámetros cuantitativos relacionados con 
la biodiversidad vegetal de la Cordillera Cantábrica, a partir de la revisión de 
información disponible. En particular, se pretende sintetizar dicha información en lo 
que se refiere a la riqueza total de plantas vasculares y hábitats del territorio 
Orocantábrico, así como al porcentaje de elementos endémicos o amenazados. El 
objetivo último es realizar una valoración general de la biodiversidad vegetal 
orocantábrica, que sirvan como base para las diferentes estrategias de conservación 
establecidas sobre el territorio.  

1.2 Metodología 

1.2.1 Área de estudio 

El marco de estudio se ha establecido a partir de la unidad biogeográfica 
orocantabrica definida por Rivas Martínez et al. (1984, 2002), y que se corresponde con 
la zona axial de la Cordillera Cantábrica, así como algunos de los territorios más 
próximos, desde la sierra del Caurel (Lugo/León) y su continuación por la sierra de 
Ancares (Lugo/León), en el límite oeste, hasta Peña Labra (Palencia), al este.  

 
 

 

Figura 1-1. Área de estudio definido en función de las 155 cuadrículas UTM 10x10 km. La figura de 
fondo muestra la subprovincia Orocantábrica (Rivas-Martínez et al., 2002). 

 

La caracterización biogeográfica de esta unidad está basada fundamentalmente en la 
homogeneidad de series de vegetación, en correspondencia con unas características 
bioclimáticas definidas (Rivas-Martínez, 1987). Se corresponde principalmente con el 
área que alberga las mayores altitudes de la Cordillera Cantábrica, así como las 
cuencas altas de los principales ríos que nacen en ella. Mientras que el límite sur está 
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claramente definido por la transición con la meseta, el límite norte del territorio 
Orocantábrico tiene un trazado más irregular, en respuesta a la mayor o menor 
influencia oceánica y de la altitud. Los límites del área de estudio se han establecido 
en función de las cuadrículas UTM de 10 km2 (cUTM), ya que es ésta la unidad de 
referencia más utilizada en la bibliografía botánica sobre el territorio. De este modo 
fueron seleccionadas todas las cUTM que incluyeran parte de la subprovincia 
Orocantábrica, digitalizando los mapas biogeográficos referentes a esta unidad, a 
partir de los trabajos de Rivas Martínez et al. (2002) y Díaz González & Fernández 
Prieto (2007). Las cuadrículas seleccionadas se muestran en la Figura 1-1, y sus 
principales características se detallan en la Tabla 1-1. 

1.2.2 Fuentes de datos 

La información florística para el territorio se obtuvo a partir de los principales 
trabajos de síntesis disponibles sobre el mismo. Las fuentes consultadas fueron el 
proyecto Anthos (2007), que contiene información florística y corológica para todo el 
territorio español (en adelante, BD ANTHOS); el Atlas de Flora Vascular de Castilla 
y León (VVAA, 2005), con información referida al ámbito castellano y leonés de la 
Cordillera Cantábrica, extraída de los herbarios de sus universidades y fuentes 
bibliográficas (BD CyL); el herbario FCO del Departamento de Botánica de la 
Universidad de Oviedo, el cual dispone de información informatizada sobre la flora 
de Asturias presente en su colección (herbario FCO); y el Atlas de Flora Prioritaria 
del Jardín Botánico Atlántico, donde se almacena información corológica sobre flora 
de interés para la conservación en Asturias y en el ámbito cantábrico (Atlas JBA). En 
todos los casos se utilizó información georreferenciada, tomando como referencia las 
cuadrículas de proyección UTM de 10x10 km (en adelante, cUTM). La información 
con una precisión mayor (1x1, coordenadas GPS) fue referida a la malla de 10x10, 
mientras que la información no georreferenciada o con menor precisión fue 
desechada. Las referencias existentes sobre la vegetación del territorio fueron 
obtenidas mayoritariamente a través de trabajos fitosociológicos, que se 
corresponden principalmente con estudios que cubren, parcial o totalmente, la 
Cordillera Cantábrica. Como material básico de referencia se consultaron los trabajos 
de Rivas Martínez et al. (1984, 2002); Ladero et al., (1987) y Díaz González & 
Fernández Prieto (1994). También se consultaron las tesis doctorales y trabajos 
análogos realizados sobre la flora y vegetación del territorio (Fernández Prieto, 1981; 
Romero, 1984; Lopez Pacheco, 1988; Perez Morales, 1988; Puente García, 1988; 
Fernández Prieto & Bueno, 1996; Alonso Redondo, 2003 y Lence, 2003), así como 
trabajos recientes sobre las comunidades vegetales de la alta montaña cantábrica 
(Fernández Prieto & Bueno, 1994, 2001). 
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Tabla 1-1. Cuadículas UTM seleccionadas. Se indica la altitud mínima máxima (Min), la altitud máxima 
(Max), y la altitud media (Med) de cada una de las unidades, obtenidas a partir de un modelo digital de 
elevaciones de 100x100 metros. 
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1.2.3 Síntesis y análisis de datos 

Información sobre flora 

Las bases de datos consultadas se consideran la fuente de información sintética más 
fiable sobre la diversidad vegetal del territorio, ya que incluyen datos bibliográficos 
y de colecciones biológicas relativamente homogéneos desde el punto de vista 
nomenclatural y taxonómico. Sin embargo, estas fuentes de información suelen estar 
sesgadas de manera importante (Hortal, 2004), por lo que la interpretación de la 
diversidad descrita en el territorio puede confundirse con el grado de intensidad de 
muestreo. Además, las diferencias de criterio taxonómico y el grado de actualización 
de cada fuente consultada limitan la posibilidad de unificar los datos sin una intensa 
labor de homogeneización taxonómica y nomenclatural. Con el fin de aprovechar al 
máximo las fuentes disponibles, se definió en primer lugar la heterogeneidad 
existente entre las bases de datos, en especial la variación en la riqueza de especies 
descrita para cada cUTM por las fuentes de ámbito nacional (BD ANTHOS) y las 
regionales (herbario FCO, BD CyL). Se definió la correlación existente entre ambas 
escalas, con el fin de examinar la posible relación de los datos originales utilizados 
por las fuentes. Posteriormente, se midió la variación en la riqueza de especies 
descrita para cada cUTM en el territorio, analizando su distribución geográfica. El 
tratamiento general de los datos florísticos de cada cUTM se realizó mediante 
Microsoft Access, mientras que la información espacial fue elaborada mediante 
software de plataforma ESRI (GIS Arcview 3.2 y ArcGIS 9.0). 

Para la estimación de la riqueza de especies en el área de estudio se aplicaron 
estimadores estadísticos no paramétricos, definidos a partir de la aleatorización de la 
intensidad de muestreo en un territorio (Colwell & Coddington, 1994). Si bien la 
aplicación tradicional de estos algoritmos se ha enfocado al diseño de muestreos en 
función de las curvas de acumulación de especies, en los últimos años se empiezan a 
utilizar también para realizar estimaciones a partir de bases de datos biológicas 
(Soberón et al., 2000; Meier & Dikow, 2004; Petersen et al., 2003, Rosenzweig et al., 
2003). Para ello debe seleccionarse una unidad de esfuerzo homogénea en el tiempo 
o en el espacio, interpretando que el número de especies encontrado se incrementa a 
medida que aumenta el esfuerzo de muestreo, hasta llegar a un punto en que el 
número nuevo de especies es muy bajo, representado gráficamente como la asíntota 
de una curva de acumulación de especies. La aplicación de estos estimadores a 
colecciones biológicas se basa en la definición de series temporales como unidad de 
esfuerzo, definiendo periodos de años, lustros, decenios, etc. (Meier & Dikow, 2002; 
Soberón et al., 2007). Debido a una posible heterogeneidad de las series temporales, 
es conveniente excluir las muestras con un número muy bajo de datos, o bien 
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unificarlas de modo que constituyan grupos temporales correlativos (Soberón et al., 
2007). A partir de los datos disponibles en las base de datos consultadas, se optó por 
utilizar series temporales anuales, seleccionando sólo aquellos años con un mínimo 
de 25 plantas muestreadas por año, integrando los datos de las anualidades con un 
número inferior con los del periodo siguiente. De este modo, en los casos en que 
varios años consecutivos incluían números muy bajos de muestras (como los 
periodos más antiguos, de principios del siglo XX), se crearon grupos de años hasta 
obtener el número mínimo requerido. Finalmente se creó una matriz de 
presencia/ausencia (filas: táxones; columnas: año o conjunto de años), que fue 
tratada con el software EstimateS 8.0 (Colwell, 2005), el cual incorpora diferentes 
algoritmos para la estimación de curvas de acumulación de especies a partir de 
repeticiones aleatorias. Se establecieron en todos los casos 300 series aleatorias para 
la selección del orden de entrada de muestras. De los diferentes algoritmos 
disponibles, se utilizaron tan solo aquellos diseñados para el tratamiento de datos de 
incidencia o presencia/ausencia: “ICE” - Incidence-based coverage estimator (Lee & 
Chao, 1994), “Chao 2” (Chao, 1987), “Jacknife 1” - first-order jacknife estimator (Heltshe 
& Forrester, 1983) y “Jacknife 2” - second-order jacknife estimator (Smith & van Belle, 
1984).  

La estimación final se calculó a partir del valor medio de cada parámetro, ajustada a 
un intervalo de confianza del 95%, a partir de los algoritmos correspondientes para 
cada estimador, cuya descripción detallada se ofrece en Colwell (2005). 
Posteriormente se calculó la media de todas las estimaciones como valor estimado de 
riqueza florística (Nest), calculando un índice “C” para definir el grado de 
conocimiento del territorio (Soberón et al., 2007), como resultado del cociente: 
especies observadas (Sobs) / especies estimadas (Sest). 

Información sobre vegetación 

La riqueza de hábitats en el territorio se estableció a partir de la revisión bibliográfica 
y la creación de una base de datos al efecto. Para ello se recopiló el conjunto de 
hábitats reconocidos para el área de estudio, utilizando el rango de alianza 
fitosociológica como unidad básica, considerándola más adecuada que el de 
asociación, para la definición de unos patrones generales de abundancia y 
distribución de la vegetación en el área de estudio. El rango de alianza es además 
utilizado para el desarrollo de síntesis cartográficas, así como en la descripción de 
los hábitats de territorios amplios (VVAA, 2003), razón por la que se puede ofrecer 
con mayor precisión una aproximación sobre la diversidad de hábitats presentes en 
el área de estudio. 
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Para cada una de las alianzas reconocidas se definió el código correspondiente de la 
clasificación europea EUNIS (2003). Con el fin de valorar la superficie ocupada por 
los hábitats relacionados con las unidades de vegetación, se utilizó la información 
disponible en la cartografía de hábitats del Inventario Nacional de Biodiversidad 
(www.mma.es) (VVAA, 2003). Dicha información contiene los mapas de hábitats de 
la Península Ibérica a escala 1:50.000, compatible con los Sistemas de Información 
Geográfica (formato de intercambio e00), así como la base de datos  de identificación 
de los códigos de vegetación, para cada una de las provincias españolas. La 
información fue posteriormente unificada para al área de estudio, utilizando la 
codificación de los polígonos de identificación de los hábitats y la tabla de datos 
adjunta a la capa cartográfica. De este modo, para cada una de las alianzas 
fitosociológicas cartografiadas se pudo calcular la superficie total ocupada en el área 
de estudio, en función de la cobertura parcial definida en cada uno de los polígonos. 
Los resultados fueron integrados a una base de datos geográfica, a partir de las 
herramientas de gestión de bases de datos disponibles en ArcGIS. Finalmente, y con 
el objeto de conocer la distribución de las unidades más representativas, se 
generaron mapas de distribución de las alianzas más extendidas en el área de 
estudio. 

Elementos indicadores 

El uso de táxones de interés como indicadores de biodiversidad es una herramienta 
comúnmente utilizada para la valoración de territorios desde un punto de vista 
cualitativo (Fleishman et al., 2005; Butchart et al., 2005). Generalmente suelen 
utilizarse aspectos funcionales de las especies indicadoras, relacionando su presencia 
con el estado de conservación del territorio (Bani et al., 2005). Otras alternativas 
pasan por la definición de estimadores indirectos del valor o evolución de la 
biodiversidad vegetal en el territorio (Noss, 1990).  

En el contexto del presente trabajo, se pretende definir aquellas unidades de flora 
(especies y subespecies) y vegetación (hábitats) que ofrezcan información de interés 
biogeográfico y para la conservación de la biodiversidad orocantábrica. Para ello se 
tomaron como referencia principal los indicadores usados para la selección de áreas 
de especial interés o IPA (Anderson, 2002), seleccionando el conjunto de plantas y 
hábitats endémicos o amenazados del área de estudio. Se consideró como endémico 
cualquier taxon (especie, subespecie) o sintaxon (alianza) que cumpliera con la 
condición de que al menos el 90% de su distribución esté incluida en el área 
orocantábrica. De este modo se incorporaron táxones con presencia puntual en otros 
territorios, pero cuya distribución es principalmente orocantábrica. 
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En relación con el marco general de este trabajo, se consideró oportuno recopilar 
también los endemismos compartidos con áreas montañosas próximas. En concreto, 
aquellos endemismos orófilos pirenaico-cantábricos (presentes en las unidades 
biogeográficas Orocantábrica y Pirenaica) y aquellos distribuidos por áreas de 
montaña orocantábricas y las montañas galaico-leonesas, restringiendo así la 
selección de endemismos a zonas de montaña, y excluyendo los táxones o sintáxones 
compartidos con áreas de menor altitud, como los de distribución vasco-cantábrica, 
atlántica, etc. 

La flora amenazada se seleccionó a partir de la flora orocantábrica a la que se le ha 
asignado una categoría UICN (2001) a escala nacional, tomando como referencia 
principal la Lista Roja (VVAA, 2001) y el Atlas y Libro rojo de la Flora Vascular 
española (Bañares et al., 2004). En el caso de las unidades de vegetación, se consideró 
como amenazado cualquier hábitat (o alianza correspondiente) definido como 
prioritario en la directiva de la Unión Europea. Como referencia nomenclatural para 
la flora se utilizó el Vademécum de flora de Asturias (Fernández Prieto, 2005), 
excepto en el caso de plantas no presentes en esta región, en cuyo caso se aplicó el 
criterio de Flora Ibérica (Castroviejo, 1986) o, en su defecto, Flora Europaea (Tutin et 
al., 1993). En el caso de la vegetación se siguió como referencia nomenclatural la 
propuesta de Rivas-Martinez (2002) para la Península Ibérica. 

1.3. Resultados 

1.3.1 Heterogeneidad de las fuentes 

Los datos disponibles permitieron establecer la relación existente entre la riqueza 
florística recogida en la BD ANTHOS y las fuentes regionales (herbario FCO y 
BDCyL), si bien 28 de las 155 cUTM no pudieron ser analizadas por no disponer de 
datos suficientes. La  correlación entre el número de especies y subespecies asignado 
por cUTM en ambas referencias es elevada, especialmente entre la BD ANTHOS y 
BDCyL (N= 84; Coef. Pearson = 0.807; p<0.001).  La correlación entre la riqueza 
recogida en la BD ANTHOS y el herbario FCO resultó igualmente significativa, 
aunque con un nivel menor de correlación (N= 63; Coef. Pearson = 0.557; p<0.001). 
Ello indica que, en términos relativos, la proporción de táxones inventariada en cada 
cuadrícula no varía en función de la fuente consultada. La comparación entre la 
riqueza florística catalogada en la BD ANTHOS y las fuentes regionales se muestra 
en la Figura 1-2, así como las diferencias existentes en cada unidad del territorio. Las 
fuentes regionales ofrecen niveles más altos de riqueza florística en 127 de las 155 
cUTM (82 %), especialmente en el territorio de Castilla y León, donde la BDCyL 
supera en riqueza florística a la BD ANTHOS, hasta en 400 táxones (Figura 1-2c). 
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(A) 

(B) 

(C) 

Figura 1-2. Comparación entre la riqueza florística ofrecida por la BD ANTHOS y las fuentes de datos 
de (A) el herbario FCO (sps-fco) y (B) la BDCyL (sps_cyl). En (C) se indica la diferencia mínima entre la 
riqueza florística de BD ANTHOS y la fuente regional con más referencias para cada cuadrícula UTM. 
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1.3.2 Conocimiento del territorio 

Generalmente se considera que existe una relación entre el número de registros 
correspondiente a una unidad territorial (en este caso, pliegos de herbario o citas 
bibliográficas) y el número de táxones diferentes encontrados. Con los datos 
disponibles, pudo verificarse cómo esta norma también se cumple para las cUTM del 
territorio estudiado, existiendo una correlación directa entre el número de registros y 
el número de táxones inventariados en cada cUTM (Figura 1-3). La relación entre 
ambas variables resulta significativa tanto para los datos de la BDCyL, referidos a 
citas bibliográficas y colecciones de herbario (N= 84; R2= 0.971; p<0.001), como para la 
información del herbario FCO, únicamente referidos a los pliegos de herbario 
informatizados en la Universidad de Oviedo (N= 63; R2= 0.962; p< 0.001). La BDCyL 
dispone de un mayor número de registros (en torno a 58.000) que los disponibles en 
el herbario FCO (16.000), debido a su mayor representatividad (conteniendo citas 
bibliográficas además de pliegos de herbario). 

La intensidad del muestreo realizado en el conjunto del territorio puede medirse en 
función del número de registros producidos en el tiempo, definiendo los periodos 
con un mayor número de citas o pliegos de herbario como los de mayor intensidad 
de prospección. Los datos referidos al territorio Orocantábrico de Castilla y León, 
disponibles en la BDCyL, muestran una especial intensidad de muestreo durante la 
década de los ochenta (Figura 1-4). En el caso de los datos de herbario disponibles en 
el herbario FCO, el máximo de registros se corresponde con la década de los años 70, 
si bien determinados años muestran, de forma puntual, un aumento importante en 
las prospecciones florísticas (Figura 1-4), siempre medidas en función del número de 
pliegos que han dejado constancia de la actividad realizada.  

En función de la relación existente entre el número de registros y el número de 
plantas catalogadas en el territorio, las diferencias en la intensidad de muestreo 
llevada a cabo en su ámbito pueden inferirse a partir del número total de táxones 
(especies y subespecies) descritos para cada cUTM. En base a ello, se escogió el 
número máximo de táxones catalogados para cada cUTM por cualquiera de las tres 
referencias consultadas, cuantificando así la riqueza florística reconocida para las 155 
cUTM del área de estudio. El valor medio de la riqueza florística de cada cUTM es 
de 224 táxones, con una elevada variabilidad en los datos (desv. est. = 226). La 
heterogeneidad de la distribución de los datos puede apreciarse en la Figura 1-5. Las 
áreas que ofrecen un mayor número de táxones coinciden en su mayor parte con las 
zonas que han sido objeto de tesis doctorales (Figura 1-7). 
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Figura 1-3. Relación entre el número de registros y el número de especies por cada cUTM, a partir de 
los datos del herbario FCO (r2= 0.962) y la BDCyL (r2= 0.971). La línea marca la tendencia de  ajuste de la 
relación en función del método de regresión cúbica.  
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Figura 1-4.  
Intensidad del muestreo florístico en 
función del tiempo, a partir del 
número de registros disponibles en 
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herbario informatizados) y  la 
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Figura 1-5. Histograma de frecuencias del número de táxones por cuadrícula UTM en el área de 
estudio, a partir del número máximo de especies y subespecies catalogado en las fuentes consultadas. 

 

 
 

Figura 1-6. Número máximo de táxones (especies y subespecies) reconocidos en cada cuadrícula UTM 
por las fuentes consultadas (BD ANTHOS, herbario FCO y BDCyL). En la parte inferior se muestra la 
proporción de la riqueza florística definida por las fuentes de datos regionales (mayor intensidad de 
color indica mayor número de táxones). 
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Figura 1-7. Principales estudios botánicos realizados en el área de estudio. Se han incluido las tesis 
doctorales y aquellos trabajos específicos publicados y realizados sobre territorios concretos, tanto en 
relación con su flora como con su vegetación. Los números de referencia de cada territorio se 
corresponden con el listado de la Tabla 1-2). 

 
nº Área de estudio Autor Tipo / Objetivo 
1 Cuenca río Esla (LE) Alonso, 2003 TD / Flora y vegetación 

2 Sierra del Caurel (LU) Amigo, 1984; Guitián, 1984 TD / Vegetación 

3 Concejo de Somiedo (AS) Fernández Prieto, 1981 TD / Flora y vegetación 

4 Reserva de Muniellos (AS) Fdez Prieto & Bueno, 1996 OE/ Vegetación 

5 Cuenca del río Cares (AS,LE) Garcia-González, 1986 TD / Flora 

6 Sierras del Brezo/ la Sierra (P) García González, 1990 TD / Flora y vegetación 

7 Cuenca río Porma (LE) Hernández Hernández, 1984 TD / Flora y vegetación 

8 Cuenca río Pisuerga (P) Herrero Cembranos, 1989 TD / Flora y vegetación 

9 Valdeburón, Lillo (LE) Lence, 2001 TL / Flora y vegetación 

10 Cuenca río Curueño (LE) López Pacheco, 1988 TD / Flora y vegetación 

11 Picos de Europa (AS,LE) Nava, 1988 TD / Flora y vegetación 

12 Sierra del Aramo (AS) Navarro Andrés, 1974 TL / Flora y vegetación 

13 Comarca de Omaña (LE) Pérez García, 1983 TD / Flora y vegetación 

14 Cuenca río Bernesga (LE) Pérez Morales, 1988 TD / Flora y vegetación 

15 Cuenca río Sil (LE) Puente, 1988 TD / Flora y vegetación 

16 Cuenca río Luna (LE) Romero Rodríguez, 1983 TD / Flora y vegetación 

17 Sierra de Ancares (LU) Silva-Pando, 1994 TL / Flora y vegetación 

Tabla 1-2. Principales estudios botánicos desarrollados en la Cordillera Cantábrica (ver numeración en 
la Figura 1-7). TD: tesis doctoral; TL: tesis de licenciatura; OE: otros estudios. 
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1.3.2 Riqueza de plantas vasculares 

Las estimaciones del número esperado de táxones en base a los datos utilizados 
varían ligeramente en función del algoritmo utilizado (Tabla 1-3). En el caso del 
ámbito orocantábrico de Castilla y León, el valor medio estimado es de 2900 especies 
y subespecies, frente a las 2495 citadas hasta el momento. En Asturias, la media 
estimada alcanza los 2471 táxones, frente a las 1632 plantas actualmente reconocidas 
en el herbario FCO. El parámetro C (número de especies observadas / número de 
especies estimadas) puede evidenciar el grado de conocimiento general del 
territorio, a partir de las muestras incluidas en las bases de datos. En función de ello, 
el Atlas de Castilla y León refleja con mayor exactitud (C=0.83) la biodiversidad 
estimada para sus territorios orocantábricos, mientras que la base de datos de FCO 
ofrece una menor representatividad (C=0.66). Considerando como nivel de 
conocimiento medio del área de estudio el promedio de ambos valores (C = 0.74), y 
aplicándolo al número de táxones definidos en la BD ANTHOS (N=2850), se puede 
estimar el total de la flora orocantábrica en torno a los 3590 táxones. 

 
Área (fuente de datos) Nobs ICE Chao2 Jack1 Jack2 Nest C  
Castilla y León (BD CyL)  2435 2750 2819 2925 3107 2900 0.83 
Asturias (herbario FCO) 1632 2424 2405 2336 2719 2471 0.66 

Tabla 1-3. Resultados de las estimaciones de riqueza florística en los territorios estudiados, según los 
diferentes estimadores utilizados: ICE, Chao2, Jack1 y Jack2. Nobs: Número observado de plantas; Nest: 
Número medio estimado; C: grado de conocimiento (= Nobs / Nest). 
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Figura 1-8. Estimación de la riqueza de especies (eje de ordenadas) en función de los diferentes 
algoritmos utilizados, aplicados a los datos disponibles para la flora orocantábrica en Castilla y León 
(BDCyL) y Asturias (herbario FCO). En abscisas se indican las series temporales definidas en cada caso.  
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1.3.3 Flora vascular endémica y subendémica orocantábrica 

En función de la bibliografía revisada y el criterio taxonómico utilizado, la flora 
endémica y subendémica orocantábrica recopilada está representada por un total de 
135 táxones: 74 endemismos orocantábricos (36 especies y 38 subespecies), 35 
endemismos de los territorios orocantábricos y pirenaicos (27 especies y 8 
subespecies) y 26 endemismos de los territorios orocantábricos y los montes Galaico-
Leoneses (14 especies y 12 subespecies). El listado de referencia o check-list de las 
plantas endémicas y subendémicas consideradas se detalla en el ANEXO (1).  

Comparando su descripción original (o del basiónimo, en el caso de haber cambiado 
de estatus taxonómico), se puede apreciar cómo los endemismos orocantábricos han 
sido descritos, en su mayor parte, durante los últimos 25 años, mostrando una 
tendencia temporal claramente diferente a la de los otros dos grupos corológicos 
considerados, en los cuales la descripción botánica ha seguido una tendencia 
continua desde el siglo XIX (Figura 1-9). El conjunto de flora endémica y 
subendémica orocantábrica está representada por 32 familias y 79 géneros (Tabla 
1-4), destacando entre estos últimos Alchemilla (8 táxones), Saxifraga (7 táxones) y 
Ranunculus (6 táxones). Las discrepancias taxonómicas detectadas en relación al 
proyecto Flora Iberica y ANTHOS (2007) afectan principalmente a los endemismos 
orocantábricos (en un 50.6% de los casos), y en menor medida a los endemismos 
compartidos con los montes de León (7.4%), mientras que todos los endemismos 
compartidos con el territorio pirenaico se consideran como táxones válidos.  
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Figura 1-9. Descripción acumulativa, en función del tiempo, de las plantas vasculares endémicas 
exclusivas del territorio Orocantábrico (Orocant.) y compartidas con los territorios pirenaicos (Oroc-
Pir) y los montes Galaico-Leoneses (Oroc-M.Le).  
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Número de táxones endémicos por familia 

Familia A B C N Familia A B C N Familia A B C N 
Amaryllidaceae 1  1 2 Gentianaceae 1 1  2 Ranunculaceae 4 3 1 8 
Boraginaceae 2   2 Geraniaceae 1   1 Resedaceae  1 1 2 
Campanulaceae 5  1 6 Gramineae 1 3 2 6 Rosaceae 5 5 2 12 
Caryophyllaceae 3 3 5 11 Juncaceae 1   1 Rubiaceae  2  2 
Cistaceae 3   3 Labiatae 1 1  2 Salicaceae 2   2 
Compositae 8 3 4 15 Leguminosae 2 1 1 4 Saxifragaceae 3 2 1 6 
Crassulaceae 1   1 Liliaceae 2   2 Scrophulariaceae 8 4  12 
Cruciferae 8 2 2 12 Orchidaceae  1  1 Thymelaceae   1 1 
Cyperaceae 1 1  2 Plumbaginaceae 2  2 4 Umbelliferae 2  1 3 
Euphorbiaceae  1  1 Polygalaceae 2   2 Violaceae 1 1  2 
Fagaceae 2   2 Primulaceae 2  1 3      

 

Número de táxones endémicos por genero 

Genero A B C N Genero A B C N Genero A B C N 
Acinos  1  1 Eryngium   1 1 Oxytropis  1  1 
Adonis  1  1 Erysimum 3   3 Paronychia  1  1 
Agrostis   1 1 Euphrasia 1   1 Pedicularis 1 2  3 
Alchemilla 4 4  8 Euphorbia  1  1 Petrocoptis 2   2 
Allium 1   1 Festuca 1 2 1 4 Polygala 2   2 
Androsace 1  1 2 Fritillaria 1   1 Potentilla 1  1 2 
Aquilegia 1   1 Galium  1  1 Pritzelago    0 
Arabis 1   1 Genista 1  1 2 Quercus 2   2 
Arenaria  1 1 2 Gentiana  1  1 Reseda  1  1 
Armeria 2  2 4 Geranium 1   1 Rubus   1 1 
Artemisia 1   1 Geum  1  1 Ranunculus 4 2 1 7 
Asperula  1  1 Helianthemum 3   3 Salix 2   2 
Aster  1  1 Hugueninia  1  1 Saponaria  1  1 
Campanula 4   4 Homogyne 1   1 Saxifraga 3 2 1 6 
Cardamine   1 1 Hieracium 1   1 Sempervivum 1   1 
Carduus 1   1 Jasione 1  1 2 Senecio 1  1 2 
Carex  1  1 Juncus 1   1 Sesamoides   1 1 
Centaurea 1   1 Laserpitium 2   2 Silene 1  2 3 
Centaurium 1   1 Leontodon  1 2 3 Soldanella 1   1 
Cirsium 1   1 Linaria 2   2 Spergula 1  1 2 
Crepis   1 1 Narcissus 1  1 2 Teesdaliopsis   1 1 
Cytisus 1   1 Nepeta 1   1 Thymelaea   1 1 
Dianthus   1 1 Nigritella  1  1 Tragopogon 1   1 
Doronicum  1  1 Nothobartsia  1  1 Veronica 3 1  4 
Draba 4   4 Odontites 1   1 Viola 1 1  2 
Echium 2   2 Oreochloa  1  1      
Erigeron 1   1           

Tabla 1-4. Número de táxones (especies y subespecies) incluidos en cada una de las familias y géneros 
representados en la flora endémica: A) orocantábrica; B) de los territorios orocantábricos y pirenaicos; 
C) de los territorios orocantábricos y montes de León; N) número total de táxones. 
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1.3.5 Flora amenazada 

Se han reconocido hasta el momento 46 plantas presentes en la Cordillera Cantábrica 
a las que se les ha asignado un valor de amenaza, y otras 11 plantas tratadas como de 
datos insuficientes o casi amenazadas, según los criterios UICN (2001) aplicados a 
escala nacional (Tabla 1-5). Las categorías de amenaza vienen recogidas en su mayor 
parte en el Atlas y Libro Rojo de la Flora Amenazada de España (Bañares et al., 2004), 
e incluyen tanto las plantas estudiadas para dicha obra como aquellas que presentan 
una categoría preliminar de amenaza, derivada de revisiones del Libro Rojo (Gómez-
Campo et al., 1984) y principalmente de la Lista Roja de la flora vascular española 
(VVAA, 2001). Cabe destacar la alta presencia de plantas endémicas entre la flora 
amenazada del territorio (43% de las CR, EN o VU), así como la predominancia de 
flora de distribución eurosiberiana. 

 
UICN (2001) N º total End.Oroc. Sub.Oroc. Eurosib. Medit. Med./Eur. 

CR 4 3  - 1  - - 
EN 4 2  - 1 - 1 
VU 38 15  4  16 3 - 
DD 10 1  1 5  3 - 
NT 1 1 - - - - 

Tabla 1-5. Flora orocantábrica incluida en alguna de las categorías de la UICN (2001), y rango de 
distribución en la Península Ibérica: End.Oroc: Endemismo orocantábrico; Sub.Oroc.: Subendemismo 
orocantábrico (distribución pirenaico-cantábrica o del territorio Orocantábrico y montes galaico-
leoneses); Eurosib.: de distribución eurosiberian; Medit.: de distribución mediterránea; Med./Eur.: se 
distribuye por las regiones eurosiberiana y mediterránea (según Rivas-Martínez et al., 2002). 

 

1.3.5 Riqueza y endemicidad de hábitats 

Se ha catalogado la presencia de 115 alianzas fitosociológicas en el área de estudio, 
correspondientes a 44 clases y 71 órdenes fitosociológicos. Atendiendo a su 
distribución ibérica, en la Cordillera Cantábrica predominan las alianzas de óptimo 
eurosiberiano (n=57; 49.56% del total), frente a las mediterráneas (n=16; 13.91%). Un 
buen número de ellas se distribuye por ambas unidades biogeográficas (n=38; 
33.04%), mientras que 4 alianzas (3.49% del total) son endémicas del territorio 
Orocantábrico. De las 115 alianzas recopiladas, 53 no aparecen representadas en la 
cartografía de hábitats (VVAA, 2003), por corresponderse en su mayor parte con 
comunidades puntuales o no cartografiables para la escala utilizada (1:50.000).  
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La relación del conjunto de alianzas recopiladas, así como su correspondencia con 
los hábitats de la red Natura 2000 (European Comission, 2003) y la clasificación 
EUNIS (2004), se detallan en el ANEXO (1) del presente capítulo, indicando también 
su corología y superficie cartografiada, en función de la cartografía de hábitats 
(VVAA, 2003), que en su conjunto cubre cerca del 87% de la superficie del área de 
estudio. La superficie ocupada por las comunidades correspondientes a cada alianza 
se calculó en función del porcentaje de cobertura definido para el conjunto de las 
asociaciones incluidas en cada tesela.  

Seis de las 62 alianzas cartografiadas ocupan un 80% de la superficie total (c. 12.750 
km2), tres de ellas correspondientes a formaciones arboladas (Figura 1-10) con un 
52% de la superficie total, y tres a matorrales secundarios (Figura 1-11), ocupando el 
27% de la superficie. Las formaciones más extensas fueron Quercion pyrenaicae (45%), 
con un área de distribución básicamente meridional, y especialmente dominada por 
formaciones arbustivas con bajo estado de conservación. Le siguen las comunidades 
incluidas en la alianza Ilici-fagion (5.1% de la superficie total), integrada por 
robledales (Quercus petraea) y hayedos (Fagus sylvatica) oligótrofos, predominantes en 
la vertiente norte; y la alianza Quercion ilicis, dominadas por bosques esclerófilos 
dominados por Quercus ilex, y que ocupan una superficie más reducida (2%), 
distribuidos en enclaves puntuales. En el caso de las formaciones de matorral, la 
alianza Daboecion cantabricae ocupa un 19% de la superficie cartografiada, 
distribuidos de forma más o menos continua por el territorio,  aunque con una neta 
preferencia septentrional. Le siguen las comunidades de la alianza Genistion 
polygaliphyllae (4.2%), distribuidas principalmente en el área central y meridional del 
área de estudio; y las comunidades de Ericion umbellatae (3.5%), con una marcada 
distribución suroccidental. 

1.3.6 Hábitats amenazados 

De las 115 alianzas seleccionadas, 84 se corresponden con alguno de los hábitats 
incluidos en la Directiva Hábitats, según las correspondencias definidas en el 
manual de interpretación de dicha directiva (European Comission, 2003) y la 
correlación disponible en la base de datos de la clasificación EUNIS (2004). 16 de 
estas alianzas se corresponden con hábitats prioritarios, considerados como hábitats 
especialmente amenazados por la citada directiva. A partir del estado de 
conservación asignado a las unidades incluidas en la cartografía de hábitats (VVAA, 
2003), con una valoración en clases de 1 a 3, se calculó el valor medio de 
conservación para cada polígono, definiendo así el grado de conservación de cada 
tesela (Figura 1-12), en función de la categoría de conservación definida. 
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Figura 1-10. Área de distribución de las comunidades vegetales de bosques con mayor superficie total 
cartografiada: Quercion pyrenaicae (45%), Ilici-Fagion (5.1%) y Quercion-Ilicis (2%). (Las teselas marcadas 
indican tan solo la presencia de estas unidades, no su dominancia).  
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Figura 1-11. Área de distribución de las comunidades vegetales de matorrales con mayor superficie 
total cartografiada: Daboecion cantabricae (19%). Genistion polygaliphyllae (4.2%) y Ericion umbellatae 
(3.5%). (Las teselas marcadas indican tan solo la presencia de estas unidades, no su dominancia). 
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Figura 1-12. Estado de conservación de los polígonos cartografiados en el Atlas de hábitats de España 
(VVAA, 2003), obtenido a partir del promedio de la valoración asignada a cada polígono. 

 

 

Código Alianza 
2330* Thero-Airion 
4020* Daboecion cantabricae 
4020* Genistion micrantho-anglicae 
4060* Juniperion nanae 
6110* Alysso-Sedion albi  
6210* Potentillo montanae-Brachypodion rupestris 
6220* Trifolio subterranei-Periballion  
6220* Trachynion distachyae  
6230* Violion caninae 
6230* Nardion strictae 
7130* Anagallido tenellae-Juncion bulbosi 
7130* Ericion tetralicis 
7220* Pinguiculion longifoliae 
7220* Adiantion capilli-veneris 
8230* Sedion pyrenaici 
91E0* Alnion incanae 

Tabla 1-6. Hábitats 
prioritarios de la 
Directiva 
92/43/CEE 
presentes en la 
Cordillera 
Cantábrica y 
alianza 
correspondiente.  
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1.4. Conclusiones y discusión 

1.4.1 Conocimiento de la biodiversidad vegetal 

Las bases de datos sobre colecciones biológicas representan el instrumento básico 
para la evaluación de la biodiversidad vegetal de un territorio. Una de las 
principales incógnitas que se plantean, a la hora de valorar la biodiversidad a partir 
de estas fuentes, es definir la medida en que sus valores se corresponden con la 
realidad. Para ello es necesario estudiar el grado de conocimiento del territorio, 
pudiendo así extrapolar un rango de confianza a los datos ofrecidos.  

En el territorio Orocantábrico se ha podido comparar la información ofrecida por 
tres de estas fuentes, cada una de ellas con unas características propias y un ámbito 
geográfico diferenciado. La correlación existente entre la información ofrecida en los 
tres casos permite deducir la utilización de unas mismas fuentes originales, 
relacionada con la información más accesible y común a todos los casos, como 
publicaciones periódicas, herbarios, tesis doctorales o trabajos análogos.  

Si bien no ha podido compararse, en términos cualitativos, la flora incluida en cada 
una de las bases de datos, es posible que la unificación sistemática y nomenclatural 
de la información aportase diferentes valores de riqueza florística de cada cUTM. Se 
observa asimismo una tendencia general de las bases de datos regionales (FCO y 
BD_CyL) a ofrecer mayor información sobre su territorio que la base de datos 
ANTHOS, especialmente en el segundo caso, aunque en el 18% de las UTM esta 
situación se produce a la inversa (Figura 1-2). El número de táxones reconocidos 
para cada cUTM del territorio estudiado está determinado por dos factores: (1) la 
existencia de información derivada de tesis doctorales y otros estudios específicos; y 
(2) la recopilación de información múltiple, a partir de pliegos de herbario y fuentes 
bibliográficas diversas. La comparación de dos BD diferentes ha permitido, en este 
caso, constatar la importancia de los procesos de revisión bibliográfica para la 
actualización de la información botánica del territorio.  

Por otro lado, los bajos valores de riqueza florística identificados a partir de las 
fuentes consultadas, permite reconocer áreas poco prospectadas en parte del 
territorio Orocantábrico, considerando como tales las que ofrecen un valor inferior a 
las 200 plantas (Figura 1-6). Estas áreas se localizan principalmente en el territorio 
occidental y la parte central de la vertiente septentrional, zonas que no han sido aún 
objeto de estudios florísticos sistemáticos, donde cabría esperar la incorporación de 
nuevos elementos para la flora orocantábrica. 
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La valoración espacial sobre el conocimiento de la vegetación del territorio presenta 
una mayor dificultad, si bien la existencia de trabajos de cartografía puede servir 
como indicador general de una prospección más o menos intensa, junto con los 
territorios sometidos a estudios completos de flora y vegetación. La única fuente 
cartográfica disponible para el territorio, la cartografía de hábitats a escala 1:50.000 
(VVAA, 2003) ofrece una visión general sobre el mismo, que permite establecer 
pautas generales sobre la distribución de las comunidades. Las fuentes cartográficas 
de mayor resolución existen tan solo de forma parcial, para el territorio de Asturias, 
a escala 1:25.000 (SIAPA, 2007), y para pequeñas áreas como LIC o espacios 
protegidos, en algunos casos a escala 1:10.000.  

En la mayor parte de los casos, las unidades de cartografiado utilizadas pueden ser 
fácilmente identificadas con alianzas fitosociológicas, si bien la cartografía a escala 
1:50.000 no contempla la presencia de comunidades vegetales de área reducida o 
puntual. Ello hace que la cartografía de vegetación no ofrezca las mismas facilidades 
que la información florística, a la hora de valorar el conocimiento del territorio, si 
bien sí permite realizar valoraciones cualitativas, de igual modo que las escalas de 
mayor detalle han sido utilizadas para la valoración de zonas concretas de la 
Cordillera Cantábrica (Alonso et al., 2005; Lence et al., 2005). En cualquier caso, la 
documentación bibliográfica representa una importante fuente de información para 
la elaboración de estadísticas sobre la biodiversidad de las comunidades vegetales, 
aunque ésta no suela ser incorporada a las bases de datos genéricas. 

En función de las bases de datos consultadas y las principales referencias sobre flora 
y vegetación disponibles, se pueden considerar las décadas de los 70 y 80 como el 
periodo de mayor prospección botánica en la Cordillera Cantábrica, al menos en 
relación con la descripción de flora endémica o el desarrollo de colecciones 
biológicas. La mayor parte de las referencias sintaxonómicas utilizadas en este 
estudio se corresponden también con este periodo de especial producción de 
información botánica.  

Sin embargo, no debe darse por concluido el conocimiento del conjunto del 
territorio, reconociendo aún áreas poco prospectadas, o con niveles inferiores de 
intensidad de muestreo. Las estimaciones realizadas en relación con la riqueza 
florística general y parcial del territorio (Tabla 1-3) también inducen a pensar que es  
aún necesario realizar trabajos de prospección, sugiriendo que todavía faltaría por 
reconocer la presencia de un número relevante de táxones, y posiblemente, de 
manera complementaria, un mayor número de hábitats. 
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1.4.2 Valoración general de la biodiversidad orocantábrica 

La recopilación de datos cuantitativos básicos sobre la biodiversidad vegetal 
orocantábrica permite establecer patrones de similitud con otros territorios 
geográficos. En el caso de la riqueza florística, los valores descritos en el área 
orocantábrica resultan relativamente altos, si son comparados con otros territorios 
montañosos europeos (Tabla 1-7). La cifra de 2850/3590 táxones conocidos/estimados 
para la Cordillera Cantábrica está próxima a los 3500 conocidos en los Pirineos 
(Villar & García, 1989), o los 3680 presentes en el sur de la Península Ibérica, área 
considerada como el mayor centro de biodiversidad del mediterráneo occidental 
(Melendo et al., 2003). En líneas generales, territorios más o menos extensos del 
ámbito mediterráneo parecen ofrecer una riqueza florística de entre 3000 y 4000 
plantas vasculares, lo que se corresponde con el alto valor de biodiversidad de las 
montañas sureuropeas.  

La tasa de endemicidad orocantábrica presenta, por el contrario, una menor 
relevancia que otros territorios montañosos europeos (Tabla 1-7), lo que puede 
interpretarse como resultado de su menor extensión y altitud media respecto a otras 
montañas. Aún así, la tasa de endemicidad orocantábrica resulta suficientemente 
importante como para considerar este territorio como un centro de biodiversidad, 
teniendo en cuenta la presencia de un mínimo de 74 plantas exclusivas, y de 61 casi 
exclusivas. El número de subendemismos cantábricos, entendidos como plantas de 
distribución pirenaico-cantábrica o galaico-cantábrica, resulta igualmente elevado, 
más teniendo en cuenta que se han considerado únicamente los endemismos orófilos 
o de montaña. Aún no habiendo recopilado el conjunto de endemismos ibéricos (ej: 
Senecio boissieri) o cantabro-atlánticos (ej: Daboecia cantabrica) presentes en la 
Cordillera Cantábrica, no cabe duda de que éstos representan también un conjunto 
relevante para la flora cantábrica, considerando la situación fronteriza y la historia 
fitogeográfica del territorio. 

 
Área N sps N end P. end Referencia 
Pirineos 3480 1 174 5 % Villar & García, 1989 
Sistema Central - 65 - Rivas Martínez et al., 1987 
Cordillera Cantábrica 28501/35902 80 2.2/2.8 % (presente estudio) 
Sierra Nevada 2100 1 80 3.8 % Blanca et al., 2001 
Sur Península Ibérica 3680 2 553 15.2 % Melendo et al., 2003 
Sureste de Francia 3000 2 215 7.2 % Médail & Verlaque (1997) 
Alpes marítimos  3605 2 115 3.2 % Casazza et al., 2005 

Tabla 1-7. Riqueza florística (1conocida; 2estimada) y endemicidad de diferentes regiones montañosas de 
Europa occidental. 
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El número de alianzas fitosociológicas presentes en la Cordillera Cantábrica (115) 
puede considerarse igualmente alto, representando el 33% de las descritas para la 
Península Ibérica, estimadas actualmente en torno a 350 (Rivas Martínez et al., 2002). 
La distribución ibérica de estas alianzas permite definir el carácter biogeográfico de 
transición de la Cordillera Cantábrica, ya que, aún dominando el componente 
eurosiberiano frente al mediterráneo (un 50% frente a un 14%), la presencia de 
comunidades típicamente mediterráneas es relevante. Algo similar ocurre con las 4 
alianzas endémicas orocantábricas, de las cuales tres (Salicion cantabricae, Armerion 
cantabricae y Linarion filicaulis), pueden considerarse vicariantes de comunidades 
orófilas eurosiberianas, mientras que la alianza Festucion burnatii se considera una 
alianza de influencia ibérico continental. Un patrón similar puede apreciarse en la 
distribución de las familias de la flora endémica, que siguen de modo general la 
tendencia de la flora ibérica (Saínz & Moreno, 2002), principalmente a través de los 
géneros Campanula, Petrocoptis, Ranunculus o Armeria. Resulta aún necesario, sin 
embargo, análisis más detallados sobre la endemoflora orocantábrica, con el fin de 
evaluar la influencia del ámbito mediterráneo o alpino, así como las circunstancias 
ecológicas y biogeográficas que definen los procesos de especiación en este territorio 
(ver capítulo 2). Otro hecho destacable es la tendencia de las comunidades vegetales 
endémicas a ocupar áreas de alta montaña y con cierto grado de aislamiento 
ecológico, norma general que suele darse en la mayor parte de las regiones 
montañosas (Favarger, 1956-1995). Festucion burnatii y Armerion cantabricae 
representan comunidades de pastizales basófilos de alta montaña, mientras que 
Salicion cantabricae y Linarion filicaulis se corresponden con ambientes riparios de 
montaña  y comunidades de gleras calcáreas, respectivamente. De igual modo, las 
áreas calizas de montaña parecen estar relacionadas con un mayor grado  de 
endemicidad en el territorio, a juzgar por el número de asociaciones vegetales y 
plantas de carácter endémico relacionados.  

1.4.3 Indicadores sobre el estado de conservación 

La proporción de flora y vegetación orocantábrica considerada con algún riesgo de 
extinción permite ofrecer una idea general sobre el estado de conservación de la 
biodiversidad vegetal del territorio. Las 46 plantas consideradas como amenazadas 
representan un 1.4 % de la flora total estimada para el mismo. En la Cordillera 
Cantábrica se localiza el 3.5 % de la flora amenazada española (incluyendo Baleares 
y Canarias), en la cual se ha estimado un número total de 1159 plantas incluidas bajo 
algún criterio de amenaza (VVAA, 2001). Es probable, sin embargo, que el número 
de plantas realmente amenazadas sea mayor que el actualmente conocido, debido a 
las incertidumbres actuales sobre el estado de conservación de la flora ibérica 
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(Bañares et al., 2004). En función de la flora reconocida actualmente como en peligro 
en la Península Ibérica (CR, EN o VU), la pauta general del número de especies 
amenazadas en diferentes territorios guarda una relación directa con su superficie 
(Figura 1-13). En el ámbito cantábrico, puede apreciarse una mayor relación especies 
amenazadas/superficie en los territorios orocantábricos de Castilla y León, respecto a 
los territorios del País Vasco o Navarra, donde el área seleccionada se corresponde 
con la región eurosiberiana. La relación de flora amenazada por superficie es sin 
embargo mayor en territorios que incluyen áreas costeras, como Galicia o Asturias, 
así como en el pirineo aragonés, ubicado en el área central pirenaica. Las diferentes 
tasas de endemicidad y rareza existentes en territorios diversos (Ovadia, 2003) 
explicarían un comportamiento propio y no lineal entre los territorios del norte 
peninsular comparados (Figura 1-13). 
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Figura 1-13. Relación entre la superficie y el número de plantas amenazadas (CR, RN o VU según el 
criterio UICN (2001) para España) descritas para diferentes territorios del norte peninsular. Se indica 
con (**) los casos en que los datos se refieren tan sólo a los territorios eurosiberianos del ámbito 
geográfico indicado. Los datos proceden de las siguientes fuentes: 1.) VVAA, 2003; 2.) Romero Buján, 
2007; 3.) Villar et al., 2001; 4.) datos propios; 5.) Llamas et al., 2007; 6.) Prieto Fernández et al., 2007; 7.) 
Berastegui et al., 2007; 8. y 9.) datos propios; 10.) Benito Alonso, 2006. 
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Considerando el número de hábitats de interés comunitario incluidos en la Directiva 
92/43/CEE, la Cordillera Cantábrica alberga el 43% de los hábitats considerados para 
la región atlántica, así como un 34% de los considerados prioritarios (Tabla 1-8). Dos 
de las diez plantas prioritarias de la región atlántica (Centaurium somedanum y Aster 
pyrenaeus) se encuentran en el territorio Orocantábrico. Otras 9 plantas se incluyen 
como parte del Anexo II de la directiva europea (Fraxinus angustifolia, Apium repens, 
Santolina semidentata, Narcissus leonensis, Narcissus asturiensis, Juncus balticus subsp. 
cantabricus y Vandenboschia speciosa), lo que supone el 21% del total listado para dicha 
región. La región atlántica, con un elevado número de hábitats de interés en el 
conjunto de las regiones biogeográficas europeas (Tabla 1-8), encuentra en la 
Cordillera Cantábrica un importante reducto de hábitats prioritarios, debido 
principalmente a su carácter montañoso. Todo ello hace que el área orocantábrica 
cumpla la mayor parte de los requisitos para ser definida como área importante para 
las plantas (IPA) siguiendo los criterios actualmente empleados (Anderson, 2002).  

En términos cuantitativos, la dominancia de comunidades secundarias en la 
Cordillera Cantábrica es un indicador de un estado de conservación bajo, marcado 
por la abundancia de piornales (Genistion polygaliphyllae) y brezales (Ericion 
umbellatae, Daboecion cantabricae), junto con una cobertura forestal que no supera el 
15% del territorio, y que ha sido diagnosticada, en el ámbito cantábrico 
septentrional, de sufrir una importante fragmentación (García et al., 2005).  En base a 
ello, los reductos de vegetación primaria o bien conservada deben considerarse como 
zonas de especial conservación, debido a su interés actual y potencial para la 
biodiversidad, y para las cuales puede tomarse como referencia la áreas delimitadas 
en la Figura 1-12. 

 
Territorio NHab Hab* NSps Sps* Referencia 

TOTAL Dir. 92/43/CEE 198 65    

Región atlántica 117 32 42 10 Sundseth (2005) 

  Asturias 57 8 - - Valderrábano, 2005)  

  Cordillera Cantábrica 51 11 9 2 (presente estudio) 

Región alpina 105 34 64 4 Sundseth (2005) 

Región mediterránea 146 34 270 52 Sundseth (2005) 

Tabla 1-8. Número de hábitats y plantas vasculares incluidas en la Directiva 92/43/CEE y presentes en 
las regiones biogeográficas definidas para la Red Natura 2000. Se incluyen también las cifras conocidas 
en algunos territorios de la región atlántica. (NHab: nº total de hábitats; Hab*: nº de hábitats 
prioritarios; NSps: nº total de plantas; Sps*: nº de plantas prioritarias). 
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1.4.4 Consideraciones finales 

El territorio Orocantábrico puede considerarse uno de los enclaves con mayor 
riqueza florística y endemicidad de la región atlántica, según los límites establecidos 
por la Red Natura 2000 (Roekaerts, 2002). Ello se debe, principalmente, a su 
condición de área montañosa y fronteriza, entre el ámbito mediterráneo y el 
territorio atlántico europeo (Roisin, 1969; Rivas Martínez, 2002), con una importante 
presencia de flora y vegetación orófila de origen boreo-alpino y mediterráneo. Como 
territorio de montaña, puede considerarse el único centro de endemicidad de la 
región atlántica, así como el área con una mayor afinidad climática con las montañas 
alpinas sudeuropeas (Metzger et al., 2005). Estas circunstancias hacen de la 
Cordillera Cantábrica un área “atípica” en el conjunto de la región atlántica, 
considerada principalmente como un territorio de tierras bajas oceánicas ocupadas 
por áreas costeras, landas y abundante población (Hopkins et al., 1995).  

Mientras que las iniciativas de conservación de las principales montañas europeas se 
aplican en los ámbitos de la regiones alpina y mediterránea, en la región atlántica los 
planes de gestión de biodiversidad se dirigen principalmente a áreas no montañosas 
(Hopkins & Buck, 1995). A pesar de ello, la red de Lugares de Importancia 
Comunitaria (LIC) presentada por las Comunidades Autónomas a la Unión Europea 
permite definir un marco de actuación común y diferenciado para la protección de la 
biodiversidad vegetal orocantábrica, al margen de las actuaciones generales de la 
región atlántica. Entre las principales limitaciones a las que deben hacer frente las 
instituciones figura la división política del territorio, así como la relativa carencia de 
información reciente y sintética sobre la biodiversidad vegetal, frente a lo cual este 
estudio puede considerarse como una primera aproximación. 

Si bien resulta común encontrar trabajos generales sobre la flora de montaña de otros 
territorios europeos (Aeschimann et al., 2004; Saulé, 1991; Pérez Raya et al., 1992; 
Blanca et al., 1998; Prieto Fernández, 1975; Blasi et al., 2005, etc.), las referencias sobre 
el ámbito orocantábrico son escasas, algo que debería ser abordado tanto por los 
gestores como por los investigadores. Además, la fragmentación de la información 
disponible en las diferentes administraciones del ámbito orocantábrico limita la 
posibilidad de evaluar patrones biogeográficos o de biodiversidad en el, 
herramientas de gran utilidad para el conocimiento de un territorio (Pysek et al., 
2002; Vetaas & Grytnes, 2002; Hawkins et al., 2003). Todo ello no debería ser 
obstáculo, sin embargo, a la hora de definir pautas de conservación para los hábitats 
o especies prioritarias, tanto desde un punto de vista legal como biológico. 
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ANEXO (1) 

a) Flora vascular endémica y subendémica orocantábrica. 

Se relacionan a continuación las plantas vasculares endémicas y subendémicas del territorio 
Orocantábrico recopiladas en el presente estudio. Se han considerado las especies y subespecies 
cuya área de distribución incluya, en más del 90% de las citas conocidas, los siguientes territorios: 
1) La subprovincia Orocantábrica. 
2) La subprovincia Orocantábrica y la provincia Pirenaica. 
3) La subprovincia Orocantábrica y los montes Galaico-Leoneses (Sierras Segundera, del Teleno, la 
Cabrera y montes Aquilianos). 
La sectorización biogeográfica sigue la propuesta de Rivas-Martínez et al. (2002). El criterio 
taxonómico y nomenclatural sigue, como referencia principal, la propuesta de la Flora Vascular de 
Asturias (Fernández Prieto, 2005) y la base de datos de Castilla y León (VVAA, 2005). 
Por razones de síntesis, no se han seleccionado microendemismos de los géneros Alchemilla o 
Hieracium para los cuáles no exista otra referencia que su descripción original, considerándolos 
como razas locales generados por apomixis. Siguiendo este criterio, no se incluyeron, en el caso de 
las plantas endémicas orocantábricas, táxones como Alchemilla lainzii, A. legionensis, A. nieto-felineri, 
A. policroma, A. rugulosa, A. subalpina, Hieracium  lainzii, H. bombycinum, H. vegaradanum, H. 
cubillanum, etc. 
Se indica para cada taxon la referencia bibliográfica de su descripción y el número cromosomático 
conocido (como “?” en el caso de no estar documentado en la bibliografía revisada), así como el 
basiónimo (Bas.-) en los casos en que la nomenclatura utilizada no coincide con la descripción 
original. Se indican con un (1) aquellos táxones reconocidos como especie o subespecie en Flora 
Iberica (Castroviejo,1986-2007) o, en el caso de las familias aún no publicadas, en el Sistema de 
Información sobre las Plantas de España (ANTHOS, 2007), y con un (2) los casos en que se han 
detectado discrepancias taxonómicas.  

1) Endemismos orocantábricos 

Alchemilla fulgida S.E.Fröhner   2n=112-118 
in Feddes Repert., 92(1-2): 6-8 (1981) Rosaceae 
(1) 
Alchemilla legionensis S.E.Fröhner 2n=130-136 
in Anales Jard. Bot. Madrid, 55(2): 235 (1997) Rosaceae 
(1) 

Alchemilla sierrae Romo 2n=? 
in Estud. Mus. Ci. Nat. Álava, 6: 45 (1992) Rosaceae 
(1) 

Alchemilla subalpina S.E.Fröhner 2n=? 
in Feddes Repert., 92 (1-2): 8-9 (1981) Rosaceae 
(1) 

Allium palentinum Losa & P.Monts. 2n=? 
in Anales Inst. Bot. Cavanilles, 11(2): 423 (1953) Liliaceae 
(1) 
Androsace cantabrica (Losa & P.Monts.) Kress 2n=76 
in Primulaceen-Stud, 1: 2 (1981) Primulaceae 
(1) Bas.- Androsace carnea var. cantabrica Losa & P.Monts in  Anales Inst. Bot. Cavanilles, 11(2): 445 (1953) 
Aquilegia pyrenaica DC. subsp. discolor (Levier & Leresche) Pereda & M.Laínz 2n=14 
in Bol. Inst. Estud. Asturianos, Supl. Ci., 5: 12 (1962) Ranunculaceae 
(1) Bas.- Aquilegia discolor Levier & Leresche in J. Bot., 17: 197 (1879) 
 



ANEXO (1) 

 62

Arabis alpina L. subsp. cantabrica (Leresche & Levier) Greuter & Burdet. 2n=? 
in Willdenowia, 15(1): 63 (1985) Cruciferae 
(2) Bas.- Arabis cantabrica Leresche & Levier in J. Bot., 17: 197 (1879) 
Armeria bigerrensis subsp. legionensis (Bernis) Rivas Mart., T.E.Díaz, Fern.Prieto, Loidi & Penas 2n=? 
in Veg. Alta Mont. Cantábrica: 256 (1984) Plumbaginaceae 
(2) Bas.- Armeria maritima subsp. maritima var. bigerrensis C.Vicioso & Beltrán f. legionensis Bernis in Anales 
Inst. Bot. Cavanilles, 14: 333 (1957) 
Armeria cantabrica Boiss. & Reut. ex Willk.    2n=18 
in Prodr. Fl. Hispan., 2: 366 (1868) Plumbaginaceae 
(1) 
Artemisia cantabrica (M.Laínz) M.Laínz 2n=18 
in Bol. Inst. Estud. Asturianos, Supl. Ci., 15: 40 (1970) Compositae 
(1) Bas.- Artemisia chamaemelifolia subsp. cantabrica M.Laínz in Bol. Inst. Estud. Asturianos, Supl. Ci., 10: 207 
(1964) 
Campanula arvatica Lag. 2n=28 
in Varied. Ci., 2(19): 40 (1805) Campanulaceae 
(1) 
Campanula cantabrica Feer subsp. cantabrica 2n=34 
in J. Bot., 28: 273 (1890) Campanulaceae 
(1) 
Campanula cantabrica Feer subsp. occidentalis M.Laínz 2n=34? 
in Mis contrib. conocim. fl. Ast: 65 (1982) Campanulaceae 
(2) 
Campanula rotundifolia L. subsp. legionensis (Pau) M.Laínz 2n=34 
in Bol. Inst. Estud. Asturianos, Supl. Ci., 16: 191 (1973) Campanulaceae 
(2) Bas.- Campanula legionensis Pau in Cavanillesia, 1: 65 (1928) 
Carduus cantabricus Devesa & Talavera pro hybrid 2n=? 
in Lagascalia, 10(1): 61 (1981) Compositae 
(2) 
Centaurea janeri Graells subsp. babiana M.Laínz 2n=? 
in Bol. Inst. Estud. Asturianos, Supl. Ci., 22: 36 (1976) Compositae 
(2) 
Centaurium somedanum M.Laínz 2n=40 
in Bol. Inst. Estud. Asturianos, Supl. Ci., 22: 32 (1976) Gentianaceae 
(1) 
Cirsium eriophorum (L.) Scop subsp. chodati (Barb.-Gamp.) Rivas Mart., T.E.Díaz, Fern.Prieto, Loidi & Penas2n=? 
in Veg. Alta Mont. Cantábrica: 262 (1984) Compositae 
(2) Bas.- Cirsium chodati Barbey-Gampert in Bull. Soc. Bot. Géneve, 12: 234 (1921) 
Cytisus cantabricus (Willk.) Rchb.f. & Beck. n=24 
in Fl. Germ. Helv., 22: 15 (1867) Leguminosae 
(1) Bas.- Sarothamnus cantabricus Willk. in  Flora, 34: 616 (1851) 
Draba cantabriae (M.Laínz) M.Laínz subsp. cantabriae 2n=16 
in Candollea, 24: 259 (1969) Cruciferae 
(1) Bas.- Draba hoppeana Rchb. subsp. cantabriae M.Laínz in Bol. Inst. Estud. Asturianos, Supl. Ci., 5: 14 (1961) 
Draba cantabriae (M.Laínz) M.Laínz subsp. izcoi Rivas Mart., M.E.García & Penas 2n=16? 
in Candollea, 46(2): 462 (1991) Cruciferae 
(2) 
Draba diazii Rivas Mart., M.E.García & Penas 2n=32? 
in Candollea, 46(2): 468 (1991) Cruciferae 
(2) 
Draba hispanica Boiss. subsp. lebrunii P.Monts. 2n=? 
in Doc. Phytosoc., 1: 179 (1977) Cruciferae 
(1) 
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Echium asturicum Lacaita 2n=? 
in Cavanillesia, 1: 8 (1928) Boraginaceae 
(1) 
Echium cantabricum (M.Laínz) Fern.Casas & M.Laínz 2n=80 
in Mem. Soc. Bot. Geneve, 1: 111 (1979) Boraginaceae 
(1) Bas.- Echium italicum subsp. cantabricum M.Laínz in Bol. Inst. Estud. Asturianos, Supl. Ci., 22: 24 (1976) 
Erigeron uniflorus  subsp. picoeuropeanus M.J.Y.Foley 2n=18 
in Anales Jard. Bot. Madrid; 58(2): 235 (2000/01) Compositae 
(1) 
Erysimum cantabricum Álv.Mart., Fern.Casado & Nava 2n=14,26? 
in Anales Jard. Bot. Madrid, 44(2): 539 (1987) Cruciferae 
(2) 
Erysimum duriaei Boiss. 2n=14,26? 
in Diagn. Pl. Orient. ser. 1, 3(1): 26 (1854) Cruciferae 
(1) 
Erysimum mayorii Álv.Mart., Nava & Fern.Casado 2n=22 
in Anales Jard. Bot. Madrid, 43(1): 174 (1986) Cruciferae 
(2) 
Euphrasia alpina Lam. subsp. asturica (Pugsley) Nava & Fern.Casado 2n=? 
in Anales Jard. Bot. Madrid, 43(1): 180 (1986) Scrophulariaceae 
(2) Bas.- Euphrasia asturica  Pugsley in  Jour. Bot. (London), 70: 200 (1932) 
Festuca picoeuropeana Nava 2n=14 
in Fontqueria, 7: 23 (1985) Gramineae 
(1) 
Fritillaria legionensis Llamas & Andrés 2n=? 
in Lagascalia, 11(1): 68 (1983) Liliaceae 
(2) 
Genista legionensis (Pau) M.Laínz 2n=40,n=20 
in Bol. Inst. Estud. Asturianos, Supl. Ci., 10: 194 (1964) Leguminosae 
(1) Bas.- Genista aspalathoides var. legionensis  Pau in Cavanillesia, 1: 65 (1928) 
Geranium subargenteum Lange 2n=28 
in Willk. & Lange, Prodr. Fl. Hispan. 3: 525 (1878) Geraniaceae 
(1) 
Helianthemum canum (L.) Hornem. subsp. cantabricum (Font Quer & Rothm.) Rivas Mart. 2n=20 
in Itinera Geobot., 15(2): 702 (2002) Cistaceae 
(2) Bas.- Helianthemum canum (L.) Hornem. f. cantabricum Font Quer & Rothm. in Cavanillesia, 6: 155 (1934) 
Helianthemum croceum (Desf.) Pers. subsp. cantabricum M.Laínz 2n=20? 
in Bol. Inst. Estud. Asturianos, Supl. Ci., 10: 190 (1964) Cistaceae 
(1) 
Helianthemum urrielense (M.Laínz) Nava & Fern.Casado 2n=20 
in Anales Jard. Bot. Madrid, 43(1): 28 (1986) Cistaceae 
(1) Bas.- Helianthemum nummularium subsp. urrielense M.Laínz in Bol. Inst. Estud. Asturianos, Supl. Ci., 25: 20 
(1970) 
Homogyne alpina (L.) Cass. subsp. cantabrica (Losa & P.Monts.) Rivas Mart., T.E.Díaz, Fern.Prieto, Loidi & Penas2n=? 
in tinera Geobot., 15(2): 702 (2002) Compositae 
(2) Bas.- Homogyne alpina var. cantabrica Losa & P.Monts. in Anales Inst. Bot. Cavanilles, 11(2): 406 (1954) 
Hieracium lainzii de Retz 2n=20? 
in Bull. Soc. Bot. France, Let. Bot. 127(1): 81 (1980) Compositae 
(2) 
Jasione cavanillesii C.Vicioso n=6 
in Anales Jard. Bot. Madrid, 6(2): 80 (1948) Campanulaceae 
(1) 
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Juncus balticus subsp. cantabricus (T.E.Díaz, Fern.-Carv. & Fern.Prieto) Snogerup 2n=? 
in Preslia, 74: 256 (2002) Juncaceae 
(2) Bas.- Juncus cantabricus T.E.Díaz, Fern.-Carv. & Fern.Prieto in Trab. Dept. Bot. Univ. Oviedo, 2: 13 (1977) 
Laserpitium latifolium L. subsp. merinoi P.Monts. 2n=? 
in Acta Bot. Barcinon., 49: 34 (2003) Umbelliferae 
(1) 
Laserpitium nestleri Soy.-Will. subsp. lainzii P.Monts. 2n=? 
in Collect. Bot. (Barcelona), 26: 64; (2003). Umbelliferae 
(2) 
Linaria filicaulis Boiss. subsp. faucicola (Levier & Leresche) Rivas Mart., T.E.Díaz, Fern.Prieto, Loidi & Penas 2n=? 
in Veg. Alta Mont. Cantábrica: 274 (1994) Scrophulariaceae 
(2) Bas.- Linaria faucicola Levier & Leresche in Jour.Bot. (London), 17: 200 (1879) 
Linaria filicaulis Boiss. ex Leresche & Levier subsp. filicaulis 2n=? 
in J. Bot., 17: 200 (1879) Scrophulariaceae 
(1) 
Narcissus leonensis Pugsley 2n=42 
in J. Roy. Hort. Soc., 58: 75 (1933) Amaryllidaceae 
(2) 
Nepeta cantabrica Ubera & Valdés 2n=36 
in Lagascalia, 12(1): 52 (1983) Labiatae 
(2) 
Odontites asturicus (M.Laínz) M.Laínz 2n=? 
in Mis contr. conocim. fl. Asturias: 57 (1982) Scrophulariaceae 
(2) Bas.- Odontites viscosus subsp. asturicus M.Laínz in  Bol. Inst. Estud. Asturianos, Supl. Ci., 22: 27 (1976) 
Pedicularis pyrenaica J.Gay subsp. fallax (Font Quer & Guinea) Rivas Mart., T.E.Díaz, Fern.Prieto, Loidi & Penas2n=16 
in Veg. Alta Mont. Cantábrica: 278 (1984) Scrophulariaceae 
(2) Bas.- Pedicularis pyrenaica Gay var. fallax. Font-Quer & Guinea  in Anal. Jard. Bot. Madrid, 7: 346 (1947) 
Petrocoptis pyrenaica (J.P.Bergeret) A.Braun ex Walp. subsp. glaucifolia (Lag.) P.Monts. & Fern.Casas 2n=24,n=12 
in Anales Jard. Bot. Madrid, 45(1): 362 (1988) Caryophyllaceae 
(1) Bas.- Silene glaucifolia Lag. in  Varied. Ci., 2(4): 213 (1805) 
Petrocoptis pyrenaica (J.P.Bergeret) A.Braun ex Walp. subsp. wiedmannii (Merxm. & Grau)T.E.Díaz & Nava2n=24,n=12? 
in Itinera Geobot., 8: 557 (1994) Caryophyllaceae 
(2) Bas.- Petrocoptis wiedmanii Merxm. & Grau in Collect. Bot., 7:793 (1968) 
Polygala calcarea Zett. Ex Willk. & Lange subsp. somedana (M.Laínz) Penas 2n=? 
in Taxon, 40(4): 615 (1991) Polygalaceae 
(2)  Bas.- Polygala alpina subsp. somedana M.Laínz in  Bol. Inst. Estud. Asturianos, Supl. Ci., 15: 27 (1970) 
Polygala edmundii Chodat 2n=? 
in Bull. Herb. Boissier., 4: 911 (1896) Polygalaceae 
(1) 
Potentilla nivalis Lapeyr. subsp. asturica (Font Quer & Guinea) M.Laínz 2n=14;n=7 
in Bol. Inst. Estud. Asturianos, Supl. Ci., 5: 19 (1962) Rosaceae 
(1) Bas.- Potentilla nivalis  var. asturica Font Quer & Guinea in Vertice, 78: 42 (1945) 
Quercus orocantabrica Rivas Mart., Penas, T.E.Díaz & Llamas 2n=? 
in Itinera Geobot., 15(2): 706 (2002) Fagaceae 
(2) 
Quercus pauciradiata Penas, Llamas, Pérez Morales & Acedo 2n=? 
in Bot. Helvetica, 107(1): 75 (1997) Fagaceae 
(2) 
Ranunculus alpestris L. subsp. leroyi M.Laínz 2n=16? 
in Anales Jard. Bot. Madrid, 38(2): 470 (1982) Ranunculaceae 
(2) 
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Ranunculus montserratii Grau 2n=? 
in Mitt. Bot. Staatssamml. München, 20:15 (1984) Ranunculaceae 
(1) 
Ranunculus parnassifolius L. subsp. muniellensis Bueno, Fern.Casado & Fern.Prieto 2n=16 
in Bot. J. Linn. Soc., 109: 365,  fig. 366 (1992) Ranunculaceae 
(2) 
Ranunculus seguieri Vill. subsp. cantabricus Rivas Mart., Izco & M.J.Costa 2n=16;n=8 
in Trab. Dept. Bot. Fisiol. Veg. Madrid, 3: 84 (1971) Ranunculaceae 
(2) 
Salix breviserrata Flod. subsp. fontqueri T.E.Díaz, Fern.Prieto & Nava 2n=? 
in Fontqueria, 21: 10 (1988) Salicaceae 
(2) 
Salix hastata L. subsp. picoeuropeana (M.Laínz) T.E.Díaz, Fern.Prieto & Nava 2n=? 
in Fontqueria, 21: 10 (1988) Salicaceae 
(2) Bas.- Salix repens subsp. picoeuropeana M.Laínz in Bol. Cienc. Nat. R.I.D.E.A., 33: 5 (1984) 
Saxifraga aretioides Lapeyr. subsp. felineri (Vargas) Nava & Fern.Casado 2n=? 
in Bol. Cienc. Nat. R.I.D.E.A., 45: 52 (1999) Saxifragaceae 
(1) Bas.- Saxifraga felineri  P. Vargas in  Flora Ibérica, 5: 293 (1997) 
Saxifraga babiana T.E.Díaz & Fern.Prieto n=20 
in Anales Jard. Bot. Madrid, 39(2): 249 (1983) Saxifragaceae 
(1) 
Saxifraga canaliculata Boiss. & Reut. ex Engl. 2n=? 
in Monogr. Saxifraga: 169 (1872) Saxifragaceae 
(1) 
Sempervivum cantabricum J.A.Huber 2n=68,72 
in Repert. Spec. Nov. Regni Veg., 33: 364 (1934) Crassulaceae 
(2) 
Soldanella alpina L. subsp. cantabrica Kress 2n=40 
in Primulaceen-Stud., 12: 8 (1997) Primulaceae 
(1) 
Spergula viscosa Lag. subsp. viscosa 2n=18 
in Varied. Ci., 2(4): 213 (1805) Caryophyllaceae 
(1) 
Tragopogon pseudocastellanus G.Blanca & C.Díaz de la Guardia 2n=24 
in Anales Jard. Bot. Madrid 54: 360 (1996) Compositae 
(1) 
Veronica mampodrensis Losa & P.Monts. n=8 
in Anales Inst. Bot. Cavanilles, 11(2): 442 (1953) Scrophulariaceae 
(1) 
Veronica nummularia Gouan subsp. cantabrica P.Monts. n=8? 
in Pub. Cent. Pir. Biol. Exp., 2: 62, lám. 7, fig. 29 (1968) Scrophulariaceae 
(2) 
Veronica vadiniensis R.Alonso, Lence, López Pach., Puente & Penas 2n=? 
in Bot. J. Linn. Soc., 141: 119  (2003) Scrophulariaceae 
(2) 
Viola pyrenaica Ramond ex DC. subsp. montserratii Fern.Casado & Nava 2n=20 
in Candollea, 41(1): 102 (1996) Violaceae 
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2) Endemismos de los territorios orocantábricos y pirenaicos 

Adonis pyrenaica DC. 2n=16 
in Fl. Franç. ed. 3, 5: 635 (1815) Ranunculaceae 
(1) 
Alchemilla borderei Buser ex S.E.Fröhner 2n=? 
in Anales Jard. Bot. Madrid, 53(1): 25-26 (1995) Rosaceae 
(1) 
Alchemilla connivens Buser. 2n=? 
in Bull. Herb. Boissier., 2: 107 (1894) Rosaceae 
(1) 
Alchemilla impedicellata S.E.Fröhner 2n=? 
in Anales Jard. Bot. Madrid, 53(1): 15-16 (1995) Rosaceae 
(1) 
Alchemilla iniquiformis S.E.Fröhner 2n=? 
in Feddes Repert., 92 (1-2): 5-6 (1981) Rosaceae 
(1) 
Acinos alpinus (L.) Moench.  subsp. pyrenaeus (Br.-Bl.) M.Laínz 2n=? 
in Bol. Inst. Estud. Asturianos, Supl. Ci., 22: 29 (1976) Labiatae 
(1) Bas.- Satureja alpina subsp. pyrenaea Br.-Bl. in Bull. Soc. Pharm. Montpellier: 228 (1945) 
Arenaria purpurascens Ramond ex DC. n=23? 
in Fl. Franç. ed. 3, 4: 785 (1805) Caryophyllaceae 
(1) 
Asperula hirta Ramond. 2n=22 
in Bull. Sci. Soc. Philom. Paris, 2: 131 (1800) Rubiaceae 
(1) 
Aster pyrenaeus Desf. ex DC. 2n=18 
in Fl. Franç. ed. 3, 4: 146 (1805) Compositae 
(1) 
Carex macrostyla Lapeyr. 2n=? 
in Hist. Pl. Pyrénées: 562 (1813) Cyperaceae 
(1) 
Doronicum grandiflorum Lam. 2n=60,30 
in Fl. France, 8: 308 (1903) Compositae 
(1) 
Euphorbia pyrenaica Jord. 2n=42 
in Observ. Pl. Nouv., 3: 238 (1846) Euphorbiaceae 
(1) 
Festuca eskia Ramond ex DC. 2n=14 
in Fl. Franç. ed. 3, 3: 52 (1805) Gramineae 
(1) 
Festuca glacialis (Miégev. ex Hack.) K.Richt. 2n=14 
in Bull. Soc. Bot. France, 21: 244 (1876) Gramineae 
(1) 
Galium pyrenaicum Gouan. 2n=22,n=11 
Iin ll. Observ. Bot.: 5, t. 1, fig. 4 (1773) Rubiaceae 
(1) 
Gentiana occidentalis Jakow. 2n=? 
in Sitz.-Ber. Akad. Wiss. Wien, 108(1): 342 (1899) Gentianaceae 
(1) 
Geum pyrenaicum Mill. 2n=84 
in Gard. Dict. ed. 8: n.º 3 (1768) Rosaceae 
(1) 
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Hugueninia (L.) Rchb. tanacetifolia subsp. suffruticosa (H.J.Coste & Soulié) P.W.Ball. 2n=14 
in Feddes Repert., 68: 194 (1963) Cruciferae 
(1) Bas.- Sisymbrium tanacetifolium var. suffruticosum in Bull. Soc. Bot. France, 59: 739 (1912) 
Leontodon duboisii Sennen. 2n=12 
in Diagn. Nouv. Pl. Espagne Maroc: 19 (1936) Compositae 
(1) 
Nigritella gabasiana Teppner & E.Klein. 2n=40 
in Phyton (Horn), 33(2): 182 (1993) Orchidaceae 
(1) 
Nothobartsia spicata (Ramond) Bolliger & Molau. 2n=36;n=18 
in Pl. Syst. Evol., 179: 64 (1992) Scrophulariaceae 
(1) Bas.- Bartsia spicata Ramond Bull in Sci. Soc. Philom. Paris, 2: 141, pl. 10, fig. 4 (1800) 
Oreochloa blanka Deyl. 2n=? 
in Opera Bot. Cech., 3: 244 (1946) Gramineae 
(1) 
Oxytropis foucaudii Gillot. 2n=16 
in Bull. Soc. Bot. France, 42: 517 (1895) Leguminosae 
(1) 
Paronychia kapela (Hacq.) A.Kern. subsp. serpyllifolia (Chaix) Graebn. 2n=18,36,n= 
in Syn. Mitteleur. Fl., 5(1): 892 (1919) Caryophyllaceae 
(1) Bas.- Illecebrum serpyllifolium Chaix. in Pl. Vap.: 19 (1785) 
Pedicularis mixta Gren. ex F.W.Schultz 2n=? 
in Arch. Fl. Fr. Allem.: 279 (1853) Scrophulariaceae 
(1) 
Pedicularis pyrenaica J.Gay subsp. pyrenaica 2n=16 
in Ann. Sci. Nat. (París), ser. 1, 26: 210 (1832) Scrophulariaceae 
(1) 
Pritzelago alpina (L.) Kuntze subsp. auerswaldii (Willk.) Greuter & Burdet. 2n=12 
in Willdenowia, 15(1): 68 (1985) Cruciferae 
(1) Bas.- Hutchinsia auerswaldii Willk. in Flora (Regensburg) 34(37): 590 (1851) 
Ranunculus gouanii  Willd. 2n=16? 
in Sp. Pl., 2(2): 1322 (1798) Ranunculaceae 
(1) 
Ranunculus parnassifolius L. subsp. favargeri P.Küpfer 2n=16 
in Boissiera, 23: 191 (1975) Ranunculaceae 
(1) 
Reseda glauca L. 2n=28,n=14 
in Sp. Pl.: 449 (1753) Resedaceae 
(1) 
Saponaria caespitosa DC. 2n=28? 
in Mem. Agric. Soc. Agric. Dép. Seine, 11:10 (1808) Caryophyllaceae 
(1) 
Saxifraga hirsuta L. subsp. paucicrenata (Leresche ex Gillot) D.A.Webb. 2n=28? 
in Feddes Repert. Spec. Nov. Regni Veg., 68: 201 (1963) Saxifragaceae 
(1) Bas.- Saxifraga hirsuta var. paucicrenata. Leresche ex Gillot  in Bull- Soc. Bot. France, 27: I (1880) 
Saxifraga praetermissa D.A.Webb. n=33 
in Feddes Repert. Spec. Nov. Regni Veg., 68: 204 (1963) Saxifragaceae 
(1) 
Veronica nummularia Gouan subsp. nummularia 2n=? 
in Ill. Observ. Bot.: 1, t. 1, fig. 2 (1773) Scrophulariaceae 
(1) 
Viola cornuta L. 2n=22 
Sp. Pl. ed. 2: 1325 (1763) Violaceae 
(1) 
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3) Endemismos orocantábricos y de los montes galaico-leoneses 

Agrostis tileni Nieto Fel. & Castrov. 2n=14 
in Anales Jard. Bot. Madrid, 40(2): 472 (1984) Gramineae 
(1) 

Androsace vitaliana (L.) Lapeyr. subsp. flosjugorum Kress 2n=40 
in Primulaceen-Stud., 13: 9 (1997) Primulaceae 
(1) 
Arenaria grandiflora L. subsp. incrassata (Lange) C.Vicioso ex Rivas Mart. n=11 
in Lazaroa, 2: 327 (1980) Caryophyllaceae 
(1) Bas.- Arenaria incrassata Lange in Descr. Icon. Pl. nov.:3, tab IV: 2 (1864) 
Armeria langei Boiss. subsp. daveaui (Coutinho) Pinto da Silva 2n=? 
in Agron. Lusit., 30: 219 (1970) Plumbaginaceae 
(1) Bas.- Armeria alliacea var. daveaui Coutinho in Fl. Portugal: 473 (1913) 
Armeria langei Boiss. subsp. langei 2n=? 
in Vidensk. Meddel. Dansk Naturish. Foren. Kjobenhavn: 59 (1861) Plumbaginaceae 
(1) 
Cardamine gallaecica (M.Laínz)Rivas Mart. & Izco 2n=32,48 
in Itinera Geobot. 15(2): 699 (2002) Cruciferae 
(1) Bas.- Cardamine raphanifolia subsp. gallaecica M.Laínz in Bol. Inst. Estud. Asturianos, Supl. Ci. 16: 175 (1973) 
Crepis albida Vill. subsp. asturica (Lacaita & Pau) Babc. 2n=10 
in Univ. Calif. Publ. Bot. ,19: 399 (1941) Compositae 
(1) Bas.- Crepis asturica Lacaita & Pau in Cavanillesia, 1: 7 (1928) 
Dianthus langeanus Willk. 2n=30 
in Willk. & Lange, Prodr. Fl. Hispan. 3: 690 (1878) Caryophyllaceae 
(1) 
Eryngium duriaei J.Gay ex Boiss. subsp. duriaei n=8 
in Voy. Bot. Midi Esp., 2: 237 (1840) Umbelliferae 
(1) 

Festuca burnatii St.-Yves. 2n=14 
in Ann. Cons. Jard. Bot. Genève, 16: 347 (1913) Gramineae 
(1) 
Genista obtusiramea J.Gay ex Spach 2n=48 
in Ann. Sci. Nat., Bot., ser. 3, 3: 116 (1845) Leguminosae 
(1) 
Jasione crispa (Pourr.) Samp. subsp. brevisepala (Rothm.) Rivas Mart. 2n=24 
in Candollea, 31: 112 (1976) Campanulaceae 
(2) Bas.- Jasione brevisepala Rothm. in Cavanillesia, 7: 121 (1935) 
Leontodon farinosus Merino & Pau. 2n=8 
in Fl. Galic., 2:452 (1906) Compositae 
(1) 
Leontodon pyrenaicus Gouan subsp. cantabricus (Widder) M.Laínz. 2n=12 
in Bol. Inst. Estud. Asturianos, Supl. Ci., 15: 40 (1970) Compositae 
(1) Bas.- Leontodon cantabricus Widder in Phyton (Horn), 12: 204 (1967) 
Narcissus primigenius (Fernández Suárez ex M.Laínz) Fern.Casas & M.Laínz. 2n=14 
in Fontqueria, 11: 15 (1986) Amaryllidaceae 
(1) Bas.- Narcissus pseudonarcissus var. primigenius Fern. Suárez ex M. Laínz in Mis contrib. conocim. fl. Ast: 77    
1982) 
Potentilla asturica Rothm. 2n=14,n=7 
in Cavanillesia, 7(6-9): 113 (1935) Rosaceae 
(1) 
Ranunculus parnassiifolius L. subsp. cabrerensis Rothm. 2n=16,n=8 
in Bol. Soc. Esp. Hist. Nat., 34: 148 (1934) Ranunculaceae 
(1) 
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Rubus cyclops E.Monasterio-Huelin. 2n=? 
in Bot. J. Linn., 115(1): 50 (1994) Rosaceae 
(1) 
Saxifraga conifera Coss. & Durieu. 2n=42? 
in Bull. Soc. Bot. France, 11: 332 (1864) Saxifragaceae 
(1) 
Senecio doria L. subsp. legionensis (Lange.) Chater 2n=? 
in Bot. J. Linn. Soc., 68: 276 (1974) Compositae 
(1) Bas.- Senecio legionensis Lange. in Vidensk. Meddel. Dansk Naturhist. Foren. Kjobenhavn, ser. 2, 3: 81 (1861) 
Sesamoides minor (Lange) Kuntze. 2n=20 
in Revis. Gen. Pl., 1: 39 (1891) Resedaceae 
(1) Bas.- Astrocarpa minor Lange in Vidersk. Meddel. Dansk. Naturhist. Foren Kjohenhavn, 1865: 85 (1866) 

Spergula viscosa Lag. subsp. pourretii M.Laínz. 2n=18? 
in Bol. Inst. Estud. Asturianos, Supl. Ci., 15: 14 (1970) Caryophyllaceae 
(2) 
Silene foetida Link subsp. gayana Talavera. 2n=24 
in Anales Jard. Bot. Madrid, 45(1): 362 (1988) Caryophyllaceae 
(1) 
Silene scabriflora Brot. subsp. megacalycina Talavera. 2n=? 
in Fl. Iber., 2: 330 (1990) Caryophyllaceae 
(1) 
Teesdaliopsis conferta (Lag.) Rothm. 2n=20 
in Repert. Spec. Nov. Regni Veg., 49: 178 (1940) Cruciferae 
(1) Bas.- Iberis conferta Lag. in Varied. Ci., 2(22): 213 (1805) 
Thymelaea dendrobryum Rothm. n=9 
in Cavanillesia, 7: 116 (1935) Thymelaeaceae 
(1) 
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b) Hábitats de la Cordillera Cantábrica 

Se incluyen a continuación las alianzas fitosociológicas presentes en la subprovincia Orocantábrica, 
ordenadas en función de la clasificación EUNIS (2003), y según el criterio sintaxonómico y 
nomenclatural de Rivas-Martínez et al. (2001), así como el código de referencia (COD) utilizado por 
dichos autores. Se indica, para cada alianza, el código correspondiente a la clasificación de la 
Directiva Hábitats (Dir. Hab), excepto en los casos en que no se haya podido establecer una 
correlación (-), señalando con un asterisco (*) las comunidades prioritarias. Se indica también la 
distribución ibérica de cada alianza (Dist. ), en función de las siguientes categorías: Med 
(Mediterránea)- Eurosib. (eurosiberiana) y Med./Eur. (ambas), así como la superficie ocupada en el 
área de estudio (Sup. cart.) en Km2, según la cobertura indicada en la cartografía de hábitats  de 
España (VVAA, 2003).  

 C Aguas superficiales internas 
 C1 Aguas superficiales colmatadas 

 EUNIS C1.1 Charion fragilis COD 1.1. Dist. Med./Eur. Sup. cart. 
 Dir. Hab 3140 ined. 0.0093 Km2 

 EUNIS C1.1 Hyperico elodis-Sparganion  COD 10.2. Dist. Eurosib. Sup. cart. 
 Dir. Hab 3110 Br.-Bl. & Tüxen ex Oberdorfer 1957 0 Km2 
 EUNIS C1.3 Lemnion minoris  COD 2.1. Dist. Med./Eur. Sup. cart. 
 Dir. Hab 3150 Tüxen ex O. Bolòs & Masclans 1955 0.0344 Km2 
 EUNIS C1.1 Littorellion uniflorae  COD 10.1. Dist. Eurosib. Sup. cart. 
 Dir. Hab 3110 Koch 1926 0.0284 Km2 
 EUNIS C1.3 Nymphaeion albae COD 3.2. Dist. Med./Eur. Sup. cart. 
 Dir. Hab 3150  Oberdorfer 1957 0.0390 Km2 
 EUNIS C1.1 Potamion COD 3.1. Dist. Med./Eur. Sup. cart. 
 Dir. Hab 3150 (Koch 1926) Libbert 1931 0.0008 Km2 
 EUNIS C1.1 Potentillion anserinae  COD 59.11. Dist. Eurosib. Sup. cart. 
 Dir. Hab 3120 Tuxen 1947 0 Km2 
 EUNIS C1.4 Utricularion  COD 3.6. Dist. Med./Eur. Sup. cart. 
 Dir. Hab 3160 Den Hartog & Segal 1964 0 Km2 

 C2 Aguas superficiales corrientes 

 EUNIS C2.1 Adiantion capilli-veneris  COD 26.1. Dist. Eurosib. Sup. cart. 
 Dir. Hab 7220* Br.-Bl. ex Horvatic 1934 0.0055 Km2 
 EUNIS C2.1 Caricion remotae  COD 11.3. Dist. Eurosib. Sup. cart. 
 Dir. Hab 3260 Kästner 1941 0 Km2 
 EUNIS C2.1 Cratoneurion commutati  COD 11.2. Dist. Eurosib. Sup. cart. 
 Dir. Hab 7220 Koch 1928 0 Km2 
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 EUNIS C2.1 Myosotidion stoloniferae  COD 11.4. Dist. Medit. Sup. cart. 
 Dir. Hab - Rivas-Martínez, T.E. Díaz, F. Prieto, Loidi & Penas 1984 0 Km2 
 EUNIS C2.1 Pinguiculion longifoliae  COD 26.2. Dist. Eurosib. Sup. cart. 
 Dir. Hab 7220* F. Casas 1970 0.0036 Km2 
 EUNIS C2.1 Ranunculion aquatilis COD 3.3. Dist. Medit. Sup. cart. 
 Dir. Hab 3260 Passarge 1964 0 Km2 
 EUNIS C2.1 Ranunculion fluitantis COD 3.4. Dist. Medit. Sup. cart. 
 Dir. Hab 3260 Neuhäusl 1959 0.0009 Km2 

 C3 Bordes de aguas superficiales 

 EUNIS C3.5 Bidention tripartitae  COD 8.1. Dist. Eurosib. Sup. cart. 
 Dir. Hab 3270 Nordhagen 1940 em. Tuxen in Poli & J. Tuxen 1960 0 Km2 
 EUNIS C3.5 Calamagrostion pseudophragmitis  COD 33.15. Dist. Med./Eur. Sup. cart. 
 Dir. Hab 3220 Rivas-Martínez, T.E. Díaz, F. Prieto, Loidi & Penas 1984 0.0733 Km2 
 EUNIS C3.1 Glycerio-Sparganion  COD 12.2. Dist. Med./Eur. Sup. cart. 
 Dir. Hab - Br.-Bl. & Sissingh in Boer 1942 0 Km2 
 EUNIS C3.1 Magnocaricion elatae COD 12.4. Dist. Med./Eur. Sup. cart. 
 Dir. Hab - Koch 1926 0 Km2 
 EUNIS C3.4 Nanocyperion  COD 9.5. Dist. Med./Eur. Sup. cart. 
 Dir. Hab 3130 Koch ex Libbert 1933 0 Km2 
 EUNIS C3.4 Nasturtion officinalis  COD 12.3. Dist. Med./Eur. Sup. cart. 
 Dir. Hab - Gehu & Gehu-Franck 1987 0 Km2 

 D Fuentes, turberas y humedales 
 D1 Turberas abombadas 

 EUNIS D1.2 Anagallido tenellae-Juncion bulbosi  COD 14.3. Dist. Eurosib. Sup. cart. 
 Dir. Hab 7130* Br.-Bl. 1967 0.0108 Km2 
 EUNIS D1.2 Ericion tetralicis  COD 13.1. Dist. Eurosib. Sup. cart. 
 Dir. Hab 7130* Schwickerath 1933 1.1999 Km2 

 D2 Pantanos, humedales pobres y fuentes de transición 

 EUNIS D2.2 Caricion nigrae  COD 14.2. Dist. Eurosib. Sup. cart. 
 Dir. Hab - Koch 1926 nom. mut. propos. 0 Km2 
 EUNIS D2.3 Erico mackaianae-Sphagnion papillosi COD 13.2. Dist. Eurosib. Sup. cart. 
 Dir. Hab 7140 (F. Prieto, M.C. Fernández & Collado 1987) Rivas-Martínez, 0.5437 Km2 
 Fernández-González & Loidi 1999 
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 D4 Turberas ricas en bases y fuentes carbonatadas 

 EUNIS D4.1 Caricion davallianae  COD 14.4. Dist. Eurosib. Sup. cart. 
 Dir. Hab 7230 Klika 1934 0.9577 Km2 

 D5 Juncales y carrizales, normalmente sin aguas  

 EUNIS D5.2 Caricion broterianae COD 12.5. Dist. Medit. Sup. cart. 
 Dir. Hab 7210 (Rivas-Martinez, Fernandez-Gonzalez & Sanchez-Mata 0 Km2 

 E Pastizales dominados por herbáceas, musgos o líquenes 
 E1 Pastizales secos 

 EUNIS E1.1 Alysso-Sedion albi COD 55.3. Dist. Eurosib. Sup. cart. 
 Dir. Hab 6110* Oberdorfer & Müller in Müller 1961 0 Km2 
 EUNIS E1.8 Campanulo herminii-Nardion strictae  COD 60.4. Dist. Eurosib. Sup. cart. 
 Dir. Hab - Rivas-Martínez 1964 59.794 Km2 
 EUNIS E1.7 Carici piluliferae-Epilobion  COD 35.2. Dist. Eurosib. Sup. cart. 
 Dir. Hab 6230 Tüxen ex Von Rochow 1951 0 Km2 
 EUNIS E1.A Hieracio castellani-Plantaginion  COD 49.5. Dist. Med./Eur. Sup. cart. 
 Dir. Hab - Rivas-Martínez & Cantó 1987 0 Km2 
 EUNIS E1.6 Matricario-Polygonion arenastri COD 38.2. Dist. Eurosib. Sup. cart. 
 Dir. Hab - Rivas-Martinez 1975 corr. Rivas-Martinez, Báscones, T.E.  0 Km2 
 Díaz, Fernández-González & Loidi 1991 

 EUNIS E1.7 Nardion strictae  COD 60.1. Dist. Eurosib. Sup. cart. 
 Dir. Hab 6230* Br.-Bl. in Br.-Bl. & Jenny 1926 32.672 Km2 
 EUNIS E1.5 Plantagini discoloris-Thymion  COD 52.9. Dist. Medit. Sup. cart. 
 Dir. Hab - A. Molina & Izco 1989 104.89 Km2 
 EUNIS E1.6 Poion supinae COD 59.14. Dist. Med./Eur. Sup. cart. 
 Dir. Hab - Rivas-Martinez & Gehu 1978 0 Km2 
 EUNIS E1.6 Polygono-Chenopodion  COD 39.5. Dist. Med./Eur. Sup. cart. 
 Dir. Hab - Koch 1926 0 Km2 
 EUNIS E1.2 Potentillo montanae-Brachypodion  COD 51.1. Dist. Eurosib. Sup. cart. 
 Dir. Hab 6210* Br.-Bl. 1967 corr. Rivas-Martínez, T.E. Díaz, Fernández  104.74 Km2 
 González, Izco, Loidi, Lousã & Penas 2002 

 EUNIS E1.6 Saginion procumbentis  COD 38.1. Dist. Med./Eur. Sup. cart. 
 Dir. Hab - Tuxen & Ohba in Gehu, Richard & Tuxen 1972 0 Km2 
 EUNIS E1.6 Sclerochloo durae-Coronopodion  COD 38.3. Dist. Med./Eur. Sup. cart. 
 Dir. Hab - Rivas-Martinez 1975 0 Km2 
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 EUNIS E1.6 Sisymbrion officinalis  COD 39.17. Dist. Med./Eur. Sup. cart. 
 Dir. Hab - Tuxen, Lohmeyer & Preising in Tuxen 1950 0 Km2 
 EUNIS E1.9 Thero-Airion  COD 50.2. Dist. Eurosib. Sup. cart. 
 Dir. Hab 2330* Tüxen & Oberdorfer 1958 em. Rivas-Martínez 1978 0 Km2 
 EUNIS E1.3 Trachynion distachyae COD 50.13. Dist. Medit. Sup. cart. 
 Dir. Hab 6220* Rivas-Martínez 1978 14.929 Km2 
 EUNIS E1.3 Trifolio subterranei-Periballion  COD 54.1. Dist. Med./Eur. Sup. cart. 
 Dir. Hab 6220* Rivas Goday 1964 0.0009 Km2 
 EUNIS E1.7 Violion caninae COD 60.2. Dist. Eurosib. Sup. cart. 
 Dir. Hab 6230* Schwickerath 1944 30.867 Km2 

 E2 Pastizales mesófilos 

 EUNIS E2.2 Arrhenatherion  COD 59.4. Dist. Eurosib. Sup. cart. 
 Dir. Hab 6510 Koch 1926 38.439 Km2 
 EUNIS E2.1 Calthion palustris  COD 59.2. Dist. Eurosib. Sup. cart. 
 Dir. Hab 6180 Tüxen 1937 0 Km2 
 EUNIS E2.1 Cynosurion cristati  COD 59.6. Dist. Eurosib. Sup. cart. 
 Dir. Hab 6180 Tüxen 1947 0 Km2 

 E3 Pastizales húmedos de forma continua o estacional 

 EUNIS E3.5 Juncion acutiflori  COD 59.3. Dist. Med./Eur. Sup. cart. 
 Dir. Hab - Br.-Bl. in Br.-Bl. & Tüxen 1952 0 Km2 
 EUNIS E3.1 Mentho-Juncion inflexi  COD 59.15. Dist. Eurosib. Sup. cart. 
 Dir. Hab 6420 De Foucault 1984 0 Km2 
 EUNIS E3.1 Molinio-Holoschoenion vulgaris COD 59.7. Dist. Medit. Sup. cart. 
 Dir. Hab 6420 Br.-Bl. ex Tchou 1948 1.0072 Km2 
 EUNIS E3.5 Molinion caeruleae  COD 59.1. Dist. Eurosib. Sup. cart. 
 Dir. Hab 6410 Koch 1926 0 Km2 

 E4 Pastizales alpinos y subalpinos 

 EUNIS E4.1 Adenostylion alliariae COD 42.1. Dist. Eurosib. Sup. cart. 
 Dir. Hab 6432 Br.-Bl. 1926 0.7992 Km2 
 EUNIS E4.1 Arabidion caeruleae  COD 48.2. Dist. Med./Eur. Sup. cart. 
 Dir. Hab - Br.-Bl. in Br.-Bl. & Jenny 1926 0 Km2 
 EUNIS E4.4 Armerion cantabricae  COD 45.3. Dist. Endémica Sup. cart. 
 Dir. Hab 6170 Rivas-Martínez, T.E. Díaz, F. Prieto, Loidi & Penas 1984 7.6514 Km2 
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 EUNIS E4.4 Festucion burnatii  COD 52.8. Dist. Endémica Sup. cart. 
 Dir. Hab 6170 Rivas Goday & Rivas-Martínez ex Mayor, Andrés, Martínez,  45.917 Km2 
 F. Navarro & T.E. Díaz 1973 

 EUNIS E4.1 Mucizonion sedoidis  COD 48.3. Dist. Medit. Sup. cart. 
 Dir. Hab - Rivas-Martinez, Fernandez-Gonzalez & Loidi 1999 0 Km2 
 EUNIS E4.4 Oxytropido-Elynion COD 44.1. Dist. Eurosib. Sup. cart. 
 Dir. Hab 6170 Br.-Bl. (1948) 1949 0 Km2 
 EUNIS E4.3 Teesdaliopsio-Luzulion caespitosae  COD 49.3. Dist. Med./Eur. Sup. cart. 
 Dir. Hab 6160 Rivas-Martínez 1987 61.604 Km2 

 E5 Orlas de bosques y megaborbios 

 EUNIS E5.4 Aegopodion podagrariae  COD 40.1. Dist. Eurosib. Sup. cart. 
 Dir. Hab 6430 Tüxen 1967 0 Km2 
 EUNIS E5.4 Agrostion stoloniferae  COD 12a. Dist. Eurosib. Sup. cart. 
 Dir. Hab 3280 Görs 1966 0 Km2 
 EUNIS E5.4 Bromo ramosi-Eupatorion cannabini COD 40.7. Dist. Med./Eur. Sup. cart. 
 Dir. Hab 6430 O. Bolòs & Masalles in O. Bolòs 1983 0 Km2 
 EUNIS E5.4 Galio-Alliarion petiolatae  COD 40.2. Dist. Med./Eur. Sup. cart. 
 Dir. Hab 6430 Oberdorfer & Lohmeyer in Oberdorfer, Görs, Korneck,  0.3028 Km2 
 Lohmeyer, Müller, Philippi & Seibert 1967 

 EUNIS E5.4 Impatienti noli-tangere-Stachyon  COD 40.3. Dist. Medit. Sup. cart. 
 Dir. Hab 6430 Görs ex Mucina in Mucina, Grabherr & Ellmauer 1993 0 Km2 
 EUNIS E5.2 Linarion triornithophorae  COD 43.4. Dist. Med./Eur. Sup. cart. 
 Dir. Hab - Rivas-Martinez, T.E. Diaz, F. Prieto, Loidi & Penas 1984 0 Km2 
 EUNIS E5.2 Trifolion medii  COD 43.1. Dist. Eurosib. Sup. cart. 
 Dir. Hab - Muller 1962 0 Km2 

 F Brezales, matorrales y tundra 
 F2 Matorrales árticos, alpinos y subalpinos 

 EUNIS F2.2 Cytision oromediterranei  COD 74.5. Dist. Medit. Sup. cart. 
 Dir. Hab 4060 Tüxen in Tüxen & Oberdorfer 1958 corr. Rivas-Martínez 1987 2.9776 Km2 
 EUNIS F2.2 Juniperion nanae  COD 77.3. Dist. Eurosib. Sup. cart. 
 Dir. Hab 4060* Br.-Bl. in Br.-Bl., Sissingh & Vlieger 1939 130.29 Km2 

 F3 Matorrales templados y mediterráneos montanos 

 EUNIS F3.1 Berberidion vulgaris  COD 66.1. Dist. Eurosib. Sup. cart. 
 Dir. Hab 5110 Br.-Bl. 1950 0 Km2 
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 EUNIS F3.1 Frangulo alni-Pyrion cordatae  COD 66.4. Dist. Eurosib. Sup. cart. 
 Dir. Hab - Herrera, F. Prieto & Loidi 1991 0 Km2 

 F4 Brezales templados 

 EUNIS F4.2 Daboecion cantabricae COD 61.4. Dist. Eurosib. Sup. cart. 
 Dir. Hab 4020* (Dupont ex Rivas-Martínez 1979) Rivas-Martínez,  2383.7 Km2 
 Fernández-González & Loidi 1999 

 EUNIS F4.2 Ericion arboreae  COD 75.12. Dist. Med./Eur. Sup. cart. 
 Dir. Hab 4030 (Rivas-Martínez ex Rivas-Martínez, Costa & Izco 1986)  5.5812 Km2 
 Rivas-Martínez 1987 

 EUNIS F4.2 Ericion umbellatae  COD 1.2. Dist. Med./Eur. Sup. cart. 
 Dir. Hab 4030 Br.-Bl., P. Silva, Rozeira & Fontes 1952 453.82 Km2 
 EUNIS F4.1 Genistion micrantho-anglicae COD 61.7. Dist. Med./Eur. Sup. cart. 
 Dir. Hab 4020* Rivas-Martínez 1979 16.148 Km2 

 F5 Matorral arborescente o arbustivo termo-mediterráneo 

 EUNIS F5.5 Ulici europaei-Cytision striati COD 65.4. Dist. Med./Eur. Sup. cart. 
 Dir. Hab - Rivas-Martínez, Báscones, T.E. Díaz, Fernández-González &  21.313 Km2 
 Loidi 1991 

 F7 Matorral arborescente o arbustivo termo-mediterráneo 

 EUNIS F7.4 Genistion occidentalis  COD 52.5. Dist. Eurosib. Sup. cart. 
 Dir. Hab 4090 Rivas-Martínez in Rivas-Martínez, T.E. Díaz, F. Prieto, Loidi 158.12 Km2 
  & Penas 1984 

 EUNIS F7.4 Genistion polygaliphyllae  COD 65.3. Dist. Med./Eur. Sup. cart. 
 Dir. Hab 4090 Rivas-Martínez, T.E. Díaz, F. Prieto, Loidi & Penas 1984 539.20 Km2 

 F9 Matorrales riparios y pantanosos 

 EUNIS F9.3 Arbuto unedonis-Laurion nobilis  COD 75.13. Dist. Med./Eur. Sup. cart. 
 Dir. Hab - Rivas-Martínez, Fernández-González & Loidi 1999 0 Km2 
 EUNIS F9.2 Salicion cantabricae  COD 71.10. Dist. Endémica Sup. cart. 
 Dir. Hab - Rivas-Martinez & T.E. Diaz (2002) 8.2492 Km2 
  

 G Bosques 
 G1 Bosques deciduos planifolios 

 EUNIS G1.7 Aceri granatensis-Quercion fagineae  COD 76.10. Dist. Medit. Sup. cart. 
 Dir. Hab 9240 (Rivas Goday, Rigual & Rivas-Martínez in Rivas Goday,  3.0272 Km2 
 Borja, Esteve, Galiano, Rigual & Rivas-Martínez 1960) Rivas- 
 Martínez 1987 
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 EUNIS G1.1 Alnion incanae  COD 71.1. Dist. Eurosib. Sup. cart. 
 Dir. Hab 91E0* Pawlowski in Pawlowski, Sokolowski & Wallisch 1928 103.33 Km2 
 EUNIS G1.9 Betulion fontqueri-celtibericae  COD 76.14. Dist. Med./Eur. Sup. cart. 
 Dir. Hab - Rivas-Martínez & Costa in Rivas-Martínez, T.E. Díaz,  1.5073 Km2 
 Fernández-González, Izco, Loidi, Lousã & Penas 2002 

 EUNIS G1.9 Corylo-Populion tremulae  COD 76.12. Dist. Eurosib. Sup. cart. 
 Dir. Hab - (Br.-Bl. ex O. Bolòs 1973) Rivas-Martínez & Costa 1998 0 Km2 
 EUNIS G1.6 Fagion sylvaticae  COD 76.1. Dist. Eurosib. Sup. cart. 
 Dir. Hab 9150  Luquet 1926 22.206 Km2 
 EUNIS G1.6 Ilici-Fagion  COD 76.8. Dist. Eurosib. Sup. cart. 
 Dir. Hab 9120 Br.-Bl. 1967 656.98 Km2 
 EUNIS G1.A Pulmonario longifoliae-Quercion  COD 76.4. Dist. Eurosib. Sup. cart. 
 Dir. Hab 9160 Rivas-Martínez & Izco in Rivas-Martínez, T.E. Díaz,  0 Km2 
 Fernández-González, Izco, Loidi, Lousã & Penas 2002 

 EUNIS G1.7 Quercion pyrenaicae  COD 76.7. Dist. Med./Eur. Sup. cart. 
 Dir. Hab 9230 Rivas Goday ex Rivas-Martínez 1965 5850.1 Km2 
 EUNIS G1.1 Salicion salviifoliae  COD 71.8. Dist. Medit. Sup. cart. 
 Dir. Hab 92A0  Rivas-Martínez, T.E. Díaz, F. Prieto, Loidi & Penas 1984 0.3447 Km2 
 EUNIS G1.A Tilio-Acerion  COD 76.2. Dist. Eurosib. Sup. cart. 
 Dir. Hab 9180 Klika 1955 0 Km2 

 G2 Bosques perennes planifolios 

 EUNIS G2.1 Quercion ilicis  COD 75.1. Dist. Med./Eur. Sup. cart. 
 Dir. Hab 9340 Br.-Bl. ex Molinier 1934 em. Rivas-Martínez 1975 285.43 Km2 

 G3 Bosques de coníferas 

 EUNIS G3.9 Juniperion thuriferae  COD 74.2. Dist. Medit. Sup. cart. 
 Dir. Hab 9560 Rivas-Martínez 1969 20.322 Km2 

 G5 Bosques antropizados, recientemente talados o secundarios 

 EUNIS G5.8 Atropion belladonae  COD 35.1. Dist. Eurosib. Sup. cart. 
 Dir. Hab - Br.-Bl. ex Aichinger 1933 0 Km2 

 H Áreas con vegetación escasa 
 H2 Pedregales 

 EUNIS H2.6 Dryopteridion oreadis  COD 33.11. Dist. Med./Eur. Sup. cart. 
 Dir. Hab 8130 Rivas-Martínez 1977 corr. Rivas-Martínez, Báscones, T.E.  53.214 Km2 
 Díaz, Fernández-González & Loidi 1991 
 



ANEXO (1) 

 77

 EUNIS H2.5 Gymnocarpion robertiani  COD 33.10. Dist. Eurosib. Sup. cart. 
 Dir. Hab 8130 F. Casas 1970 8.3907 Km2 
 EUNIS H2.6 Iberido-Linarion propinquae COD 33.5. Dist. Eurosib. Sup. cart. 
 Dir. Hab 8130 Penas, Puente, M.E. García & L. Herrero ex T.E. Díaz & F.Prieto 1994 14.184 Km2 
 EUNIS H2.5 Linario saxatilis-Senecionion carpetani    COD33.8.      Dist.Medit. Sup. cart. 
 Dir. Hab 8130 Rivas-Martínez 1964 7.7443 Km2 
 EUNIS H2.6 Linarion filicaulis  COD 33.4. Dist. Endémica Sup. cart. 
 Dir. Hab 8130 Rivas-Martínez ex F. Prieto 1983 5.5251 Km2 
 EUNIS H2.6 Parietario-Galion  COD 28.1. Dist. Med./Eur. Sup. cart. 
 Dir. Hab 8160 Rivas-Martinez in Rivas Goday 1964 0 Km2 
 EUNIS H2.6 Saxifragion praetermissae COD 33.3. Dist. Eurosib. Sup. cart. 
 Dir. Hab 8130 Rivas-Martínez 1977 0.0904 Km2 
 EUNIS H2.6 Scrophularion sciophilae  COD 33.13. Dist. Eurosib. Sup. cart. 
 Dir. Hab 8130 O. Bolòs 1957 0.0002 Km2 
 EUNIS H2.5 Senecionion leucophylli  COD 33.6. Dist. Eurosib. Sup. cart. 

 Dir. Hab 8130 Br.-Bl. 1948 0 Km2 
 H3 Acantilados no costeros, roquedos y afloramientos  

 EUNIS H3.2 Asplenio billoti-Sedion hirsuti COD 27.19. Dist. Med./Eur. Sup. cart. 
 Dir. Hab 8210 ined. 0 Km2 
 EUNIS H3.2 Cymbalario-Asplenion  COD 28.2. Dist. Eurosib. Sup. cart. 
 Dir. Hab 8210 Segal 1969 0 Km2 
 EUNIS H3.1 Hymenophyllion tunbrigensis  COD 30.3. Dist. Eurosib. Sup. cart. 
 Dir. Hab 8220 Tüxen in Tüxen & Oberdorfer 1958 0.0128 Km2 
 EUNIS H3.2 Petrocoptidion glaucifoliae COD 29.4. Dist. Eurosib. Sup. cart. 
 Dir. Hab 8210 (P. Fernández, Penas & T.E. Díaz 1983) Rivas-Martínez,  5.0422 Km2 
 Cantó & Izco 2002 

 EUNIS H3.1 Polypodion cambrici  COD 30.1. Dist. Eurosib. Sup. cart. 
 Dir. Hab 8210 Br.-Bl. in Br.-Bl., Roussine & Negre 1952 nom.mut. propos.  0 Km2 

 Rivas-Martínez et al. 2002 

 EUNIS H3.1 Saxifragion continentalis COD 32.4. Dist. Med./Eur. Sup. cart. 
 Dir. Hab 8220 Rivas-Martínez in Rivas-Martínez, Fernández-González &  23.116 Km2 
 Sánchez-Mata 1986 

 EUNIS H3.2 Saxifragion trifurcato-canaliculatae  COD 27.3. Dist. Eurosib. Sup. cart. 
 Dir. Hab 8210 Rivas-Martínez ex Rivas-Martínez, Izco & Costa 1971 35.805 Km2 
 EUNIS H3.1 Saxifragion willkommianae  COD 27.9. Dist. Med./Eur. Sup. cart. 
 Dir. Hab 8220  Rivas-Martínez 1964 17.445 Km2 
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 EUNIS H3.6 Sedion pyrenaici  COD 55.2. Dist. Eurosib. Sup. cart. 
 Dir. Hab 8230* Tüxen ex Rivas-Martínez, T.E. Díaz, F. Prieto, Loidi &  53.679 Km2 

 Penas in T.E. Díaz & F. Prieto 1994 

 I Hábitats agrícolas, hortícolas o domésticos  
 I1 Tierras cultivadas y huertas 

 EUNIS I1.5 Arction lapae  COD 34.1. Dist. Eurosib. Sup. cart. 
 Dir. Hab 6430 Tüxen 1937 0 Km2 
 EUNIS I1.5 Balloto-Conion maculati  COD 40.4. Dist. Medit. Sup. cart. 
 Dir. Hab - Brullo in Brullo & Marceno 1985 0 Km2 
 EUNIS I1.5 Chenopodion muralis  COD 39.8. Dist. Medit. Sup. cart. 
 Dir. Hab - Br.-Bl. in Br.-Bl., Gajewski, Wraber & Walas 1936 0 Km2 
 EUNIS I1.5 Cirsion richterano-chodati  COD 34.8. Dist. Eurosib. Sup. cart. 
 Dir. Hab - (Rivas-Martinez in Rivas-Martinez, T.E. Diaz, F. Prieto,  0 Km2 
 Loidi & Penas 1984) Rivas-Martínez, Báscones, T.E. Díaz,  
 Fernández-González & Loidi 1991  

 EUNIS I1.5 Convolvulo arvensis-Elytrigion repentis     COD 34.3. Dist. Med./Eur Sup. cart. 
 Dir. Hab - Gors 1966 nom. mut. propos. Rivas-Martínez et al. 2002 0 Km2 
 EUNIS I1.5 Dauco-Melilotion   COD 34.4. Dist. Eurosib.   Sup. cart. 

 Dir. Hab - Gors 1966 0 Km2 

 



 

 

Capítulo 2 ▪ Caracterización de áreas de endemicidad de 
plantas vasculares en las montañas del 
noroeste de la Península ibérica 

 

 

 

 

 

 

� Objetivo: identificar y caracterizar áreas de endemicidad en las regiones montañosas del 
noroeste peninsular, con el objeto de interpretar afinidades biogeográficas actuales o 
históricas, y definir el interés para la biodiversidad del territorio, en función de su flora 
vascular endémica. 

� Metodología: se recopiló la distribución conocida de 75 plantas vasculares endémicas de 
la Cordillera Cantábrica y los montes Galaico-Leoneses, utilizando 193 cuadrículas UTM 
de 10x10 km (cUTM) como unidades geográficas operacionales. El análisis de las cUTM 
para la identificación de áreas de endemismos se realizó mediante tres aproximaciones: 
(1) la distribución espacial de valores de riqueza total y ponderada de endemismos, y su 
relación con variables ambientales; (2) un análisis de parsimonia de endemismos (PAE), 
como método de aproximación de biogeografía histórica; y (3) un análisis de clasificación 
multivariante TWINSPAN.  

� Resultados: los valores de riqueza de endemismos (RE) y riqueza ponderada (VEP) 
mostraron una correlación significativa con la altitud y la incidencia del glaciarismo en 
las cUTM analizadas, identificando un área de elevada correlación espacial en los 
territorios oriental y centro-meridional de la Cordillera Cantábrica. A partir del análisis 
PAE se definieron 6 grupos de cUTM, entre los cuales uno de ellos, situado en un área de 
baja altitud e influencia mediterránea, presentó una clara diferenciación del resto. Este 
mismo grupo fue separado en la primera división del análisis TWINSPAN, el cual 
permitió además subdividir áreas de cUTM en función de sus especies diagnósticas. 

� Principales conclusiones: los tres análisis utilizados aportaron información 
complementaria para la interpretación biogeográfica del territorio. Los factores 
relacionados con las tasas de endemicidad de plantas vasculares en el área de estudio se 
han interpretado en función de: (1) una elevada altitud; (2) la abundancia de litologías 
calcáreas; y (3) la diferente incidencia de las glaciaciones pleistocénicas. Las semejanzas 
detectadas entre las áreas de endemismos se relacionan con el gradiente litológico del 
territorio y con los cambios climáticos postglariares, que provocaron el aislamiento de las 
áreas de endemicidad actualmente ubicadas en el bioclima mediterráneo. Tanto las áreas 
de endemicidad como los factores de aislamiento detectados se proponen como 
herramientas para la elaboración de las estrategias de conservación en el territorio. 
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2.1 Introducción  

El componente de plantas endémicas suele reconocerse como un factor esencial para 
la valoración de la biodiversidad vegetal de un área determinada (Linder, 2000; 
Crisp et al., 2001; Lobo et al., 2001). Aún cuando la información florística de un 
territorio sea incompleta, el conocimiento de los patrones de distribución de plantas 
endémicas puede ser utilizado como un indicador útil para el diseño de estrategias 
de conservación, permitiendo establecer criterios para la definición de áreas de 
especial interés para la conservación (Major, 1988; Myers et al., 2000; Anderson, 
2002), o aportar información al conocimiento biogeográfico del territorio en estudio 
(Morrone & Crisci, 1995).  

Las regiones montañosas suelen considerarse importantes centros de diversidad de 
plantas endémicas, como resultado del aislamiento histórico de poblaciones, y 
procesos asociados de especiación y vicarianza (Pawlowsky, 1970; Favarger, 1956-
1995; Ozenda, 2002). En Europa occidental, los centros de endemicidad más 
relevantes se han señalado en el ámbito de las montañas circunmediterráneas, 
destacando las regiones montañosas de la cadena alpina (Qúezel, 1995; Médail & 
Quézel, 1997; Médail & Verlaque, 1997). La Península Ibérica constituye igualmente 
un importante centro de endemicidad de plantas vasculares, con al menos 1500 
endemismos, que representan el 25% de la flora peninsular (Sainz Ollero & Moreno 
Sainz, 2002). Los principales factores que favorecen la elevada tasa de endemicidad 
de este territorio están relacionados con su historia geológica y climática, así como 
con la situación latitudinal de la Península Ibérica, límite sur de las glaciaciones 
cuaternarias en Europa occidental.  

Entre los principales centros de endemicidad ibéricos, las montañas del noroeste 
peninsular han sido definidas como un área de especial relevancia para diversos 
grupos biológicos (García-Barros et al., 2002; Losa España, 1956; Montserrat & Villar, 
1972; Villar & Laínz, 1990; Rivas-Martínez, 1990). El arco hercínico que une estas 
montañas con el macizo ibérico (o macizo hespérico) ha sido reconocido, en 
particular, como uno de los principales centros de endemicidad de las 
monocotiledóneas ibéricas (Moreno Saíz et al., 1998), si bien apenas existen estudios 
que analicen la distribución de la flora endémica dentro de este territorio. Las 
montañas noroccidentales de la Península Ibérica constituyen además una zona de 
conexión geológica entre el macizo hespérico (principalmente silíceo) y el área vasco-
pirenaica (donde dominan las litologías calcáreas), cuya variabilidad geológica 
representa el principal factor relacionado con los patrones de endemicidad de la 
flora ibérica (Saínz Ollero & Hernández Bermejo, 1985).  
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Las características climáticas del norte peninsular permiten, por su parte, la 
diferenciación de dos áreas particulares, una de influencia atlántica (la Cordillera 
Cantábrica) y otra mediterránea (las montañas galaico-leonesas). A pesar de la 
situación climática actual, las relaciones florísticas señaladas entre ambos territorios 
(Losa España, 1949; Nieto Feliner, 1985; Casaseca et al., 1990) apuntan hacia la 
existencia de una conexión biogeográfica histórica entre ellos, en el ámbito del eje 
pirenaico-cantábrico, a lo largo del cual se distribuyen endemismos vicariantes 
orófilos de origen alpino.   

El concepto de área de endemicidad, sujeto a interpretaciones diversas (Lomolino, 
2005), suele entenderse en el sentido de aquellas zonas donde coinciden dos o más 
plantas endémicas simpátricas (Morrone & Crisci, 1995). Entre las principales 
herramientas para la definición de áreas de endemicidad, figuran los sistemas 
cladísticos basados en el análisis de áreas geográficas, como el análisis de parsimonia 
de endemismos (PAE), definido fundamentalmente como un sistema de biogeografía 
histórica (Crisci et al., 2003), o  los análisis multivariante basados en distancias de 
similitud (Moreno Saiz et al., 1998); no obstante, debido a las limitaciones y 
características de ambos sistemas, resulta de mayor utilidad el empleo de métodos 
diferentes de valoración (Tribsch, 2004; Linder, 2000; García-Barros et al., 2002). En el 
presente trabajo se utilizan distintas técnicas de análisis territorial para la 
identificación de áreas de endemicidad en el noroeste de la Península Ibérica, a partir 
de la distribución conocida de plantas endémicas. El principal objetivo es identificar 
las áreas de endemicidad en tal territorio, así como definir las características que 
definen cada una de ellas, como herramienta para la valoración de áreas de interés 
para la biodiversidad en estos territorios. 

2.2 Metodología 

2.2.1 Área de estudio 

El área de referencia utilizado en este trabajo se corresponde con las montañas de 
origen hercínico del noroeste peninsular, formadas por la Cordillera Cantábrica 
(territorio Orocantábrico) y las montañas galaico-leonesas. El área de estudio se 
definió a partir de un polígono que envolviera todas las zonas de este territorio con 
altitudes superiores a los 1600 metros (Figura 2-1) con el fin de incluir los principales 
macizos montañosos. Dicho polígono se dividió en función de las cuadrículas UTM 
(Universal Trasversal Mercator) de 10x10 kilómetros (en adelante, cUTM), las cuales 
fueron utilizadas como unidades geográficas operacionales para el análisis de la 
distribución de plantas endémicas, debido a que se trata de la principal referencia 
geográfica disponible para gran parte de la flora del territorio.  
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Figura 2-1. Localización del área de estudio en la Península Ibérica (figura superior), donde el color 
negro representa las áreas con altitudes superiores a los 1600 metros; y principales macizos montañosos 
representados en el territorio (figura inferior), incluyendo las cUTM de 10x10 km utilizadas como 
unidades geográficas operacionales.   

 

2.2.2 Selección de táxones y obtención de datos 

El listado de la flora endémica exclusiva del área de estudio se obtuvo a partir del 
Atlas de Flora Prioritaria del Jardín Botánico Atlántico, cuya base de datos incorpora 
información corológica procedente de diferentes fuentes de ámbito nacional y 
regional (ver capítulo 1). En la base de datos incluida en dicho Atlas se definen tres 
tipos de endemicidad relacionadas con el área de estudio: (1) endemismos del 
territorio Orocantábrico (sensu Rivas-Martínez et al., 2002); (2) endemismos galaico-
leoneses (montes Aquilianos y sierras del Teleno, La Cabrera y Segundera), y (3) 
endemismos compartidos por ambos territorios.  
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En todos los casos, se consideró como endémica cualquier especie o subespecie cuya 
distribución conocida incluyera, al menos, el 90% de localidades en los territorios de 
referencia. No se han considerado unidades taxonómicas de categoría inferior 
(variedades, formas), así como ningún híbrido. La información corológica disponible 
en el Atlas de Flora Prioritaria utiliza como base de referencia inicial la información 
del proyecto ANTHOS (2006), si bien la distribución de las plantas incluidas ha sido 
revisada, incorporando nuevas citas para los táxones no reconocidos en dicha 
referencia, y desechando aquellas que se consideraron poco fiables, a la luz de los 
conocimientos actuales. Como criterio de selección, se escogieron únicamente las 
plantas cuya distribución se consideraba suficientemente conocida. Para ello se 
excluyeron los microendemismos descritos en géneros con especial dificultad 
taxonómica (principalmente Alchemilla y Hieracium), así como aquellos táxones para 
los cuales no se considera una mínima representatividad, como es el caso de plantas 
de reciente descripción. La información corológica disponible fue finalmente tratada 
para su utilización en un Sistema de Información Geográfica, definiendo un campo 
homogéneo en la base datos con referencia a la cUTM de 10x10 km de lado.   

2.2.3 Análisis de datos 

Fueron seleccionadas todas aquellas cUTM del territorio con presencia de, al menos, 
una de las plantas endémicas consideradas. Con los datos correspondientes a la flora 
endémica de cada una de ellas se realizaron tres análisis: (1) valoración de la riqueza 
total y el grado de estenocoria de las plantas endémicas presentes en cada cUTM; (2) 
identificación de relaciones cladísticas entre cUTM, en función de la presencia de 
endemismos compartidos mediante un análisis de parsimonia; y (3) grado de 
agrupamiento de las cUTM en base a su similitud en plantas endémicas, mediante 
un análisis multivariante.  

Se estimó la riqueza de plantas endémicas (RE) de cada cUTM, como el número de 
endemismos presentes. Con el fin de establecer áreas de endemicidad especialmente 
ricas en plantas de reducida distribución, se calculó un valor ponderado de 
endemicidad (VPE) para cada cUTM (Crisp et al., 2001). Para ello se creó un índice de 
estenocoria (IE) para cada taxon, asignando un valor inversamente proporcional al 
número de cuadrículas (N) en las que está presente (1/N). El VPE para cada cUTM se 
obtuvo sumando el valor del índice de estenocoria de todas las plantas presentes en 
cada cuadrícula. Los valores de RE y VEP de cada cUTM fueron comparados con la 
altitud, la diversidad geológica y la incidencia del último periodo glaciar en el 
territorio, mediante regresión lineal simple. Se utilizó el modelo digital del terreno 
(MDT) del territorio (resolución de 1x1 km) para calcular la altitud máxima y el 
rango medio de altitud de cada cUTM. La diversidad geológica se calculó mediante 
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la suma del número de unidades diferentes indicadas por el mapa geológico digital 
de España (IGN, 1992) para cada cUTM. También se creó un mapa de extensión 
máxima de la última glaciación, a partir de diferentes estudios geomorfológicos 
sobre el territorio (Frochoso & Castañón, 1994; Alonso, 1997; Valcárcel Díaz, 2001), 
definiendo dos variables para cada cUTM: la presencia/ausencia de huellas glaciares 
y, en el caso de cUTM con presencia de dichas huellas,  la altitud mínima alcanzada 
por el frente glaciar. Posteriormente se analizó la correlación espacial entre los 
valores de RE y VPE obtenidos para cada cUTM, con el fin de detectar áreas de 
endemicidad. Para ello se aplicaron dos algoritmos de autocorrelación que comparan 
los valores de cada cUTM en relación con los de las cuadrículas de su entorno: (1) el 
índice local de Moran (I) (Anselin, 1995) y (2) el análisis de hotspot (Gi*) (Getis & Ord, 
1996). El índice I de Moran permite definir un valor de significación estadística (Z) 
en función de la relación de los valores de un punto con los puntos más próximos. 
Por su parte, el índice Gi* agrupa unidades geográficas en función de la desviación 
de un valor de referencia respecto de la media, permitiendo así definir áreas con 
valores semejantes. Ambos análisis se realizaron utilizando la herramienta Spatial 
Statistics del programa ArcGIS 9.0, creando automáticamente puntos en los 
centroides de cada cUTM analizada. 

El análisis de parsimonia de endemismos (PAE) se aplicó siguiendo la metodología 
estandarizada por Morrone & Crisci (1995). Este método, aplicado a partir de los 
análisis filogenéticos de parsimonia, se considera como una de las principales 
técnicas de biogeografía histórica (Lomolino, 2005), y se basa en la premisa de que 
dos áreas que comparten una planta endémica tienen alta probabilidad de haber 
tenido conexiones históricas (Morrone & Crisci, 1995). El análisis PAE ha planteado 
controversias sobre la interpretación de sus resultados, debido a que no considera las 
relaciones filogenéticas entre las plantas estudiadas (García-Barros et al., 2002); no 
obstante, pueden aceptarse dos condiciones básicas, que permitan interpretar de 
forma correcta los resultados obtenidos (Brooks & van Veller, 2003), y que pueden 
ser aceptadas en este estudio: (1) los endemismos originados por vicarianza deben 
superar los casos de dispersión, y ofrecer un bajo índice de especiación; y (2) los 
casos en que una especie está ausente de un área deben deberse principalmente a 
que dicha especie nunca estuvo allí, más que a procesos de extinción local. Por 
último se creó una matriz de presencia/ausencia para los táxones (filas) y las cUTM 
(columnas), la cual fue tratada mediante el método de parsimonia de Wagner, 
utilizando el programa PHYLIP (Falsestein, 2005). Siguiendo la metodología básica 
del PAE, se incluyó un ancestro hipotético con datos de ausencia para todas las 
plantas. Los clados de parsimonia se unificaron en un árbol consenso, que sirvió 
como referencia para agrupar las cUTM en áreas de endemicidad. 
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La matriz de presencia/ausencia de las plantas endémicas presentes en cada cUTM 
fue posteriormente analizada a partir de sistemas de clasificación multivariante, los 
cuales suelen aplicarse, en sus diversas variantes, en biogeografía espacial (Ojeda et 
al., 1998; Bibby et al., 1992; Moreno Saíz et al., 1998). En este caso se utilizó el análisis 
TWINSPAN (Twin Indicator Species Analysis, cf. Hill, 1979), con el objetivo de obtener 
grupos de cUTM mediante divisiones no jerárquicas, e interpretarlos como áreas de 
endemicidad. Como medida de fidelidad de cada planta a los grupos y subgrupos 
generados por TWINSPAN se utilizó el coeficiente Phi, medida de significación 
estadística similar a la prueba Chi-cuadrado (Sokal & Rohlf, 1995). 

2.3 Resultados 

2.3.1 Distribución de las plantas endémicas seleccionadas 

Se seleccionaron 75 plantas endémicas del área de estudio (Tabla 2-1) para las cuales 
existía información georreferenciada, y que representa aproximadamente el 70% de 
la flora endémica conocida en el territorio. La distribución de estas plantas es muy 
heterogénea, respondiendo a diferentes patrones de abundancia y rareza. Así, el 
número de cUTM ocupadas por las plantas seleccionadas varía desde un mínimo de 
1, en el caso de las plantas más estenocoras, hasta un máximo de 68, con un valor 
medio de 15.83 cUTM de ocupación por planta (desv. est. = 16.40).  

El número de cUTM seleccionadas como unidades de estudio operacionales, por 
contener al menos una de las plantas endémicas definidas, fue de 193, distribuidas 
en su mayor parte en las zonas montañosas y sus estribaciones. El número de 
endemismos por cUTM varía entre 1 y 44 (Figura 2-2). Casi la mitad de las cUTM 
(44.5%) presenta únicamente una o dos plantas endémicas, mientras que el 33.2% de 
ellas contienen entre 3 y 10 endemismos. El 22.3% de las cUTM restantes ofrecen más 
de 10 endemismos. La riqueza de plantas endémicas (RE) y el valor de endemicidad 
ponderado (VEP) de cada cUTM mostraron una elevada correlación (Coef. Pearson = 
0.868; p<0.01), si bien los valores de VPE muestran una distribución de frecuencias 
con un menor número de cUTM de valores medios o altos.  

Los resultados del análisis de regresión (Tabla 2-2) muestran una relación 
significativa de los valores de RE y VEP con todas las variables (altitud máxima, 
rango de altitud y presencia de glaciarismo durante la última glaciación) excepto la 
diversidad geológica. La relación entre los valores de RE y VEP con la altitud 
mínima alcanzada por los frentes glaciares resultó igualmente significativa (r2=0.296), 
en las 84 cUTM para las cuales se han identificado huellas geomorfológicas de la 
última glaciación. 
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 Taxon IE 
1 Alchemilla legionensis   0.33 
2 Alchemilla sierrae   0.5 
3 Allium palentinum   0.06 
4 Androsace cantabrica   0.13 
5 Androsace vitaliana subsp. flosjugorum 0.08 
6 Aquilegia pyrenaica subsp. discolor 0.08 
7 Arabis alpina subsp. cantabrica 0.25 
8 Armeria bigerrensis subsp. legionensis 0.05 
9 Armeria cantabrica   0.04 

10 Artemisia cantabrica   0.20 
11 Campanula adsurgens   0.07 
12 Campanula arvatica   0.04 
13 Campanula cantabrica   0.07 

14 
Campanula rotundifolia subsp. 
legionensis 

0.07 

15 Centaurea janeri subsp. babiana 0.33 
16 Centaurium somedanum   0.14 
17 Cirsium eriophorum subsp. chodati 0.05 
18 Crepis albida subsp. asturica 0.02 
19 Cytisus cantabricus   0.02 
20 Dianthus langeanus   0.03 
21 Draba cantabriae subsp. cantabriae  0.05 
22 Draba cantabriae subsp. izcoi 0.05 
23 Draba diazii   0.04 
24 Echium asturicum   0.20 

25 
Erigeron uniflorus subsp. 
picoeuropeanus 

0.33 

26 Erysimum cantabricum   0.09 
27 Erysimum duriaei   0.05 
28 Erysimum mayorii   0.08 
29 Festuca burnatii   0.03 
30 Festuca picoeuropeana   0.33 
31 Genista legionensis   0.02 
32 Genista obtusiramea   0.01 
33 Genista sanabrensis   0.07 
34 Geranium dolomiticum   0.5 
35 Geranium subargenteum   0.07 

36 
Helianthemum croceum subsp. 
cantabricum 

0.03 

37 Helianthemum urrielense   0.11 
38 Homogyne alpina subsp. cantabrica 0.08 
39 Iberis carnosa subsp. lereschiana 0.25 
40 Jasione cavanillesi   0.13 
41 Jasione crispa subsp. brevisepala 0.04 
42 Juncus balticus subsp. cantabricus   0.5 

   
43 Laserpitium latifolium subsp. merinoi 0.5 
44 Laserpitium nestleri subsp. lainzii 0.5 
45 Leontodon farinosus   0.06 
46 Narcissus leonensis   0.04 
47 Nepeta cantabrica   0.33 
48 Odontites asturicus   0.20 
49 Pedicularis pyrenaica subsp. fallax 0.09 
50 Petrocoptis grandiflora   0.10 
51 Petrocoptis pyrenaica subsp. glaucifolia 0.03 
52 Petrocoptis pyrenaica subsp. viscosa 0.20 
53 Polygala calcarea subsp. somedana 0.11 
54 Potentilla nivalis subsp. asturica 0.10 
55 Primula pedemontana subsp. iberica 0.5 
56 Quercus orocantabrica   0.02 
57 Quercus pauciradiata   0.5 
58 Ranunculus alpestris subsp. leroyi 0.13 

59 
Ranunculus parnassifolius subsp. 
cabrerensis 

0.25 

60 
Ranunculus parnassifolius subsp. 
muniellensis 

1 

61 Rhamnus pumila subsp. legionensis 1 
62 Salix breviserrata subsp. fontqueri  0.20 
63 Salix hastatella subsp. picoeuropeana 1 
64 Saxifraga aretioides subsp. felineri 0.25 
65 Saxifraga babiana   0.09 
66 Saxifraga canaliculata   0.02 
67 Saxifraga conifera   0.02 
68 Sempervivum cantabricum   0.03 
69 Sesamoides minor   0.17 
70 Sideritis lurida   1 
71 Soldanella alpina subsp. cantabrica 0.5 
72 Veronica mampodrensis   0.06 
73 Veronica nummularia subsp. cantabrica 1 
74 Viola palentina   0.04 
75 Viola pyrenaica subsp. montserrati 0.20 
   

Tabla 2-1. Plantas endémicas seleccionadas, y 
valor del índice de estenocoria (IE) asignado a 
cada una de ellas, como resultado del cociente 
1/ N (N= número de cUTM ocupado por cada 
endemismo).
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Figura 2-2. Distribución de los valores de riqueza de endemismos (RE) y de endemicidad ponderada 
(VEP) para las 193 cuadrículas UTM seleccionadas. 

 
Variable RE (r2) VEP (r2) 
Altitud máxima (N=193) 0.323*** 0.218*** 

Rango de altitud = desv. est. (N=193) 0.281*** 0.165*** 

Diversidad geológica (N=193) 0.001 ns 0.003 ns 

Presencia / Ausencia glaciarismo (N=193) 0.255 *** 0.138*** 

Límite inferior frente glaciar Máx glac. (N=84) 0.270*** 0.296*** 

Tabla 2-2. Valores de correlación (r2) obtenidos mediante regresión lineal, entre la riqueza de 
endemismos (RE) y el valor de endemicidad ponderado (VEP) de cada cUTM. Se indican con *** los 
valores significativos a un nivel p<0.001, y como ns los valores no significativos. 
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Figura 2-3. Riqueza de endemismos (RE) o número total de plantas endémicas por cada cUTM. Los 
colores más intensos indican un mayor número de plantas endémicas por cuadrícula 
 

 

Figura 2-4. Valor de endemicidad ponderado (VEP) para cada cUTM, obtenido a partir de la suma de 
los índices de estenocoria (IE) en las plantas endémicas presentes (ver Tabla 2-1). 
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2.3.2 Correlación espacial 

Los análisis de correlación espacial permitieron establecer grupos de cUTM a partir 
de la semejanza de los valores de endemicidad (RE y VPE). Con el fin de seleccionar 
únicamente áreas con alta correlación espacial, se definió un intervalo de confianza 
del 95% para el valor de significación estadística definido en ambos casos (Figura 
2-5). El índice local de Moran resultó más restrictivo que el análisis de hostspots (Gi*) 
en cuanto al número de cUTM agrupadas, si bien en ambos casos se definieron dos 
áreas principales de agrupamiento y por lo tanto de alta correlación espacial: una 
más amplia, en el noreste del área de estudio, y otra en las montañas sur-
occidentales, de menor extensión. 

 
RE (I de Moran) VEP (I de Moran) 

  
RE (Gi*) VEP (Gi*) 

  

Figura 2-5. Áreas de endemicidad definidas en función de los valores de correlación espacial de RE 
(riqueza de plantas endémicas) y VEP (valor de endemicidad ponderado), a partir del análisis del índice 
local de Motan (I de Moran) y el análisis de hotspot (Gi*). En todos los casos se representan las cUTM 
con un valor significativo de Z (intervalo de confianza del 95%). Una mayor intensidad de color indica 
un valor más alto de Z, y por tanto una mayor correlación espacial de los valores de endemicidad, para 
cada cUTM. 
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2.3.3 Análisis de parsimonia de endemismos (PAE) 

El análisis de parsimonia (PAE) identificó 97 posibles ramificaciones cladísticas para 
las 193 cUTM, en función de las relaciones de origen común estimadas a partir de las 
plantas endémicas presentes en cada una. A partir del árbol consenso (Figura 2-7) 
obtenido de dichos clados, se obtuvo un filograma único de alta parsimonia, en el 
cual pueden identificase 6 grupos principales, los cuales aglutinan la mayor parte de 
las cUTM (Figura 2-6). Siguiendo la metodología estándar de los análisis PAE, el 
filograma obtenido permite intepretar la relación histórica entre los grupos a partir 
de su situación en el filograma, desestimando las unidades (cUTM) aisladas de los 
clados principales. El grupo PAE-1 representa un conjunto de cUTM relacionadas 
entre sí, si bien con una escasa relación con el resto de grupos (PAE-2 a PAE-6), 
diferenciándose además por ocupar las áreas menos montañosas del territorio. El 
grupo PAE-2 representa el eslabón con el clado que aglutina el mayor número de 
cUTM, formado por los grupos PAE-3 a PAE-6 (ver Figura 2-7). Estos dos grupos 
definen áreas de endemicidad estrechamente relacionadas entre sí, y ocupan las 
principales zonas montañosas del área de estudio. 

 

  

  

  

Figura 2-6. Distribución de las cUTM incluidas en los principales grupos reconocidos en el análisis de 
parsimonia de endemismos (PAE). Las relaciones entre ellos se indican en la Figura 2-7. 
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Figura 2-7. Árbol consenso obtenido a partir de los cladogramas definidos en el Análisis de Parsimonia 
de Endemismos. Se indican los 4 principales grupos de cUTM definidos como áreas de endemismos 
(AE), cuya distribución se muestra en la Figura 2-6. 
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2.3.4 Clasificación TWINSPAN 

Los dos grupos principales definidos por el análisis TWINSPAN, en función de la 
presencia o ausencia de plantas endémicas (Figura 2-8), discriminan un reducido 
número de cUTM del área occidental (TWIN-A) de las áreas más montañosas del 
territorio (TWIN-B), las cuales incluyen más del 80% del total de cUTM estudiadas. 
Una segunda clasificación permite subdividir ambos grupos, discriminando, en el 
caso del grupo TWIN-B, un núcleo principal (TWIN-B1) que agrupa la mayor parte 
de las cUTM de la Cordillera Cantábrica, junto a un reducido número de cUTM, 
correspondientes a los afloramientos calcáreos de las montañas suroccidentales del 
territorio (Figura 2-8). El núcleo principal de cUTM (TWIN-B1) fue sometido a un 
nuevo proceso de clasificación TWINSPAN (Figura 2-9), mediante el cual se definió 
un grupo uniforme que incluye la mayor parte de la vertiente norte del eje de la 
Cordillera Cantábrica (TWIN-B1a), y un segundo grupo de cUTM distribuido por el 
eje central y meridional, para el cual pueden identificarse, a su vez, tres 
subdivisiones (Figura 2-9). 

 

TWIN-A: Campanula adsurgens (59.9); 
Petrocoptis viscosa (57.3); Leontodon farinosus 
(52.4); Petrocoptis grandiflora (36.6) 
A1: Crepis albida subsp. asturica (65.5); 
Leontodon farinosus (62.4); Campanula adsurgens 
(62.4); Petrocoptis grandiflora (50); Helianthemum 
croceum subsp. cantabricum (50); Cirsium 
eriophorum subsp. chodatii (36.9); Petrocoptis 
viscosa (33.3); A2: Dianthus langeanus (81.6) 

TWIN-B: Quercus orocantabrica (30.9); Saxifraga 
canaliculata (28.3); Genista obtusiramea (27.7); 
Cytisus cantabricus (27.6)  
B1: Genista sanabrensis (64.3); Sesamoides minor 
(27.1); B2: Saxifraga canalicutala (37.6); Quercus 
orocantabrica (37.1); Cytisus cantabricus (35.4); 
Genista legionensis (29.8); Saxifraga conifera 
(28.9); Petrocoptis pyrenaica subsp. glaucifolia 
(27.9); Festuca burnatii (26.4); Genista 
obtusiramea (25.6) 

Figura 2-8.  Distribución de las cUTM definidas en los dos grupos principales del análisis TWINSPAN 
(se han excluido, por razones de interpretación gráfica, las cUTM con una única planta endémica). Se 
indican las principales especies diagnósticas de cada grupo o subgrupo, así como los valores de 
fidelidad >25 obtenidos a partir del coeficiente Phi . 
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TWIN-B1a: 
Genista legionensis (45.4)  
Erysimum duriaei (26.7) 

TWIN-B1b: 
Quercus orocantabrica (63.2); Saxifraga canaliculata 
(59.6); Genista obtusiramea (56.0); Saxifraga conifera 
(51.6); Festuca burnati (42.2); Campanuda arvatica 
(41.0); Jasione crispa subsp. brevisepala (39.3); 
Sempervivum cantabricum (38.8) 
*   (sin especies diagnósticas) 
** Armeria cantabrica (77.0), Festuca burnatii (56.4) 

Figura 2-9. Distribución de las cUTM incluidas en las subdivisiones del grupo TWIN-B1 definido por el 
análisis TWINSPAN  de la Figura 2-8 (se han excluido, por razones de interpretación gráfica, las cUTM 
con una única planta endémica). Se indican las principales especies diagnósticas de cada grupo o 
subgrupo, así como los valores de fidelidad obtenidos a partir del coeficiente Phi >25. 

 

2.4. Conclusiones y discusión 

2.4.1 Áreas de endemicidad 

La definición de áreas de endemicidad en el territorio de estudio, a partir de los 
resultados obtenidos, debe tener en cuenta las limitaciones intrínsecas a los datos 
empleados, ya que la ausencia de plantas endémicas en determinadas cUTM puede 
ser consecuencia de la falta de prospección del territorio, o la carencia de datos, más 
que a una ausencia real de las mismas. Aún considerando que la utilización de 
información incompleta es común a la hora de trabajar con recopilaciones 
corológicas (Hortal, 2004), en el caso de plantas raras de montaña esta limitación 
puede considerarse, sin embargo, de menor relevancia, debido al especial interés que 
éstas suscitan, así como a la mayor prospección botánica que, en general, se atribuye 
a las cumbres montañosas, principal reducto de plantas endémicas. Teniendo ello en 
cuenta, la definición de áreas de endemicidad en el área de estudio se ha 
interpretado en el sentido básico de aquellas áreas (en este caso, conjuntos de cUTM) 
que comparten 2 ó más plantas endémicas, y entre las cuales pueden establecerse 



Capítulo 2 

 

 94

ciertos grados de relación o similitud basados en la distribución de dichas plantas 
(Morrone & Crisci, 1995; Lomolino, 2005). Mientras que los valores de riqueza total 
(RE) y ponderada (VEP) de endemismos permiten definir las áreas con una mayor 
acumulación de plantas endémicas, los análisis de parsimonia (PAE) y multivariante 
(TWINSPAN) realizados permiten definir grupos de cUTM basados en la 
interpretación de un posible origen común (en el caso del PAE) o del grado de 
similitud en su endemoflora (TWINSPAN). Se han establecido 6 áreas de 
endemicidad principales en el territorio (Figura 2-10), cuyas características generales 
se indican en la Tabla 2-3. Las áreas de endemicidad se han delimitado tomando 
como referencia la distribución de grupos de cUTM en los diferentes análisis 
realizados, y han sido numeradas, en sentido descendente, en función del número 
medio de plantas endémicas presentes en cada una. 

 

 

Figura 2-10. Principales áreas de endemicidad identificadas en el área de estudio. 

 

 
AE Nº endemismos Altitud media Ca/Si  Bioclima 

AE-1 58 1436 70/30 Eurosiberiano 
AE-2 55 1436 50/50 Eurosiberiano 
AE-3 38 1277 0/100 Eurosiberiano  
AE-4 34 774 50/50 Eurosiberiano 
AE-5 20 1331 50/50 Mediterráneo 
AE-6 16 846 30/70 Medit./Eurosib. 

Tabla 2-3. Características generales de las 6 áreas de endemicidad definidas, en función del número de 
endemismos presentes en cada una de ellas (considerando las 75 plantas utilizadas), la altitud media, el 
% aproximado de materiales calcáreos / silíceos (Ca/Si) y el Bioclima dominante en cada una. 
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2.4.2 Patrones espaciales de endemicidad    

La altitud puede considerarse como el principal factor relacionado con la riqueza de 
plantas endémicas en el área de estudio inicialmente considerado, lo que produce 
que las áreas de endemismos se localicen principalmente en las zonas más 
montañosas del territorio.  

En el caso de la Cordillera Cantábrica, la acusada disimetría norte/sur se manifiesta 
de modo tal que la zona centro-meridional contiene cotas más elevadas (incluyendo 
las denominadas sierras meridionales), y por tanto un mayor número de plantas 
endémicas de alta montaña. La elevada insolación media de estas áreas, en 
contraposición al clima oceánico dominante en la vertiente norte, podría además 
favorecer la especiación de plantas endémicas, gracias al efecto de la insolación 
diferencial en las cumbres, tal y como ha sido descrito en otras regiones montañosas 
del ámbito alpino con influencia mediterránea (Ozenda, 1985; Tribsch, 2004).  

Por otro lado, la mayor parte de los macizos montañosos del territorio que 
sobrepasan los 1600 metros de altitud muestran huellas de las glaciaciones 
pleistocénicas, identificadas en 46 de las 193 cUTM estudiadas (Figura 2-11). La 
relación directa entre la intensidad del glaciarismo en estas áreas (alcance del frente 
glaciar) y los valores de endemicidad permite considerar el efecto del glaciarismo 
como un factor complementario al de la altitud, a la hora de interpretar la 
distribución de la riqueza de endemismos en el área de estudio. La implicación de 
las glaciaciones en las tasas de endemicidad de las montañas alpinas y su relación 
con la abundancia de litologías calcáreas suele interpretarse como consecuencia de la 
mayor erosión que éstas sufren, dando lugar a una gran heterogeneidad del relieve y 
a una mayor disponibilidad de nichos ecológicos para el refugio de plantas (Tribsch 
& Schonswetter, 2003).  

En el área de estudio, la abundancia de litologías calcáreas en el área central y 
oriental, junto a una mayor intensidad de las glaciaciones, pueden considerarse entre 
los principales factores relacionados con los altos valores de endemicidad de las 
áreas AE-1 y AE-2, que se vería además favorecida por la mayor riqueza florística 
tradicionalmente atribuida a las áreas ricas en litologías calcáreas. En comparación 
con otras montañas alpinas, los glaciares cantábricos ocuparon una reducida 
extensión, con numerosos espacios intermedios y grandes áreas libres de hielos, lo 
que favorecería la presencia de refugios para la flora de montaña. De hecho, el efecto 
del glaciarismo del periodo Würm sobre el territorio (Figura 2-11) se caracteriza por 
la mayor influencia oceánica a que se vieron sometidas las montañas centrales y 
orientales, donde los frentes glaciares llegaron a cotas de entre 600 y 1300 metros, 
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frente a los 1600/1700 metros de las áreas menos oceánicas de la zona occidental 
(Frochoso & Castañón, 1992).  

En resumen, puede concluirse que los principales factores relacionados con altos 
valores de los índices de endemicidad en las montañas del NO peninsular se deben a 
la interacción de tres causas principales: (1) la abundancia de áreas de elevada 
altitud y alta insolación; (2) la dominancia de litologías de naturaleza calcárea; y (3) 
un mayor impacto de las glaciaciones pleistocénicas en las montañas centrales y 
orientales, de mayor influencia oceánica, y el efecto diferencial de las mismas sobre 
los macizos calcáreos. 

 

 

Figura 2-11. Extensión máxima del glaciarismo en la Cordillera Cantábrica durante el periodo Würm. 
Digitalizado a partir de  Frechoso & Castañón (1994); Alonso (1997) y Valcárcel (2001). Los tonos más 
oscuros de las cUTM indican valores más altos en la riqueza total de plantas endémicas. 

 

2.4.3 Conexiones biogeográficas 

Las conexiones definidas entre las áreas de endemicidad (AE), a partir de los análisis 
PAE y TWINSPAN, resultan coherentes con la interpretación de una unidad propia 
de biogeografía histórica en el conjunto del área de estudio, señalada en análisis 
genéricos sobre las áreas de endemicidad de la Península Ibérica (Moreno Saíz & 
Saínz Ollero, 1997; Moreno Saíz et al., 1998; García-Barros et al., 2002). Los resultados 
obtenidos en este trabajo ofrecen, sin embargo, la posibilidad de establecer el grado 
de relación entre las diferentes AE del territorio, situadas en la transición 
biogeográfica del ámbito mediterráneo (AE-5 y AE-6) y eurosiberiano (AE-1, AE-2, 
AE-3 y AE-4).   
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Las dos principales áreas de endemicidad identificadas (AE-1 y AE-2) se 
corresponden con el eje principal de la Cordillera Cantábrica, territorio bien 
diferenciado desde un punto de vista orográfico, y reconocido como uno de los 
centros exportadores de endemismos de la endemoflora ibérica (Hernández Bermejo 
& Sainz Ollero, 1984). La estrecha relación entre estas áreas ha podido ser 
identificada en todos los análisis realizados, y puede interpretarse a partir de unas 
características ambientales comunes, albergando además las montañas de mayor 
altitud e insolación del área de estudio. A pesar de su estrecha relación, la 
diferenciación de dos áreas de endemicidad se basa en la división del análisis PAE 
(PAE-3 y PAE-4 en la Figura 2-6) y en la subdivisión final del análisis TWINSPAN 
(dentro del grupo TWIN-B1b, no mostrada en la figura). El área AE-1 muestra, 
además, unos valores especialmente altos en su riqueza de plantas endémicas (Tabla 
2-3), siendo además un territorio caracterizado por la presencia de endemismos 
exclusivos, como Helianthemum urrielense, Saxifraga aretioides subsp. felineri o 
Androsace cantabrica. Sin embargo, la delimitación precisa de las relaciones 
biogeográficas entre la flora endémica de AE-1 y AE-2 está supeditada a un análisis 
con mayor detalle de escala, y que tome en cuenta la distribución exacta de las 
plantas consideradas, así como la heterogeneidad litológica y climática del territorio. 

A pesar de formar parte del territorio Orocantábrico (sensu Rivas-Martínez et al., 
1984, 2002), el área correspondiente a la vertiente septentrional de la Cordillera 
Cantábrica (AE-4) representa un territorio con menor altitud media, lo que conlleva 
la ausencia de endemismos orófilos y, en consecuencia, su diferenciación respecto al 
resto de unidades del territorio, en función de los análisis realizados. Sin embargo, el 
hecho de no haber considerado plantas endémicas del ámbito atlántico, y en especial 
aquellas con una distribución pirenaico-cantábrica en sentido amplio (i.e., 
incluyendo el área vasco-cantábrica), podría infravalorar el interés de este territorio 
desde el punto de vista de su endemoflora.  

Por otro lado, la conexión entre el eje principal orocantábrico (AE-2), las montañas 
occidentales (AE-3) y los montes de León (AE-5) es tratada en diferente modo por los 
análisis PAE y TWINSPAN, lo que puede interpretarse en función de su diferente 
naturaleza. En ambos casos se pone de manifiesto, sin embargo, una relación 
biogeográfica entre la endemoflora de estas áreas de endemicidad, que estaría 
vinculada a las afinidades florísticas detectadas en diferentes estudios (Losa, 1949; 
Nieto Feliner, 1983; Casaseca et al., 1990), a pesar de la heterogeneidad bioclimática 
del territorio. Esta conexión biogeográfica se evidencia a partir de un escenario 
paleoclimático común relacionado con los periodos glaciares e interglaciares 
pleistocénicos. Así, los cambios climáticos post-glaciares, iniciados con el 
calentamiento brusco producido en el denominado periodo caluroso, hace 7000 años 
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(García Antón et al., 2002), y la configuración posterior del clima, provocarían un 
aislamiento progresivo de las montañas incluidas en AE-5, actualmente bajo la 
influencia del clima mediterráneo. Las especiales condiciones de la alta montaña 
habrían permitido la permanencia de plantas de óptimo eurosiberiano, entre las 
cuales puede incluirse un importante número de endemismos paleocantábricos, 
entendiendo éstos como los originados antes o durante el último periodo glaciar, 
cuando existía una importante conexión bioclimática entre ambos territorios (ej.: 
Festuca burnatii, Androsace vitaliana subsp. flosjugorum, Armeria cantabrica, Spergula 
pourreti, etc.).  

La relación bioclimática actual entre la alta montaña de AE-5 y la Cordillera 
Cantábrica ha sido además evidenciada en diferentes estudios fitoclimáticos que 
sectorizan la Cordillera Cantábrica (Allué Andrade, 1990; Metzger et al., 2005), 
sosteniendo la hipótesis del aislamiento climático actual de las plantas endémicas 
orófilas compartidas por ambos territorios. La distribución final de estas plantas está 
además regulada, secundariamente, por las litologías silíceas dominantes en AE-3 y 
AE-5, exceptuando dos cUTM correspondientes a los montes Aquilianos, y que 
atestiguan la conexión de AE-5 con el eje central orocantábrico (AE-2), a través de 
endemismos calcícolas como Festuca burnatii o Armeria cantabrica (Figura 2-9). 

Las zonas de baja altitud del Bierzo-Caurel (AE-6) se han identificado, por su parte, 
como el área de endemicidad con una menor afinidad con el resto de áreas 
identificadas, lo que puede ser debido a que se trata de la única área sin altitudes 
relevantes. Por otro lado, las plantas diferenciales definidas para este grupo en el 
análisis TWINSPAN (Campanula adsurgens, Petrocoptis grandiflora, Leontodon farinosus) 
señalan los afloramientos calizos de baja altitud como los principales hábitats que 
dan refugio a las plantas endémicas en la zona. Sin embargo, el hecho de que dichas 
plantas representen estirpes vicariantes de los géneros con mayor endemicidad en el 
resto del territorio (ej.: Petrocoptis, Campanula) hace que dicha unidad pueda 
considerarse relacionada con el ámbito general de estudio. 

2.4.4 Implicaciones para la conservación 

La flora endémica representa un factor de especial interés para la elaboración de 
estrategias de conservación (Hernández et al., 2001), especialmente en áreas de 
montaña, donde las plantas endémicas suelen ser además plantas raras y 
amenazadas (Cassaza et al., 2005). Si bien la mayor parte de las áreas de endemicidad 
definidas están actualmente protegidas, formando parte de la Red Natura 2000 como 
Lugares de Interés Comunitario (LIC), la extensión actual de esta Red hace que pueda 
resultar útil definir el interés para la biodiversidad de cada uno de los LIC´s que la 
integran, aportando así información adicional para la elaboración de objetivos y 



Capítulo 2 

 

 99

estrategias de conservación. En este sentido, las áreas de endemicidad definidas en 
este trabajo pueden servir como referencia para la planificación territorial, 
especialmente en el caso de las áreas AE-1 y AE-2, las cuales albergan el principal 
componente de flora endémica del territorio, y donde existen, además de espacios 
altamente protegidos como los Picos de Europa (Parque Nacional, LIC, ZEPA y 
Reserva de la Biosfera), otras zonas menos reconocidas, pero igualmente valiosas en 
cuanto a su endemicidad, como el entorno de San Glorio (zona meridional de AE-1, 
actualmente sometido a un proyecto de intenso desarrollo turístico).  

Por otro lado, la especial ubicación de las montañas consideradas en este trabajo, en 
la frontera biogeográfica entre el ámbito mediterráneo y eurosiberiano, hace que el 
complejo de flora endémica del territorio pueda ofrecer una especial sensibilidad a 
los cambios climáticos, hecho que ha sido ya apuntado en relación a los posibles 
impactos del cambio climático en las montañas del noroeste ibérico (Moreno 
Rodríguez, 2005). De un modo especial, el área definida como AE5 puede estar 
expuesta en un mayor grado a estos efectos, debido a su aislamiento bioclimático 
reciente, por lo que el seguimiento periódico de la flora endémica y amenazada de 
este territorio debería considerarse un objetivo de conservación prioritario.  
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Capítulo 3 ▪ Patrones de rareza, distribución y hábitat en 
la flora amenazada de la Cordillera Cantábrica  

 

 

 

 

� Objetivo: evaluar las características biológicas relacionadas con la rareza, distribución y 
hábitat de las plantas de la Cordillera Cantábrica consideradas con algún riesgo de 
extinción en España.  

� Metodología: se estudiaron 44 plantas con algún riesgo de extinción UICN a escala 
nacional (VU, EN o CR), las cuales fueron analizadas a partir de diferentes variables 
descriptivas relacionadas con su distribución y hábitat, mediante la revisión de la 
información disponible sobre ellas y datos propios. Las plantas fueron caracterizadas en 
función de las siguientes variables: (1) distribución; (2) representatividad geográfica en la 
Cordillera Cantábrica; (3) extensión de presencia, (4) altitud; (5) afinidad al pH; (6) 
afinidad lumínica y (7) afinidad a la humedad edáfica. Para cada una de las plantas se 
identificó el tipo de hábitat más frecuente, asignándole además una categoría de rareza 
basada en la clasificación de Rabinowitz. Las variables fueron analizadas mediante 
estadística descriptiva, utilizando análisis de componentes principales para evaluar la 
relación entre los tipos de rareza y la autoecología de las plantas. 

� Resultados: la mayor parte de las plantas estudiadas son endémicas (56.9%) o 
subendémicas (11.4%) del territorio Orocantábrico, y su categorización UICN se basa, en 
todos los casos, en los criterios B y D. Entre las amenazas descritas, predominan las de 
tipo biológico (43%) frente a las de origen antrópico (36%). Las plantas endémicas son 
además las que presentan un grado de estenocoria mayor en el territorio. En función de 
la variabilidad en altitud, pH y humedad, y de los tipos de hábitats en que viven las 
plantas, no se identifican patrones ecológicos comunes. En relación con sus 
características ecológicas, las plantas amenazadas de amplia distribución pueden 
relacionarse principalmente con medios acuáticos, y las plantas endémicas con hábitats 
de alta montaña. 

� Principales conclusiones: las principales causas de rareza detectadas en las plantas 
estudiadas se interpretan en función de una hipótesis biogeográfica, mediante la cual el 
aislamiento de estirpes boreo-alpinas o de otro tipo favorece la presencia de plantas 
relícticas y neoendemismos de reducida distribución. Esto hace que la aplicación de los 
criterios UICN a escala nacional se base principalmente en la rareza biológica de estas 
plantas en la Cordillera Cantábrica, favoreciendo la aplicación de los criterios B y D, en 
algunos casos sin la constatación de amenazas reales. Debido a ello, se propone 
considerar las características ecogeográficas de las plantas amenazadas a escala nacional 
en el territorio, de cara a la aplicación de estrategias de conservación diferenciales en el 
territorio, primando las acciones preventivas sobre las plantas con rareza biológica, y 
acciones de urgencia para aquellas en las que se ha verificado la existencia de amenazas 
reales, en tanto en cuanto no exista datos que permitan aplicar otros criterios UICN. 
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3.1 Introducción  

Las estrategias para la conservación vegetal suelen considerar, entre sus objetivos 
prioritarios, establecer acciones dirigidas hacia las plantas amenazadas o en riesgo 
de extinción. Entre los principales procedimientos para la asignación de categorías 
de amenaza, figura la aplicación de los criterios de la UICN (2001), basados en la 
rareza, declinación o fragmentación de táxones o poblaciones. Dichos criterios se 
consideran, además, entre los sistemas más eficaces para la identificación de 
prioridades de conservación (Grammont & Cuarón, 2006), siendo aplicados a escala 
mundial, regional o nacional. Sin embargo, la aplicación de los listados UICN en 
territorios más reducidos de los comúnmente utilizados plantea las limitaciones 
propias del cambio de escala y su implicación en la estimación de amenaza (Hartley 
& Kunin, 2003). Debido a ello, la selección de plantas prioritarias para la 
conservación de un territorio puede incorporar sistemas complementarios, 
incluyendo factores relacionados con la rareza natural o inducida en las plantas que 
viven en un territorio dado (Pärtel et al., 2005). Además, el estudio de los patrones de 
rareza en plantas vasculares puede ofrecer información de utilidad sobre la biología 
de las especies consideradas en peligro, en relación con diferentes factores, como el 
hábitat (Rabinowitz, 1981), la distribución geográfica (Gaston & Kunin, 1997) o la 
gestión del territorio (Pärtel et al., 2005). De manera adicional, el estudio de las 
características del hábitat o la distribución geográfica de especies amenazadas en 
territorios reducidos ofrece información de utilidad para hacer frente a las 
limitaciones de aplicación de los criterios UICN (Possingham et al., 2002). 

En España, los esfuerzos en conservación de plantas se han desarrollado 
espectacularmente en los últimos 20 años (Morillo & Gómez-Campo, 2000), dirigidos 
principalmente hacia la elaboración de listados UICN de flora amenazada (Gómez 
Campo et al., 1984; VVAA, 2000; Bañares et al., 2004). Estos listados sirven 
actualmente como referencia básica para la conservación de flora en la mayor parte 
del territorio español, empleándose como herramienta para la definición de 
prioridades o la elaboración de catálogos normativos a escala nacional o autonómica. 
Sin embargo, a la hora de plantear estrategias de conservación en el ámbito de 
territorios biogeográficos de tamaño reducido, como en el caso de las principales 
regiones montañosas, los criterios UICN definidos a escala nacional pueden ofrecer 
limitaciones de aplicación, debido a la escala original utilizada. Como respuesta a 
esta situación, la elaboración de listas rojas UICN a escala local no resulta una 
alternativa eficaz, según indica la propia UICN (UICN, 2003), por lo que el estudio 
de los patrones de rareza y amenaza de la flora amenazada a escalas más amplias 
puede ofrecer respuestas sobre la idoneidad de aplicación de los listados nacionales, 
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aportando además valiosa información sobre la biología de las plantas amenazadas 
en el territorio.  

En este trabajo se analiza el conjunto de las plantas vasculares de la Cordillera 
Cantábrica consideradas con algún grado de amenazada en España, con el fin de 
detectar pautas biológicas que permitan concluir patrones de rareza o amenaza 
comunes a la flora del territorio. La Cordillera Cantábrica constituye un área 
biogeográficamente bien delimitada (territorio Orocantábrico), para la cual no 
existen actualmente estudios o valoraciones específicas sobre el estado de 
conservación de su flora. La flora orocantábrica actualmente considerada con algún 
riesgo de extinción ha sido categorizada, bajo los criterios de la UICN a nivel 
nacional, a partir de comisiones de expertos (VVAA, 2001) o, en algunos casos, 
mediante la revisión específica de su estado actual en España (Bañares et al., 2004). El 
principal objetivo de este estudio es evaluar el conjunto de plantas orocantábricas 
amenazadas a escala nacional, en función de su distribución geográfica, ecología y 
hábitat en la Cordillera Cantábrica, analizando la implicación del concepto de rareza 
local en la asignación de categorías UICN a nivel nacional. 

3.2 Metodología  

3.2.1 Selección de táxones  

El listado de la flora amenazada de la Cordillera Cantábrica se creó a partir de las 
plantas categorizadas en la Lista Roja de la Flora Vascular Española (VVAA, 2001) y 
la actualización realizada para el Atlas y Libro Rojo de la Flora Vascular Española 
(Bañares et al., 2004), según los criterios UICN 1984 y 2001, respectivamente. Se 
consideraron como amenazadas todas las plantas del territorio Orocantábrico 
incluidas en las categorías CR (En Peligro Crítico), EN (En Peligro) y VU 
(Vulnerable). Para cada una de las plantas se definieron las características biológicas 
y taxonómicas, revisando las principales amenazas descritas, las cuales fueron 
clasificadas en tres grupos: las sometidas a amenazas de tipo biológico (reducido 
número de efectivos, deficiencias reproductivas, etc.), las ocasionadas por 
actividades de tipo antrópico (alteraciones sobre el hábitat, etc.), o las sometidas a 
ambas amenazas.  

3.2.2 Distribución y hábitat 

Para cada planta seleccionada se recopiló información sobre su distribución 
geográfica, hábitat y afinidad ecológica, designando diferentes variables descriptivas 
basadas en sus características ecogeográficas, asignadas a cada planta mediante la 
elaboración de clases ordinales o categóricas (Tabla 3-1). La distribución geográfica y 
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la localización se definió en relación con la cuadrícula UTM de 10x10 kilómetros 
(cUTM). Los descriptores definidos en este caso están relacionados con la distribución 
geográfica (en función de los principales patrones de distribución), la representatividad 
en el ámbito ibérico (porcentaje de localidades en el territorio Orocantábrico respecto 
al total peninsular) y la extensión de presencia (medida en función de la distancia 
máxima entre localidades).  

Para cada planta se identificó también la alianza fitosociológica más representativa 
de las comunidades en que vive, utilizando su correspondencia con la clasificación 
europea EUNIS (2001) para relacionar cada alianza a un tipo descriptivo de 
vegetación. La caracterización autoecológica de cada planta se realizó atendiendo a 
diferentes rangos de altitud, afinidad lumínica, pH y humedad edáfica (Tabla 3-1). 
La información para cada una de las plantas analizadas se obtuvo a partir de la 
bibliografía disponible, y de datos de campo propios, recogidos en las poblaciones 
más representativas de las plantas a estudio, y almacenados en la base de datos de 
flora prioritaria del Jardín Botánico Atlántico.  

3.2.3 Tipos de rareza 

Como criterio comparativo de tipologías de rareza se utilizó la clasificación de 
Rabinowitz (1981), la cual consiste en un sistema mixto que relaciona la distribución 
geográfica, la especificidad del hábitat y el tamaño poblacional local para la explicación de 
patrones de rareza en plantas vasculares. Si bien esta clasificación se aplicó 
originalmente para la flora de Gran Bretaña, es comúnmente utilizada en diferentes 
ámbitos y escalas (Rabinowitz  et al., 1986; Blanca et al., 1998; Pitman et al., 1999).  

Los criterios originales de Rabinowitz fueron parcialmente adaptados al marco de 
referencia de la Cordillera Cantábrica, definiéndose como de “distribución 
geográfica reducida” aquellas plantas endémicas o subendémicas del territorio  
orocantábrico (Tabla 3-2). Por su parte, el concepto de “especificidad de hábitat” fue 
aplicado como la rareza del hábitat/s propios de cada planta, adaptación que ofrece 
una mayor utilidad práctica para la asignación de este criterio (Borennimann et al., 
2005), y que no vulnera el principio básico de la clasificación, asumiendo que las 
plantas exclusivas de hábitats raros o poco comunes presentan una elevada 
especificidad ecológica.  

Para la asignación del criterio “distribución poblacional local” se estableció como 
referencia un margen de 500 individuos, cifra fácilmente ajustable para los casos en 
que solo se dispone de estimaciones demográficas. Los tipos de rareza de 
Rabinowitz fueron posteriormente comparados con los criterios UICN utilizados 
para la asignación del grado de amenaza, creando una tabla de frecuencias (tabla de 
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contingencia) y comparando los valores obtenidos para cada caso con los valores 
esperados, mediante la prueba de Chi2. La relación de los tipos de rareza con la 
autoecología de las plantas se analizó mediante análisis multivariante. Para ello se 
creó una matriz donde las plantas fueron consideradas como muestras y las 
variables descriptivas (altitud, humedad, luz y pH) como características. Como 
técnica multivariante se utilizó el Análisis de Componentes Principales (ACP), 
debido a su utilidad prospectiva, asumiendo una relación lineal de las características 
(variables autoecológicas ordinales) en la distribución de las muestras (táxones). 

 
Variable Tipo Clases 

Distribución  (DIST) C 
(END) Endémica orocantábrica; (SUB) Subendémica orocantábrica; 
(B-A)  Boreo-alpina; (IBE) Ibérica; (AD) Amplia distribución. 

Representatividad 
geográfica (RG)  C 

(1) < 20 % localidades ibéricas; (2) - entre 20 – 40 % loc. Ib.; (3) entre 
40 – 60 % loc. Ib.; (4)  entre 60 – 80 % loc. Ib.; (5) > 80 % loc. Ib. 

Extensión de 
presencia (EP)  O 

(1) < 1 km; (2) entre  1 - 10 km; (3) entre 10 – 50 km; (4) entre 50 – 100 
km; (5) > 100 km. 

Altitud (ALT) O 
(1) < 600 m; ( 2) 600 – 1200 m; (3) 1200 – 1800 m; (4) 1800 – 2400 m; (5) 
> 2400 m. 

Basofilia/Acidofilia  O 
(1) Acidófila estricta; (2) Acidófila; (3) Indiferente; (4) Basófila; (5) 
Basófila estricta. 

Fotofilia (LUZ)    O (1) Esciófila; (2) Planta de semisombra; (3) Heliófila. 

Higrofilia (H) O 
(1) Xerófila extrema; (2) Xerófila ; (3) Mesófila; (4) Higrófila; (5)  
Hidrófila. 

Tabla 3-1. Principales variables descriptivas definidas para cada una de las plantas amenazadas 
presentes en la Cordillera Cantábrica. (C) variable categórica; (O): variable ordinal. 

 
Distribución geográfica AMPLIA REDUCIDA (endemismos) 

Especificidad de hábitat Hab. frecuente Hab. raro Hab. frecuente Hab. raro 

Localmente 
abundantes 

R0 (AFA) R2 (ARA) R4 (RFA) R6 (RRA) 
Tamaños 
poblacionales Dispersos y 

Reducidos 
R1 (AFD) R3 (ARD) R5 (RFD) R7 (RRD) 

Tabla 3-2. Adaptación de los tipos de rareza de Rabinowitz para la flora orocantábrica amenazada. Se 
indica entre paréntesis el acrónimo de los diferentes criterios: A (Amplia distribución), R (Reducida 
distribución); F (Hábitat frecuente); R (Hábitat raro); A (Localmente abundante) y D (Disperso). Los tipos de 
rareza se han asignado a 8 categorías acumulativas, de R0 (planta común) a R7 (extrema rareza).  
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3.3 Resultados 

3.3.1 Flora amenazada orocantábrica 

Se han analizado 44 táxones de la flora vascular orocantábrica con una categoría de 
amenaza UICN, pertenecientes a 27 familias y 37 géneros, en su mayor parte plantas 
con semillas (división Spermatophyta), excepto en dos casos (Isoetes asturicense y 
Equisetum sylvaticum). Los tipos biológicos más abundantes son los hemicriptófitos 
(40.9%), seguidos por caméfitos (20.5%), geófitos (18.2%), hidrófitos (9.1%), terófitos 
(6.8%) y fanerófitos (4.6%). Debido a la falta de información disponible sobre su 
distribución y hábitat, en el conjunto de táxones a estudio no fueron incluidos 
Ranunculus serpens Schrank y Echium cantabricum (M. Laínz) Fernández Casas & M. 
Laínz, ambos incluidos en la lista roja española (VVAA, 2001) con la categoría VU. 
Por otro lado, se diferenciaron dos subespecies de Spergula viscosa,  planta tratada a 
nivel específico en dicho listado, y de la cual pueden diferenciarse dos táxones 
(Pérez Morales et al., 2003; Fernández Prieto, 2005): S. viscosa subsp. viscosa y S. 
viscosa subsp. pourreti  (= S. rimarum). La información biológica sobre las plantas  
analizadas se resume en el ANEXO (3), y se obtuvo principalmente a partir de los 
estudios de Benito et al. (2004), Benito Garzón et al. (2004), Díaz González et al. (2004) 
García González et al. (1992), García Rodríguez et al. (2004), Jiménez-Alfaro et al. 
(2004, 2005, 2006), Llamas et al. (2004), Nava Fernández et al. (2004) y Mora (2005). 

La mayor parte de las 44 plantas amenazadas están incluidas en la categoría de VU 
(Vulnerable), excepto ocho de ellas, incluidas en la categoría CR o En peligro crítico 
(Aster pyrenaeus, Quercus pauciradiata, Ranunculus montserratii y Tragopogon 
pseudocastellanus) y en la categoría EN o En peligro (Androsace cantabrica, Callitriche 
palustris, Cochleraria pyrenaica y Odontites asturicus). En la mayor parte de los casos las 
plantas habían sido categorizadas a partir del criterio B (distribución geográfica 
reducida, en 11 casos) y el criterio D (número de individuos maduros, en 22 casos). 
Tan solo en un caso se utilizó el criterio A (reducción o declinación del tamaño 
poblacional), mientras que el criterio C (tamaño poblacional y disminución) se 
utilizó sólo en dos casos, en combinación con el criterio B. En el 20 % de los táxones 
se había utilizado más de un criterio, principalmente la combinación de B y D (N=9). 
Otras combinaciones de criterios son: B+C (N=3); C+D (N=1) y A+B+D (N=2). El 
criterio E (probabilidad de extinción) no había sido aplicado en ningún caso.  

Las amenazas identificadas con mayor frecuencia fueron las de tipo biológico (N=19, 
43% de los casos), seguidas de la combinación de amenazas de tipo biológico y 
antrópico (N=16, 36%). En 4 plantas se han señalado amenazas exclusivamente de 
origen antrópico (9%), mientras que en otras 5 (11%) no se ha encontrado referencia 
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alguna sobre sus amenazas. La relación entre los criterios de amenaza y el número 
de plantas asignadas a cada uno de ellos se muestra en la Figura 3-1. 
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Figura 3-1. Número de casos en que se han utilizado los criterios (o combinaciones de criterios) UICN, 
en la categorización de la flora amenazada orocantábrica, en función de las amenazas (A.) descritas para 
cada caso (de tipo biológico, antrópico, o ambos). 

 

3.3.2 Distribución geográfica 

La mayor parte de las plantas amenazadas en la Cordillera Cantábrica son 
endemismos orocantábricos (45.5%) o subendemismos compartidos con territorios 
próximos (11.4%). El resto de tipos corológicos está constituido por plantas boreo-
alpinas (18.2%), endemismos ibéricos (4.5%) o plantas de distribución más amplia 
(20.5%). En relación con su representatividad ibérica, la mitad de las plantas 
analizadas son exclusivas o casi exclusivas del territorio cantábrico (Figura 3-2), 
debido a la alta presencia de flora endémica y subendémica, además de algunas 
plantas exclusivas y de distribución boreo-alpina, como Nuphar luteum subsp. 
pumilum, Callianthemum coriandrifolium y Empetrum nigrum subsp. nigrum. El resto de 
plantas mantienen en su mayor parte menos del 50% de las localidades ibéricas en la 
Cordillera Cantábrica (grupos 1, 2 y 3 en Figura 3-2).  

En relación con su dispersión geográfica, se aprecia una mayor frecuencia de plantas 
estenocoras o con reducida extensión de presencia tanto en el conjunto de flora 
analizada, como en la flora endémica y subendémica (Figura 3-2), mientras que en la 
flora no endémica son más abundantes los casos de amplia dispersión (distancia 
máxima entre dos localidades, dentro de su extensión de presencia > 100 km). 
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Figura 3-2. Número de plantas incluidas en las clases de las variables Representatividad Geográfica y 
Extensión de Presencia, para la flora amenazada orocantábrica endémica (END, incluye flora 
subendémica) y no endémica (NO END). La descripción de cada clase se indica en la Tabla 3-1. 

 

Ninguna de las plantas amenazadas estudiadas se localiza en más de 10 cUTM de 
10x10 km en el territorio Orocantábrico. La distribución de los valores 
correspondientes al número de cUTM por planta (Figura 3-3) muestra una 
predominancia de las plantas fuertemente estenocoras (entre 1 y 4 cUTM). El 
número de cUTM es similar en los tipos corológicos definidos, si bien las plantas de 
amplia distribución presentan unos valores medios más altos que el resto (Figura 
3-3), por lo que se pueden considerar más frecuentes en el territorio, dentro de la 
rareza general que caracteriza el conjunto de plantas amenazadas en su ámbito. 
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Figura 3-3. (A) histograma de valores absolutos del número de plantas (N=44) en función del número 
de cUTM ocupadas; (B) valor medio y desviación en el número de cUTM para cada uno de los grupos 
corológicos definidos: plantas de amplia distribución (AD), plantas boreo-alpinas (B-A), plantas 
endémicas (END), plantas ibéricas (IBE) y plantas subendémicas (SUB). 
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3.3.3 Afinidad ecologica 

En función de los índices autoecológicos asignados, en la flora amenazada 
orocantábrica predominan las plantas de media montaña, siguiendo un patrón de 
distribución normal respecto a la altitud, mientras que no existe un patrón definido 
de afinidad edáfica respecto al pH edáfico (predominando las clases de acidofilia y 
basofilia) o humedad (con dominancia de valores medios) (Figura 3-4). En el 
conjunto de plantas evaluadas bajo el criterio D, las características ecológicas son 
similares a la tendencia general, si bien predominan las plantas de ambientes secos y 
de media humedad. Por el contrario, las plantas evaluadas bajo el criterio B se 
encuentran mayoritariamente vinculados a medios acuáticos (Clase 5). 
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Figura 3-4. Distribución de frecuencias para cada una de las clases de altitud, pH y humedad definidas 
en la caracterización ecológica de la flora amenazada orocantábrica (Tabla 3-1), atendiendo al número 
total de táxones (N=44), y aquellos categorizados bajo los criterios D (N=31) y B (N=21). 
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3.3.4 Hábitat 

El hábitat preferente de cada una de las plantas amenazadas orocantábricas se ha 
identificado con un total de 28 alianzas fitosociológicas, entre las cuales destacan, 
por una mayor presencia de flora con algún riesgo de extinción, comunidades de alta 
montaña de las all. Armerion cantabricae, con 4 plantas (Soldanella alpina subsp. 
cantabrica, Draba hispanica subsp. lebrunii, Salix breiserrata subsp. fontqueri y 
Callianthemum coriandrifolium) y la all. Juniperion nanae, con 3 (Empetrum nigrum, 
Androsace halleri y Androsace cantabrica), junto a comunidades de roquedos calcáreos 
pertenecientes a la all. Saxifragion trifurcato-canaliculatae, también con 3 plantas 
(Leontodon farinosus, Saxifraga aretioides subsp. felineri y Saxifraga babiana).  

El 30% de los táxones estudiados se han considerado propios de comunidades 
vegetales raras o poco frecuentes, mientras que el resto (70 %) viven en comunidades 
vegetales más comunes. En relación con la tipología de hábitats de la clasificación 
EUNIS, destacan las plantas de alta montaña (pastizales y matorrales subalpinos), de 
ámbitos forestales (bosques deciduos) y medios acuáticos, si bien están 
representados la mayor parte de los grupos de vegetación presentes en el territorio 
(Figura 3-5).  
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Figura 3-5. Número de plantas de la flora amenazada orocantábrica por hábitat, según la tipología 
EUNIS (2004): C1) Aguas superficiales estancadas; C2) aguas superficiales corrientes; C3) zonas 
higrófilas marginales; D2) Pantanos y humedales; D4) Turberas y fuentes carbonatadas; E1) Pastizales 
secos; E2) pastizales mesófilos; E3) Pastizales húmedos; E4) Pastizales alpinos o subalpinos; E5) Orlas 
de bosques y megaforbios; F2) Matorrales ártico-alpinos; F7) Matorrales arbustivos mediterráneos; G1) 
Bosques deciduos; H2) Pedregales; H3) Roquedos; I1) Áreas cultivadas o nitrófilas. 
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3.3.5 Tipos de rareza  

En función de la clasificación de Rabinowitz, en el ámbito orocantábrico predominan 
las plantas relacionadas con distribución reducida (endemismos) relacionados con 
hábitats relativamente frecuentes (grupos R4 y R5, Tabla 3-3). Salvo en estos dos 
grupos, en el resto predominan las plantas distribuidas en poblaciones reducidas y 
dispersas, más que las plantas localmente abundantes. La proporción de plantas 
incluidas en cada uno de los grupos de Rabinowitz varía en relación con los 
principales criterios UICN (B y D) utilizados para la asignación de amenaza (Tabla 
3-4). Mientras que el criterio D muestra frecuencias similares en relación con los 
valores esperados (X2=6.024; 7 g.l.; N=44; p=0.53), el criterio B muestra diferencias 
significativas (X2=16.16; 7 g.l.; N=44; p=0.02).  

De las 7 plantas definidas bajo los criterios B y C, tan solo una de ellas (Narcisus 
pallidiflorus = N. tortuosus s.l.) se corresponde con el índice de menor rareza (RO, 
equivalente a “planta comun”), mientras que el resto se incluyen principalmente en 
las categorías de rareza debidas a una distribución reducida y hábitats frecuentes. 

 
Distribución geográfica AMPLIA REDUCIDA  

Especificidad de hábitat Hab. frecuente Hab. raro Hab. frecuente Hab. raro 

Localmente 
abundante 

R0:  5 R2:  1  R4:  10  R6:  2  
Tamaño 
poblacional  Reducido y 

disperso  
R1:  7  R3:  6  R5:  9  R7:  4 

Tabla 3-3. Número de plantas asignadas a cada una de las categorías de rareza (R0-R7).  

 
         
Tipo de rareza: R0 R1 R2 R3 R4 R5 R6 R7 

(%) (11.4) (15.9) (2.3) (13.6) (22.7) (20.5) (4.5) (9.1) 
A (N=3) 33.3 0 0 0 0 66.7 0 0 
B (N=23) 4.3 13.0 4.3 17.4 30.4 21.7 8.7 0 
C (N=4) 0 0 0 50.0 50.0 0 0 0 
D (N=31) 12.9 16.1 0 6.5 22.6 22.6 6.5 12.9 

Tabla 3-4. Relación entre los tipos de rareza de Rabinowitz y los criterios utilizados para la 
categorización de amenaza de UICN (A, B, C y D). Se muestra el porcentaje de plantas incluidas para 
cada caso. 
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Figura 3-6. Gráfico de ordenación (ACP) de las plantas amenazadas en función de las variables 
descriptivas autoecológicas (vectores). En la figura superior, las plantas están nombradas con su 
nombre científico abreviado en 6 caracteres –ANEXO (3)–. En la figura inferior se indica el tipo de 
Rabinowitz al que pertenece cada planta, diferenciando los de amplia distribución (R0 a R3, círculos 
vacíos) de los de distribución restringida (R4 a R7, círculos rellenos).  
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3.3.6 Variabilidad ecológica y rareza 

El gráfico de ordenación obtenido mediante el análisis de componentes principales 
(Figura 3-6) muestra una amplia variablidad ecológica en las plantas amenazadas. La 
humedad representa el vector descriptivo con un mayor peso, a la hora de 
diferenciar grupos de plantas a lo largo del eje principal de coordenadas (eje 1), 
explicando el 44% de la variabilidad total (eigenvalue = 0.448). Las plantas de 
distribución amplia (grupos R0 a R3 de Rabinowitz) presentan una mayor afinidad a 
la humedad edáfica que las plantas endémicas, excepto en el caso de Centaurium 
somedanum. La segunda variable descriptiva con mayor efecto discriminante es la 
afinidad al pH (relacionada con el eje 2, eigenvalue = 0.289) en función de la cual 
pueden medirse diferencias entre algunos grupos, como R1 (Equisetum sylvaticum, 
Callitriche sp. Pl., etc,) y R3 (Drosera longifolia, Utricularia minor, etc.). Las plantas 
pertenecientes a los tipos de Rabinowitz más frecuentes (R4 y R5) se agrupan en dos 
núcleos principales y heterogéneos, definidos a partir del gradiente de pH.  

3.4 Conclusiones y discusión 

3.4.1 Patrones de rareza en la flora orocantábrica  

Todas las plantas orocantábricas amenazadas a escala nacional pueden considerarse 
raras o muy raras en la Cordillera Cantábrica, considerando el bajo número de 
localidades donde se conocen. El patrón general de rareza se corresponde con 
plantas conocidas en muy pocas localidades (entre 1 y 4 cUTM 10x10 km), con una 
fuerte estenocoria en el caso de las plantas endémicas o subendémicas (Figura 3-2). 

La variabilidad corológica y ecológica identificada en las plantas estudiadas 
confirma la dificultad de establecer un único factor como causante de rareza en 
plantas amenazadas (Kull et al., 2002). De hecho, la identificación de tipos de rareza 
según la clasificación de Rabinowitz con el hábitat (Tabla 3-3) permitió detectar 
numerosos casos en los que las plantas amenazadas no están ligadas a hábitats 
especialmente raros. Este resultado contrasta con la idea general de que la rareza de 
plantas amenazadas está definida principalmente por hábitats poco frecuentes, como 
ha sido descrito en territorios de mayor extensión (Given & Norton, 1993; 
Domínguez Lozano et al., 2003). Por otro lado, la distribución de los grupos de 
Rabinowitz contrasta con estudios similares realizados en los Alpes (Broennimann et 
al., 2005), lo que indica cierta heterogeneidad en los patrones de rareza de regiones 
montañosas. 

Mientras que la flora amenazada de amplia distribución (grupos R0 y R1) presenta 
una mayor afinidad con hábitats acuáticos, el conjunto de flora endémica o de 
reducida distribución presenta una amplia variabilidad ecológica. Precisamente la 
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afinidad por ambientes acuáticos y la endemicidad han sido definidos entre los 
principales factores relacionados con la diferenciación de grupos en la flora ibérica 
amenazada (Domínguez Lozano et al., 2003), si bien los resultados obtenidos en este 
trabajo permiten concluir que ambos factores no están relacionados, al menos en el 
contexto del territorio a estudio. Además, el gradiente de humedad detectado entre 
las plantas de amplia distribución y las plantas endémicas puede relacionarse con el 
carácter de refugio que ofrecen los ambientes con mayor humedad, mientras que los 
procesos de especiación ligados a plantas endémicas suelen relacionarse con hábitats 
de alta insolación (Ozenda, 1985). Así, puede establecerse la “hipótesis 
biogeográfica” (Walk et al., 2001) como explicación de la rareza de las plantas 
estudiadas en el territorio, identificando dos causas principales: (1) la presencia de 
táxones de óptimo boreo-alpino que representan límite de área en el territorio 
(Hodgson, 1986), representadas por Empetrum nigrum subsp. nigrum, Equisetum 
sylvaticum o Nuphar luteum subsp. pumilum; y (2) la presencia de plantas raras en la 
Cordillera Cantábrica, pero abundantes en territorios cercanos (Murray & Lepschi, 
2004), como Narcissus pallidiflorus (de distribución fundamentalmente cantabro-
atlántica) o Sorbus hybrida (con distribución dispersa en la Península Ibérica, aunque 
abundante en Europa occidental).  

Por otro lado, la escasez de flora mediterránea y la alta presencia de endemismos en 
la flora evaluada sugiere una fuerte influencia de la historia biogeográfica en los 
patrones de rareza de las plantas consideradas, lo que resulta coherente con las 
líneas que apuntan a la evolución reciente de estirpes aisladas como causa principal 
de rareza biológica (Sjöstrom & Gross, 2006), hecho que aquí podría estar 
relacionado con la ubicación geográfica del territorio (en transición entre el ámbito 
mediterráneo y eurosiberiano) y los cambios climáticos de los últimos milenios. El 
aislamiento postglacial orocantábrico y posterior aislamiento de plantas de montaña 
podría explicar la rareza de plantas endémicas recientemente originadas (Androsace 
cantabrica, Salix hastata subsp. picoeuropeana, Ranunculus parnassifolius subsp. 
muniellensis), en algunos casos como estirpes endemovicariantes de áreas 
montañosas próximas (Saxifraga aretioides subsp. felineri, Odontites asturicus, Aster 
pyrenaeus). El hecho de que cerca de la mitad de las amenazas descritas para la flora 
amenazada no se identifiquen con el impacto humano puede estar igualmente 
relacionado con el carácter de rareza natural o biológica que parece identificar a 
buena parte de la flora amenazada orocantábrica. Del mismo modo, las frecuencias 
de asignación de los criterios de amenaza (Tabla 3-3) parecen indicar una tendencia a 
utilizar el criterio B sobre las plantas de distribución reducida, que en este caso están 
representadas por los endemismos y subendemismos orocantábricos. 
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3.4.2  Rareza local vs rareza nacional 

La necesidad de desarrollar estudios biológicos sobre plantas amenazadas ha sido ya 
definida en el contexto de la Península Ibérica (Domínguez Lozano et al., 2003; 
Moreno Saiz et al., 2003), si bien son pocos los casos en que se aborda el estudio de la 
flora rara o amenazada fuera del ámbito de la elaboración de listas rojas. Sin 
embargo, las causas de rareza en plantas vasculares pueden ser investigadas en 
relación con numerosos factores relacionados con la priorización y conservación de 
plantas (ver revisión en Partel et al., 2002). A pesar de que los conceptos de extensión 
de presencia y área de ocupación se consideran de especial importancia tanto en el 
caso de la definición de rareza (Benayas et al., 1999) como en el de la asignación de 
los criterios UICN (2003), pocas veces se valora la implicación de los patrones 
causantes de rareza en la definición de listas rojas.  

En este estudio se ha podido constatar cómo el 55% de la flora amenazada 
orocantábrica se distribuye de forma exclusiva en este territorio, a pesar de haber 
sido evaluada para el conjunto de la Península Ibérica, por lo que los criterios B y D 
(UICN, 2001) no variarían en el caso de aplicarse a una escala orocantábrica. Sin 
embargo, la escasa aplicación de los parámetros de declinación, reducción o 
extinción estimada de poblaciones (criterios A, C y E de la UICN) provoca que 
plantas sin amenazas reales puedan ser consideradas en riesgo de extinción, 
únicamente por su rareza, pero sin un conocimiento explícito de su estado de 
conservación. Tal sería el caso de Saxifraga babiana (endemismo orocantábrico) o 
Nothobartsia spicata (endemismo pirenaico-cantábrico s.l.), plantas para las cuales se 
conoce una demografía elevada y una distribución estable en el territorio, pero a las 
cuales se les asignó una categoría de amenaza a escala nacional, debido al reducido 
número de cUTM que ocupan en este contexto. En otros casos, plantas endémicas 
inicialmente consideradas en peligro han sido reevaluadas en categorías sin amenaza 
alguna, como por ejemplo Armeria bigerrensis subsp. legionensis, para la cual el factor 
de rareza del criterio D2 fue desestimado, una vez se verificó la abundancia local en 
su área de distribución (Jiménez-Alfaro et al., 2004).  

Todo ello implica que la utilización de los criterio UICN a escala nacional puede 
limitar la capacidad de priorización de plantas vasculares de interés para la 
conservación a una escala local. Frente a esta situación, la caracterización de la rareza 
y el hábitat de la flora considerada en peligro a escala nacional proporciona una 
aproximación biológica a las causas relacionadas con su rareza, y por tanto una 
herramienta efectiva para la elaboración de estrategias de conservación basadas en el 
conocimiento ecogeográfico de estas plantas. 
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3.4.3 Implicaciones para la conservación de flora vascular orocantábrica  

La definición de una planta como “en riesgo de extinción” y su inclusión en listas 
rojas españolas suele provocar la posterior inclusión en las estrategias de 
conservación autonómicas. Dichas estrategias pueden aplicar diferentes 
herramientas para la definición de acciones de conservación, desde la identificación 
de prioridades (ver capítulo 4) hasta la redacción de planes de conservación 
específicos. En este último caso, el conocimiento de los patrones ecológicos o de 
rareza de flora amenazada permite identificar factores que no son tenidos en cuenta 
a la hora de aplicar los criterios UICN, ofreciendo una perspectiva ecológica, 
pudiendo diferenciar las plantas cuya rareza parece tener un origen biogeográfico. 

A la hora de establecer acciones de conservación, los enfoques dirigidos a la 
conservación del ecosistema se han definido como una alternativa óptima frente a la 
conservación de especies individuales (Noss, 1996), si bien la opción más eficaz suele  
considerar ambas aproximaciones (Soulé & Mills, 1992; Heywood & Iriondo, 2003). 
Los resultados obtenidos en este estudio pueden emplearse para la aplicación de 
unas medidas u otras, así como para la diferenciación de acciones ex situ o in situ. Por 
ejemplo, en el caso de plantas amenazadas por causas de aislamiento biogeográfico, 
propias de hábitats comunes y sin amenazas antrópicas definidas (ej.: Androsace 
cantabrica, Artemisia cantabrica), la recolección de germoplasma parece una opción 
más adecuada para su conservación, adoptando así una visión fundamentalmente 
preventiva. Por otro lado, las acciones dirigidas a la conservación de hábitats y las 
especies que medran en ellos deberían aplicarse únicamente en los casos de hábitats 
de especial rareza o amenaza, los cuales se ha visto son poco numerosos. Si bien la 
mayor parte de las plantas consideradas (78%) viven en hábitats incluidos en la 
directiva europea 92/43/CEE, tan solo cinco de ellas se identifican como hábitats 
prioritarios de la citada directiva: 4060* (brezales y matorrales de alta montaña); 
6210* (pastizales secos basófilos ricos en orquídeas); 8230* (roquedos silíceos con 
vegetación terofítica) y 91E0 (bosques aluviales con Alnus glutinosa y Fraxinus 
excelsior). Debido a ello, las acciones para la conservación de ecosistemas deberían 
priorizarse hacia las plantas y hábitats sometidos a amenazadas antrópicas, para las 
cuales la rareza natural o biogeográfica no representa el único factor de amenaza (ej.: 
Centaurium somedanum, Carex diandra) 

Con todo ello, se hace recomendable que las diferentes estrategias de conservación 
que afectan al territorio Orocantábrico tengan en cuenta, a la hora de valorar las 
categorías UICN, las diferencias en los patrones de rareza de la flora amenazada a 
escala nacional, con el fin de considerar diferentes acciones de conservación, acordes 
con el conocimiento del estado de las poblaciones en cada momento.  
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ANEXO (3) 

Flora amenazada orocantábrica 

Se detallan a continuación las características biológicas asignadas a las 44 plantas amenazadas 

consideradas en este trabajo, indicando, para cada una de ellas, la categoría UICN actual (Cat.), el 

número de cUTM que ocupan en el territorio Orocantábrico (nUTM), y las clases de representatividad 

geográfica (RG), extensión de presencia (EP), altitud (Alt.), fotofilia (Luz), basofilia/acidofilia (pH), 

higrofilia (Hum), el tipo de Rabinowitz, las amenazas conocidas (Biolo.- biológicas; Antrop.- 

antrópicas), el tipo biológico, el área de distribución y la alianza fitosociológica más representativa de 

cada taxon. La descripción de las clases se indica en la TABLA 3-1 y en el texto. 

 

 Androsace cantabrica (Losa & P.Monts.) Kress Andcan 
 Cat nUTM RG EP Alt Luz pH Hum Tipo Rabinowitz Amenazas 
 EN 5 5 2 4 3 2 3 R5 Biolog. 
 Caméfito Endémica Juniperion nanae  
 Referencias: Benito Garzón et al., 2004; DATOS PROPIOS 

 Androsace halleri  L. Andhal 
 Cat nUTM RG EP Alt Luz pH Hum Tipo Rabinowitz Amenazas 
 VU 2 3 1 4 3 2 3 R4 Biol.+ Antrop. 
 Caméfito B-A Juniperion nanae  
 Referencias: Benito et al., 2004 

 Artemisia cantabrica (M.Laínz) M.Laínz Artcan 
 Cat nUTM RG EP Alt Luz pH Hum Tipo Rabinowitz Amenazas 
 VU 5 5 4 4 3 4 1 R4 Biol.+ Antrop. 
 Hemicriptófito Endémica Festucion burnatii  
 Referencias: DATOS PROPIOS 

 Aster pyrenaeus Desf. ex DC. Astpyr 
 Cat nUTM RG EP Alt Luz pH Hum Tipo Rabinowitz Amenazas 
 CR 3 5 1 1 2 4 3 R4 Biol.+ Antrop. 
 Geófito Subendémica Trifolion medii  
 Referencias: Díaz González et al., 2003; Jiménez-Alfaro et al., 2004, 2005; DATOS PROPIOS 

 Callianthemum coriandrifolium Rchb. Calcor 
 Cat nUTM RG EP Alt Luz pH Hum Tipo Rabinowitz Amenazas 
 VU 4 5 2 4 2 4 3 R0 Biol.+ Antrop. 
 Hemicriptófito B-A Armerion cantabricae  
 Referencias: Nava Fernández et al., 2004 

 Callitriche palustris L. Calpal 
 Cat nUTM RG EP Alt Luz pH Hum Tipo Rabinowitz Amenazas 
 EN 10 3 4 3 2 3 5 R1 Antrop. 
 Hidrófito AD Ranunculion fluitantis 
 Referencias: DATOS PROPIOS 
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 Callitriche platycarpa Kütz. Calpla 
 Cat nUTM RG EP Alt Luz pH Hum Tipo Rabinowitz Amenazas 
 VU 6 2 4 2 2 3 5 R1 Antrop. 
 Hidrófito AD Ranunculion fluitantis 
 Referencias: DATOS PROPIOS 

 Campanula latifolia L. Camlat 
 Cat nUTM RG EP Alt Luz pH Hum Tipo Rabinowitz Amenazas 
 VU 6 3 4 3 2 3 3 R1 Biol.+ Antrop. 
 Hemicriptófito AD Corylo-Populion tremulae  
 Referencias: Mora, 2006 

 Cardamine gallaecica (M.Laínz) Rivas Mart. & Izco Cargal 
 Cat nUTM RG EP Alt Luz pH Hum Tipo Rabinowitz Amenazas 
 VU 3 3 3 2 2 2 5 R4 Biolog. 
 Hemicriptófito Subendémica Caricion remotae  
 Referencias: Pérez Morales et al., 2003; DATOS PROPIOS 

 Carex diandra Schrank Cardia 
 Cat nUTM RG EP Alt Luz pH Hum Tipo Rabinowitz Amenazas 
 VU 2 3 1 3 3 4 5 R2 Biol.+ Antrop. 
 Hemicriptófito B-A Magnocaricion elatae 
 Referencias: Gunnemann, 2003; DATOS PROPIOS 

 Centaurium somedanum M.Laínz Censo 
 Cat nUTM RG EP Alt Luz pH Hum Tipo Rabinowitz Amenazas 
 VU 7 5 2 2 3 5 5 R7 Antrop. 
 Caméfito Endémica Pinguiculion longifoliae  
 Referencias: Díaz González et al., 2003; Jiménez-Alfaro, 2005; DATOS PROPIOS 

 Cochlearia pyrenaica DC. Cocpyr 
 Cat nUTM RG EP Alt Luz pH Hum Tipo Rabinowitz Amenazas 
 EN 2 4 1 3 2 5 5 R3 Biolog. 
 Hemicriptófito B-A Cratoneurion commutati  
 Referencias: Díaz González et al., 2003; Jiménez-Alfaro et al., 2005; DATOS PROPIOS 

 Draba hispanica Boiss. subsp. lebrunii P.Monts Drahis 
 Cat nUTM RG EP Alt Luz pH Hum Tipo Rabinowitz Amenazas 
 VU 3 5 1 4 3 4 3 R4 Biolog. 
 Caméfito Endémica Armerion cantabricae  
 Referencias: García González et al., 1992 

 Drosera longifolia L. Drolon 
 Cat nUTM RG EP Alt Luz pH Hum Tipo Rabinowitz Amenazas 
 VU 1 1 1 3 2 1 5 R3 Biolog. 
 Hemicriptófito B-A Caricion nigrae  
 Referencias: Díaz González et al., 2003; DATOS PROPIOS 

 Empetrum nigrum L. subsp. nigrum Empni 
 Cat nUTM RG EP Alt Luz pH Hum Tipo Rabinowitz Amenazas 
 VU 2 5 1 4 2 2 3 R0 Biol.+ Antrop. 
 Caméfito B-A Juniperion nanae  
 Referencias: Jiménez-Alfaro et al., 2006; DATOS PROPIOS 
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 Equisetum sylvaticum L. Equsyl 
 Cat nUTM RG EP Alt Luz pH Hum Tipo Rabinowitz Amenazas 
 VU 4 1 4 3 1 3 4 R1 Biolog. 
 Geófito B-A Alnion incanae  
 Referencias: Díaz González et al., 2003; DATOS PROPIOS 

 Fritillaria legionensis Llamas & Andrés Frileg 
 Cat nUTM RG EP Alt Luz pH Hum Tipo Rabinowitz Amenazas 
 VU 4 5 2 3 3 2 3 R5 ¿? 
 Geófito Endémica Cynosurion cristati  
 Referencias: Llamas & Andrés, 1983 

 Gymnadenia odoratissima Gymodo 
 Cat nUTM RG EP Alt Luz pH Hum Tipo Rabinowitz Amenazas 
 VU 4 2 2 3 3 4 4 R0 Biol.+ Antrop. 
 Geófito AD Molinion caeruleae  
 Referencias: DATOS PROPIOS 

 Isoetes velatum A.Braun subsp. asturicense (M.Laínz) Rivas Mart. & Prada Isovel 
 Cat nUTM RG EP Alt Luz pH Hum Tipo Rabinowitz Amenazas 
 VU 2 2 3 3 3 1 5 R3 Biolog. 
 Geófito IBE Littorellion uniflorae  
 Referencias: Díaz González et al., 2003; DATOS PROPIOS 

 Lathyrus bauhinii Genty Latbau 
 Cat nUTM RG EP Alt Luz pH Hum Tipo Rabinowitz Amenazas 
 VU 5 3 3 3 2 4 3 R1 Biol.+ Antrop. 
 Hemicriptófito AD Potentillo montanae-Brachypodion rupestris  
 Referencias: DATOS PROPIOS 

 Leontodon farinosus Merino & Pau Leofar 
 Cat nUTM RG EP Alt Luz pH Hum Tipo Rabinowitz Amenazas 
 VU 1 1 1 3 3 4 1 R4 ¿? 
 Hemicriptófito Subendémica Saxifragion trifurcato-canaliculatae  
 Referencias: Nieto Feliner, 1985 

 Narcissus pallidiflorus Pugsley Narpal 
 Cat nUTM RG EP Alt Luz pH Hum Tipo Rabinowitz Amenazas 
 VU 4 1 1 1 3 2 3 R0 Biol.+ Antrop. 
 Geófito AD Ilici-Fagion  
 Referencias: DATOS PROPIOS 

 Nepeta cantabrica Ubera & Valdés Nepca 
 Cat nUTM RG EP Alt Luz pH Hum Tipo Rabinowitz Amenazas 
 VU 3 5 1 2 3 4 2 R5 ¿? 
 Hemicriptófito Endémica Dauco-Melilotion  
 Referencias: DATOS PROPIOS 

 Nothobartsia spicata (Ramond) Bolliger & Molau Notspi 
 Cat nUTM RG EP Alt Luz pH Hum Tipo Rabinowitz Amenazas 
 VU 4 2 2 2 3 4 3 R5 Biolog. 
 Hemicriptófito Subendémica Potentillo montanae-Brachypodion rupestris  
 Referencias: Pedrol & Aedo, 1996; DATOS PROPIOS 
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 Nuphar luteum (L.) Sm. subsp. pumilum (Timm) Bonnier & Layens Nuppum 
 Cat nUTM RG EP Alt Luz pH Hum Tipo Rabinowitz Amenazas 
 VU 1 5 1 3 3 2 5 R3 Biolog. 
 Hidrófito B-A Nymphaeion albae 
 Referencias: Díaz González et al., 2003; DATOS PROPIOS 

 Odontites asturicus (M.Laínz) M.Laínz Odoast 
 Cat nUTM RG EP Alt Luz pH Hum Tipo Rabinowitz Amenazas 
 EN 6 5 1 4 3 4 1 R5 Biol.+ Antrop. 
 Terófito Endémica Festucion burnatii  
 Referencias: García Rodríguez et al., 2004; DATOS PROPIOS 

 Orobanche teucrii Holandre Oroteu 
 Cat nUTM RG EP Alt Luz pH Hum Tipo Rabinowitz Amenazas 
 VU 5 2 4 3 3 4 2 R0 ¿? 
 Geófito AD Genistion occidentalis  
 Referencias: Carlón et al., 2002 

 Paeonia mascula (L.) Mill. Paemas 
 Cat nUTM RG EP Alt Luz pH Hum Tipo Rabinowitz Amenazas 
 VU 1 2 1 2 3 3 3 R1 Biolog. 
 Geófito IBE Quercion pyrenaicae  
 Referencias: DATOS PROPIOS 

 Potentilla fruticosa L. Potfru 
 Cat nUTM RG EP Alt Luz pH Hum Tipo Rabinowitz Amenazas 
 VU 7 2 4 3 3 5 4 R3 Biolog. 
 Hemicriptófito B-A Caricion davallianae  
 Referencias: Díaz González et al., 2003; Jiménez-Alfaro et al., 2005; DATOS PROPIOS 

 Primula pedemontana Thomas ex Gaudin Priibe 
 Cat nUTM RG EP Alt Luz pH Hum Tipo Rabinowitz Amenazas 
 VU 1 5 1 4 3 2 2 R5 ¿? 
 Hemicriptófito              B-A Linario saxatilis-Senecionion carpetani  
 Referencias: Losa & Montserrat, 1953 

 Quercus pauciradiata Penas, Llamas, Pérez Morales & Acedo Quepa 
 Cat nUTM RG EP Alt Luz pH Hum Tipo Rabinowitz Amenazas 
 CR 2 5 2 2 3 2 2 R4 Biolog. 
 Fanerófito Endémica Quercion pyrenaicae  
 Referencias: Llamas et al., 2004 

 Ranunculus montserratii Grau. Ranmon 
 Cat nUTM RG EP Alt Luz pH Hum Tipo Rabinowitz Amenazas 
 CR 1 5 1 3 2 2 3 R5 Biol.+ Antrop. 
 Hemicriptófito Endémica Linarion triornithophorae  
 Referencias: Llamas et al., 2003, Castro et al., 2005 

 Ranunculus parnassifolius L. subsp. muniellensis Bueno, Fern.Casado & Fern.Prieto 
Ranmun 
 Cat nUTM RG EP Alt Luz pH Hum Tipo Rabinowitz Amenazas 
 VU 1 5 1 3 3 2 2 R7 Biolog. 
 Hemicriptófito Endémica Linario saxatilis-Senecionion carpetani  
 Referencias: Bueno et al., 1992; Jiménez-Alfaro et al., 2004; DATOS PROPIOS 
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 Ranunculus seguieri Vill. subsp. cantabricus Rivas Mart., Izco & M.J.Costa Ranca 
 Cat nUTM RG EP Alt Luz pH Hum Tipo Rabinowitz Amenazas 
 VU 3 5 2 4 3 4 2 R6 Biolog. 
 Hemicriptófito Endémica Linarion filicaulis  
 Referencias: Díaz González et al., 2004 

 Salix breviserrata Flod. subsp. fontqueri T.E.Díaz, Fern.Prieto & Nava Salfon 
 Cat nUTM RG EP Alt Luz pH Hum Tipo Rabinowitz Amenazas 
 VU 3 5 1 4 3 4 1 R6 Biolog. 
 Caméfito Endémica Armerion cantabricae  
 Referencias: DATOS PROPIOS 

 Salix hastata L. subsp. picoeuropeana (M.Laínz) T.E.Díaz, Fern.Prieto & Nava Salhas 
 Cat nUTM RG EP Alt Luz pH Hum Tipo Rabinowitz Amenazas 
 VU 1 5 1 4 3 5 4 R7 Biol.+ Antrop. 
 Caméfito Endémica Caricion davallianae  
 Referencias: Nava Fernández & Fernández Casado, 2004 

 Saxifraga aretioides Lapeyr. subsp. felineri (Vargas) Nava & Fern.Casado Saxfel 
 Cat nUTM RG EP Alt Luz pH Hum Tipo Rabinowitz Amenazas 
 VU 4 5 1 2 3 5 1 R5 Biolog. 
 Caméfito Endémica Saxifragion trifurcato-canaliculatae  
 Referencias: DATOS PROPIOS 

 Saxifraga babiana T.E.Díaz & Fern.Prieto Saxba 
 Cat nUTM RG EP Alt Luz pH Hum Tipo Rabinowitz Amenazas 
 VU 8 5 2 3 3 4 2 R4 Biol.+ Antrop. 
 Caméfito Endémica Saxifragion trifurcato-canaliculatae  
 Referencias: Pérez Morales et al., 2003; DATOS PROPIOS 

 Soldanella alpina L. subsp. cantabrica Kress Solcan 
 Cat nUTM RG EP Alt Luz pH Hum Tipo Rabinowitz Amenazas 
 VU 2 5 3 3 2 4 3 R7 Biolog. 
 Hemicriptófito Endémica Armerion cantabricae  
 Referencias: DATOS PROPIOS 

 Sorbus hybrida L. Sorhyb 
 Cat nUTM RG EP Alt Luz pH Hum Tipo Rabinowitz Amenazas 
 VU 8 2 4 2 2 3 3 R1 Antrop. 
 Mesofanerófito AD Corylo-Populion tremulae  
 Referencias: DATOS PROPIOS 

 Spergula viscosa Lag. subsp. pourretii M.Laínz Spepo 
 Cat nUTM RG EP Alt Luz pH Hum Tipo Rabinowitz Amenazas 
 VU 10 4 4 3 3 2 2 R4 Biolog. 
 Terófito Endémica Sedion pyrenaici  
 Referencias: Pérez-Morales et al., 2003; DATOS PROPIOS 

 Spergula viscosa Lag. subsp. viscosa Spevis 
 Cat nUTM RG EP Alt Luz pH Hum Tipo Rabinowitz Amenazas 
 VU 9 5 4 4 3 2 2 R4 Biolog. 
 Terófito Endémica Linarion filicaulis  
 Referencias: Pérez-Morales et al., 2003; DATOS PROPIOS 
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 Tragopogon pseudocastellanus G.Blanca & C.Díaz de la Guardia Trapse 
 Cat nUTM RG EP Alt Luz pH Hum Tipo Rabinowitz Amenazas 
 CR 1 5 1 3 3 2 2 R5 Biol.+ Antrop. 
 Hemicriptófito Endémica Dauco-Melilotion  
 Referencias: Llamas et al., 2002, 2003, Castro et al., 2005 

 Utricularia minor L. Utrmin 
 Cat nUTM RG EP Alt Luz pH Hum Tipo Rabinowitz Amenazas 
 VU 1 2 1 3 3 2 5 R3 Biol.+ Antrop. 
 Hidrófito AD Utricularion  
 Referencias: Díaz González et al., 2003; DATOS PROPIOS 
 
 



 

 

Capítulo 4 ▪ Establecimiento de prioridades para la 
conservación de flora vascular en la 
Cordillera Cantábrica  

 

 

 

 

 

 

� Objetivos: Elaborar un método de valoración de flora de interés para la conservación a 
partir de un sistema multi-criterio y multi-escala, con el fin de establecer un listado de 
plantas prioritarias en la Cordillera Cantábrica. 

� Metodología: Se aplicó un sistema de selección de plantas prioritarias basado en una 
responsabilidad biogeográfica, mediante cuatro criterios relacionados con el interés de 
conservación a diferentes escalas: amenaza, protección, endemicidad y rareza. Para cada 
uno de los criterios se definieron cuatro clases de importancia, que fueron transformadas 
a valores cuantitativos discretos mediante una valoración ponderada (valores entre 0 y 
1). La puntuación final de cada planta se calculó mediante un índice ponderado de 
prioridad (IPP), obtenido del valor medio de los valores de cada clase. La capacidad del 
IPP para seleccionar objetivos de conservación fue comparada con un sistema de 
acumulación estándar, mediante un análisis exploratorio de la variabilidad de clases en 
ambos sistemas (PROXCAL) y la clasificación de grupos de prioridad (K-medias). 

� Resultados: Fueron seleccionadas 123 plantas de interés para la conservación, de las 
cuales 42 son endémicas o subendémicas, 121 protegidas, 45 amenazadas a escala 
nacional, y 102 se identificaron como raras en el territorio. El sistema de valoración 
ponderada permitió definir 31 valores diferentes del IPP, donde los criterios de amenaza 
y endemicidad fueron los que más peso aportaron al valor final. El análisis PROXCAL 
distinguió 34 combinaciones diferentes de las clases de prioridad. Los valores 
ponderados ofrecen una mayor capacidad de agrupamiento que el índice estándar. 

� Principales conclusiones: El establecimiento de prioridades a partir de sistemas de 
valoración multi-criterio y multi-escala permite identificar las especies prioritarias de un 
territorio biogeográfico, aún cuando no existan estudios o listados previos, a partir de 
listados que valoren parcialmente el territorio. A la hora de utilizar los criterios de 
priorización, el método de valoración ponderada propuesto permite establecer rangos 
más amplios que los sistemas de acumulación estándar, ofreciendo mayor capacidad de 
interpretación y aplicabilidad. Aplicado a la necesidad de establecer prioridades para el 
desarrollo de acciones de conservación in situ y ex situ, el IPP desarrollado en este trabajo 
ofrece una elevada capacidad de discriminación de grupos de plantas prioritarias. 
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4.1 Introducción  

La definición de prioridades es una necesidad para el desarrollo de las estrategias de 
conservación de biodiversidad (Shi et al., 2005), que puede llevarse a cabo tanto para 
organismos como para áreas geográficas (Heath & Evans, 2000; Palmer & Smart, 
2001; Anderson, 2002; Bañares et al., 2003; Harris et al., 2005). El concepto “especie 
prioritaria” y la elaboración de listados sobre ellas puede presentar diversas 
interpretaciones, en función de los objetivos para los que son creados (Possingham et 
al., 2002). Entre los principales listados que sirven como herramienta para la gestión 
de especies de interés para la conservación, pueden destacarse tres tipos (Grammont 
& Cuarón, 2006): (1) Listados que definen un grado de amenaza; (2) listados de carácter 
normativo o legal, y (3) listados de especies prioritarias para la conservación. Estos tres 
grupos pueden ser aplicados, además, de forma complementaria, a la hora de 
elaborar las estrategias de conservación en un territorio dado. 

Los listados que definen un riesgo de extinción representan la perspectiva más 
utilizada en la actualidad, siguiendo criterios de tipo biológico como la viabilidad de 
poblaciones o especies. La categorización de la UICN (2001) representa la 
herramienta más extendida, considerándose además como la más útil para la 
valoración de un territorio amplio (Grammont & Cuarón, 2006). A pesar de su 
utilidad, los listados basados en el riesgo de extinción de especies presentan dos 
limitaciones principales: (1) la dificultad de aplicación a escalas geográficas 
reducidas (UICN, 2003) y (2) la necesidad de considerar otros criterios de prioridad 
para la toma de decisiones (Mace & Lande, 1991). Debido a ello, algunos sistemas 
alternativos a la categorización UICN (Atkins, 2005; Nature Serve, 2005) incorporan 
criterios corológicos adicionales para definir grados de amenaza.  

Un segundo tipo de listados está constituido por las denominadas prioridades 
políticas (Tenner, 2003) establecidas por las administraciones, definiendo categorías 
de protección en función de criterios diversos, como el grado de amenaza o la rareza 
en un ámbito geográfico determinado. En muchos casos, un consejo de expertos 
conocedores del grupo biológico a estudio representa el principal mecanismo de 
selección de prioridades políticas, en función de los objetivos de la normativa legal: 
conservación de flora amenazada, interés económico o medicinal, aprovechamiento 
forestal. etc. La principal ventaja de estos listados reside en el valor legal del que 
están dotados, si bien su dificultad de renovación y la necesidad de un compromiso 
político hacen que, en la práctica, estos listados no reflejen todos los táxones que 
deberían considerarse como prioritarios.  
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Por último, los sistemas más completos de priorización estan representados por los 
listados que definen especies de interés para la conservación (Keller & Bollmann, 2004; 
Harris et al., 2005; Coates & Atkins, 2001) también llamados, de forma genérica, 
listados de especies prioritarias (Pärtel et al., 2004; Fransworth et al., 2006; Dunn et al., 
1999; Master, 1991), los cuales aparecen como alternativa o complemento a los 
listados basados únicamente en un riesgo de extinción. Se trata de sistemas mixtos 
de categorización, en los cuales pueden integrarse diferentes factores (multi-criterio), 
y que permiten definir prioridades ad hoc, en función de unos objetivos propios de 
conservación. Una de las novedades de estos sistemas consiste en aplicar, junto a las 
categorías de amenaza, otros criterios relacionados con la distribución y rareza de los 
táxones evaluados a través de sistemas multi-escala, evitando la sobre-valoración de 
especies raras a escala local, y desestimando acciones de conservación cuando su 
viabilidad está asegurada en regiones limítrofes (Eaton et al., 2005). La principal 
limitación de estos sistemas se debe a la gran variabilidad de metodologías de 
selección y valoración de los criterios empleados, lo que los hace difícilmente 
comparables o aplicables en otros territorios. 

La mayor parte de los sistemas mencionados son aplicados para priorizar 
organismos en territorios de tamaño medio o grande, a una escala nacional o 
regional (en el sentido UICN, 2001). Sin embargo, establecer prioridades en 
territorios geográficamente atípicos puede plantear dificultades metodológicas. El 
ejemplo más característico lo constituyen las áreas geográficas de tamaño reducido, 
para los cuales los criterios UICN son difícilmente aplicables (UICN, 2003). Entre los 
nuevos conceptos creados para priorizar táxones en territorios reducidos destaca el 
de responsabilidad en la conservación de una especie (Avery et al., 1995; Dunn et al., 
1999), creado en principio para la valoración de aves reproductoras en áreas de 
invernada, y basado en una aproximación multi-escala y multi-criterio. El concepto 
de responsabilidad valora táxones atendiendo a su interés tanto en el marco de la 
biodiversidad global como en el territorio concreto de estudio, lo que puede ser 
aplicado para la definición de clases de responsabilidad (Keller & Bollmann, 2004). 
Una interpretación más amplia de este concepto afecta a las administraciones, en 
tanto en cuanto son responsables políticas de los recursos genéticos que gestionan 
(Jiménez-Alfaro et al., 2007). Sin embargo, las estrategias de conservación apuntan, 
cada vez más, a la valoración de especies en territorios biogeográficos, como 
unidades diferenciadas sobre las que desarrollar acciones de conservación. En estos 
casos, los centros de investigación o gestión, considerados la primera “línea de 
batalla” en conservación, deben en ocasiones seleccionar las especies prioritarias, en 
función de una responsabilidad biogeográfica. Un ejemplo característico de ello lo 
representa la iniciativa de la red europea ENSCONET, donde se plantea la 
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recolección de semillas de especies prioritarias en el marco de las regiones 
biogeográficas europeas (Bonomi, com.pers.).  

En el presente trabajo se desarrolla un sistema de priorización de flora vascular en la 
Cordillera Cantábrica, un territorio biogeográfico ubicado en el norte de la Península 
Ibérica, y considerado un área de especial interés para la conservación en el ámbito 
europeo y peninsular (ver capítulo 1). Debido a la situación administrativa de la 
Cordillera Cantábrica, los listados relacionados con la conservación de plantas 
actualmente vigentes resultan demasiado amplios, como las listas rojas de España 
(VVAA, 2001; Bañares et al., 2004) o demasiado parciales, en el caso de los catálogos 
normativos de las Comunidades Autónomas (Figura 4-1). El principal objetivo de 
este trabajo es establecer un método de valoración de la flora vascular de la 
Cordillera Cantábrica a partir de un sistema multi-criterio y multi-escala, que tome 
en consideración los listados actualmente vigentes a otras escalas. La principal 
utilidad de un listado priorizado para la Cordillera Cantábrica es la de servir como 
herramienta para la asignación de recursos para la conservación in situ o ex situ de 
plantas vasculares. De manera complementaria, en este trabajo se define también un 
sistema para la puntuación de los criterios de prioridad comúnmente utilizados en 
los listados multi-criterio. El objetivo es evaluar un sistema de valoración que pueda 
ser aplicado en diferentes ámbitos, y que ofrezca una mejor interpretación que los 
sistemas comúnmente aplicados. 

 

 

Figura 4-1. Ubicación del área de estudio (territorio Orocantábrico, señalado con una flecha) en relación 
con los territorios para los que se han definido listados de prioridades de conservación: España (VVAA, 
2001; Bañares et al., 2004); Castilla y León (D 63/2007 B.O.C.y L.) y Asturias (D 65/95 BOPA). 
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4.2 Metodología 

4.2.1 Criterios de selección y definición de clases 

Debido a la imposibilidad práctica de valorar toda la flora de la Cordillera 
Cantábrica, se estableció un listado inicial de plantas de interés para la conservación. 
Para ello se seleccionaron todas las plantas silvestres del territorio biogeográfico 
orocantábrico incluidas en alguna de las categorías de amenaza UICN, tomando 
como referencia los listados disponibles: la lista roja nacional (VVAA, 2001) y su 
actualización parcial, realizada para el Atlas y Libro Rojo (Bañares et al., 2004), 
excluyendo en ambos casos las plantas pertenecientes a categorías de “no amenaza” 
(NT o DD).  

De forma complementaria, y con el fin de considerar las  prioridades políticas del 
territorio, se utilizaron los catálogos de flora protegida promulgados por los 
gobiernos del Principado de Asturias (D 65/95 B.O.P.A.) y Castilla y León (D 63/2007 
B.O.C.yL.), excluyendo en este caso las categorías destinadas al manejo de plantas 
forestales, medicinales o de otra índole (plantas de “interés especial” y de 
“aprovechamiento regulado”, respectivamente).  

Los criterios de valoración de las plantas seleccionadas se definieron a partir de una 
perspectiva multi-escala, estrategia útil para integrar factores biogeográficos en la 
selección de prioridades (Dunn et al., 1999; Stein, 2002; Partel et al., 2005), y que 
permite solventar las limitaciones de aplicar una única escala en la valoración de la 
amenaza o rareza de especies (Hartley & Kunin, 2003). Para ello se aplicaron cuatro 
criterios, que contemplan sendas escalas geográficas: los dos utilizados para la 
selección de plantas: (1) grado de amenaza en el ámbito nacional y (2) estatus de 
protección regional; y dos nuevos criterios que consideran la exclusividad en el 
territorio de estudio: (3) el grado de endemicidad, y (4) el grado de rareza en la 
Cordillera Cantábrica.  

Para cada uno de los criterios se definieron cuatro clases de importancia, de las 
cuales la más baja representa un “criterio nulo” (Tabla 4-1). Las clases de amenaza y 
protección se basan en los rangos preestablecidos en los listados de referencia, 
mientras que las otras dos variables (endemicidad y rareza) sirven como “correctores 
geográficos”. El grado de endemicidad define la exclusividad de las plantas en el 
ámbito  del norte peninsular, mientras que las clases de rareza consideran “rara” 
cualquier planta cuya área de ocupación es inferior al 5% del territorio, en relación 
con el número de cUTM de 10x10 km en las que la planta está presente (Tabla 4-1).  
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Criterio Ámbito Clases Descripción  

Amenaza  
(AME) 

España 
AME1 
AME2 
AME3 

En peligro crítico (CR), UICN nacional 
En peligro (EN), UICN nacional 
Vulnerable (VU), UICN nacional 

  AME4 - No amenazada - 

Protección  
(PRO) 

Autonómica  
PRO1 
PRO2 
PRO3 

En peligro de extinción (D65/95 PA ó DCyL) 
SAH (D65/95 PA) ó VU (DCyL) 
Vul (D65/95 PA) ó At.Pref. (DCyL) 

  PRO4 - No protegida - 

Endemicidad  
(END) 

Área cantábrica 
END1 
END2 
END3 

Endemismo de un único sector orocantábrico
Endemismo orocantábrico  
Subendemismo orocantábrico 

  END4 - Otras distribuciones - 

Rareza  
(RAR) 

Orocantábrico 

RAR1 
RAR2 
RAR3 
RAR4 

AO:  1 % territorio (1 cUTM) 
AO:  2 % territorio (2 ó 3 cUTM) 
AO:  3-5 %  territorio (3 a 7 cUTM) 
- Planta común – (AO > 5 %; y > 7 cUTM) 

Tabla 4-1.  Descripción de los criterios y clases definidos para la valoración de las plantas seleccionadas. 

 

4.2.2 Valoración de clases y elaboración de un índice de prioridad  

Las metodologías para la valoración de prioridades pueden ser agrupadas en dos 
tipos principales: sistemas por categorías y de acumulación. Los sistemas por categorías 
se basan en la asignación de grupos de prioridad preestablecidos, a partir de reglas 
numéricas o de otro tipo, como en el caso del sistema de categorización de amenaza 
UICN (2001). Los sistemas de acumulación, por su parte, se basan en la asignación 
de rangos o puntuaciones de prioridad (p.ej., de 1 a 4, para 4 clases) y su valoración 
conjunta, mediante suma, media ponderada, etc. (Carter et al., 2000). A estos 
procedimientos se les suele atribuir una excesiva arbitrariedad frente a la asignación 
de un valor numérico o puntuación, lo que dificulta su posterior interpretación 
(Mace et al., 2007). Algunos autores han propuesto sistemas mixtos, estableciendo 
categorías a partir de la acumulación de valores altos de prioridad (Kéller & 
Bollmann, 2004), como en el caso del “cubo de conservación” propuesto por Avery et 
al. (1994), según el cual los criterios implicados son ponderados por igual, 
considerando siempre la acumulación de valores altos como un signo de prioridad. 
Sin embargo, cuando se dispone de un número elevado de criterios o clases, la 
aplicación de categorías cruzadas puede resultar demasiado compleja, ya que las 
combinaciones de casos son numerosas, dificultando la asignación de prioridades y 
la interpretación de las categorías obtenidas.  
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En este trabajo se propone un sistema de acumulación que parte de una valoración 
ponderada de los criterios de prioridad, en relación con el número de casos que 
comparten cada una de las clases. Dado que lo más común es disponer de categorías 
ordinales, donde las clases superiores implican un mayor grado de prioridad o 
importancia, se ha considerado que los esfuerzos de conservación destinados a cada 
especie dependen de la frecuencia de casos que comparten cada clase. De este modo, 
un elevado número de especies en las categorías de mayor importancia debe 
implicar dedicarles un mayor esfuerzo relativo. Se definió así una escala de 
valoración de 0 a 1, donde el valor máximo (=1) le corresponde siempre a la clase de 
mayor prioridad (Clase 1), y el valor 0 a la clase inferior, en este caso definida como 
“propiedad nula” (clase 4). Los valores intermedios de cada clase se calcularon en 
función de la frecuencia acumulada de casos, en sentido ascendente, y transformada 
a un intervalo de 0 a 1. De este modo, si las frecuencias intermedias de las clases 2 y 
3 fueran del 30% y 20%, el valor adquirido sería de 0.3 (= 30%) y de 0.5 (= 30%+20%), 
respectivamente. En este ejemplo, el hecho de que el 50% restante de casos se 
incluyeran en el valor de mayor prioridad (=1; frecuencia acumulada siempre = 
100%), implicaría un mayor esfuerzo de conservación hacia esas plantas , atendiendo 
a ese criterio. En el caso contrario, cuando las clases intermedias presentan un 
elevado número de casos (por ejemplo, 50% y 40%), su diferencia respecto a las 
clases superiores sería menor (0.5 y 0.9) lo que implicaría un aumento de esfuerzo 
sobre estos grupos, aunque siempre inferior al dedicado a la clase superior (=1).  
Siguiendo este procedimiento se calculó el valor ponderado de cada una de las clases 
disponibles. A partir de la media aritmética de los valores ponderados se calculó un 
Índice Ponderado de Prioridad (IPP) para cada planta, según la siguiente expresión:   

IPPi = (vp i AME + vp i PRO + vp i END + vp i RAR) / 4 

donde IPPi es el Índice ponderado de Prioridad de cada planta; y vpi (x) el valor de 
percentil adquirido por la planta en cada criterio. La correlación entre los valores 
ponderados calculados se evaluó mediante el índice Tau de Kendall, considerado 
apropiado para la comparación de valores semi-cuantitativos, mientras que la 
relación de cada variable con el IPP final se calculó mediante el coeficiente de 
correlación de Pearson.  

4.2.3 Comparación con un sistema por rangos 

Con el fin de comparar los valores de IPP con un sistema de acumulación estándar, 
se elaboró un índice basado en la asignación de valores ordinales de 1 a 4, y el 
cálculo de un índice final obtenido a partir de la suma de dichos valores, siguiendo 
la tendencia más comúnmente utilizada para estos sistemas (Mace et al. 2007; Marsh 
et al., 2007). Los valores de prioridad obtenidos mediante ambos métodos fueron 
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evaluados en función de su capacidad de discriminación de grupos de prioridad, 
mediante un análisis exploratorio de los valores adquiridos por las clases y los 
índices finales. Las plantas evaluadas fueron sometidas a un análisis multivariante, 
utilizando un método multidimensional no métrico (MDMS), de tipo PROXCAL. A 
partir de los valores de similitud obtenidos se creó un gráfico de ordenación simple, 
utilizando los valores de los ejes de ordenación para la clasificación de las muestras, 
mediante un análisis jerárquico de conglomerados. Finalmente, se utilizó el número 
de grupos más adecuado en cada caso para clasificar los valores del Indice 
ponderado de Prioridad (IPP) y el índice de puntuación por rangos, mediante un 
análisis de conglomerados K-medias. Todos los análisis multivariantes se realizaron 
mediante el programa estadístico SPSS 14.0, utilizando la distancia euclídea como 
medidas de similitud. 

4.3 Resultados 

4.3.1 Valoración de clases 

Fueron seleccionadas 123 especies y subespecies de interés para la conservación en el 
territorio Orocantábrico –ANEXO (4)–, por formar parte de los listados de flora 
prioritaria utilizados como criterios de selección (listados de amenaza nacionales y 
catálogos de protección regionales).  

Los valores asignados a las clases intermedias, en función de la frecuencia 
acumulada, fueron más altos para los criterios de amenaza y protección, debido a la 
elevada frecuencia de las categorías inferiores (Tabla 4-3). Por el contrario, los 
valores de las categorías intermedias de endemicidad y rareza resultaron más 
distantes, debido a la elevada frecuencia relativa de los categorías superiores (Figura 
4-2). La correlación entre los valores asignados a cada planta resultó significativa en 
la mayor parte de los casos (Tabla 4-2), si bien con unos coeficientes inferiores a 0.5. 
Los valores más altos se obtuvieron entre los criterios de Amenaza y Protección 
(0.460), y los criterios de Amenaza y Endemicidad (0.417). 

 
 AME PRO END RAR 

AME -    
PRO 0.460(**) -   
END 0.417(**) 0.212(*) -  
RAR 0.189(*) 0.211(**) - 0.018 - 

Tabla 4-2. Correlación entre los criterios de las plantas prioritarias, en función de los valores 
ponderados o de frecuencia acumulada, según el índice Tau de kendall; Se indican como (**) las 
correlaciones significativas a nivel p<0.01, y como (*) a nivel p<0.05. 
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Amenaza AME1 AME2 AME3 AME4 
Nº total de casos 4 4 37 78 
Frecuencia (N=45) 8.9% 8.9% 82.2% - 

Valor 1 0.911 0.822 0 
Protección PRO1 PRO2 PRO3 PRO4 
Nº total de casos 3 27 91 2 
Frecuencia (N=121) 1.7% 22.3% 76.0% - 

Valor 1 0.983 0.760 0 
Endemicidad END1 END2 END 3 END4 
Nº total de casos 20 7 15 81 
Frecuencia (N=42) 35.7% 16.7% 35.7% - 

Valor 1 0.524 0.357 0 
Rareza RAR1 RAR2 RAR3 RAR4 
Nº total de casos 21 21 47 34 
Frecuencia (N=102) 21.2% 31.3% 47.5% - 

Valor 1 0.788 0.475 0 

Tabla 4-3. Valores asignados a cada una de las clases de amenaza (AME), protección (PRO), 
endemicidad (END) y rareza (RAR), en función de la frecuencia acumulada (N = número de casos 
positivos, excluyendo AME4, PRO4, END4 y RAR4). La descripción de cada clase se muestra en la 
Tabla 4-1. 

 

 

Figura 4-2. Rangos de valoración asignados a cada uno de los criterios de prioridad, en función de la 
frecuencia acumulada, para las clases de amenaza (AME), endemicidad (END), protección (PRO) y 
rareza (RAR).  
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4.3.2 Índice Ponderado de Prioridad 

A partir del Índice Ponderado de Prioridad (IPP) se establecieron 31 valores diferentes 
para las 123 plantas estudiadas, con valores finales entre 0.23 y 1, y un valor medio 
de 0.49 (desv. est. = 0.20). Los criterios con una mayor correlación frente al índice 
ponderado fueron el grado de Amenaza (AME; Coef. Spearman = 0.830) y de 
endemicidad (END; Coef. Spearman = 0.703), seguidos de la rareza (RAR; Coef. 
Spearman = 0.534) y el status de protección (PRO; Coef. Spearman = 0.389). 

Las plantas que figuran entre los primeros puestos del IPP están formadas casi 
exclusivamente por endemismos de la Cordillera Cantábrica, amenazados a escala 
nacional, y que forman además parte de los listados autonómicos, como Tragopogon 
pseudocastellanus (IPP=1), Draba hispanica subsp. lebrunii (IPP=0.90), Androsace 
cantabrica (IPP=0.85) o Aster pyrenaeus (IPP=0.79). En los valores < 0.78, el criterio de 
endemicidad adquiere menor relevancia, dominando las plantas orófilas del ámbito 
alpino o mediterráneo incluidas en las listas rojas nacionales, y protegidas también a 
escala autonómica. Tal es el caso de Saponaria caespitosa (IPP=0.59), Ephedra 
nebrodensis (IPP=0.54), Bartsia alpina (IPP=0.44), Senecio boissieri (IPP=0.39) o Carex 
frigida (IPP=0.31). Finalmente, en los valores medios y bajos se sitúan plantas 
protegidas en el ámbito autonómico, pero sin grados de amenaza o endemicidad 
relevantes, distribuidas en función de su rareza en la Cordillera Cantábrica. 

4.3.3 Comparación de valores 

El análisis de proximidad PROXCAL permitió obtener un mapa de distancias entre 
las 123 plantas consideradas, basado en la similitud de los valores asignados para 
cada una de las cuatro clases, según los dos sistemas de valoración comparados. La 
interpretación visual de dicho mapa se realizó en dos dimensiones (Figura 4-3). Los 
niveles de ajuste, con valores de  stress = 0.022 (para los valores ponderados) y stress 
= 0.017 (para los valores ordinales) se consideran en ambos casos adecuados para la 
interpretación del espacio dimensional (Kruskal, 1964).  

El número total de valores multivariantes fue de 45 en los dos casos, en relación con 
las combinaciones originales de las clases definidas para cada criterio. La 
clasificación de los valores de las coordenadas PROXCAL se realizó para una 
agrupación en 5 conglomerados, según la interpretación del gráfico resultante 
(Figura 4-3) y las relaciones entre los grupos de conglomerados interpretadas en la 
salida del programa SPSS. El mapa de ordenación permite apreciar una tendencia 
mayor al agrupamiento en el caso de los valores ponderados frente a los valores 
ordinales, que se corresponde con la aportación de los valores de amenaza (AME) y 
protección (PRO) al espacio multidimensional. 
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Figura 4-3. Mapa de dispersión de las 123 plantas analizadas, en función de las coordenadas de 
proximidad definidas en el análisis MDS PROXCAL (dimensiones 1 y 2), a partir de los criterios de 
amenaza, protección, endemicidad y rareza, según los valores ponderados de 0 a 1 (pond) y ordinales, 
de 1 a 4 (ord). Se diferencian los 5 valores correspondientes a los grupos clasificados a partir de las 
coordenadas PROXCAL, en el análisis (cluster) de conglomerados. 

 

El sistema de puntuación basado en la suma de valores ordinales (índice de 
acumulación estándar) ofreció un total de 11 valores diferentes, con un valor mínimo 
de 5 y un valor máximo de 16 (valor medio = 7.84; desv. est. = 2.27). En líneas 
generales, la secuencia de los valores adoptados por las 123 plantas evaluadas 
mantiene una tendencia decreciente, con un mayor número de casos de valores 
medios o bajos (Figura 4-4). Los valores del índice de prioridad ponderado (IPP) 
muestran una distribución continua, con valores idénticos únicamente en las 
puntuaciones más bajas. En relación con ello, la clasificación de los valores en 5 
grupos ofrece una distribución más equitativa en el caso del IPP (Tabla 4-4). 

 
 Grupo1 Grupo2 Grupo3 Grupo4 Grupo5 

N= 13 17 18 65 10 
IPP  

Vm= 0.90 (±0.06) 0.71 (±0.05) 0.53 (±0.01) 0.36 (±0.05) 0.19 (±0.00) 

N= 1 1 14 37 70 
I-st 

Vm= 16  14 12.07 (±0.92) 8.78 (±0.89) 6.29 (±0.70) 

Tabla 4-4. Número de casos (N) y valor medio (Vm) para cada uno de los 5 grupos definidos a partir de 
los valores del índice ponderado de prioridad (IPP) y un índice ordinal estándar (I-st). Clasificación 
realizada a partir de un análisis de conglomerados K-medias. 
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Figura 4-4. Secuencia ordenada, de mayor a menor valor, de los 123 táxones seleccionados (eje x), en 
función de los valores adoptados para el índice de prioridad ponderada (IPP) y el índice de 
acumulación estándar (I-st). 

 

4.4 Conclusiones y discusión 

4.4.1 Valoración ponderada de criterios 

La elaboración de listados priorizados a partir de diferentes criterios es una 
estrategia comúnmente utilizada para la valoración de especies de interés para la 
conservación (Holsinguer & Gottlieb, 1991; Coates & Atkins, 2001; Kolberg, 2003; 
Partel et al., 2005). En el caso de plantas vasculares, la rareza y endemicidad se 
consideran factores estrechamente relacionados (Rabinowitz, 1984; Major, 1988), e 
implicados a su vez en la caracterización de plantas amenazadas o en peligro de 
extinción (Domínguez Lozano, 2003; Partel et al., 2003). En el caso de las plantas 
evaluadas, el carácter de rareza que acompaña a las plantas protegidas a escala 
autonómica implica una correlación positiva con el resto de criterios, especialmente 
con la amenaza a escala nacional (Tabla 4-2).  

La correlación entre criterios se ha considerado como una limitación para la 
valoración de prioridades (Mace et al., 2007), debido a su efecto de sobrevaloración 
de los factores implicados. Sin embargo, la utilización de diferentes escalas hace que 
los valores de correlación resulten coherentes con una aplicación práctica del listado, 
de cara a definir acciones de conservación (Eaton et al., 2005). Los valores de 
correlación obtenidos en este trabajo (entre 0.212 y 0.480) no impiden interpretar las 
diferencias que ofrecen los criterios empleados, en el conjunto de las plantas 
estudiadas. Dichas diferencias han permitido identificar una graduación de valores 
del índice ponderado de prioridad (IPP) en función de su significado biológico. De este 
modo, los primeros puestos del listado priorizado, con valores más altos del IPP 

IPP I-st 
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(ANEXO), están ocupados por plantas amenazadas y endémicas, para las cuales 
parece lógico establecer un grado de prioridad mayor. El mayor peso de estos dos 
criterios se debe principalmente a su baja frecuencia total (Tabla 4-3), haciendo que el 
número de casos nulos (=0) sea superior al resto. Este efecto representa la principal 
diferencia del sistema de valoración ponderada, respecto a los sistemas tradicionales 
de acumulación, donde la asignación de valores ordinales difícilmente marcan una 
diferencia sustancial entre la clase inferior (de carácter nulo) y el resto de clases. 
Debido a la definición de un mayor rango numérico (31 valores finales del IPP, 
frente a 11 del índice estándar), la discriminación de grupos de prioridad resulta más 
equitativa en el caso del IPP, diferenciando hasta 3 grupos de valores medio-altos. La 
principal asunción de la valoración del IPP consiste en considerar que las clases con 
mayor importancia obtienen valores más altos cuanto mayor número de casos 
incluyan, lo cual puede resultar coherente con los objetivos prácticos del 
establecimiento de prioridades de conservación. Sin embargo, la principal limitación 
de este sistema deriva de la incertidumbre ligada a los criterios utilizados, 
especialmente en el caso del grado de amenaza UICN, sujeto a la actualización de 
información y a diferentes interpretaciones de los criterios (Akçakaya et al., 2000).  

En cualquier caso, las posibles aplicaciones de los resultados obtenidos deben tener 
en cuenta tres recomendaciones básicas, extensibles a cualquier sistema de 
priorización: (1) permitir una actualización periódica, en función del conocimiento 
nuevo sobre los táxones considerados; (2) utilizar el listado priorizado como una 
herramienta de apoyo para las estrategias de conservación; y (3) contar con la 
colaboración y juicio crítico de expertos conocedores del grupo de estudio, a la hora 
de establecer los criterios e interpretar los resultados. Teniendo esto en cuenta, la 
aplicación de un sistema ponderado puede generar una priorización de especies con 
mayor aplicación que los sistemas de valoración cualitativa, más comúnmente 
desarrollados (Dunn et al., 1999; Kéller & Bollmann, 2004; Bueno et al., 2005; Kolberg, 
2003). Debido a la sencilla aplicación de la frecuencia acumulada de casos, el mismo 
método podría ser aplicado a un mayor número de criterios o clases, incrementando 
así el rango de valores totales, y ofreciendo una graduación más escalonada. 

4.4.2 Aplicaciones a escala biogeográfica 

La principal ventaja de un listado multi-criterio y multi-escala se basa en su 
capacidad de adaptarse a un territorio concreto, independientemente del sistema de 
valoración de criterios empleado. En el caso de la Cordillera Cantábrica, los listados 
que cubren parcialmente el territorio han podido ser aplicados en conjunto para la 
elaboración de un valor único de prioridad, basado en una responsabilidad 
biogeográfica. El listado obtenido ofrece un número de plantas (123) muy por encima 
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de las prioridades definidas por cada uno de los listados actualmente disponibles, si 
son aplicados de forma individual. Además, el hecho de haber incorporado un 
listado normativo (criterio PRO) incrementa la capacidad de aplicación del mismo en 
el marco de una estrategia de conservación conjunta, considerando las prioridades 
políticas (Tenner, 2003), además de las biológicas, a partir de una interpretación 
amplia del concepto de responsabilidad.  

Entre las aplicaciones de la priorización de especies de interés para la conservación, 
los procedimientos de reparto óptimo de recursos (optimal allocation) consideran el 
coste de realizar acciones de conservación para unas u otras especies (Possingham et 
al., 2002; Marsh et al., 2007). Con el fin de valorar la capacidad del listado generado 
en la asignación de recursos, los 5 grupos obtenidos a partir del IPP (Tabla 4-4) 
fueron evaluados en función de dos aplicaciones en el territorio: (1) su capacidad de 
cubrir las expectativas de conservación de los listados utilizados como referencia, y 
(2) su capacidad para destinar esfuerzos de conservación ex situ. En el primer caso, 
seleccionando como objetivos de conservación las 13 plantas incluidas en el primer 
grupo (IP>0.89), se cubrirían las expectativas de las plantas de máxima prioridad en 
todos los casos (Tabla 4-5). Si hubiese que definir una estrategia de conservación a 
partir de recursos económicos limitados, la elaboración de planes de recuperación de 
los tres primeros grupos (48 especies y subespecies) implicaría a la mayor parte de 
las plantas incluidas en los rangos de mayor importancia. El elevado número de 
plantas asignadas al grupo 4 (63 casos) supone un aumento considerable del gasto, 
dedicado en su mayor parte a las plantas de menor prioridad. En el segundo caso, 
considerando la recolección de muestras de germoplasma en las localidades donde 
se conocen las plantas evaluadas, y estimando un gasto de recolección para cada una 
de ellas, puede definirse un rango económico de actuación que permita optimizar los 
recursos disponibles (Figura 4-5). El esfuerzo económico para la recolección de 
germoplasma en todas las localidades conocidas de las 48 plantas con valores > 0.5 
(grupos 1, 2 y 3), sería tres veces menor que el esfuerzo dedicado al resto de plantas.  

Considerando las necesidades de conservación a diferentes escalas, una estrategia 
inicial de actuación en el territorio debería, por tanto, destinar los fondos disponibles 
a las plantas incluidas en los tres primeros grupos. Esta consideración afectaría 
igualmente las perspectivas de conservación in situ y ex situ de plantas vasculares, 
las cuales deben considerarse de forma conjunta en las estrategias de conservación 
(Heywood & Dulloo, 2005). De forma complementaria, la asignación diferencial de 
recursos para la conservación ex situ, labor primordial de muchos centros de 
conservación, puede ser aplicada a partir de criterios específicos para la priorización 
de especies (Fransworth et al., 2006).  
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 UICN España Catálogo Asturias Catálogo Castilla y León 

IPP CR EN VU P.Ex SAH Vul P.Ex Vul At. P. 

Grupo 1 100 50 37 100 13 0 100 36 2 

Grupo 2 100 75 87 100 51 0 100 67 9 

Grupo 3 100 100 100 100 89 0 100 88 18 

Grupo 4 100 100 100 100 100 50 100 100 88 

Grupo 5 100 100 100 100 100 100 100 100 100 

Tabla 4-5. Grado de correlación entre los 5 grupos de prioridad definidos a través del  Índice Ponderado 
de Prioridad (IPP) y los listados de prioridades parciales vigentes en la Cordillera Cantábrica. Los 
números indican el porcentaje acumulativo de plantas incluidas en cada una de las clases del listado 
UICN España (VVAA, 2001; Bañares et al., 2004), y los catálogos de flora amenazada de Asturias (D 
65/92 PA) y Castilla y León (D-63/07, B.O.CyL). 
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Figura 4-5. Incremento del gasto en inversión para la recolección de germoplasma de las plantas 
prioritarias de la Cordillera Cantábrica, en relación con los valores del IPP. Se ha estimado en 300 € el 
coste para la recolección de germoplasma de una única población por localidad (UTM) y planta, 
suponiendo una única visita, y sin tener en cuenta los costes posteriores de conservación o 
mantenimiento del germoplasma. Las líneas discontinuas separan los valores de los 5 grupos  de 
prioridad definidos (ver Tabla 4-5). 
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4.4.3 Consideraciones finales  

La definición de especies de interés para la conservación y la valoración de 
prioridades representan actividades clave para el desarrollo de una estrategia de 
conservación (Figura 4-6). Para ello es necesario considerar, en primer lugar, el 
marco de actuación en el que se desarrolla la actividad, en relación con los criterios 
de selección de plantas objetivo, como el grado de amenaza de las especies, su valor 
económico, valores culturales o sociales, etc. (Mace et al., 2007; MacDonald et al., 
2007). Considerando que a escalas infranacionales la asignación de los criterios 
UICN puede plantear problemas de aplicación (UICN, 2003), los listados multi-
criterio y multi-escala son una alternativa útil para la selección de objetivos, en el 
marco de las iniciativas de conservación actualmente vigentes (Williams et al., 2003). 
Listados de este tipo permiten una visión conjunta de las prioridades de un 
territorio, a partir de los cuales valorar las estrategias de conservación, en función de 
sus características biológicas y ecológicas (Maxted & Guarino, 2003).  

En la mayor parte de casos, los gobiernos (nacionales o autonómicos) son los 
responsables de realizar acciones de conservación en el territorio que gestionan. Sin 
embargo, muchas áreas biogeográficas, como las regiones montañosas, dividen 
territorios políticos con estrategias de conservación divergentes, o simplemente 
independientes. El concepto de responsabilidad, creado originalmente para áreas 
reducidas (Dunn et al., 1999; Keller & Bollmann, 2004), es aplicable en el ámbito de 
territorios políticos de pequeño tamaño (Jiménez-Alfaro et al., 2007) y, como se 
muestra en el presente trabajo, puede también definirse una responsabilidad 
biogeográfica frente a la flora de áreas transfronterizas.  

En el caso de la Cordillera Cantábrica, el listado desarrollado en este trabajo 
representa actualmente la única referencia destinada a esta escala, pudiendo servir 
como herramienta para la toma de decisiones sobre acciones de conservación, en un 
marco local, nacional o europeo. Este tipo de aproximaciones pueden resultar de 
especial interés para la gestión de los recursos compartidos en áreas de montaña, 
utilizando listados de prioridades ya existentes como herramienta para la definición 
de objetivos comunes, y complementando las iniciativas en esos ámbitos, de cara a la 
definición de estrategias de conservación en común (Bayfield et al., 2005; Sundseth, 
2005). A la hora de evaluar los criterios de priorización, el método propuesto en este 
trabajo puede ser aplicable para un número indeterminado de criterios y en 
cualquier situación geográfica, permitiendo, además, una valoración final gradual, 
que facilite la selección de objetivos para el desarrollo de acciones de conservación.   
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Figura 4-6. Marco de actuación para el desarrollo de una estrategia de conservación ex situ de plantas 
silvestres. 
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ANEXO (4) – Plantas prioritarias en la Cordillera Cantábrica 

Relación de las plantas de interés para la conservación seleccionadas en el presente trabajo, ordenadas 

en función del Índice Ponderado de Prioridad (IPP). Se muestran los valores ponderados asignados a cada 

uno de los criterios de valoración: Amenaza (AME), protección (PRO), endemicidad (END) y rareza 

(RAR), además del grupo de pertenencia en función de la clasificación del análisis k-medias (G), y el 

Índice estándar de acumulación (Ist) obtenido a partir de los valores ordinales (de 1 a 4) utilizados: 

 
IPP NOMBRE AME PRO END RAR G Ist 

1.00 
Tragopogon pseudocastellanus Blanca & Díaz de 
la Guardia. 

1 1 1 1 G1 16 

0.95 Echium italicum subsp. cantabricum M.Laínz 0.822 0.983 1 1 G1 13 

0.95 
Primula pedemontana Thomas ex Gaudin subsp. 
iberica Losa & P. Monts. 

0.822 0.983 1 1 G1 13 

0.95 
Salix hastata L. subsp. picoeuropeana (Laínz) 
T.E. Díaz, Fdez. Prieto & Nava. 

0.822 0.983 1 1 G1 13 

0.94 Ranunculus montserratii Grau. 1 0.76 1 1 G1 14 
0.90 Draba hispanica Boiss. subsp. lebrunii P. Monts. 0.822 0.983 1 0.788 G1 12 
0.90 Soldanella alpina L. subsp. cantabrica Kress. 0.822 0.983 1 0.788 G1 12 

0.90 
Ranunculus parnassifolius L. subsp. muniellensis
Bueno, Fern.Casado & Fern.Prieto. 

0.822 0.76 1 1 G1 12 

0.89 
Quercus pauciradiata Penas, Llamas, Pérez 
Morales & Acedo. 

1 0.76 1 0.788 G1 13 

0.85 Androsace cantabrica (Losa & P. Monts.) Kress. 0.911 1 1 0.475 G1 13 

0.84 
Salix breviserrata Flod. subsp. fontqueri 
T.E.Díaz, Fern.Prieto & Nava. 

0.822 0.76 1 0.788 G1 11 

0.82 Centaurium somedanum M.Laínz. 0.822 0.983 1 0.475 G1 11 

0.82 
Saxifraga aretioides Lapeyr. subsp. felineri 
(Vargas) Nava & Fern.Casado. 

0.822 0.983 1 0.475 G1 11 

0.79 Odontites asturicus (M.Laínz) M.Laínz. 0.911 0.76 1 0.475 G2 11 
0.79 Aster pyrenaeus Desf. ex DC. 1 1 0.357 0.788 G2 13 

0.78 
Ranunculus seguieri Vill. subsp. cantabricus 
Rivas Mart., Izco & M.J.Costa. 

0.822 0.983 0.524 0.788 G2 11 

0.76 Fritillaria legionensis Llamas & Andrés. 0.822 0.76 1 0.475 G2 10 
0.74 Androsace halleri  L. 0.822 0.983 0.357 0.788 G2 10 
0.73 Leontodon farinosus Merino & Pau. 0.822 0.76 0.357 1 G2 10 
0.70 Drosera longifolia L. 0.822 0.983 0 1 G2 10 

0.70 
Nuphar luteum (L.) Sm. subsp. pumilum (Timm) 
Bonnier & Layens. 

0.822 0.983 0 1 G2 10 

0.70 Saxifraga babiana T.E.Díaz & Fern.Prieto. 0.822 0.983 1 0 G2 10 
0.70 Utricularia minor L. 0.822 0.983 0 1 G2 10 
0.70 Artemisia cantabrica (M.Laínz) M.Laínz. 0.822 0.983 0.524 0.475 G2 10 
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0.68 
Cardamine raphanifolia Pourr. subsp. gallaecica 
M.Laínz. 

0.822 0.76 0.357 0.788 G2 9 

0.67 Cochlearia pyrenaica DC. 0.911 0.983 0 0.788 G2 10 
0.65 Nepeta cantabrica Ubera & Valdés. 0.822 0 1 0.788 G2 10 
0.65 Empetrum nigrum L. subsp. nigrum 0.822 0.983 0 0.788 G2 9 

0.65 
Isoetes velatum A.Braun subsp. asturicense 
(M.Laínz) Rivas Mart. & Prada. 

0.822 0.983 0 0.788 G2 9 

0.65 Paeonia mascula (L.) Mill. 0.822 0.76 0 1 G2 9 

0.59 Carex diandra Schrank. 0.822 0.76 0 0.788 G3 8 
0.59 Saponaria caespitosa DC. 0 0.983 0.357 1 G3 10 
0.57 Callianthemum coriandrifolium Rchb. 0.822 0.983 0 0.475 G3 8 
0.57 Equisetum sylvaticum L. 0.822 0.983 0 0.475 G3 8 
0.57 Potentilla fruticosa L. 0.822 0.983 0 0.475 G3 8 
0.56 Centaurea janeri Graells subsp. babiana M.Laínz. 0 0.76 1 0.475 G3 9 
0.53 Spergula viscosa Lag. subsp. pourretii M.Laínz. 0.822 0.76 0.524 0 G3 8 
0.53 Spergula viscosa Lag. subsp. viscosa 0.822 0.76 0.524 0 G3 8 
0.51 Callitriche platycarpa Kütz. 0.822 0.76 0 0.475 G3 7 
0.51 Campanula latifolia L. 0.822 0.76 0 0.475 G3 7 
0.51 Gymnadenia odoratissima 0.822 0.76 0 0.475 G3 7 
0.51 Lathyrus bauhinii Genty. 0.822 0.76 0 0.475 G3 7 
0.51 Narcissus pallidiflorus Pugsley. 0.822 0.76 0 0.475 G3 7 
0.51 Orobanche teucrii Holandre. 0.822 0.76 0 0.475 G3 7 
0.50 Juncus filiformis L. 0 0.983 0 1 G3 9 

0.50 
Juncus balticus subsp. cantabricus (T.E.Díaz, 
Fern.-Carv. & Fern.Prieto) Snogerup 

0 0.983 0.524 0.475 G3 9 

0.48 Oreochloa blanka Deyl. 0 0.76 0.357 0.788 G4 8 
0.47 Callitriche palustris L. 0.911 0.983 0 0 G4 8 
0.44 Eriophorum vaginatum L. 0 0.983 0 0.788 G4 8 

0.44 
Aquilegia pyrenaica DC. subsp. discolor (Levier 
& Leresche) Pereda & M.Laínz. 

0 0.76 1 0 G4 8 

0.44 Arabis serpillifolia Vill. subsp. serpillifolia 0 0.76 0 1 G4 8 
0.44 Artemisia umbelliformis Lam. 0 0.76 0 1 G4 8 
0.44 Bartsia alpina L. 0 0.76 0 1 G4 8 
0.44 Ephedra nebrodensis Tineo ex Guss. 0 0.76 0 1 G4 8 
0.44 Epipactis microphylla (Ehrh.) Swartz 0 0.76 0 1 G4 8 

0.44 
Potentilla nivalis Lapeyr. subsp. asturica (Font 
Quer & Guinea) M.Laínz. 

0 0.76 1 0 G4 8 

0.44 Saxifraga longifolia Lapeyr. 0 0.76 0 1 G4 8 
0.44 Sibbaldia procumbens L. 0 0.76 0 1 G4 8 
0.44 Thalictrum alpinum L. 0 0.76 0 1 G4 8 
0.41 Bartsia spicata Ramond. 0.822 0 0.357 0.475 G4 7 
0.40 Adonis pyrenaica DC. 0 0.76 0.357 0.475 G4 7 
0.40 Oxytropis foucaudii Gillot. 0 0.76 0.357 0.475 G4 7 
0.40 Sideritis lurida J.Gay ex Lacaita. 0 0.76 0.357 0.475 G4 7 
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0.40 Sorbus hybrida L. 0.822 0.76 0 0 G4 6 
0.39 Aethionema thomasianum J. Gay 0 0.76 0 0.788 G4 7 
0.39 Allium moly L. 0 0.76 0 0.788 G4 7 
0.39 Anemone ranunculoides L. 0 0.76 0 0.788 G4 7 
0.39 Arenaria obtusiflora G. Kunze subsp. ciliaris 0 0.76 0 0.788 G4 7 
0.39 Astragalus turolensis Pau 0 0.76 0 0.788 G4 7 

0.39 
Cardamine pratensis subsp. nuriae (Sennen) 
Sennen 

0 0.76 0 0.788 G4 7 

0.39 Carex atrata L. subsp. atrata 0 0.76 0 0.788 G4 7 
0.39 Carex rupestris All. 0 0.76 0 0.788 G4 7 
0.39 Myriophyllum alterniflorum DC. 0 0.76 0 0.788 G4 7 
0.39 Platanthera chlorantha (Custer) Reichenb. 0 0.76 0 0.788 G4 7 
0.39 Poa laxa Haenke 0 0.76 0 0.788 G4 7 
0.39 Primula integrifolia L. 0 0.76 0 0.788 G4 7 
0.39 Sedum alpestre Vill. 0 0.76 0 0.788 G4 7 
0.39 Sedum nevadense Coss. 0 0.76 0 0.788 G4 7 
0.39 Senecio boissieri DC. 0 0.76 0 0.788 G4 7 
0.39 Utricularia australis R.Br. 0 0.76 0 0.788 G4 7 
0.36 Apium repens (Jacq.) Lag. 0 0.983 0 0.475 G4 7 
0.36 Diphasiastrum alpinum (L.) Holub 0 0.983 0 0.475 G4 7 

0.32 
Homogyne alpina (L.) Cass. subsp. cantabrica 
(Losa & P.Monts.) Rivas Mart., T.E.Díaz, 
Fern.Prieto, Loidi & Penas. 

0 0.76 0.524 0 G4 7 

0.32 Veronica mampodrensis Losa & P.Monts. 0 0.76 0.524 0 G4 7 
0.31 Androsace lactea L. 0 0.76 0 0.475 G4 6 
0.31 Atropa bella-donna L. 0 0.76 0 0.475 G4 6 
0.31 Baldellia alpestris (Coss.) M. Laínz 0 0.76 0 0.475 G4 6 
0.31 Barlia robertiana (Loisel) Greuter 0 0.76 0 0.475 G4 6 
0.31 Cardamine resedifolia L. 0 0.76 0 0.475 G4 6 
0.31 Carex capillaris L. 0 0.76 0 0.475 G4 6 
0.31 Carex frigida All. 0 0.76 0 0.475 G4 6 
0.31 Carex pyrenaica Wahlenb. 0 0.76 0 0.475 G4 6 
0.31 Cerastium cerastioides (L.) Britton 0 0.76 0 0.475 G4 6 

0.31 
Dactylorhiza markusii (Tineo) H.Baumann & 
Künkele 

0 0.76 0 0.475 G4 6 

0.31 Epipactis palustris (L.) Crantz 0 0.76 0 0.475 G4 6 
0.31 Equisetum hyemale L. 0 0.76 0 0.475 G4 6 
0.31 Geranium pratense L. 0 0.76 0 0.475 G4 6 
0.31 Lilium pyrenaicum Gouan 0 0.76 0 0.475 G4 6 
0.31 Lycopodium clavatum L. 0 0.76 0 0.475 G4 6 
0.31 Orchis palustris Jacq. 0 0.76 0 0.475 G4 6 
0.31 Primula farinosa L. 0 0.76 0 0.475 G4 6 
0.31 Pseudorchis albida (L.) A. Löve & D. Löve. 0 0.76 0 0.475 G4 6 
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0.31 
Pulsatilla rubra Delarbre subsp. hispanica 
W.Zimm. 

0 0.76 0 0.475 G4 6 

0.31 Pulsatilla vernalis (L.) Mill. 0 0.76 0 0.475 G4 6 
0.31 Salix aurita L. 0 0.76 0 0.475 G4 6 
0.31 Salix repens L. 0 0.76 0 0.475 G4 6 
0.31 Sorbus torminalis (L.) Crantz 0 0.76 0 0.475 G4 6 
0.31 Tozzia alpina L. subsp. alpina 0 0.76 0 0.475 G4 6 
0.28 Carex caudata (Kük.) Pereda & M. Laínz 0 0.76 0.357 0 G4 6 
0.28 Eryngium duriaei Gay ex Boiss 0 0.76 0.357 0 G4 6 

0.28 
Hugueninia (L.) Rchb. subsp. suffruticosa 
(H.J.Coste & Soulié) P.W.Ball 

0 0.76 0.357 0 G4 6 

0.28 Nigritella gabasiana Teppner & E. Klein    0 0.76 0.357 0 G4 6 
0.28 Senecio legionensis Lange 0 0.76 0.357 0 G4 6 

0.19 Equisetum variegatum Schleich. 0 0.76 0 0 G5 5 
0.19 Gentiana ciliata L. 0 0.76 0 0 G5 5 
0.19 Horminum pyrenaicum L. 0 0.76 0 0 G5 5 
0.19 Huperzia selago (L.) Schrank et al. 0 0.76 0 0 G5 5 
0.19 Menyanthes trifoliata L. 0 0.76 0 0 G5 5 
0.19 Ophrys insectifera L. 0 0.76 0 0 G5 5 
0.19 Orchis pallens L 0 0.76 0 0 G5 5 
0.19 Swertia perennis L. 0 0.76 0 0 G5 5 
0.19 Taxus baccata L. 0 0.76 0 0 G5 5 
0.19 Triglochin palustre L. 0 0.76 0 0 G5 5 

 



 

 



 

 

Capítulo 5 ▪ Estimación del área de ocupación potencial 
de Empetrum nigrum L. subsp. nigrum a una 
escala de alta resolución 

 

 

 

 

� Objetivos: estimar el área de ocupación potencial y valorar el efecto de diferentes 
medidas de ocupación en Empetrum nigrum subsp. nigrum, planta relíctica amenazada en 
la Cordillera Cantábrica, aplicando una escala de alta resolución. 

� Metodología: se diseñó un sistema de muestreo adaptativo de la presencia de la planta 
en su extensión de presencia, a partir de un muestreo inicial sistemático en las 
localidades donde había sido citada y un modelo previo de distribución basado en la 
máxima entropía (MAX-ENT), utilizando variables topográficas a una resolución de 
30x30 metros. Mediante un muestreo estratificado basado en el modelo previo se 
recogieron nuevas localizaciones de presencia y ausencia con GPS, utilizadas para 
elaborar un modelo final de regresión logística (GLM). Los resultados de ambos modelos 
fueron evaluados para la estimación del área de ocupación potencial de la planta en el 
territorio, y comparados con medidas comunes basadas en cuadrículas UTM. 

� Resultados: se confirmó la presencia de Empetrum nigrum subsp. nigrum en todas las 
localidades donde había sido citada. El modelo previo (MAX-ENT) basado en las 
presencias de estas localidades permitió identificar áreas de muestreo en función de las 
variables de altitud, radiación solar y curvatura topográfica. En el muestreo adaptativo 
se localizaron dos nuevas poblaciones de la planta, disponiendo finalmente de 193 
localizaciones GPS de presencia y ausencia. A partir del modelo final (GLM) se 
identificó, como única variable predictiva, la radiación solar. El área de ocupación 
potencial de Empetrum nigrum subsp. nigrum en el área de estudió se estimó en un 
máximo de 706 hectáreas. 

� Principales conclusiones: la distribución de Empetrum nigrum subsp. nigrum en la 
Cordillera Cantábrica se relaciona con la presencia de refugios microclimáticos de 
óptimo boreo-alpino, en ambientes de alta montaña y áreas con una baja radiación solar, 
que se interpretan como zonas con mayor acumulación de nieve. La definición del área 
de ocupación potencial de la planta (AOP) ofrece importantes diferencias cualitativas 
respecto a los sistemas de cartografiado por cuadrículas, mediante un sistema de 
muestreo relativamente poco costoso, y que puede ser empleado en el caso de plantas de 
montaña de carácter relíctico. Además, la aplicación de una escala de alta resolución 
ofrece ventajas relevantes para la conservación de plantas de alta montaña, en relación 
con: (1) la caracterización biológica de poblaciones; (2) el diseño de muestreos 
adaptativos; (3) la medición de la distribución de plantas; y (4) el diseño de acciones 
específicas de conservación. 
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5.1 Introducción 

Los criterios de amenaza definidos por la UICN son actualmente los más aplicados 
y con un mayor impacto mundial (Miller et al., 2007). Entre las principales 
herramientas para la cuantificación de estos criterios (UICN, 1984, 2001), figuran 
los conceptos de Extensión de Presencia (EP) y Área de Ocupación (AO), relacionados 
con el área de distribución (criterio B) y la rareza (criterio D2) de las especies 
evaluadas. Los conceptos de EP y AO se pueden considerar además como medidas 
adecuadas para interpretar la distribución de especies (Gaston, 1991), si bien 
pueden presentar diferentes interpretaciones y aplicaciones, en función de la escala 
y el grupo biológico que traten (UICN, 2003). La utilización de escalas amplias y de 
baja resolución (decenas o centenares de kilómetros) permiten realizar medidas de 
distribución en territorios amplios, si bien ofrecen una aproximación relativamente 
grosera a la distribución real de una especie. La aplicación de escalas más finas y 
con un grado de resolución elevado (decenas o centenares de metros) ofrecen, por 
su parte, la posibilidad de obtener una mayor exactitud sobre la EP o el AO de 
especies, si bien requieren mayor esfuerzo para la obtención de datos más precisos.  

La importancia de aplicar una u otra escala radica en la trascendencia que la 
resolución final tiene sobre los valores de EP y AO o sobre la atribución de las 
categorías de amenaza (Hartley & Kunin, 2003). En el caso de plantas vasculares 
raras o amenazadas, las aproximaciones a la EP y AO suelen ofrecer valores más 
reducidos que para otros organismos, principalmente debido a su carácter inmóvil. 
Ello hace que la aplicación de los criterios de EP y AO, según los estándar de la 
UICN, puedan sobreestimar las categorías de amenaza, especialmente en plantas 
raras difíciles de detectar (Keith et al., 2000). Si bien la UICN (2001) no establece 
normas fijas para la selección de una escala, sí recomienda la aplicación de una 
escala apropiada al organismo estudiado y los datos disponibles. En el caso de 
plantas vasculares, los estudios a escalas finas permiten identificar la 
disponibilidad del hábitat y los factores ambientales relacionados con su 
distribución, pudiendo considerarse como una herramienta útil no solo para la 
categorización de un grado de amenaza, sino también para la planificación de 
acciones de conservación.  

Con el fin de obtener información actualizada sobre la distribución de plantas 
raras o amenazadas, y permitir medidas de EP y AO más precisas, las estrategias 
actuales de conservación favorecen la prospección sistemática de las localidades 
conocidas de las especies de interés para la conservación, cuyo ejemplo más 
reciente lo representa la iniciativa del Atlas y Libro Rojo de la Flora Vascular Española 
(Bañares et al., 2004). Las posibilidades cartográficas actuales, a través de los 
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sistemas de posicionamiento por satélite (GPS), los sistemas de información 
geográfica (SIG) y otras herramientas asociadas, permiten además una elaboración 
cartográfica de alta precisión, de gran utilidad para la interpretación de datos 
sobre la distribución de especies. Los principales mecanismos de representación de 
dicha distribución pueden basarse en la utilización de localizaciones puntuales o 
áreas, o bien en la elaboración de modelos de distribución o de nicho ecológico 
(Rondinini et al., 2006). En relación con las limitaciones en el conocimiento y 
muestreo de los organismos a estudio, o la interpretación ambigua de los 
conceptos de EP o el AO (Akçakaya et al., 2000), el grado de incertidumbre 
asociado a la representación geográfica de especies es aún alto, por lo que resulta 
necesario profundizar en la obtención de datos más precisos y fiables. Frente a esta 
situación, los modelos de distribución se consideran una herramienta de especial 
aplicación para la biología de conservación de plantas (Draper et al., 2003; Guisan 
& Thuiller, 2005), y están siendo cada vez más utilizados para la estimación de la 
EP o el AO de organismos vegetales poco conocidos (Sérgio et al., 2007). En la 
mayor parte de los casos, sin embargo, suelen utilizarse escalas geográficas con 
poco detalle, mediante modelos que ofrecen escasa aplicación a escalas de alta 
resolución (Carter et al., 2006). Esto limita la capacidad de aplicación de estos 
sistemas, para: (1) obtener información sobre los factores ecológicos relacionados 
con el hábitat de especies amenazadas, y (2) aplicar esta información en medidas 
de conservación directas sobre las poblaciones. 

En este trabajo se investiga el área de ocupación de Empetrum nigrum en la 
Cordillera Cantábrica a una escala de detalle. E. nigrum subsp. nigrum puede 
considerarse como un ejemplo representativo del conjunto de flora relíctica de 
óptimo boreal que habita en las montañas del sur de Europa, ocupando hábitats 
muy precisos y bajo unas condiciones ambientales particulares. El principal 
objetivo del estudio es estimar el área de ocupación potencial (AOP) de la planta, a 
partir de modelos probabilísticos de distribución aplicados a su extensión de 
presencia en la Cordillera Cantábrica. La aproximación al AOP de la planta se 
interpreta como una herramienta de utilidad para la aplicación de acciones de 
conservación basadas en el hábitat, así como para establecer campañas de 
búsqueda dirigida de nuevas poblaciones. De manera complementaria, se 
pretende valorar la incidencia de diferentes medidas o escalas geográficas para el 
cálculo del AO de plantas relícticas en áreas de montaña. 

Descripción del taxon de estudio 

Empetrum nigrum L. (in Species plantarum: 1022; 1753) es una planta leñosa de la 
familia ERICACEAE, de tipo biológico caméfito, con un tamaño de entre (10) 20 y 
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120 (150) cm, tallos ramificados y hojas lineares y estrechas, y número 
cromosomático n=13. La familia ERICACEAE comprende más de 100 géneros y 
3000 especies ampliamente distribuidos por todo el planeta. Los géneros Ceratiola, 
Corema y Empetrum forman un grupo particular, reconocido por diferentes autores 
como una familia independiente (EMPETRACEAE), si bien las relaciones 
filogenéticas existentes (Kron, 1996) y la ausencia de caracteres distintivos hacen 
que pueda interpretarse la existencia de una familia única. El género Empetrum se 
caracteriza por presentar tallos procumbentes, flores en racimos axilares y frutos 
negros, y se distribuye principalmente por las regiones templadas y árticas del 
hemisferio norte (Figura 5-1), así como en el cono sur americano y las islas 
Malvinas. Empetrum nigrum L. es una especie circumboreal de distribución boreo-
alpina, que vive en gran parte del norte de Europa, NW de Asia y Norteamérica, y 
cuyo límite sur de distribución lo forman las montañas meridionales de la Europa 
de clima templado (Alpes, Pirineos, Apeninos y Cordillera Cantábrica). 
Actualmente se reconocen dos líneas de variabilidad bien diferenciadas, las cuales 
pueden ser asignadas a un rango específico o subespecífico, según diferentes 
autores. La diferenciación propuesta en Flora Europaea (Tutin et al., 1979), en dos 
subespecies (subsp. nigrum y subsp. hermaphroditum) es actualmente la más 
extendida y aceptada, si bien son frecuentes los casos en que ambos táxones se 
consideran como especies independientes. En cualquier caso, las dos líneas de 
variabilidad se reconocen en todos los casos como dos táxones diferentes, 
caracterizados principalmente por su expresión sexual (uno dioico y otro 
hermafrodita) y presentando áreas de distribución superpuestas (Figura 5-1).  

 

  

Figura 5-1. Distribución de los táxones dioicos (izquierda) y monoicos (derecha) de Empetrum nigrum 
en el hemisferio norte (fuente: http://linnaeus.nrm.se/).  
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Según el estado de conocimiento actual, la presencia de E. nigrum subsp. nigrum en 
la Península Ibérica se reduce a pocas localidades de la Cordillera Cantábrica, en el 
entorno del Puerto San Isidro (Vera de la Puente, 1980), entre las provincias de 
León y Asturias, y sistematizadas como Empetrum nigrum subsp. nigrum  
(Castroviejo et al., 1993; Boraynski & Vera de la Puente, 1995). Dicho taxon había 
sido citado anteriormente por Buch (1951) en los Picos de Europa, sin existir pliego 
alguno de referencia, cita que según Laínz (1970) pudo deberse a un “lapsus 
descriptivo”, y que Nava (1988) atribuyó a una posible confusión con Erica vagans. 
En Flora Ibérica se señala la presencia de la misma subespecie en la provincia de 
Huesca, a partir de un pliego de herbario (MAF, 19849) procedente del Hospital de 
Benasque (Huesca), originalmente descrito como E. nigrum, e identificado 
posteriormente por Villar como E. n. subsp. nigrum. Sin embargo, dicha  localidad 
no ha podido ser confirmada en las prospecciones realizadas en la zona (Luis 
Villar, com.pers.), por lo que la presencia de la planta en el pirineo español no ha 
sido aún confirmada. 

En la Cordillera Cantábrica, E. nigrum subsp. nigrum forma parte de matorrales 
subalpinos de brecina (Calluna vulgaris) y arandanera negra (Vaccinium 
microphyllum), sobre litosuelos de sustratos silíceos, y excepcionalmente calcáreos 
(Jiménez-Alfaro et al., 2006). La comunidad vegetal más habitual se corresponde 
con la asociación fitosociológica Vaccinio microphylli-Callunetum vulgaris Bueno & 
Fernández Prieto 2001 (All. Juniperion nanae Br-Bl.; Or. Vaccinio microphylli – 
Juniperetalia nanae Rivas-Martínez & Costa, 1998; Cl. Vaccinio Picetea Br.-Bl.), 
descrita como una comunidad quionófila presente en las estaciones más umbrías 
de la mayor parte de los circos glaciares de la Cordillera Cantábrica (Fernández 
Prieto & Bueno, 1994). Las comunidades con E. nigrum subsp. nigrum, situadas 
únicamente en el área central de estas montañas, están representadas por plantas 
típicas de estos ambientes, como Vaccinium myrtillus, Erica tetralix, Juncus trifidus, 
Avenella iberica o Huperzia selago. La estructura de estas comunidades se 
corresponde con una situación típica de ambientes quionófilos de alta montaña, 
bajo la forma de matorrales enanos (dwarf shrubs), considerada como una forma 
adaptativa relacionada con la acumulación de nieve y la protección frente a bajas 
temperaturas (Körner, 2004). Ejemplos de este tipo de adaptaciones son comunes 
en matorrales de ericáceas de las altas montañas europeas, dominadas por Calluna 
vulgaris, Vaccinium sp. pl., Rhododendron sp. pl., y que consituyen las comunidades 
de la alianza Rhododentro-Vaccinion Br-Bl., en la cual se ubica el óptimo ecológico de 
las formas orófilas de Empetrum nigrum s.l., considerada en términos generales 
como una planta de origen glacial refugiada en hábitats relictuales (Braun-
Blanquet, 1979).  
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Debido a su reducida distribución y rareza en la Península Ibérica, Empetrum 
nigrum subsp. nigrum fue estudiada en el marco del Atlas de Flora Amenaza de 
España, e incluida bajo la categoría de Vulnerable (Jiménez-Alfaro et al., 2006). 
Desde el punto de vista legal, la planta forma parte del catálogo de protección de 
Castilla y León (D-63/07, B.O.CyL), y propuesta para su inclusión en la ampliación 
del catálogo de Asturias (Fernández Prieto et al., 2007). Las amenazas descritas 
para la planta se refieren a su rareza y alteraciones de su área de ocupación. 

5.2 Metodología 

5.2.1 Área de estudio 

El territorio de estudio se estableció en función de la extensión de presencia (EP) 
conocida de E. nigrum subsp. nigrum en la Cordillera Cantábrica. El marco 
geográfico definido se corresponde en su mayor parte con la hoja nº 79-III del 
Instituto Geográfico Nacional, escala 1:25.000, localizada en el eje central de la 
Cordillera Cantábrica, entre las provincias de Asturias y León (Figura 5-2), con 
altitudes comprendidas entre los 1300 y los 2155 metros (Pico Agujas, máxima 
altitud). El área definida está dominada por areniscas lutitas (dominantes) y calizas 
del grupo Lena. El territorio presenta un clima continental, con una temperatura 
media de 5.5 ºC y una precipitación media anual de 1347 mm, según los datos 
ofrecidos por la estación meteorológica de Isoba (León), situada a 1540 m de 
altitud, y a 10 km del área de estudio. El aprovechamiento tradicional del territorio 
se basa en la ganadería y pastoreo estacional de montaña, si bien en los últimos 
años esta actividad ha sufrido un continuo retroceso. La presencia de la estación 
invernal de San Isidro, actualmente en expansión, representa la principal fuente de 
recursos económicos de la zona, complementado con el turismo estival. 

 

 

Figura 5-2. Localizción del área de estudio (hoja nº 79-III del Instituto Geográfico Nacional) en el 
marco de la Cordillera Cantábrica. 
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5.2.2 Obtención y análisis de datos 

El proceso de obtención de datos se diseñó en función de los requerimientos 
necesarios para la elaboración de un modelo de distribución de Empetrum nigrum 
subsp. nigrum en el área de estudio, con el objetivo de calcular el área de ocupación 
potencial (AOP) de la planta. La construcción de modelos de distribución de 
especies ofrece actualmente una gran variedad de metodologías, a partir de 
procesos estadísticos condicionados por los datos disponibles (Guisan & 
Zimmerman, 2000; Muñoz & Felicísimo, 2004; Segurado & Araujo, 2004). Entre los 
principales factores que determinan la robustez y aplicación de las diferentes 
metodologías, suele destacarse la necesidad de realizar una adecuada selección de 
variables, en función de una escala de trabajo apropiada para la variable 
dependiente y las variables predictivas disponibles (Scott et al., 2002; Araújo et al., 
2005). Una de las principales limitaciones de estos sistemas, a la hora de ser 
aplicados para especies raras, es la carencia de información suficiente, en forma de 
localizaciones positivas (presencias) o negativas (ausencias).  

En el caso de plantas vasculares raras o amenazadas, lo más común es disponer 
únicamente de localizaciones de presencia, casi siempre con una baja resolución 
(localidades con una precisión de uno a varios kilómetros). Cuando se dispone de 
información más precisa, como localizaciones con GPS, estas suelen ser escasas, u 
obtenidas a partir de muestreos no sistemáticos, lo que dificulta su validez para la 
elaboración de modelos estadísticos. Como respuesta a estas limitaciones, en los 
últimos años se han desarrollado diferentes algoritmos que pueden ser aplicados 
para la modelización de la distribución de plantas a partir únicamente de puntos 
de presencia – ej: DOMAIN, (Carpenter et al., 1993), GARP (Stockwell & Peters, 
1999), MaxEnt (Phillips et al., 2004 ), etc. – Otras alternativas se basan en la 
aplicación de modelos de presencia/ausencia utilizando pseudoausencias, bien 
creadas de manera aleatoria, bien a partir de modelos previos basados en 
presencias (Engler et al., 2004). En la mayor parte de los casos, estas alternativas 
intentan aprovechar fuentes de datos ya existentes, como colecciones biológicas o 
herbarios, si bien los datos disponibles suelen estar sometidos a numerosos sesgos 
relacionados con la recolección o prospección diferencial en el territorio 
(Zaniewski et al., 2002).  

Cuando se dispone de datos sobre presencia y ausencia (o pseudoausencias), los 
sistemas más utilizados y testados se basan en modelos de regresión lineares 
(GLM) o aditivos (GAM), los cuales requieren de una mínima cantidad de 
información fiable sobre las localizaciones utilizadas (Guisan et al., 2002). Este tipo 
de modelos permiten además una interpretación ecológica de las variables 
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utilizadas, en relación con la distribución conocida de la especie a estudio (Guisan 
& Hofer, 2003; Thuiller et al., 2003). Sin embargo, cuando se trabaja a escalas de alta 
resolución (por debajo del kilómetro), la obtención de datos válidos puede resultar 
una tarea difícil, especialmente en el caso de plantas raras que viven en territorios 
montañosos o poco accesibles. En estos casos, el desarrollo de muestreos aleatorios 
simples tradicionales suelen ofrecer escasos resultados en forma de presencias 
(Hirzel & Guisan, 2002), así como  elevados costes de muestreo, por lo que se han 
desarrollado sistemas para optimizar la relación entre los recursos empleados y los 
resultados obtenidos. Tal es el caso de los muestreos adaptativos (Engler et al., 
2004; Edwards et al., 2005), sistemas basados en la generación de modelos previos 
de distribución, a partir de los cuales pueden diseñarse muestreos 
complementarios (Guisan et al., 2006). Con el fin de optimizar el proceso de 
obtención de datos, para la elaboración de un modelo de ocupación potencial de 
Empetrum nigrum subsp. nigrum, en este trabajo se aplica un sistema de muestreo 
adaptativo en dos fases, tal y como se detalla a continuación. 

Muestreo inicial 

Los primeros muestreos se realizaron atendiendo a la información corológica  y 
ecológica disponible sobre la planta en fuentes bibliográficas y colecciones de 
herbario. Las localidades señaladas en dichas fuentes fueron visitadas, realizando 
muestreos sistemáticos, a través de transectos longitudinales seleccionados 
subjetivamente en los hábitats considerados más adecuados, según el  
conocimiento previo sobre la planta. Las poblaciones encontradas fueron 
agrupadas en el campo en unidades poblacionales, definidas como áreas de muestreo 
espacialmente diferenciables (separadas por una distancia mínima de 30 metros), y 
para las cuales se desconocen unas características poblacionales precisas 
(subpoblación, micropoblación, población fuente o sumidero, etc.).  

La definición a priori de estas unidades de muestreo sirvió para la definición de 
teselas de cartografía en el campo, mediante la recogida de localizaciones GPS 
(Garmin e-trex, error estimado 10/15 metros) en estas áreas. En cada unidad 
poblacional se recogió un número de puntos GPS representativo para definir su 
forma espacial, con el fin de establecer el área de ocupación real de la planta en las 
zonas prospectadas. Posteriormente, y mediante el uso de un SIG (ArcGIS 9.2), los 
puntos de presencia de cada unidad poblacional fueron transformados a polígonos 
de ocupación real, mediante el método del mínimo polígono convexo (MPC), 
utilizando la herramienta Hawk´s Tool Extension para ArcGIS (disponible en 
www.spatialecology.com). 
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Selección de variables predictivas 

Con el fin de realizar un modelo previo de distribución potencial de Empetrum 
nigrum subsp. nigrum, se buscaron variables ambientales relacionadas con la 
ecología conocida de la planta. En función de la información cartográfica 
disponible, se utilizaron únicamente variables topográficas, consideradas más 
apropiadas que las variables climáticas para la elaboración de modelos de 
distribución a escalas finas (Mackey & Lindermayer, 2001; Legendre & Legendre, 
1998). En ambientes de alta montaña, los principales factores relacionados con la 
distribución espacial de plantas se relacionan comúnmente con la pendiente, la 
exposición y la radiación solar (Körner, 2003). Las variables litológicas, 
consideradas importantes a escalas de alta resolución, no fueron utilizadas en este 
caso, debido a la falta de resolución de la cartografía disponible, y el hecho de que 
Empetrum nigrum subsp. nigrum se haya observado en litologías diferentes 
(Jiménez-Alfaro et al., 2006). 

Las variables topográficas seleccionadas para la planta de estudio se calcularon a 
partir de la cartografía topográfica nacional a escala 1:10.000 (hoja 79, números 1-3, 
1-4, 2-3 y 2-4), con curvas de nivel equidistantes cada 10 m de altitud, elaborando 
un modelo digital de elevaciones (MDE) mediante el método de Horn, 
considerado adecuado para relieves irregulares (Burrough & McDonnell, 1999). 
Con el fin de asegurar la correlación cartográfica entre las variables dependientes y 
predictivas a utilizar (Guisan et al., 2006), la resolución más adecuada se estimó en 
celdas de 30 metros de lado, distancia que se considera entre 2 y 3 veces superior a 
la precisión definida para los receptores GPS utilizados.  

A partir del MDE se crearon modelos de pendiente, exposición y curvatura, 
elaborados mediante herramientas disponibles en los SIG de ESRI (Arcview 3.2 y 
ArcGIS 9.2). Posteriormente se creó un modelo de radiación solar, utilizando la 
herramienta Solar Analyst Extension para Arcview (Fu & Rich, 2000), y 
seleccionando el nivel de radiación global (radiación directa + radiación difusa) 
para cada uno de los meses del año. Finalmente se elaboró una capa de radiación 
media anual para cada celda, considerando la latitud del área de estudio (43º N) y 
unas condiciones medias de transmitancia lumínica (0.5). Con el fin de evitar 
colinearidad entre las variables, se evaluó su nivel de correlación utilizando la 
extensión Grid & Theme Regression para Arcview (Jenness, 2005). Los pares de 
variables con grados de correlación (R2) > 0.5 fueron reducidos a una sola, 
desechando así factores como la pendiente (considerado un factor indirecto frente 
a la radiación solar; R2= 0.59) o la radiación directa (relacionada con la radiación 
global, R2=0.96). Las variables seleccionadas se muestran en la Tabla 5-1. 
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Variable Rango Descripción 

Altitud 
 (Alt.) 

1330/2120 
(metros) 

Altitud media de cada celda obtenida a partir del MDE. Variable  
indirecta, relacionada con la temperatura y la disponibilidad de 
agua de precipitación.  

Exposición 
 (Exp.) 

1-8 
Dividida en 8 categorías según la orientación: NE; NNE; ESE; SSE; 
SSO; ESE; ONO; NO. Variable  indirecta, relacionada con la acción 
diferencial del viento y la radiación solar. 

Curvatura plana 
(Cpl). 

-5.9/+9.0 
Modelo de concavidad (valores > 0) / convexidad (valores < 0) en el 
sentido horizontal de la ladera. Variable indirecta, relacionada con 
la acumulación de nieve.  

Curvatura de perfil 
(Cpe) 

-11.6/+9.7 
Modelo de concavidad (valores > 0) / convexidad (valores < 0) en 
sentido favorable a la pendiente. Variable  indirecta, relacionada 
con la acumulación de nieve.  

Curvatura 
(Cur) 

-13.96/12.91 
Modelo general de concavidad (valores > 0) / convexidad (valores < 
0). Variable indirecta, relacionada con la acumulación de nieve y la 
protección frente a la acción del viento. 

Radiacción global 
media  anual 
(Rgl) 

943/5610 
(WM-2) 

Radiación solar global esperada para cada celda, obtenida de un 
modelo de insolación realizado para celdas de 15x15 m, a partir de 
la altitud, la pendiente, la exposición y la trayectoria solar. Variable 
directa, relacionada con la actividad fotosintética y la temperatura.  

Tabla 5-1. Variables seleccionadas como posibles predictores de la distribución de Empetrum nigrum 
subsp. nigrum en el área de estudio, y descripción de cada una de ellas.  

 

Modelo previo 

El objetivo principal del modelo previo es la definición de áreas ecológicamente 
más afines a la planta (o áreas de adecuabilidad de hábitat) a partir de las variables 
topográficas seleccionadas. Para ello se obtuvieron datos de presencia de Empetrum 
nigrum subsp. nigrum derivados de los polígonos de ocupación definidos durante 
los primeros muestreos, seleccionando de forma aleatoria y automática un número 
máximo de puntos, dentro de cada polígono, con una distancia suficiente para 
inferir independencia estadística. Con este fin, se utilizó el índice (I) de Moran para 
medir el grado de autocorrelación espacial entre los puntos de presencia, en 
función de las variables ambientales seleccionadas.  

El modelo de adecuabilidad de hábitat se calculó utilizando el algoritmo de 
máxima entropía implementado en el software MaxEnt (Phillips et al., 2006). La 
principal ventaja de este método, frente a otros algoritmos de modelización que 
utilizan solo presencias, es la posibilidad de definir la aportación de cada una de 
las variables predictivas, con la consiguiente interpretación ecológica de los 
resultados. El algoritmo MaxEnt se considera además uno de los sistemas con 
mayor éxito predictivo, comparado con otros algoritmos (Elith et al., 2006), y 
ofreciendo buenos resultados cuando el número de presencias es reducido (Gibson 
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et al., 2007). El modelo se ejecutó para las zonas del área de estudio con altitudes 
superiores a 1600 metros, altitud que representa el límite medio del bosque en el 
territorio (con variaciones de ±50 m., según la exposición), y a partir de la cual se 
consideran unas condiciones bioclimáticas relativamente homogéneas. La selección 
final de variables se basó en su poder explicativo en solitario o en combinación con 
el resto, calculando diferentes variaciones de variables y los resultados parciales 
definidos en MaxEnt. 

Muestreo adaptativo 

El objetivo principal de la segunda fase de muestreos es la obtención de datos 
válidos de presencia y ausencia, basados en la búsqueda dirigida de la planta 
sobre áreas con elevada adecuabilidad de hábitat. Para ello se diseñó un muestreo 
estratificado basado en las probabilidades obtenidas en el modelo inicial de 
máxima entropía, con el fin de asegurar una mayor probabilidad de éxito en la 
búsqueda de nuevas presencias de la planta. Se crearon itinerarios de búsqueda a 
partir de una muestra aleatoria de 500 puntos, estratificados en función del 
gradiente de probabilidad obtenido en el modelo inicial, y definiendo una 
distancia mínima acorde con la utilizada en el modelo anterior.  

Posteriormente se definieron las áreas con una mayor densidad de puntos 
mediante un análisis Kernel, considerando que en las mismas existe una mayor 
abundancia de áreas hábiles para la especie, y seleccionando las dos zonas del 
territorio más alejadas de los muestreos iniciales. Los recorridos del muestreo se 
basaron en la visita de los puntos definidos en las áreas seleccionadas, utilizando el 
GPS para su localización, y verificando así la presencia o ausencia de la planta. Las 
nuevas localizaciones se utilizaron para la validación del modelo, seleccionado un 
número equitativo de ausencias y presencias, las cuales fueron evaluadas mediante 
una curva COR, definiendo el “área bajo la curva” (area under the curve ó AUC) 
como medida de sensibilidad (Sérgio et al., 2007). 

Modelo final 

A partir de los nuevos puntos de presencia y ausencia verificados en el campo, se 
elaboró un modelo linear generalizado (GLM) de regresión logística. Al igual que en 
el modelo previo, fueron seleccionados únicamente los puntos cuyas distancias no 
presentaran autocorrelación espacial, en relación con las variables ambientales 
(según el índice (I) de Moran). Las localizaciones de presencia y ausencia fueron 
divididas en dos grupos aleatorios, designando un 75% de los datos para la 
calibración del modelo y el 25% restante para su validación posterior. Los valores 
de las variables ambientales fueron asignados a cada punto, a partir de las capas 
raster, exportando posteriormente los datos a una tabla *.dbf para su 
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procesamiento estadístico. Con el fin de reducir el efecto de prevalencia o baja 
frecuencia de presencias que típicamente acompaña los modelos logísticos de 
especies raras (Manel et al., 2001), se definió un sistema de valoración ponderada 
(Guisan et al., 2006), equiparando el número total de ausencias (Na) más 
numerosas, mediante su división por el número total de presencias (Np), 
aplicando la ponderación final (Np/Na) a la tabla de datos en el paquete estadístico 
SPSS 14.0. El GLM fue calculado mediante la función de regresión logística binaria, 
aplicando un método paso a paso (stepwise) hacia atrás de selección de variables, 
en función del criterio de razón de verosimilitud (RV). Como en el caso anterior, la 
capacidad predictiva del modelo se analizó mediante una curva COR, utilizando el 
25% de localizaciones reservadas como datos independientes. Los coeficientes del 
modelo se utilizaron para confeccionar un mapa del área de ocupación potencial 
para Empetrum nigrum subsp. nigrum, aplicando los coeficientes obtenidos 
mediante la herramienta StatMode Extension para ArcView.  

Estimación del área de ocupación potencial 

El área de ocupación potencial (AOR) para Empetrum nigrum subsp. nigrum se 
calculó convirtiendo los dos modelos predictivos obtenidos a una capa binaria de 
presencia y ausencia, con el fin de comparar los resultados antes y después del 
segundo muestreo. Para la selección del punto de corte más adecuado se 
establecieron dos pruebas: el mínima área predicha (MAP) y el coeficiente Kappa.  

El mínima área predicha se basa en el punto de corte bajo el cual el 90% de las 
presencias utilizadas en el modelo son incluidas en la categoría de presencia. Este 
método ha sido aplicado para la selección de hábitat potencial en especies raras, 
ofreciendo buenos resultados tanto en modelos con solo presencias como en los 
que derivan de presencia/ausencia (Engler  et al., 2004), y se basa en la obtención de 
áreas con un valor reducido de omisión, equivalente al punto de asíntota de las 
curvas COR de validación de ajuste estadístico. 

 El método de Kappa (Cohen, 1960) es utilizado regularmente para medir la 
correlación de variables cualitativas en matrices de confusión, y ha sido definido 
como un indicador eficaz de la validez de modelos de distribución de especies 
(Manel et al., 2001), utilizando la matriz de errores por omisión y comisión obtenidos 
en el modelo. En este caso se calculó el valor de Kappa para 10 límites de corte 
proporcionales a los valores predichos, en intervalos de 10 para el modelo MaxEnt 
(valores entre 0 y 100) y de 0.1 para el modelo GLM (valores entre 0 y 1). 
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5.3 Resultados 

5.3.1 Muestreo inicial 

El muestreo inicial permitió localizar unidades poblacionales de Empetrum nigrum 
subsp. nigrum en todas las localidades donde habían sido citadas, en áreas 
próximas a las cumbres de los picos Nogales, Fitona, Agujas y Toneo. Los 
muestreos permitieron definir un total de 25 polígonos de ocupación, los cuales 
suman en total un área de ocupación conocida de 4.2 hectáreas (valor mínimo: 0.021; 
máx: 1.27; media: 1.8; desv. est.: 3.8). Durante los transectos realizados se 
recogieron también puntos de presencia y ausencia a intervalos regulares de 
aproximadamente 100 metros (Figura 5-3). El hábitat en que fue encontrada la 
planta se corresponde con el descrito en la bibliografía consultada, ocupando áreas 
de exposición norte y elevada altitud, sobre litologías de naturaleza silícea 
principalmente, si bien en una de las localidades (pico Fitona) se lozalizó sobre 
sustratos calcáreos, en el seno de comunidades basófilas de Seslerietea (con plantas 
como Sesleria caerulea, Armeria cantabrica o Carex sempervirens). 

 

 

Figura 5-3. Puntos de presencia y ausencia de Empetrum nigrum subsp. nigrum, obtenidos durante el 
muestreo inicial, mediante transectos sistemáticos realizados en las zonas consideradas adecuadas 
para la planta. El área sombreada define las altitudes por encima de 1600 metros. Los nombres se 
corresponden con las principales cimas montañosas de las localidades visitadas. 

 

Agujas 

Toneo

Fitona 

Nogales



Capítulo 5 

 

164 

5.3.1 Modelo previo y muestreo adaptativo 

El número de puntos seleccionado para el modelo de máxima entropía fue de 10, 
con una distancia mínima entre ellos de 90 metros, los cuales presentaron una 
autocorrelación espacial baja (distribución aleatoria) con respecto a las variables 
consideradas (I de Moran con valores entre 0.04 y 0.1). El modelo MaxEnt fue 
configurado para un máximo de 1000 interacciones, obteniendo las curvas 
respuesta y grado de aportación de cada una de las variables. Las interacciones 
previas, realizadas con todo el conjunto de variables ambientales, permitieron 
seleccionar aquellas con un mínimo poder explicativo, reduciendo el modelo final 
a 3 únicas variables: altitud, radiación solar y curvatura (Figura 5-4).  

La variable de altitud fue la que aportó una mayor capacidad descriptiva por sí 
sola, seguida de la radiación global y la curvatura. La combinación de la altitud y 
la radiación solar resultó ser la más eficaz para el modelo final, si bien la curvatura 
fue finalmente incluida por incrementar ligeramente la capacidad predictiva. Los 
resultados del modelo se obtuvieron en forma de una capa raster, con un rango de 
probabilidades entre 0 y 100 (Figura 5-5). Debido a que las áreas con mayor 
probabilidad se localizan únicamente en las áreas con mayor altitud, el muestreo 
estratificado aleatorio (500 puntos, distancia mínima de 90 metros) definió 
principalmente las cumbres y collados más elevados del área de estudio. A partir 
del análisis Kernel de densidad, las zonas más adecuadas para los nuevos 
muestreos fueron definidas a partir de las áreas que incluyeran el 50 % de los 
puntos definidos (Figura 5-5). Finalmente se seleccionaron las 2 zonas menos 
prospectadas en la primera fase de muestreo, en el área este y suroeste del 
territorio. Las visitas de campo permitieron verificar la presencia o ausencia de la 
planta, encontrando dos nuevos núcleos poblacionales en el entorno del Pico 
Murias y el Pico Redondo (Figura 5-5). El número final de localizaciones obtenidas 
fue de 193 (Tabla 5-2), incluyendo únicamente las presencias y ausencias válidas 
(generación aleatoria, distancia mínima de 90 m) obtenidas en el muestreo inicial y 
en el muestreo adaptativo. La validación del modelo Max-Ent se realizó con 24 
nuevo puntos de presencia y un número análogo y aleatoria de ausencias, 
definiendo un valor de área bajo la curva (AUC) = 0.865. 

 
Tipo Número de puntos Altitud media Altitud máxima Altitud mínima 
Presencia 34 2001 m 2097 m 1880 m 
Ausencia 159 1970 m 2122 m 1746 m 

Tabla 5-2. Número final de puntos de presencia y ausencia considerados válidos, después del 
muestreo estratificado basado en el modelo MaxEnt. Se indica el rango de altitud en ambos casos. 
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Figura 5-4. (A) Aportación de las variables incluidas en el modelo de máxima entropía obtenido en 
Max-Ent, comparando la capacidad predictiva (training gain) según su inclusión / exclusión. (B) 
Curvas respuesta de cada una de las variables al modelo final (eje de coordenadas: valores de la 
variable; eje de abscisas: contribución frente a la predicción final, a escala logarítmica). Rgl- radiación 
global; alt- altitud.  

 

 

Figura 5-5. Modelo previo de distribución de Empetrum nigrum subsp. nigrum. Los polígonos definen 
las áreas de mayor densidad de los 500 puntos de muestreo generados a partir del mapa de 
probabilidad. Los círculos indican la localización de los núcleos poblacionales conocidos, incluyendo 
las nuevas localizaciones (N1: Pico Murias; N2: Pico Redondo). 
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5.3.2 Modelo GLM 

Las 193 localizaciones de presencia y ausencia disponibles presentaron un grado 
de autocorrelación bajo para las variables descriptivas consideradas, con un índice 
(I) de Moran próximo a 0 (distribución aleatoria), verificando en 90 m la distancia 
adecuada para evitar dependencia estadística de los datos. La selección del 75% de 
las localizaciones permitió disponer de 26 puntos de presencia y 119 puntos de 
ausencia para la calibración del modelo. Los datos de ausencia fueron ponderados 
con un valor final de 0.2184, igualando así su peso con el de las presencias. Del 
conjunto de variables disponibles, únicamente la radiación global ofreció un nivel 
alto de significancia (p<0.001), por lo que la inclusión del resto de variables no 
aportó ningún poder predictivo al modelo, siendo eliminadas en el proceso de 
selección automática (paso a paso). Los coeficientes de regresión fueron de 11.271 
para la constante y -0.002 para la radiación global. La curva COR obtenida a partir 
de los 24 puntos de validación definió un valor de AUC=0.938. Dichos coeficientes 
fueron utilizados para definir un nuevo mapa de ocupación potencial de Empetrum 
nigrum subsp. nigrum en el área de estudio (Figura 5-6), el cual se creó 
incorporando un filtro de altitud con un valor mínimo de 1800 metros, debido a 
que todos los puntos utilizados superaba esta altitud (Tabla 5-2). 

 

Figura 5-6. Modelo GLM de distribución potencial para Empetrum nigrum subsp. nigrum en el área de 
estudio, aplicado a las zonas con altitudes superiores a 1800 metros. Los círculos indican la 
localización de los núcleos poblacionales conocidos. 
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5.3.3 Área de ocupación potencial 

La superficie de ocupación predicha por el modelo previo (Max-Ent) y el modelo 
final (GLM) se calculó para 9 puntos de corte proporcionales a los valores de 
probabilidad (Figura 5-7). La superficie de ocupación total definida por el modelo 
Max-Ent presenta una tendencia inferior a la superficie predicha por el modelo 
GLM, si bien la variación de los puntos de corte es mayor en el primer caso. Así, el 
punto de corte óptimo obtenido según el mínimo área predicha para el modelo 
Max-Ent ofreció una superficie de ocupación entre 5 y 6 veces menor que la 
aproximación del coeficiente Kappa (Tabla 5-3). En el caso del modelo GLM, los 
dos métodos testados ofrecieron el mismo punto de corte óptimo, y por tanto la 
misma predicción de superficie de cálculo del AOP. 
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Figura 5-7. Superficie de ocupación predicha en función de 10 puntos de corte proporcionales a los 
valores de probabilidad obtenidos en los modelos GLM y MaxEnt. Se indican los puntos de corte 
definidos por los métodos de selección MAP y Kappa (Tabla 5-3). 

 
  MAP Máxima K 

Punto de corte 0.2 0.5  (K=0.583) 
Modelo MaxEnt 

Superficie 648 ha 144 ha 
Punto de corte 0.4 0.4  (K=0.750) 

Modelo GLM 
Superficie 706 ha 706 ha 

Tabla 5-3. Puntos de corte y superficie total (en hectáreas) obtenidos en función de las 
aproximaciones del mínimo área predicha (MAP), y el valor máximo del coeficiente Kappa (Máxima 
K), para cada uno de los dos modelos testados. 
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5.4 Conclusiones y discusión 

5.4.1 Distribución espacial de Empetrum nigrum subsp. nigrum 

La altitud y la radiación solar pueden considerarse como variables ambientales 
relacionadas con la distribución de Empetrum nigrum subsp. nigrum en la 
Cordillera Cantábrica, a una escala de detalle. La implicación de la altitud como 
variable explicativa resultó de especial utilidad en el modelo inicial (MaxEnt), 
restringiendo el área de estudio por encima de los 1800 metros. A partir de dicha 
altitud, y en función del modelo GLM, la principal variable explicativa resultó ser 
la radiación solar, la cual puede considerarse un factor ecológico “directo” (frente a 
variables “indirectas” como la exposición o la pendiente), relacionado con la 
actividad fotosintética, los procesos fisiológicos y la acumulación diferencial de 
nieve (Körner, 2003). La pérdida de relevancia de la altitud como factor ecológico, 
a partir de una determinada cota, es un proceso bien conocido en plantas de 
montaña (Friedel, 1961; Cernusca, 1976; Gottfried et al., 1998), atribuido a la 
importancia de otros factores limitantes en esas condiciones, como la acumulación 
de nieve, la exposición a los vientos dominantes o la estabilidad edáfica.  

La aplicación de modelos de distribución con una única variable explicativa (como 
la radiación solar en el modelo GLM) resulta común en los casos en que la variable 
respuesta ofrece un importante significado ecológico (Fleishman et al., 2004). Sin 
embargo, la distribución espacial de cualquier especie es el resultado de la acción 
de factores ecológicos externos (factores ambientales de tipo biótico y abiótico) y 
procesos internos o de competencia (Legendre & Legendre, 1998), por lo que la 
interpretación de los modelos de distribución debe tener en cuenta las limitaciones 
de no considerar todos los factores implicados. En ambientes de alta montaña, la 
radiación solar y otras variables topográficas inciden directamente en los procesos 
geomorfológicos relacionados con la acumulación de nieve (Chueca & Julián, 
2004). Por ejemplo, López-Moreno et al. (2006) interpretan la permanencia de 
pequeños glaciares pirenaicos en función de la pendiente, la curvatura y de modo 
especial la radiación solar, como resultado de unas condiciones micro-climáticas 
concretas que favorecen la acumulación y permanencia de nieve. De un modo 
análogo, y considerando tanto el conocimiento previo como los resultados 
obtenidos en este trabajo, la presencia de Empetrum nigrum subsp. nigrum en la alta 
montaña cantábrica puede relacionarse con áreas de baja insolación y elevada 
acumulación de nieve, situación que se corresponde con el hábitat descrito en otras 
montañas del sur de Europa. En estas áreas, la altitud o la exposición no 
representan, por sí solas, factores determinantes para la distribución de la planta.  



Capítulo 5 

 

169 

Por otro lado, el área de estudio de este trabajo (extensión de presencia de E. n. 
subsp. nigrum) coincide con el área de asentamiento de uno de los glaciares más 
importantes que ocuparon la Cordillera Cantábrica durante la glaciación Würm, 
con una longitud máxima de 16 kilómetros y una morfología glacial de tipo alpino 
bien desarrollada (Frochoso & Castañón, 1987). El área de distribución potencial 
definida (AOP) coincide, además, con las cabeceras de dichos glaciares en el 
territorio, por lo que puede deducirse que la colonización vegetal de estos 
ambientes se ha producido durante el periodo postglacial. Puede interpretarse así 
que las zonas que en su momento sirvieron de refugio a los últimos glaciares de 
estas montañas, ofrecen hoy las características ecológicas apropiadas para algunas 
plantas de óptimo boreo-alpino. La existencia de refugios microclimáticos de 
óptimo alpino es un proceso bien conocido en plantas relícticas de montaña 
(Körner, 2003), si bien su aplicación en los modelos de distribución está aún poco 
desarrollada, debido a la dificultad de obtención de datos a escalas de detalle, y la 
mayor accesibilidad de variables climáticas, frente a las topográficas. Por otro lado, 
la capacidad de E. n. subsp. nigrum de establecerse sobre sustratos de naturaleza 
calcárea indica que los factores edáficos no constituyen una limitación fisiológica, 
en condiciones óptimas de baja radiación solar, por lo que la preferencia de la 
planta por áreas silicícolas puede estar regulada por otros factores, como la 
competencia con otras plantas de alta montaña. 

5.4.2 Área de ocupación real y potencial 

En su interpretación más extendida, el área de ocupación es el resultado de la 
exclusión, dentro de la extensión de presencia, de las áreas con hábitats no 
adecuados, o con hábitats adecuados pero no ocupados por una determinada 
especie (Gaston, 1994). En la mayor parte de los casos, los hábitats adecuados para 
una especie no son ocupados en su totalidad, actuando como áreas potenciales 
para la colonización, o como espacios inaccesibles por motivos históricos o de 
competencia (Gibson et al., 2007). Resulta útil diferenciar, por tanto, el conjunto de 
hábitats adecuados, o área de ocupación potencial (AOP), del área realmente ocupada 
por una planta, y que constituye su área de ocupación real (AOR). Ambas medidas 
son análogas al concepto del nicho fundamental (fundamental niche) y nicho 
realizado (realized niche) descrito por Hutchinson (1957), y comúnmente aplicado 
en la interpretación de la variabilidad ecológica de especies. Mientras que el AOP 
puede ser estimado a partir de diferentes aproximaciones, como la realizada en 
este trabajo, el AOR resulta en muchos casos difícil de determinar, ya que requiere 
de la prospección de todos los hábitats adecuados de una especie. 
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La obtención de información ambiental de detalle y el conocimiento previo sobre 
los requerimientos ecológicos de E. nigrum subsp. nigrum en el área de estudio han 
permitido superar las limitaciones técnicas relacionadas con la estimación del área 
de ocupación (Rondinini et al., 2006). Debido a la poca accesibilidad y el irregular 
relieve del territorio, el AOR de la planta de estudio no puede concretarse, al 
menos a una escala de detalle, dentro de unos márgenes de error aceptables. Sin 
embargo, la estimación del AOP realizada para E. nigrum subsp. nigrum ofrece 
altas garantías de exactitud, basadas en la probabilidad de presencia definida por 
los modelos de distribución empleados. Considerando los muestreos previos 
realizados, la superficie de AOR medida no supera los 0.1 km2, considerando los 
polígonos de ocupación definidos en el muestreo inicial y las áreas de presencia 
cartografiadas en el muestreo adaptativo. Dicha medida es 70 veces inferior a los 
7.1 km2 definidos como el AOP de la especie en el área de estudio (Tabla 5-3), lo 
que significa que la diferencia entre el AOR y AOP puede ser muy significativa, 
cuando se aplica para la definición de la distribución de una especie. A pesar de 
que se considera probable la existencia de poblaciones aún sin localizar, dentro del 
área de estudio, la proporción AOP/AOR sería igualmente amplia (posiblemente > 
50), lo que invalida la aplicación del AOP para estimaciones demográficas o de 
otro tipo.  

Sin embargo, la aportación del AOP al conocimiento de la distribución de 
Empetrum nigrum en la Cordillera Cantábrica puede valorarse desde un punto de 
vista cuantitativo y cualitativo. En el primer caso, las diferencias respecto a la 
cuadrícula de 1x1 km no son especialmente relevantes (Figura 5-8), excepto en el 
caso del valor mínimo predicho por el modelo Max-Ent; si bien el valor de AOP 
más apropiado se considera entre el máximo del modelo MaxEnt (6.4) y el modelo 
GLM (7.4). En cualquier caso, las principales diferencias de los sistemas de 
medición se encuentran a nivel cualitativo. Comparando la distribución del 
modelo GLM en el punto de corte considerando adecuado (0.4) con la resolución 
de las cUTM de 1x1 km (Figura 5-10), el AOP ofrece, en el primer caso, una 
aproximación más precisa y realista a la distribución de la planta, según las 
variables ambientales utilizadas. En base a ello, y aún considerando las 
limitaciones propias de los modelos de distribución de especies (Austin, 2007), su 
utilización para la estimación del AOP puede permitir aproximaciones más 
realistas al área de ocupación de plantas vasculares. De manera complementaria, el 
AOP puede servir también como referencia para la aplicación de factores de 
corrección de escala, tal y como propone la UICN (2001) en respuesta a las 
limitaciones para el cálculo del área de ocupación.  
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Figura 5-9. Diferentes estimaciones del área de ocupación (AO) máxima para Empetrum nigrum subsp. 
nigrum en el área de estudio, a partir de cuadrículas UTM de 5x5 y 1x1 kilómetros, y las medidas 
obtenidas mediante los modelos de distribución definidos. 

 

Figura 5-10. Precisión espacial obtenida en la medición del área de ocupación de Empetrum nigrum 
subsp. nigrum, según las cuadrículas UTM de 1x1 Km (cuadrados) y los resultados del modelo GLM 
(AO (glm), se muestran las áreas con valores de probabilidad > 0.4). 
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5.4.3 Aplicaciones para la conservación 

La estimación de la distribución potencial de plantas vasculares representa una 
herramienta de gran utilidad para su conservación, considerando el carácter de 
área esencial que se le atribuye al área de ocupación para la supervivencia de 
poblaciones (Keith et al., 2000). Además, la utilización de una escala de alta 
resolución puede ser aplicada con mayor efectividad en diferentes aspectos de 
interés para la biología de la conservación, como: (1) el conocimiento ecológico de 
las poblaciones y el hábitat en que viven; (2) la planificación de muestreos 
dirigidos para la confirmación de la presencia o ausencia de poblaciones; (3) la 
obtención de medidas de distribución más precisas y reales; y (4) el desarrollo de 
acciones de conservación específicas sobre el área de ocupación potencial. 

Además, el estudio de los factores ecológicos ligados a plantas raras o amenazadas 
permite comprender algunas de las causas que deteminan su rareza, las cuales 
pueden estar implicadas en su conservación (ver Capítulo 3). En el caso de 
Empetrum nigrum subsp. nigrum en la Cordillera Cantábrica, la ocupación de 
refugios microclimáticos relacionados con ambientes boreo-alpinos puede explicar 
su rareza en el territorio, ligada a áreas que mantienen unas condiciones relícticas 
especiales. Teniendo en cuenta que Empetrum nigrum muestra una especial 
sensibilidad a las oscilaciones climáticas en el ámbito boreal (Fosaa et al., 2004), 
esta sensibilidad podría ser más acusada en áreas marginales de su distribución, 
como las montañas del sur de Europa. Considerando que las poblaciones 
cantábricas colonizaron su área de ocupación actual después de la retirada de los 
últimos glaciares pleistocénicos (hace 10.000/15.000 años), la capacidad de 
dispersión de la planta podría haberse visto limitada por la escasa 
representatividad de ambientes de baja insolación y acumulación de nieve. Debido 
a ello, el conocimiento de los efectos del cambio climático sobre las condiciones 
micro-climáticas adecuadas para la planta representa la principal incógnita para la 
viabilidad futura de las poblaciones en el territorio. 

La planificación de muestreos adaptativos a partir de modelos de distribución es 
una aplicación relativamente reciente en la biología de la conservación (Engler et 
al., 2004; Guisan et al., 2005), ofreciendo la posibilidad de realizar prospecciones 
dirigidas para la búsqueda de nuevas poblaciones. En el ejemplo estudiado, se ha 
podido confirmar cómo este tipo de muestreos puede ofrecer resultados positivos 
cuando son aplicados a escalas de detalle, utilizando únicamente variables 
topográficas. La utilización de este tipo de variables resulta aconsejable en el caso 
de modelos de distribución de plantas de alta montaña, aplicadas a una  meso-  o 
topo-escala (Mackey & Lindenmayer, 2001). En los casos en que no se dispone de un 
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conocimiento ecológico previo de las especies a modelizar (Corsi et al. 1999), y por 
lo tanto los parámetros ecológicos potencialmente relacionados con la distribución 
de especies son desconocidos, los modelos de tipo deductivo (Stoms et al., 1992) 
ofrecen una alternativa que puede también aplicarse a escalas de detalle (Jiménez-
Alfaro et al., 2005). En el caso de estudio, los muestreos adaptativos permitieron 
descubrir dos nuevas poblaciones, optimizando el tiempo y recursos empleados 
para la confirmación de la presencia/ausencia de Empetrum nigrum subsp. nigrum 
en la Cordillera Cantábrica. Por otro lado, el modelo inicial mostró la utilidad de 
los sistemas de predicción basados únicamente en localizaciones de presencia (en 
este caso Max-Ent), para su aplicación en plantas de alta montaña y con variables 
topográficas. 

La estimación del área de ocupación potencial (AOP) de plantas permite también 
obtener medidas precisas de distribución. Estas medidas resultan especialmente 
importantes cuando son interpretadas como un criterio de rareza, a la hora de 
valorar el grado de amenaza de una especie. Sin embargo, cuando se trata de 
comparar el grado de rareza entre especies (como en sistemas comunes como el de 
UICN) resulta recomendable mantener una única escala de trabajo (He & Gaston, 
2000), debido a que la aplicación de modelos de detalle puede resultar heterogénea 
con los criterios más comúnmente utilizados, pareciendo más prudente aplicarlos 
en un ámbito local. A pesar de ello, la disponibilidad del AOP a escalas de detalle 
ofrece la posibilidad de precisar los criterios utilizados para la valoración del 
grado de amenaza. Si se interpreta el AOP como el área máxima posible de 
ocupación, ésta puede ser utilizada como medida del “mejor de los casos 
posibles”, tal y como argumentan los criterios para la asignación de grados de 
amenaza (UICN, 2001). En el caso de Empetrum nigrum subsp. nigrum, la 
aportación del AOP no implicaría cambios en su categorización actual como 
Vulnerable, asignándole el criterio D2 de la UICN (área de ocupación < 20 km2), 
debido a que la aproximación más reciente se basó en la asignación de cuadrículas 
UTM de 1x1 km (Jiménez-Afaro et al., 2006). Sin embargo, las diferencias 
cuantitativas resultan especialmente relevantes cuando son comparadas con 
medidas basadas en cUTM de 5x5 km o superiores (Figura 5-9), medidas aún 
utilizadas en la estimación del AO para la asignación de categorías UICN en 
plantas vasculares. 

Desde el punto de vista de la gestión de especies amenazadas, la principal 
aplicación del AOP estimada se basa en su capacidad para definir medidas de 
conservación del hábitat. Cuando se dispone de la distribución potencial de una 
planta en forma de teselas (patches) o elementos del paisaje, éstos pueden ser 
utilizados como unidades de conservación para la gestión del territorio, basándose 
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en la presencia confirmada o posible de poblaciones de la planta a estudio. En el 
caso que nos ocupa, las amenazas potenciales descritas sobre Empetrum nigrum 
subsp. nigrum en el territorio están relacionadas con la estación de esquí alpino que 
comparte la extensión de presencia de la planta (Jiménez-Alfaro et al., 2006). 
Debido que la ampliación de pistas o infraestructuras relacionadas pueden afectar 
parte del AOP de la planta, la disponibilidad de información cartográfica a escala 
de detalle ofrece a los gestores del territorio herramientas para la gestión 
preventiva, como la definición de microreservas en las áreas de presencia 
confirmada, y de áreas libres o de reducida intervención en las áreas potenciales. 
La aplicación de modelos predictivos del AOP a estas escalas puede resultar de 
especial interés en parques naturales o reservas biológicas de montaña, donde son 
frecuentes las plantas raras o amenazadas de carácter relíctico, en algunos casos 
afectadas por diferentes infraestructuras. 
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Capítulo 6 ▪ Indicadores de variabilidad en poblaciones 
fragmentadas de Senecio boissieri DC., 
endemismo orófilo de la Península Ibérica 

 

 

 

 

 

 

� Objetivos: Comparar tres medidas de diversidad que pueden ser utilizadas como 
indicadores de variabilidad entre poblaciones aisladas de plantas orófilas, para la 
identificación de unidades intraespecíficas de conservación, a partir del estudio de 
poblaciones fragmentadas del endemismo ibérico Senecio boissieri. 

� Metodología: Se muestrearon 11 poblaciones a lo largo del área de distribución de 
Senecio boissieri, en el norte, centro y sur peninsular, estudiando: (1) la estructura genética 
inter- e intra-poblacional, mediante el análisis de marcadores RAPD en 128 individuos; 
(2) la diversidad fitocenótica de las comunidades vegetales en que vive la planta, 
mediante el análisis de las plantas acompañantes en su área de ocupación; y (3) la 
diversidad climática en el entorno de las poblaciones (cuadrículas de 200x200m) y su 
afinidad con el resto de la Península Ibérica, a través de un modelo climático basado en 
la distancia de Mahalanobis. La relación entre las distancias genéticas, florísticas y 
climáticas, junto a las distancias geográficas, se midió mediante el test de Mantel y la 
aplicación de semivariogramas. 

� Resultados: Todos los análisis de variabilidad diferenciaron poblaciones del norte 
peninsular respecto al resto, si bien la variabilidad florística y climática discriminó una 
porción más reducida, correspondiente a los Picos de Europa. Desde un punto de vista 
climático, la distribución de Senecio boissieri se ve restringida por las condiciones propias 
de la alta montaña de influencia mediterránea, existiendo un gradiente de variabilidad 
en dirección norte-sur. La correlación entre las distancias estadísticas de los indicadores 
resultó significativa en todos los casos, excepto cuando se compararon las distancias 
florísticas y climáticas con las distancias geográficas. 

� Principales conclusiones: Las poblaciones de Senecio boissieri presentan un carácter 
relíctico relacionado con los procesos de conservadurismo del nicho ecológico. La 
relación entre los indicadores utilizados permite identificar procesos de coevolución de 
las poblaciones de la planta y las comunidades vegetales en que vive, en hábitats 
crioturbados que se consideran relícticos, y que pudieron dominar una buena parte de la 
Península Ibérica durante las últimas glaciaciones. En este contexto, la caracterización 
molecular de poblaciones se revela como el sistema más completo para la designación de 
unidades de conservación, si bien la incorporación de la variabilidad fitocenótica aporta 
información adicional, mientras que los análisis climáticos se revelan principalmente 
como una variable explicativa de la fragmentación actual de la especie. 
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6.1 Introducción 

La flora orófila de las montañas europeas ha sido siempre objeto de interés científico, 
ya fuera en relación con su corología (Ozenda, 1985; Mota et al., 2002), fisiología 
(Körner, 2003) o con los procesos filogenéticos que la caracterizan (Tribsch & 
Stuessy, 2003). De manera complementaria, el conocimiento de los procesos de 
extinción en plantas alpinas representa un objetivo prioritario de la biología de la 
conservación, con especial interés por las estirpes endémicas, y como respuesta al 
impacto del cambio global sobre la flora vascular de las regiones de montaña (Nagy 
et al., 2003; Kammer et al., 2007). La flora y vegetación de las montañas del sur de 
Europa se consideran además especialmente sensibles a los cambios climáticos, 
debido a su situación bioclimática fronteriza entre el ámbito eurosiberiano y 
mediterráneo (Villar & Benito, 2003; Stanisci et al., 2005; Moreno Rodriguez, 2005; 
Nagy, 2006). Ello hace que una buena parte de las plantas vasculares orófilas de 
Europa meridional se consideren entre las principales prioridades de conservación 
en los territorios en que viven (Pauli et al., 2007), estrechamente relacionadas con el 
centro de biodiversidad o hotspot del ámbito mediterráneo (Comes, 2004). 

En la Península Ibérica, las plantas de alta montaña constituyen un importante 
grupo de la flora amenazada en el territorio (Bañares et al., 2004). En muchos casos, 
la rareza o reducida distribución de estas plantas está relacionada con la 
fragmentación de área y procesos de vicarianza relacionados con líneas evolutivas 
de la flora orófila alpina y mediterránea (Vargas, 2003). Las poblaciones aisladas o 
relícticas pueden identificarse como unidades intraespecíficas de conservación, o 
como unidades de significancia evolutiva (ESUs - Evolutionary singnificant Units), 
definidas como una población o grupo de poblaciones que pueden considerarse 
como prioritarias, a causa de unas características distintivas de tipo genético o 
ecológico (Allendorf & Luikart, 2007). Concebidas inicialmente para la conservación 
ex situ en parques zoológicos (Ryder, 1986) y propuestas por Waples (1995) en 
función de unos requisitos de aislamiento y adaptación diferencial, las ESUs han 
sido redefinidas en numerosas ocasiones, considerando la necesidad de establecer 
relaciones filogenéticas entre las unidades seleccionadas (Moritz, 1994), condiciones 
de intercambiabilidad genética (Crandall et al., 2000), o transformando el concepto 
hacia unidades de gestión (Management units o MUs). La mayor parte de los estudios 
para la identificación de unidades de conservación intraespecífica (s.l.) se sustentan 
sobre la variabilidad genética poblacional, en función de su utilidad para la 
identificación de poblaciones geográficamente diferenciadas (Holycross & Douglas, 
2007; Picó & Groenendael, 2007). Sin embargo, las limitaciones de un enfoque 
exclusivamente genético han sido expuestas desde las primeras definiciones  de 
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ESUs, MUs, etc. (Paetkau, 1999), debido a la dificultad de interpretar el componente 
adaptativo de la variación genética (Bonin et al., 2006). Debido a ello, y recuperando 
el sentido original de las ESUs, Gustafson et al. (2006) reivindican la necesidad de 
considerar los factores ecológicos y la historia natural de las poblaciones 
consideradas como unidades de conservación, enfoque igualmente reconocido en el 
estudio de las respuestas evolutivas y los factores ambientales implicados en la 
diversidad poblacional de especies (Baruch et al., 2004, Piñeiro et al., 2007, Jakob et al. 
2007). Sin embargo, la supuesta efectividad de los marcadores moleculares como 
testigos de la diversidad intraespecífica hace que, en la práctica, los indicadores de 
variabilidad ambiental sean poco considerados, a la hora de seleccionar unidades de 
conservación. 

Con el fin de evaluar diferentes medidas de diversidad que pueden servir como 
indicadores para la identificación de unidades intraespecíficas de conservación, en 
este trabajo se utiliza como caso de estudio Senecio boissieri, una planta vascular 
endémica de la Península Ibérica, que puede considerarse como un ejemplo 
representativo de la flora ibérica de alta montaña sometida a una intensa 
fragmentación geográfica. El principal objetivo del trabajo es comparar tres medidas 
de diversidad que pueden ser utilizadas como indicadores para la definición de 
unidades de conservación, a partir de un estudio: (1) genético (variabilidad 
poblacional); (2) florístico (variabilidad fitocenótica) y (3) climático (variabilidad 
macro-ecológica). En concreto, se pretende comparar la información aportada por 
cada una de estas medidas de diversidad, así como la relación entre ellas, y su 
capacidad para identificar la diferenciación derivada de la fragmentación de plantas 
de alta montaña. Se espera con ello valorar la idoneidad de estas medidas como 
herramientas para la identificación de unidades de conservación en este tipo de  
medios, y en la Península Ibérica en particular. 

Descripción del taxon de estudio 

Senecio boissieri DC. (in Prodromus, 7: 300; 1838) es una planta cespitosa y leñosa de la 
familia COMPOSITAE, de tipo biológico caméfito, con un tamaño de 10(15) cm, 
hojas enteras de largo peciolo espatulado y extremo foliar tres veces crenado, 
cubierta en su mayor parte por un denso indumento de color argénteo. Los capítulos 
son solitarios, formados únicamente por flósculos hermafroditas de color rojizo o 
amarillo, cuyos frutos son aquenios glabrescestes y con vilano. Los recuentos 
cromosomáticos realizados sobre diferentes poblaciones (Küpfer & Favarger, 1967; 
Favarger & Küpfer, 1968; Küpfer, 1968; Blanca, 1992; Castroviejo & Nieto Feliner, 
1986) han mostrado que la especie es un tetraploide (2n= 40). Desde el punto de vista 
sistemático, De Candolle (1837) incluyó Senecio boissieri dentro de la serie incani 
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(sección Incani s.l., junto a otros táxones del ámbito circunmediterráneo). Mientras 
que Chater & Walters (1976) mantuvieron la especie en la sección Incani, Pelser et al., 
(2003, 2004) transfirieron la planta a la sección Jacobaea, caracterizada por la 
morfología y variación de su indumento, junto a otros táxones orófilos del sur de 
Europa (Incani sensu lato), como S. minutus, S. incanus, S. carniolicus, S. persoonii, S. 
halleri o S. leucophyllus. Además, la sección Jacobaea ha sido recientemente propuesta 
como un género independiente por los mismos autores (Pelser, 2006; Pelser et al., 
2007) – Jacobaea Mill. –, sistematizando Senecio boissieri DC. como Jacobaea boissieri 
(DC.) Pelser (in Compositae Newsletter, 44:5; 2006). 

Senecio boissieri se distribuye por las principales montañas de la Península Ibérica, a 
excepción de los Pirineos. Actualmente se conoce la presencia de la especie en cinco 
macizos montañosos del norte, centro y sur peninsular (Figura 6-1). La planta fue 
descrita originalmente en Sierra Nevada, donde actualmente se distribuye en las 
áreas próximas al pico Veleta (Boissier, 1839; Favarger & Küpfer, 1968; Blanca, 2001), 
así como en el extremo occidental de la Sierra, en la provincia de Almería –el 
Almirez– (Sagredo, 1975). Posteriormente la planta fue citada en las montañas 
andaluzas de la Sierra de Baza –calar de Santa Bárbara– (Rivas Goday, 1968) y el 
macizo de La Sagra –cumbre La Sagra, 2400 m– (Borja Carbonell, 1956), así como en 
el Sistema Central, en las cumbres de Guadarrama – Peña Lara– (Rivas-Martínez, 
1956). En el norte peninsular, Senecio boissieri ha sido localizado en el macizo de Peña 
Prieta –pr. Pico Tres provincias, 2400 m– (Losa & Montserrat, 1954) y en los Picos de 
Europa –Jou sin tierra– (Laínz, 1959), donde se conoce de los macizos central y 
oriental (Nava, 1988). Recientemente la planta se ha citado también en la sierra del 
Brezo, en Palencia (Alejandre & Escalante, 2008). 

Senecio boissieri se considera, a lo largo de su área de distribución, como una planta 
característica de pastizales psicroxerófilos de alta montaña, que vive sobre sustratos 
tanto de naturaleza calcárea como silícea. Debido a su rareza local, Senecio boissieri 
forma parte de los listados de plantas prioritarias para la conservación en las 
regiones del norte y centro peninsular (Bueno et al., 2005; Llamas et al., 2007), 
figurando en los catálogos de algunas de las Comunidades Autónomas en que vive 
(Castilla y León, Decreto 63/2007; Madrid, Ley 2/1991). En Sierra Nevada, las 
poblaciones de Senecio boissieri no se consideran amenazadas, si muestran un área de 
distribución restringida, dentro del cual son localmente abundantes (Blanca, 2001). A 
partir de Senecio boissieri se ha extraído la jacaronina (Torres et al., 2000), compuesto 
en experimentación farmacológica para la obtención de anti-tumorales, aplicación 
generalizada en diferentes especies del género (Loizzo et al., 2005). 
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6.2 Metodología 

6.2.1 Muestreo de poblaciones 

Se muestrearon un total de 11 poblaciones de Senecio boissieri, representando la 
mayor parte del área de distribución conocida de la planta, y visitando diferentes 
localidades de los Picos de Europa y Peña Prieta (norte peninsular), sierra de 
Guadarrama (centro), Sierra Nevada y Sierra de Baza (sur). Las únicas localidades 
donde se conoce la presencia de la planta que no fueron visitadas se corresponden 
con las citas de la Sierra de La Sagra y el extremo occidental de Sierra Nevada, en el 
área sur de distribución, así como la reciente localidad palentina (Figura 6-1).  

En cada localidad visitada se realizaron prospecciones a pie para la búsqueda de 
núcleos poblacionales. Las poblaciones encontradas fueron cartografiadas mediante 
GPS (Garmin e-trex, error estimado de muestreo de 10/15 metros), tomando puntos 
de presencia representativos de cada una de ellas. Como unidades de muestreo, se 
seleccionaron núcleos discretos de individuos espacialmente diferenciables (unidades 
poblacionales), considerados como representativos de las características demográficas 
y ecológicas de la población. El tamaño poblacional de cada parcela de muestreo se 
midió mediante conteo directo. De manera complementaria, se estimó el tamaño 
total de la población, identificando núcleos poblacionales complementarios durante 
las prospecciones de campo. La estimación demográfica total se realizó considerando 
una densidad homogénea en todo el área de ocupación de la planta. 

En cada parcela de muestreo se recogieron hojas frescas y bien desarrolladas de un 
número mínimo de 10 plantas, seleccionadas de modo que la distancia entre los 
individuos muestreados fuera la mayor posible, abarcando así todo el área de 
ocupación de cada unidad poblacional. Las muestras fueron almacenadas en frío y 
enviadas al laboratorio en las 24 horas siguientes a su recolección, para su posterior 
conservación en frío (-70ºC).  

En cada unidad poblacional se realizaron también inventarios florísticos, 
considerando como superficie de muestreo el área de ocupación de cada una de 
ellas, y anotando el total de táxones acompañantes de Senecio boissieri, así como su 
cobertura. Las plantas no identificadas en el campo fueron recolectadas para su 
posterior determinación en laboratorio. Las principales características de las 
localidades visitadas, así como los datos referidos a cada unidad poblacional 
muestreada, se detallan en la Tabla 6-1. 
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Figura 6-1. Localización geográfica de las 11 localidades muestreadas de Senecio boissieri (los números se 
corresponden con la numeración de la Tabla 6-1). Las cuadrículas rojas indican las 3 localidades no 
muestreadas, y que completan la distribución conocida de la especie. 

 
 Localidad A AO N Am Nm Coordenadas Alt S 

1 Jou Negro (Picos de Europa) N 300 300 100 29 349892 / 4785412 2015 B 

2 
Collado del Alto del Hoyo 
Oscuro (Picos de Europa) 

N 2000 400 150 31 361830 / 4784489 2100 B 

3 Hdos Rojos (Picos de Europa) N 200 100 - - 351111 / 4782460 2250 B 
4 Cubil del Can (Peña Prieta) N 50 200 40 25 358271 / 4765504 2410 A 
5 Peña Lara (Guadarrama) C 1200 150 15 43 418734 / 4521445 2280 A 
6 La Cuerda (Guadarrma) C 500 400 - 36 419428 / 4516650 2215 A 
7 Sta Bárbara (Sª de Baza) S 300 250 50 41 514150 / 4137374 2100 B 
8 Pradollano (Sª Nevada) S 300 150 300 15 463004 / 4107578 2250 A 
9 Albergue Univ. (Sª Nevada) S 50 50 40 9 465795 / 4105763 2300 A 
10 Veleta (Sª Nevada) S 200 200 200 45 466249 / 4104492 2710 A 
11 Loma Pelá (Sª Nevada) S 50 100 50 - 470471 / 4101196 3000 A 

Tabla 6-1. Características generales de las 11 poblaciones de Senecio boissieri estudiadas. Se indica el 
topónimo de cada Localidad, y sus principales características: A- ámbito geográfico (Norte, Centro o 
Sur peninsular); AO- área de ocupación poblacional en m2; N- tamaño poblacional estimado; Am- área 
de ocupación de cada unidad poblacional (m2); Nm- número de individuos muestreados para el análisis 
genético; Alt- altitud (m); S- tipo de sustrato (B: Básico, A: Ácido). 
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6.2.2 Análisis genético 

La estructura genética de Senecio boissieri se estudió mediante RAPD (Random 
Amplified Polymerase), como método de valoración del polimorfismo genético y 
variación nuclear de las poblaciones estudiadas. La principal ventaja de este método 
reside en la eficacia para definir loci polimórficos sin un conocimiento previo sobre el 
genoma del organismo a estudio (Mueller & Wolfbarger, 1999), si bien presenta 
limitaciones importantes para la interpretación filogenética, así como una baja 
capacidad de repetibilidad. Debido a su sencillez de análisis y bajo coste, el uso de 
RAPD es una opción de gran aplicabilidad para estudios de biología de la 
conservación (Hardy, 2003), siendo además comúnmente utilizada para la definición 
de la estructura genética de poblaciones (Renau-Morata, 2005) o la detección de 
procesos de especiación (Chapman & Abbott, 2005).  

El estudio genético se realizó sobre 9 de las poblaciones muestreadas (una media de 
14.22 individuos por población) incluyendo un total de 128 individuos (Tabla 6-1). El 
proceso de extracción, amplificación e identificación del material genético se resume 
con detalle en Peredo et al. (2008). Mediante la identificación visual de bandas claras 
y fácilmente detectables se elaboró una matriz de presencia/ausencia. La diversidad 
genética intra-poblacional se estimó a partir del porcentaje de loci polimórficos, el 
índice de Shannon (Shannon & Weaver, 1949) y el índice de Nei (Nei, 1973), a través 
del software POPGENE (Yeh et al., 2000). Posteriormente los datos fueron sometidos 
a un análisis multivariante de ordenación basado en el Análisis de Componentes 
Principales (PCA) y la distancia euclídea de la matriz de presencia/ausencia, y un 
análisis de conglomerados, utilizando el protocolo RESTDIST (restriction sites 
distance) implementado en el software PHYLIP 3.6 (Felsenstein, 2004). Las distancias 
estadísticas fueron utilizadas para la elaboración de un análisis de conglomerados 
UPGMA (unweighted pair group method with arithmetic averages), mediante la 
aplicación NEIGHBOUR de dicho programa. Los datos fueron también analizados 
mediante un método bayesiano de clasificación, con el fin de determinar el número 
de grupos divergentes (k), mediante el programa STRUCTURE (Pritchard et al., 
2000). Se ejecutaron seis pruebas independientes de K 1-12 a 100.000 MCMC (Marcov 
Chain Monte Carlo) repeticiones y 100.000 interacciones, sin información previa, y 
asumiendo correlación entre las frecuencias alélicas. En función de los grupos 
creados, se definió la estructura genética entre poblaciones, calculando la 
probabilidad final para cada valor de K. Finalmente se utilizó el análisis molecular 
de varianza (AMOVA) implementado en ARLEQUIN 3.1 (Excoffier et al., 2005) para 
examinar el grado de diferenciación entre las agrupaciones de poblaciones 
detectadas en el análisis multivariante. 
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6.2.3 Análisis fitocenótico 

Las comunidades vegetales, entendidas como asociaciones de plantas en un espacio 
ecológico común, pueden interpretarse como elementos indicadores de la evolución 
histórica en un determinado contexto ecológico o geográfico (Thompson, 2005). En 
sistemas de alta montaña, las comunidades vegetales son el resultado de procesos de 
interacción constantes (facilitación y competencia) en función de gradientes 
ecológicos diversos (Choler et al., 2001; Kirvidze et al., 2005), por lo que su 
variabilidad puede ser interpretada en relación con los procesos de competencia y 
evolución. Con el fin de interpretar la variabilidad fitocenótica relacionada con la 
distribución de Senecio boissieri, se estudió la variabilidad de la composición florística 
en las comunidades vegetales de las 11 poblaciones visitadas. Para ello se creó una 
matriz de presencia/ausencia de las plantas acompañantes de Senecio boissieri en el 
área de ocupación definida para cada una de las parcelas de muestreo. Dicha matriz 
fue tratada mediante análisis de componentes principales (PCA), como método 
lineal adecuado para la aplicación de gradientes de presencia/ausencia (Hirst & 
Jackson, 2007), utilizando la distancia euclídea y el software CANOCO (Leps & 
Smilauer, 2003). La misma matriz se usó para realizar un análisis de clasificación 
mediante el método TWINSPAN (Hill, 1979), sistema divisivo de clasificación que 
sirvió como base para la identificación de plantas diagnósticas en cada uno de los 
grupos definidos, en función del coeficiente Phi (Chytry et al., 2002), y mediante la 
aplicación incluida en el programa JUICE 6.2 (Tichy, 2002). Finalmente, los grupos 
definidos fueron adscritos a las unidades fitosociológicas reconocidas en cada 
territorio para su descripción ecológica, siguiendo el esquema sintaxonómico ibérico 
de Rivas Martínez et al. (2002). 

6.2.4 Análisis climático 

Los factores climáticos suelen considerarse entre las principales causas de 
fragmentación y aislamiento de poblaciones, razón por la cual es posible detectar 
una relación directa entre las condiciones climáticas y la diferenciación genética de 
poblaciones relacionadas pero geográficamente aisladas (Piñeiro et al., 2007). Con el 
fin de evaluar la diversidad climática existente en las poblaciones de Senecio boissieri, 
se utilizó información climática disponible sobre la Península Ibérica, aplicando 
variables climáticas derivadas de la información digital del Atlas Climático Digital de 
la Península Ibérica (Ninyerola et al., 2003), el cual fue tratado mediante Arcview GIS 
3.2 y ArcGIS 9.2 para la elaboración de nuevas variables climáticas, manteniendo la 
resolución original de 200x200 metros. Dichas variables fueron definidas en función 
de factores macroclimáticos comúnmente relacionados con la distribución de plantas 
vasculares (Figura 6-2): (1) índice de continentalidad, o diferencia de la temperatura 
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media de los meses más cálido y más frío del año (Tmax-Tmin), como medida de la 
oscilación térmica absoluta anual (Tuhkanen, 1980); (2) índice de termicidad, medido 
como la suma de la Tª media anual (T), la Tª media de las mínimas del mes más frío 
(m) y la Tª media de las máximas del mes más frío (M): It= (T+m+M)*10, el cual 
pondera la intensidad del frío como factor limitante para el desarrollo vegetal 
(Rivas-Martínez et al., 2002); la (3) precipitación total estival y (4) temperatura media 
estival, calculadas para los meses de junio, julio y agosto, como factores implicados 
en el proceso de evapotranspiración durante el periodo vegetativo en alta montaña 
(Körner, 2003); y la (5) radiación solar, como variable climática directamente 
relacionada con la actividad fotosintética de las plantas, en función de la 
combinación de la altitud, la exposición y la pendiente (Austin, 2007).   

La variabilidad climática del área de ocupación de las 11 poblaciones muestreadas se 
analizó mediante análisis multivariante PCA, utilizando la distancia euclídea como 
medida de similitud. Con el fin de interpretar el significado de las variables 
climáticas en el contexto de la distribución actual de la planta, se elaboró un modelo 
climático de distribución para identificar las áreas climáticamente afines en el 
territorio, a partir de las localizaciones de presencia de las poblaciones estudiadas. Si 
bien la mayor parte de los modelos climáticos comúnmente utilizados a apartir de 
localizaciones de presencia ofrecen resultados afines, el uso de cada uno de ellos está 
supeditado a unas limitaciones y aplicaciones determinadas propias de cada caso 
(Elith et al., 2006; Heikkinen et al., 2006). En el presente trabajo se optó por utilizar la 
distancia de Mahalanobis (D2) como medida de la distancia o afinidad climática de la 
Península Ibérica, en función de los puntos de presencia disponibles. Entre las 
principales ventajas de la distancia de Mahalanobis, destaca un ajuste multivariante 
oblicuo (permitiendo interacciones) y elíptico (en lugar de lineal), considerado 
especialmente apropiado cuando se dispone de un número reducido de presencias 
(Farber & Kadmon, 2002). La distancia de Mahalanobis ha sido además testada 
frente a otros sistemas más comunes de modelización del nicho ecológico, como 
GARP, BIOCLIM o DOMAIN, ofreciendo una elevada capacidad predictiva 
climática de plantas vasculares (Asaf et al., 2007). En base a ello, se elaboró un mapa 
de afinidad climática de Senecio boissieri en la Península Ibérica, basado en la 
distancia de Mahalanobis D2 y las variables consideradas más apropiadas, en 
función del análisis PCA, utilizando la extensión Mahalanobis Distance para Arcview 
(Jenness, 2003). La distancia D2 fue posteriormente transformada a un coeficiente p 
de 0 a 1 mediante la prueba de Χ2, como medida probabilística adaptada a la 
distancia de Mahalanobis, tal y como proponen Farber & Kadmon (2002) y Jenness 
(2003). 
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Figura 6-2. Representación simplificada de 4 de las 5 variables utilizadas en la caracterización climática 
de Senecio boissieri en la Península Ibérica: índice de termicidad (It), índice de continentalidad (Ic), 
precipitación estival, en mm (Pr estival) y temperatura media estival, en ºC (Tm estival).  Los puntos  
señalan la localización de las poblaciones muestreadas.  

 

6.2.5 Análisis de correlación 

La relación entre los diferentes indicadores de variabilidad utilizados en las 
poblaciones de Senecio boissieri se estudió mediante sistemas de correlación 
multivariante, aplicando el test de Mantel a partir del programa PASSAGE 
(Rosenberg, 2004). Para ello se generaron matrices basadas en la distancia euclídea, 
para cada uno de los indicadores de variabilidad genética, fitocenótica y climática, 
incorporando una nueva matriz basada en las distancias geográficas entre las 
muestras. Las distancias genéticas se crearon para los 128 individuos analizados, a 
partir de las matrices de presencia/ausencia, mientras que las distancias geográficas 
se basaron en las coordenadas geográficas de cada población, y las distancias 
climáticas en las variables disponibles. Con el fin de comparar las distancias 
genéticas con los otros dos indicadores de variabilidad, se crearon nuevas matrices 
de distancias climáticas y florísticas con un número equivalente de registros (N=128), 
transformando las coordenadas geográficas en función de una dispersión aleatoria, 
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dentro del área de ocupación muestreada por las 9 poblaciones en las que se 
realizaron muestreos genéticos. 

El componente espacial de la variabilidad definida por los tres indicadores se analizó 
mediante el uso de tests de correlación espacial. La utilidad de estos sistemas se basa 
en su capacidad descriptiva de la estructura espacial de una variable, como 
herramienta complementaria al estudio de la variabilidad genética (Escudero et al., 
2003, Hartung et al., 2004), la vegetación (He & Zhao, 2006) o el clima (Daly, 2006). La 
autocorrelación espacial de cada indicador se analizó mediante el uso de 
semivariogramas (Legendre & Fortin, 1989, Legendre & Legendre, 1998) utilizando 
el valor del eje principal de los análisis de ordenación (PCA) realizados para cada 
indicador, y obteniendo así una variable única continua definida por el análisis de 
gradiente, apropiada para el estudio de la correlación espacial entre poblaciones 
(Escudero et al., 2003). De manera complementaria, se analizó la relación de 
diferentes variables ambientales con la variabilidad florística y genética, analizando 
la implicación de la altitud, la litología (presencia/ausencia de carbonatos), las 
coordenadas geográficas y las variables climáticas disponibles. Para ello se realizó un 
análisis directo de gradiente, utilizando el análisis canónico de redundancia (RDA), 
y asumiendo por tanto una distribución lineal de la variabilidad detectada (Legendre 
& legendre, 1998; Leps & Smilauer, 2003). Se utilizó un sistema de selección 
automática de variables para evaluar su aportación explicativa a la variabilidad total 
definida por los ejes de ordenación. La significación estadística se valoró mediante el 
test de Monte Carlo y 1000 permutaciones aleatorias.  

6.3 Resultados 

6.3.1 Diversidad genética  

Se utilizaron 10 cebadores (primers) en la amplificación de 75 bandas polimórficas 
RAPD, para el total de 128 individuos analizados, detectando un alto grado de 
polimorfismo en el conjunto de todas las poblaciones (Tabla 6-2), encontrando en 
todos los casos un phenotipo exclusivo para todos los cebadores utilizados. No se 
detectó ninguna banda específica de una población, si bien sí pudo identificarse una 
banda exclusiva en las muestras del ámbito mediterráneo (C y S peninsular) y otra 
más en las poblaciones del sur peninsular. La proporción media del total de loci 
polimórficos fue del 62.5%, con valores más bajos en las poblaciones de norte 
peninsular (Tabla 6-2). Dichas poblaciones mostraron también valores de diversidad 
genética significativamente inferiores al resto de poblaciones, en relación con los 
índices de Shannon y de Nei (Mann Whitney test, U=18; p=0.0238), mientras que el 
resto de áreas geográficas no mostraron diferencias significativas. 
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Nº Población Área n (N) P Nei (des.st.) Sh (Des.St.) 
1 (Jou Negro) N 10 (300) 49.33 0.1814 (0.2023) 0.2699 (0.2909) 
2 (Hoyo Oscuro) N 11 (400) 46.67 0.1489 (0.1848) 0.2280 (0.2680) 
4 (Cubil del Can) N 22 (200) 57.33 0.1746 (0.1960) 0.2664 (0.2763) 
 Valor medio N  14.33 51.09 0.1683 (0.1943) 0.2547 (0.2784) 
5  (Peña Lara) C 19 (150) 69.33 0.2457 (0.2053) 0.3656 (0.2864) 
6  (La Cuerda) C 12 (200) 62.67 0.2091 (0.1940) 0.3169 (0.2760) 
 Valor medio C   15.5 66 0.2274 (0.1996) 0.3412 (0.2812) 
7  (Sta Bárbara) S 12 (250) 72.00 0.2319 (0.1842) 0.3543 (0.2596) 
8  (Pradollano) S 10 (150) 62.67 0.2255 (0.1940) 0.3382 (0.2800) 
9  (Albergue Univ.) S 10 (50) 61.33 0.2401 (0.2113) 0.3520 (0.2989) 
10  (Veleta) S 22 (200) 70.67 0.2214 (0.1857) 0.3387 (0.2633) 
 Valor medio S  13.5 66.66 0.2297(0.1938) 0.3458 (0.2754) 

Tabla 6-2. Estimadores de la diversidad genética intrapoblacional de Senecio boissieri, a partir del análisis 
de RAPD (n= número de individuos muestreados; N= número estimado de individuos por población; 
P= porcentaje de loci polimórficos; Nei= índice de diversidad genética de Nei; Sh= índice de Shannon; 
desv. St.= desv. est.). 

 

El análisis de ordenación PCA (Figura 6-3) diferenció las poblaciones del norte 
peninsular en función de la presencia o ausencia de bandas RAPD, a lo largo del eje 
1 de ordenación, el cual refleja el 13% de la variabilidad total (eigenvalue = 0.13), 
discriminando las poblaciones cantábricas (Picos de Europa y Peña Prieta) de las del 
centro y sur peninsular. La variación aportada por el del eje 2 de ordenación resultó 
poco relevante, con un 0.7% de la variabilidad total (eigenvalue 0.07). El análisis de 
conglomerados (UPGMA) se calculó utilizando la distancia de Nei, mediante 
bootstrat y remuestreo (1000 repeticiones). La clasificación obtenida determina dos 
grupos principales, incluyendo en el grupo 1 las muestras de las poblaciones 
cantábricas, y en el grupo 2 las poblaciones del área mediterránea (centro y sur 
peninsular). Los valores de confianza (bootstrap) fueron inferiores al 50%, mostrando 
una elevada varianza entre los individuos. El método bayesiano de clasificación 
ofreció unos resultados análogos, demostrando que el modelo más coherente para la 
clasificación de poblaciones es de dos agrupaciones (K=2), diferenciando las 
poblaciones del norte peninsular (nº 1 a 4) del resto, en todos los casos con unos 
valores de probabilidad de asignación superiores al 90%. En función de los dos 
grupos, el análisis jerárquico de varianza (AMOVA) mostró que la diferencia entre 
ambos es altamente significativa, afectado un 16.9% de la varianza total (1 g.l.; 
p<0.012). La variación entre las poblaciones de cada uno de los dos grupos resultó 
igualmente significativa, representando el 15.5% de la varianza total (7 g.l.; p<0.001). 
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Figura 6-3. Gráfico de ordenación PCA de los 128 individuos muestreados para el análisis RAPDs. Las 
muestras se han dividido por áreas geográficas: los cuadrados representan el área norte (rellenos-Picos 
de Europa, vacíos-Peña Prieta); las cruces representan las poblaciones del Sistema Central; y los círculos 
las cordilleras Béticas (rellenos-Baza, vacíos-Sierra Nevada).  

 

6.3.2 Diversidad florística y unidades de vegetación  

El análisis de componentes principales (PCA) realizado sobre los inventarios 
florísticos definió unos niveles de varianza (eigenvalues) del 34% en el eje principal, 
15 % en el eje secundario, y 11% en el eje 3. Los inventarios correspondientes a las 
poblaciones de Picos de Europa (nº 1 a 3) se localizan claramente diferenciados a lo 
largo del eje principal (Figura 6-4), mientras que el resto de poblaciones se reparten 
de forma desigual a lo largo del eje secundario. Los inventarios florísticos completos 
se muestran en el ANEXO (5). 

La variabilidad definida mediante el análisis de clasificación TWINSPAN mostró 
unos resultados similares (Tabla 6-4), estableciendo una primera división que 
diferencia las poblaciones de los Picos de Europa de las del resto de la Península 
(Tabla 6-3). En el primer caso, el número de especies diagnósticas resultó muy 
elevado, con altos valores de fidelidad (coeficiente Phi), y la presencia de plantas 
calcícolas de óptimo eurosiberiano, como Silene acaulis (Phi=100), Minuartia verna 
(100), Jasione cavallinesi (100) o Androsace villosa (100). Los táxones diagnósticos del 
segundo grupo son en su mayor parte plantas oromediterráneas con preferencia por 
ambientes silíceos, como Jurinea humilis (67.1), Festuca indigesta (67.1) o Arenaria 
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tetraquetra (46.3). Este segundo grupo puede dividirse aún en dos conglomerados; el 
primero de ellos (2a) incluye las poblaciones de Peña Prieta (número 4), junto a las 
del sistema central (números 5 y 6) y una población de Sierra Nevada (número 9), en 
virtud de plantas diferenciales de carácter silicícola, como Sedum brevifolium (con un 
valor Phi=57.7 frente al grupo 2b) Jasione centralis (57.7), Festuca indigesta (57.7) y 
Silene ciliata (57.7). El grupo 2b, por su parte, incluye todas las poblaciones del 
sistema bético, donde las principales especies diagnósticas fueron Arenaria tetraquetra 
(Phi=100) Leucanthemopsis pectinata (57.7), Jasione crispa subsp. amethystina (57.7), 
Hormatophylla purpurea (57.7) o Galium pyrenaicum (57.7).  

Las comunidades vegetales dominantes en las que participan las poblaciones de 
Senecio boissieri se corresponden en todos los casos con hábitats de alta montaña y un 
marcado carácter psicroxerófilo (Tabla 6-3). Las comunidades estudiadas han podido 
ser adscritas a tres clases de vegetación diferentes, dos de ellas de carácter calcícola 
(Seslerietea y Festuco-Odonidetea) y otra silicícola (Festucetea indigestae).  

 

 

 

Figura 6-4. Gráfico de ordenación del análisis de correspondencias principales (PCA) obtenido a partir 
de los inventarios florísticos realizados en las poblaciones estudiadas. Las poblaciones se han  agrupado 
en función del análisis TWINSPAN, y están numeradas según la Tabla 6-1. 
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Área Descripción Sintaxon P 

N 
Comunidades psicroxerófilas 
calcícolas eurosiberianas 
(Cordillera Cantábrica) 

Ass. Gallio pyrenaicae-Helictrotichum  sedenense  
All. Armerion cantabricae 
Cl. Elyno Seslerietea 

1,2,3 

N 
Comunidades psicroxerófilas 
silicícolas eurosiberianas 
(Cordillera Cantábrica)  

Ass. Jasiono brevisepalae-Festucetum curvifoliae  
All. Teesdaliopsio-Luzulion caespitosae 
Cl. Festucetea indigestae 

4 

C 
Comunidades psicroxerófilas 
silicícolas mediterráneas 
(Sistema Central)  

Ass. Hieracio myriadeni-Festucetum curvifoliae  
All. Minuartio-Festucion curvifoliae 
Cl. Festucetea indigestae 

5,6 

S 
Comunidades psicroxerófilas 
calcícolas mediterráneas 
(Sistema Bético) 

Ass. Senecioni boissieri-Festucetum hystrici  
All. Sideritido fontquerianae-Arenarion aggregatae 
Cl. Festuco Ononidetea 

7 

S 
Comunidades psicroxerófilas 
silicícolas mediterráneas  
(Sistema Bético) 

Ass. Arenario nevadensis-Festucetum indigestae  
All. Nevadension purpurei 
Cl. Festucetea indigestae 

8,9,  
10,11 

Tabla 6-3. Descripción de las unidades de vegetación identificadas en las poblaciones estudiadas (P) de 
Senecio boissieri en el norte (N), centro (C) y sur (S) peninsular. La nomenclatura sintaxonómica se 
corresponde con  la propuesta de Rivas-Marítnez et al. (2002).  

 

6.3.2 Diversidad climática 

La variabilidad climática definida en el área de ocupación de las poblaciones 
estudiadas de Senecio boissieri, medida en cuadrículas de 200x200 metros, se muestra 
a través del gradiente de ordenación PCA (Figura 6-5), donde el eje principal explica 
en un 97% (eigenvalue = 0.97) la variabilidad entre muestras, diferenciando las 
poblaciones de Picos de Europa (1, 2 y 3) en virtud de un aumento de los valores de 
precipitación estival, y las poblaciones del sur peninsular (7 a 11) en función de un 
aumento de la temperatura estival, el índice de termicidad y el índice de 
continentalidad.  

Las poblaciones del Sistema Central (5 y 6) y de Peña Prieta (4) ofrecen una posición 
intermedia en el eje de ordenación, debido a que representan valores intermedios 
para el conjunto de las variables utilizadas. La radiación solar no mostró, por su 
parte, capacidad explicativa de la variabilidad detectada, por lo que fue excluída del 
conjunto de variables utilizadas para los análisis posteriores. 
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Figura 6-5. Gráfico de ordenación (PCA) de las poblaciones visitadas (números del 1 al 11, 
correspondientes con la numeración de la Tabla 6-1), y aportación de cada una de las variables 
climáticas a la variedad reflejada: índice de continentalidad (IC), índice de termicidad (IT), precipitación 
estival (PR_EST), temperatura estival (T_EST) y radiación solar (RAD). 

 

El modelo climático basado en la distancia de Mahalanobis se realizó a partir de un 
único punto de presencia de cada una de las 11 poblaciones, utilizando todas las 
variables disponibles excepto la radiación solar. El rango obtenido de la distancia de 
Mahalanobis (D2) varió entre 0.10 y 363.71 (media=56.07; desv.est=37.12). A partir de 
la  transformación Χ2 a valores p entre 0 y 1, se definió un valor umbral de p = 0.07, 
como el límite a partir del cual considerar una celda adecuada para la presencia de 
Senecio boissieri, ya que es el valor mínimo que incluye todos los puntos utilizados. El 
modelo climático creado (Figura 6-6) consideró, como áreas de mayor semejanza 
climática, el arco montañoso del norte (eje cantábrico y montes de León) y centro 
(Guadarrama y su continuación nororiental) de la Península Ibérica, con un núcleo 
intermedio en el área de la sierra de La Demanda y los Picos de Urbión (Sistema 
Ibérico). En el sur peninsular se identificó un núcleo principal en el área de Sierra 
Nevada, así como algunos núcleos puntuales en las montañas próximas. Como 
medida de validación parcial del modelo, se utilizó el valor predicho para las tres 
localidades de Senecio boissieri no visitadas, aplicando una máscara de altitud a las 
cuadrículas UTM 1x1 km, en función de las citas disponibles. Los valores obtenidos 
(p-min = 0.09; p-max = 0.5) se incluyen dentro del rango considerado como adecuado 
para la planta, lo que permite estimar un bajo error de omisión de áreas adecuadas 
para la planta, en el modelo utilizado. 
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Figura 6-6. Modelo climático de Senecio boissieri en la Península Ibérica, a partir de los valores de p 
(transformación X2 de la distancia de Mahalanobis) > 0.07. Las flechas indican la localización de las 
poblaciones utilizadas para la generación del modelo.  

 
 N C S 

POB 1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 
PR_EST 2108 1900 2189 1337 1204 1237 411 473 676 725 573 

T_EST 10 11 10 10 14 14 17 17 16 15 13 
IT -40 14 -37 -64 -6 -6 74 85 43 10 -51 
IC 153 145 148 160 188 191 186 181 187 192 190 
D2 2.12 6.95 6.30 4.57 2.12 4.51 2.54 3.46 1.64 1.05 4.74 

p (D2) 0.60 0.08 0.10 0.25 0.60 0.25 0.50 0.40 0.70 0.80 0.20 

Tabla 6-4. Valores obtenidos por las 11 poblaciones de Senecio boissieri, a partir de las variables 
climáticas definidas: POB: número de población; PR_EST: precipitación estival; T_EST: temperatura 
estival; IT: índice de termicidad; IC: índice de continentalidad; D2: distancia de Mahalanobis; p (D2): 
valor  transformado a partir de la distancia de Mahalanobis. 

 

6.3.4 Correlación entre indicadores 

La correlación entre los tres indicadores utilizados resultó en todos los casos 
significativa (Test de Mantel, p<0.01), con un índice de correlación especialmente alto 
en la comparación de las distancias florísticas y climáticas (Tabla 6-5), excepto la 
correlación de las distancias florísticas y climáticas con las distancias geográficas. Los 
resultados del análisis canónico de redundancia (RDA) indican una mayor relación 
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de las variables ambientales sobre la variabilidad genética (explicando un 28% de la 
variabilidad total) que sobre la variabilidad fitocenótica (donde pudieron explicar un 
10% de la variabilidad total), si bien en ambos casos destacó el índice de 
continentalidad como principal variable explicativa de la variabilidad entre muestras 
(Tabla 6-6). 

 
 Dist. Climáticas Dist.Florísticas Dist. Genéticas Dist. Geográficas 
Dist. Climáticas -    
Dist.Florísticas 0.59 (p=0.002)** -   
Dist. Genéticas 0.22 (p=0.001)** 0.33 (p<0.001)** -  
Dist. Geográficas 0.19 (p=0.09) 0.09 (p=0.158) 0.37 (p=0.001)** - 

Tabla 6-5. Valor R de correlación (test de Mantel) entre las matrices de distancias estadísticas medidas 
en las 11 poblaciones (se indican con ** los valores de significación p < 0.01). 

 
Variabilidad florísitica Variabilidad genética 

var p F Lambda var p F Lambda 
Ic   0.001** 3.96 0.31 Ic 0.001** 15.43 0.11 
Ca 0.117 1.5 0.1 Alt 0.001** 5.55 0.09 
Alt 0.065 1.78 0.12 Y 0.001** 4.7 0.09 

pr_est 0.289 1.27 0.08 p_es 0.001** 3.78 0.09 
It 0.207 1.48 0.09 rad 0.001** 3.55 0.07 

rad 0.178 1.71 0.09 Ca 0.001** 4.66 0.05 
t_est 0.228 1.68 0.08 It 0.001** 2.94 0.05 

Y 0.124 2.63 0.07 X 0.001** 1.89 0.04 
X 0.359 1.65 0.04 t_est - - - 

Tabla 6-6. Valores de significación (p) y del estadístico F obtenidos en el análisis RDA, para cada una las 
variables ambientales analizadas (var), ordenadas en función de su poder explicativo, según la 
aportación gradual a la varianza explicada (Lambda) o efecto condicional, en relación con la variabilidad 
florística y genética. Se indican con ** los valores significativos. (Ic- continentalidad; Alt- altitud; Ca- 
sustratos calcáreos / no calcáreos ; pr_est- precipitación estival; It- índice de termicidad; rad- radiación 
solar; t_est- temperatura estival; Y- latitud; X- longitud). 

 

Los semivariogramas de muestras o semivariogramas no predictivos obtenidos para los 
indicadores de variabilidad (Figura 6-7) son de tipo multidimensional (no 
consideran anisotropía o variación de la autocorrelación en función de la dirección 
geográfica), y representan la semivarianza de las distancias euclídeas del eje 
principal del análisis PCA. El valor más alto de semivarianza se localiza, en los tres 
casos, en las distancias más alejadas, que se corresponden con la amplitud geográfica 
máxima de Senecio boissieri en la Península Ibérica. En todos ellos se aprecia, además, 
un aumento brusco de los valores en un rango de distancias (lag) de entre 250 y 400 
kilómetros, que se corresponde con la separación geográfica de las poblaciones 
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cantábricas (norte peninsular) y las poblaciones mediterráneas (centro y sur), 
distancia que define el punto aproximado de corte de la linearidad geográfica en la 
variabilidad de las poblaciones de Senecio boissieri. 
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Figura 6-7.  Semivariogramas obtenidos a partir de la variabilidad genética, florística y climática en las 
poblaciones de Senecio boissieri estudiadas. Los gráficos adyacentes muestran la distribución de los 
valores continuos utilizados, a partir de los polígonos de Thiessen (con cinco grados de intensidad, 
proporcionales al valor de la variable utilizada). γ(d) representa el valor medio de la semivarianza (γ ) 
para cada uno de los grupos de distancia (d) definidos. 
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6.4 Conclusiones y discusión 

6.4.1 Fragmentación poblacional de Senecio boissieri  

La distribución espacial de plantas orófilas suele relacionarse con las especiales 
condiciones ecológicas que imperan en los territorios de montaña, y que favorecen la 
fragmentación de poblaciones a muy diversas escalas. A una escala macrogeográfica, 
la distribución actual de Senecio boissieri puede explicarse en función de unas 
características climáticas propias de la alta montaña ibérica, que limitan su área de 
ocupación potencial en el territorio. Según pone de manifiesto el modelo climático 
desarrollado, el área de afinidad climática de la planta ocupa zonas de las 
principales montañas mediterráneas de la Península Ibérica, junto a una buena parte 
de las del ámbito cantábrico, a cuya flora se le suele atribuir una mayor relación con 
el ámbito mediterráneo que con el área pirenaica (Moreno Saiz et al., 1998; & García 
Barros et al., 2002).  

A pesar de la afinidad climática existente en las áreas en que se ubican las 
poblaciones de Senecio boissieri, el análisis exploratorio PCA realizado sugiere la 
existencia de una importante variabilidad entre ellas, en base a un gradiente 
bioclimático relacionado con el incremento de la continentalidad y la temperatura, 
en dirección norte-sur. Dicho gradiente resulta coherente con los patrones de 
distribución definidos en otras plantas europeas de alta montaña, a partir de 
variables climáticas similares (Choler & Michalett, 2002), si bien en este caso marcan 
la transición entre el ámbito eurosiberiano y mediterráneo de la Península Ibérica. 
También es posible interpretar la diferenciación de las poblaciones de la vertiente 
norte de la Cordillera Cantábrica (nº 1 a 3, en los Picos de Europa) en función de la 
influencia oceánica de dicha región, frente a la población nº 4 (Peña Prieta) situada 
en el área centro-meridional de la misma. Todo ello manifiesta de igual modo la 
posición fronteriza del área cantábrica, desde un punto de vista climático, en la 
Península Ibérica. 

A una escala de mayor detalle, la distribución actual de Senecio boissieri puede 
interpretarse en función de las condiciones topográficas que determinan la presencia 
de ambientes psicroxerófilos, caracterizados por una elevada insolación y el efecto 
del viento sobre las condiciones edáficas, en relación con los procesos de 
hielo/deshielo. La implicación de la escala topográfica en comunidades vegetales 
orófilas es un proceso conocido que afecta a la distribución y fragmentación de 
poblaciones de plantas en la alta montaña (Gottfried et al., 1999; Choler, 2005). En el 
caso de Senecio boissieri, la fragmentación de las poblaciones muestra una doble 
escala, en función de las peculiares condiciones macroclimáticas (evidenciadas por la 
escasez de territorios con afinidad climática), y microclimáticas (relacionadas con la 
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existencia de hábitats psicroxerófilos). A pesar de esta fragmentación, las 
poblaciones de Senecio boissieri no muestran síntomas de pérdida de diversidad 
genética, lo que concuerda con las características atribuidas a la flora orófila, en el 
sentido de mantener un elevado grado de polimorfismo genético en poblaciones 
reducidas, y que suele relacionarse con la existencia de procesos reproductivos 
eficaces (Gaudeul et al., 2004; Hensen & Oberprieler, 2003; Pluess & Stöcklin, 2004; 
GMBA, 2005). Si bien la biología reproductiva de Senecio boissieri es aún desconocida, 
las características florales de la planta apuntan hacia una reproducción anemófila 
cruzada y una dispersión mediante aquenios alados, que favorecería la fecundación 
y dispersión entre poblaciones. Por otro lado, la existencia de un ciclo vital basado en 
individuos de gran longevidad permitiría la permanencia de poblaciones con un 
tamaño mínimo, estrategia que favorece a las plantas perennes, ayudando así a 
mantener altos niveles de diversidad (Nybom and Bartish, 2000). 

Los resultados del análisis fitocenótico han permitido, además, evaluar el efecto del 
aislamiento a que han sido sometidas las comunidades vegetales en que vive Senecio 
boissieri, todas ellas relacionadas con unos medios ecológicamente muy 
característicos. A partir del elenco de plantas acompañantes de las poblaciones 
estudiadas, es posible identificar fenómenos de especiación, reflejados por la 
presencia de táxones endemovicariantes como Jasione crispa subsp. brevisepala (norte); 
J. c. subsp. centalis (centro) y J. c. subsp. athioiformis (sur); o el complejo de variaciones 
taxonómicas descritas en el grupo de Festuca indigesta s.l. en las montañas ibéricas: F. 
i. subsp. indigesta, F. i. subsp. curvifolia, F. i. subsp. hackeliana, F. i. subsp. aragonensis, 
etc. El aislamiento geográfico también parece haber favorecido la especiación de 
endemismos de área restringida en estas comunidades, entre los cuales destaca el 
componente endémico de Sierra Nevada y su entorno, como el caso de Erigeron 
frigidus, Euphorbia nevadensis o Hormatophylla purpurea. Al contrario de lo sucedido 
con muchos de estos táxones, Senecio boissieri no parece haber sufrido fenómenos de  
especiación, exceptuando el grado de diferenciación genética detectada en las 
poblaciones del norte peninsular. A partir de un análisis molecular de RAPD 
complementado con microsatélites cloroplásticos, Peredo et al. (2008) atribuyen dicha 
diferenciación a una evolución propia de las poblaciones del norte peninsular, 
estableciendo varias hipótesis de fragmentación basadas en la existencia de una 
situación inicial de conexión del área de distribución de la especie, y un posterior 
aislamiento glacial o postglacial. En virtud de ello, Senecio boissieri sería uno de los 
testigos de la conexión florística existente entre las regiones del centro peninsular 
durante el pleistoceno, en unas condiciones más frías y continentales, actualmente 
relegadas a las montañas ibéricas.  
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Considerando la rareza y fragmentación de los hábitats en que vive Senecio boissieri, 
la reducción histórica sufrida desde periodos más favorables podría haber 
favorecido un ajuste de la distribución de la planta en los medios más afines a su 
situación original. El proceso sufrido coincide con la teoría del conservadurismo del 
nicho (Wiens & Graham, 2005) o tendencia de poblaciones aisladas a mantener el 
nicho ecológico original, que en el caso de Senecio boissieri se corresponde con  los 
ambientes psicroxerófilos que hoy en día albergan comunidades relícticas 
dominadas por plantas de estos medios, como Festuca indigesta. En correspondencia 
con esta teoría, Senecio boissieri habría encontrado un nicho adecuado en 
comunidades inicialmente tan dispares al resto como las de Seslerietea, típicas de 
ambientes alpinos eurosiberianos, pero cuya posición en la Cordillera Cantábrica 
está influenciada por una influencia mediterránea, determinando la existencia de 
comunidades marginales sometidas a crioturbación, en el seno de la alianza 
endémica orocantábrica Armerion cantabricae.  

6.4.2 Indicadores de variabilidad y selección de unidades de conservación 

Entre las principales aplicaciones del componente espacial de variabilidad genética 
figura la identificación de unidades de conservación en poblaciones continuas 
(Diniz-Filho & Teller, 2002), donde es difícil establecer límites geográficos claros. Sin 
embargo, la variación genética de poblaciones fragmentadas a escalas 
macrogeográficas puede ser relevante (Hoffman et al., 2003), por lo que la 
identificación de unidades de conservación debe también considerarse a dichas 
escalas. A pesar del interés de los estudios ecogeográficos por determinar áreas de 
variabilidad ambiental para la selección de prioridades de conservación (Maxted & 
Guarino, 2003) apenas existen datos que precisen la relación entre las variables 
ambientales y la respuesta de poblaciones, de un modo especial en áreas 
biogeográficamente tan complejas como la Península Ibérica.  

La variabilidad genética detectada en Senecio boissieri permite confirmar la hipótesis 
de diferenciación de las poblaciones del norte peninsular como respuesta a su 
aislamiento biogeográfico. Todos los indicadores utilizados fueron capaces de 
identificar una barrera bilógica en la distribución de Senecio boissieri, evidenciada por 
la caída de correlación espacial en el par de distancias correspondiente a las 
poblaciones del norte y centro peninsular (Figura 6-7). A tal fin, los diagramas de 
correlación espacial, como los semivariogramas, representan una herramienta útil 
para evaluar procesos de coevolución (Thompson, 2005), como factores 
complementarios a los análisis genéticos simplificados (Escudero et al., 2003). Los 
procesos de coevolución se identifican comúnmente en la diversidad poblacional de 
especies y las características del hábitat en que viven (Garnier-Héré & Ades, 2001; 
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Gustaffson & Lonn, 2003), y representan la principal base biológica para la 
utilización de indicadores de variabilidad en la estimación de la diferenciación entre 
poblaciones. 

La variabilidad genética detectada mediante RAPD muestra una estrecha relación 
entre todas las poblaciones del norte peninsular, así como entre las poblaciones del 
centro y sur peninsular, dentro de las cuales no pueden ser definidas diferencias 
significativas. En este caso, la presencia de una barrera biogeográfica histórica se 
apunta como la principal causa de aislamiento y diferenciación de las poblaciones de 
Senecio boissieri en el norte peninsular (Peredo et al., 2008). Sin embargo, el 
aislamiento de las poblaciones implica también que la variabilidad intrapoblacional 
sea divergente, por lo que la varianza interpoblacional es menos relevante, lo que 
explica el hecho de que la variabilidad genética haya sido la única correlacionada 
con las distancias geográficas (Tabla 6-6). La variabilidad fitocenótica y climática 
ofrecen, por su parte, información que permite destacar la exclusividad de las 
poblaciones de Picos de Europa (nº 1 a 3), frente a la población cantábrica más 
meridional (nº4), más afín a las poblaciones del centro y sur peninsular, debido a la 
presencia de comunidades silicícolas y una mayor influencia climática mediterránea.  

Con base a los resultados obtenidos, las poblaciones de los Picos de Europa podrían 
identificarse como unidades de mayor interés para la conservación, en función de su 
distinción genética, y también en las características del hábitat, claramente 
diferenciadas respecto al resto. Dichas poblaciones podrían considerarse como 
unidades designables para la conservación (Green, 2005), definidas como poblaciones 
relícticas o aisladas desde un punto de vista biogeográfico, y que en este caso 
evidencian una diferenciación genética, y la participación en ecosistemas de elevada 
exclusividad. En este caso, la variabilidad genética resulta el indicador más 
completo, ya que además de mostrar la diferenciación geográfica, identifica un 
posible  intercambio reproductivo entre las poblaciones del norte peninsular, en 
contraposición con la variabilidad ambiental detectada entre dicho área geográfica.  

La variabilidad fitocenótica ofrece, sin embargo, información de interés sobre la 
diversidad de los ecosistemas en que vive la especie, y que deberían ser tomados en 
cuenta como factores de valoración del interés para la conservación de la especie. La 
diversidad climática, por su parte, representa una variable con gran capacidad 
explicativa de la variabilidad florística y genética (ver Tabla 6-5 y Tabla 6-6), si bien 
su carácter como factor ambiental no permite identificar, por sí misma, procesos 
evolutivos o diferenciación de poblaciones.  
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6.4.3 Consideraciones finales 

La información genética aporta una referencia fundamental para la toma de 
decisiones dirigidas a la conservación de la variabilidad genética (Neel & 
Cummings, 2001) o las estrategias de conservación ex situ (Ceska et al., 1997). Sin 
embargo, la importancia de identificar patrones complementarios puede resultar en 
ocasiones esencial para la identificación de unidades de conservación (Ge et al., 
1999), debido a las limitaciones de inferir relaciones causa-efecto entre las diferencias 
estadísticas ofrecidas por los datos moleculares y la significación biológica (Hedrick, 
1999). En el caso de plantas de alta montaña, la dificultad de muestreo de 
poblaciones es  uno de los principales inconvenientes para la realización de estudios 
de variabilidad intraespecífica. Los resultados obtenidos en este trabajo ponen en 
evidencia que, ante la escasez de recursos para el muestreo genético, la 
interpretación de la variabilidad climática o del hábitat puede ofrecer una buena 
aproximación a la variabilidad poblacional de especies fragmentadas a grandes 
escalas, con una implicación directa en su estructura genética. Dicha variabilidad 
representa una alternativa para la planificación de estrategias de conservación a 
escalas como la de la Península Ibérica. Existen, sin embargo, riesgos que deben ser 
asumidos cuando se utilizan indicadores de variabilidad aislados, debido a las 
limitaciones de interpretación que aportan. En el caso de Senecio boissieri, la 
variabilidad genética ofrece una mayor capacidad interpretativa de la fragmentación 
poblacional, si bien la incorporación de la variabilidad fitocenótica muestra una 
perspectiva complementaria de gran interés para la comprensión de los procesos 
evolutivos de la especie.  

A pesar del interés de incorporar indicadores de variabilidad como los utilizados en 
este trabajo, su aplicación debería considerar, en todo momento, otros factores o 
criterios de valoración biológica utilizados para la definición de especies prioritarias 
(Mace et al., 2007). En concreto, la utilización de indicadores podría resultar de 
especial interés en el caso de especies que no alcanzan la categoría mínima de 
amenaza (por ejemplo, las NT o Near Threatened),  o sometidas a fragmentación y 
situaciones relícticas (Green, 2005), sobre las que es necesario definir medidas de 
conservación preventiva ex situ, por ejemplo. En el caso de Senecio boissieri, donde 
criterios como el tamaño poblacional o la sensibilidad al cambio climático no 
resultan suficientes para la definición de unidades de conservación, el uso de 
indicadores de variabilidad ofrece información relevante para la elaboración de 
estrategias de conservación, que pueden además aplicarse a otras especies con 
patrones de distribución similares, en los casos en que resulte necesario optimizar 
dichas estrategias en poblaciones representativas (Ceska et al., 1997). 
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ANEXO (6) 

Inventarios florísticos realizados en las 11 poblaciones muestreadas de Senecio boissieri (la información 
sobre cada población se muestra en la Tabla 6-1). Se indica la cobertura aproximada de cada planta en 
cada población, siguiendo los índices de Braun-Blanquet (1949). 

 
Población nº- 1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11

Alchemilla saxatilis Buser . . . + . . . . . . . 
Androsace villosa L. 1 + 1 . . . . . . . . 
Anthemis carpatica Willd. . . . 1 . . . . . . . 
Anthyllis vulneraria L. . . . . . . + . . . + 
Anthyllis vulneraria subsp. alpestris (Hegetschw.) 
Ascherson & Graebner 2 + 1 + . . . . . . . 
A. vulneraria subsp. argyrophylla (Rothm.) Cullen . . . . . . . . . 1 . 
Arenaria armerina Bory . . . . . . 1 . . . . 
Arenaria grandiflora L. . + . . . . . . . . . 
Arenaria purpurascens Ramond ex DC. + . + . . . . . . . . 
Arenaria tetraquetra L. . . . . . . 1 1 . 2 2 
Armeria cespitosa (Cav.) Boiss. . . . . 2 . . . . . . 
Armeria splendens (Lag. & Rodr.) Webb . . . . . . . . . . + 
Biscutella glacialis (Boiss. & Reuter) Jordan . . . . . . . . . + . 
Campanula cantabrica Feer . . . + . . . . . . . 
Campanula rotundifolia L. . + . . . . . . . . . 
Carduncellus monspelliensium All. . . . . . . + . . . . 
Carex sempervirens Vill. + + . . . . . . . . . 
Crepis pygmaea L. . . . + . . . . . . . 
Cytisus oromediterraneus Rivas Mart., T.E. Díaz, 
Fern. Prieto, Loidi & Penas . . . + . . . . . . . 
Dethawia tenuifolia (Ramond ex DC.) Godron + 1 . . . . . . . . . 
Dianthus subacaulis Vill. . . . . . . . 1 . + . 
Draba hispanica Boiss. . . . . . . + . . 1 . 
Erigeron frigidus Boiss. ex DC. . . . . . . . . . . + 
Erodium cheilanthifolium Boiss. . . . . . . . . . . + 
Euphorbia chamaebuxus Bernard ex Gren. & Godron + . + . . . . . . . . 
Euphorbia nevadensis Boiss. & Reuter . . . . . . . . . + . 
Euphrasia alpina Lam. . + . . . . . . . . . 
Euphrasia willkommii Freyn . . . . . . . . . + . 
Festuca glacialis (Migeville ex Hackel) K. Richter . 1 + . . . . . . . . 
Festuca hystrix Boiss. . 2 + . . . 3 . . . . 
Festuca indigesta Boiss. . . . 2 3 1 . 3 1 2 . 
Galium pyrenaicum Gouan 1 1 1 . . . . . . + + 
Gentiana occidentalis Jakowatz . . + . . . . . . . . 
Globularia repens Lam. + . 1 . . . . . . . . 
Gypsophila repens L. + . . . . . . . . . . 
Helianthemum canum subsp. piloselloides (Lapeyr.) 
M.C.F. Proctor 2 + 1 . . . . . . . . 
Helianthemum urrielense (M. Laínz) Nava & Fern. . . 2 . . . . . . . . 
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Población nº- 1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11
Casado 
Helictotrichon sedenense (DC.) J. Holub + 1 2 1 . . . . . . . 
Herniaria boissieri Gay . . . . . . . . . 1 . 
Hieracium castellanum Boiss. & Reuter . . . . . . 1 . . . . 
Hieracium pilosella L. . . . . . . . . . + . 
Holcus caespitosus Boiss. . . . . . . . . . . + 
Hormatophylla purpurea (Lag. & Rodr.) P. Küpfer . . . . . . . . . + + 
Iberis carnosa Willd. + + . . . . . . . . . 
Iberis spathulata DC. . . + . 2 . . . . . . 
Jasione brevisepala Rothm. . . . 1 . . . . . . . 
Jasione cavanillesii  C. Vicioso + + 1 . . . . . . . . 
Jasione crispa subsp. amethystina (Lag. & Rodr.) 
Tutin . . . . . . . . . + + 
Jasione crispa subsp. centralis Rivas Martínez . . . . 1 1 . . . . . 
Juncus trifidus L. . . . + . . . . . . . 
Jurinea humilis (Desf.) DC. . . . . 2 1 1 1 1 + . 
Koeleria crassipes Lange . . . . . . . . . 1 . 
Koeleria vallesiana (Honckeny) Gaudin . 1 . . . . 2 . . . . 
Leontodon boryi Boiss. ex DC. . . . . . . . . . . + 
Leucanthemopsis pectinata (L.)G.López & 
Ch.E.Jarvis. . . . . . . . . . 1 + 
Luzula hispanica Chrtek & Krísa . . . . 1 . . . . . . 
Minuartia recurva (All.) Schinz & Thell. . . . 2 . . . . . . . 
Minuartia verna (L.) Hiern 1 1 + . . . . . . . . 
Paronychia kapela subsp. serpyllifolia (Chaix) 
Graebner + . . . . . . . . . . 
Paronychia polygonifolia (Vill.) DC. . . . + . . . . . . . 
Plantago radicata Hoffmanns. & Link . . . . . . . . . + . 
Poa alpina L. . . + . . . . . . . . 
Potentilla nivalis Lapeyr. . . + . . . . . . . . 
Ranunculus parnassiifolius subsp. favargeri Küpfer . 1 . . . . . . . . . 
Ranunculus parnassiifolius subsp. heterocarpus 
Küpfer 2 . . . . . . . . . . 
Saxifraga oppositifolia L. 1 . + . . . . . . . . 
Sedum atratum L. 1 . . . . . . . . . . 
Sedum brevifolium DC. . . . . 1 + . . . . . 
Sedum pyrenaicum Lange . + . . . . . . . . . 
Senecio boissieri DC. 2 1 1 2 2 3 2 2 1 2 1 
Senecio nebrodensis L. . . . 1 . . . . . . . 
Seseli granatense Willk. . . . . . . 1 . . . . 
Sideritis glacialis Boiss. . . . . . . . . . + . 
Silene acaulis (L.) Jacq. + + + . . . . . . . . 
Silene boryi Boiss. . . . . . . . . . + . 
Silene ciliata Pourret + + . . 1 1 . . . . . 
Thymus praecox  Opiz 1 + 2 . . . . . . . . 
Thymus serpylloides Bory . . . . . . . . + + . 
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� Objetivos: evaluar la implicación de la estructura del hábitat y la fragmentación   
espacial en la viabilidad poblacional de Aster pyrenaeus, una especie amenazada 
característica de bordes forestales. 

� Metodología: se estudió la estructura del hábitat de Aster pyrenaeus mediante la 
cartografía de la distribución actual (con GPS) y potencial (modelo deductivo de hábitat). 
Se establecieron tres escalas de estudio relacionadas con el hábitat, en relación con (1) la 
distribución local y la fragmentación del paisaje; (2) la distribución poblacional en la 
extensión de presencia y (3) la distribución de los individuos en dos parcelas 
representativas. Sobre dichas parcelas se realizó un seguimiento demográfico de 200 
individuos durante 6 años consecutivos, desarrollando un análisis de viabilidad 
poblacional (AVP), y elaborando un modelo de proyección demográfica para 30 años, 
junto a tres modelos basados en diferentes escenarios de aprovechamiento del territorio. 

� Resultados: se obtuvieron 124 teselas de hábitat potencial en un área de 100 km2. El 
análisis de fragmentación de 55 de ellas (>5 hectáreas) mostró un aislamiento importante 
para distancias de conectividad inferiores a 400 m. La validez del modelo deductivo se 
obtuvo mediante la visita a varias de estas teselas, encontrando una nueva localidad de 
la planta. Los individuos de la población estudiada se distribuyen de forma agregada 
tanto en su extensión de presencia como en su área de ocupación, en el seno de 
formaciones vegetales mixtas y discontinuas, favorecidas por situaciones de semisombra. 
La proyección demográfica de las parcelas de seguimiento indica una situación de 
estabilidad y cierta expansión de la población, mientras que los escenarios evaluados 
mostraron variaciones importantes en la evolución poblacional, aunque en ningún caso 
se proyectó la extinción total de la población. 

� Principales conclusiones: la población de Aster pyrenaeus muestra un elevado grado de 
fragmentación de hábitat a diferentes escalas, pero con efectos diversos sobre la 
viabilidad de la planta. Mientras que la fragmentación de teselas de hábitat potencial 
parece limitar la dispersión de la planta en el territorio, la fragmentación de la vegetación 
en dichas teselas favorece las situaciones de semisombra propias de los bordes forestales. 
Los resultados obtenidos sugieren la existencia de un área refugio para la población en 
zonas que han sufrido un menor impacto histórico, ocupadas de forma natural por una 
vegetación mixta y fragmentada. 
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7.1 Introducción  

La fragmentación del hábitat es una de las principales causas de alteración y pérdida 
de biodiversidad, cuyo efecto puede variar en función de la sensibilidad de cada 
grupo biológico a sus efectos (Pullin, 2002). En las áreas montañosas europeas, los 
cambios paisajísticos más relevantes pueden relacionarse con dos factores: (1) el 
abandono de áreas tradicionalmente explotadas y (2) la sobreexplotación de recursos 
en áreas productivas más accesibles. El impacto de estos cambios sobre los 
ecosistemas o las especies que los componen son muy variables (Cernusca et al., 
1998; Isselstein et al., 2005), razón por la cual se plantean actualmente numerosos 
interrogantes sobre cuál debería ser el modo de gestión territorial más adecuado 
para el mantenimiento de la biodiversidad (GAIA, 2007; Olsson et al., 2000). Si bien 
los efectos de la fragmentación dependen de la capacidad de dispersión y de la 
percepción de escala de cada grupo biológico (Hendrickx et al., 2007; Walters, 2007), la 
escala del paisaje suele considerarse adecuada para el estudio de los efectos de la 
fragmentación de poblaciones en hábitat dinámicos. Debido a ello, las disciplinas 
relacionadas con la ecología del paisaje están adquiriendo una notable implicación 
en la biología de la conservación (Gutziller, 2002), ya sea enfocada hacia el estudio de 
especies concretas, o de los procesos funcionales  de los ecosistemas (Fischer & 
Lindenmayer, 2007).  

Entre los principales retos actuales de la conservación a escala de paisaje, figura el 
conocimiento de los sistemas de bordes forestales (forest edges) y la implicación de su 
dinámica en la conservación de especies y hábitats (Harper et al., 2005). El interés de 
estos medios desde un punto de vista ecológico no es nuevo (Wiens et al., 1985; 
Murcia, 1995), si bien la aplicación de esta perspectiva en la biología de la 
conservación es relativamente reciente, principalmente en los casos en que se 
estudian táxones especialistas de estos medios (Backman & Tiainen, 2002; Fletcher, 
2005). Sin embargo, el concepto de borde forestal debe ser considerado desde un 
punto de vista relativo, en función del objeto de estudio y la escala de trabajo (Bergin 
et al., 2000; Sarlov-Herlin, 2001), por lo que la aproximación a los efectos que produce 
sobre la biodiversidad debe ser aplicada a la escala biológica del organismo a 
estudio. En el caso de plantas vasculares, los bordes forestales suelen considerarse 
como barreras que impiden el reclutamiento de plantas forestales del sotobosque 
hacia espacios abiertos (Jules & Rathcke, 1999; Tomimatsu & Ohara, 2004), o que, en 
un sentido inverso, limitan la expansión de comunidades herbáceas naturales o 
seminaturales dependientes de ambientes soleados (Lennartson & Oostermeijer, 
2001).  
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Si bien las características del hábitat producen, en términos generales, importantes 
limitaciones biológicas en plantas vasculares y a diferentes escalas (Munzbergova & 
Herben, 2005), los efectos de la fragmentación o estructura del hábitat sobre plantas 
de bordes forestales son poco conocidos. En el presente trabajo se estudia la relación 
entre el hábitat, la distribución espacial y la fragmentación poblacional de Aster 
pyrenaeus, una planta ligada a comunidades herbáceas mesófilas y calcícolas típicas 
de bordes forestales de montaña. Aster pyrenaeus se considera una planta en peligro 
de extinción en toda su área de distribución (eje pirenaico-cantábrico), en España 
únicamente conocida en el Parque Nacional de los Picos de Europa (Cordillera 
Cantábrica).  

El principal objetivo de este trabajo es evaluar la relación entre la distribución local, 
la estructura del hábitat y la viabilidad poblacional de Aster pyrenaeus. Para ello se 
combina el estudio de la distribución espacial de la planta, a diferentes escalas, y el 
seguimiento demográfico de un área representativa de la población, a través de un 
Análisis de Viabilidad Poblacional (AVP). Los AVP se consideran una herramienta 
básica para la estimación del riesgo de extinción de especies (Heppell et al., 2000) a 
partir de la proyección demográfica de poblaciones representativas (Menges, 2000a, 
2000b; Coulson et al., 2001; Brys et al., 2005; Akçayaya et al., 2005; Obioh & Isichei, 
2007), si bien ofrecen resultados más reales cuando incorporan el componente 
espacial (Akçayaya, 2000; Reed et al., 2001) o temporal (Akçayaya et al., 2003; 
Bergman & Kidwall, 2004; Linkie et al., 2006), definiendo así el efecto de la estructura 
y dinámica del paisaje sobre la viabilidad de  poblaciones.  

Descripción del taxon de estudio 

Aster pyrenaeus Desf ex D.C. (in Lam. & DC., Flore Française, 3º ed., 4: 146; 1805) es una 
planta herbácea y perenne de la familia COMPOSITAE, con tallos erectos, hojas 
opuestas y dentadas, capítulos solitarios o agrupados y flores liguladas de color lila. 
El tipo biológico de la planta se corresponde con un hemicriptófito rizomatoso, 
situación de transición entre los eugeófitos y los hemicriptófitos (Braun-Blanquet, 1979), 
debido a que poseen una estructura rizomatosa subterránea a poca profundidad, de 
la cual surgen yemas a nivel del suelo. Cada individuo de Aster pyrenaeus desarrolla 
entre (1)3-10(15) tallos o vástagos clónicos de hasta 90 cm, que pueden diferenciarse 
como individuos independientes (genet) a distancias próximas a los 25 cm,  según 
revelan las distancias genéticas evaluadas en las poblaciones pirenaicas 
(Cambecédes & Largier, 2006). Aster pyrenaeus es una planta gymnomonoica con 
alogamia funcional (Guzmán et al., 2003) y polinización entomófila, a través de 
insectos específicos de pequeño tamaño, principalmente véspidos y dípteros 
(Guzmán et al., 2003; Jiménez-Alfaro, 2004). Los frutos en aquenio de Aster pyrenaeus 
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producen una media de 99.13 semillas con vilano (desv. est. = 28.05; datos propios 
obtenidos a partir de 36 capítulos con frutos maduros), con una viabilidad media 
próxima al 50% en las poblaciones cantábricas (Cambecédes & Largier, com. pers.) El 
estudio de variabilidad genética realizado sobre la distribución general de la planta 
(Cambecédes & Largier, 2006) muestra una alta variabilidad interpoblacional (52.9%) 
e intrapoblacional (47.1%), así como una elevada diversidad genética de las 
poblaciones cantábricas. El número cromosomático de la planta (2n=18) es constante 
en su área de distribución. 

Aster pyrenaeus es un endemismo pirenaico-cantábrico restringido a una decena de 
localidades en los Pirineos (Cambecédes & Largier, 2003) y al Parque Nacional de  
los Picos de Europa, en el área cantábrica (Tabla 7-1), donde fue citado por primera 
vez por Montserrat (1984) en Bulnes, y posteriormente en tres nuevas localidades de 
su entorno: Poncebos (Lastra, 2003), el valle del Duje (Jiménez-Alfaro et al., 2005) y 
Tresviso (Ruíz Prieto et al., 2006). El hábitat principal de la planta está ligado a 
pastizales calcícolas, si bien la posición ecológica de las comunidades en que vive 
parece diferir en ambos territorios; mientras que en la Cordillera Cantábrica se 
asignan a situaciones típicas de orlas – alianza  fitosociológica Trifolion medii – 
(Jiménez-Alfaro et al., 2005), en el área pirenaica se consideran situaciones más 
soleadas, representadas por comunidades herbáceas mesófilas y de medios abiertos 
– Brometalia – (Guzmán et al., 2000, 2003). 

Debido a su rareza, Aster pyrenaeus ha sido incluida en un elevado número de 
listados relacionados con la conservación de plantas. Se ha considerado como “En 
Peligro Crítico” en España según la categoría UICN nacional (Bañares et al., 2004) y 
forma actualmente parte de los catálogos de especies amenazadas de España (Real 
Decreto 439/90, de 30 de marzo, BOE del 30 de abril de 1990) y del Principado de 
Asturias (Decreto 65/95, de 27 de abril, BOPA del 5 de Junio de 1995), en ambos 
casos con la categoría de “En Peligro de Extinción”. En Francia está clasificada como 
“En Peligro” (categoría UICN nacional), e incluida en el Libro rojo de Flora 
Amenazada de este país (Olivier et al. 1995). Aster pyrenaeus se incluyó también en el 
Anexo I del Convenio de Berna (1979), y como planta prioritaria (Anexo II) en la 
Directiva 97/62/CEE (27 de octubre de 1997). Entre las principales amenazas descritas 
para Aster pyrenaeus, se ha indicado la modificación del paisaje y su posible efecto 
sobre la viabilidad de las poblaciones, tanto en el territorio pirenaico (Cambecedes & 
Largier, 2006) como cantábrico (Jiménez-Alfaro et al., 2004).  
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Figura 7-1. Distribución actual de Aster pyrenaeus en España (Parque Nacional de los Picos de Europa) y 
Francia (cuadrículas de referencia). En la figura inferior se muestra la extensión del área de estudio 
(zona sombreada) y de las poblaciones actualmente conocidas en el Parque Nacional Picos de Europa, 
en las localidades de Bulnes (1), valle del Duje (2) y Tesviso (3).  

 

7.2 Metodología 

7.2.1 Área de estudio 

Con el fin de evaluar la relación de Aster pyrenaeus con su hábitat en diferentes 
ámbitos geográficos, se establecieron tres niveles de escala para el estudio de la 
distribución espacial de la planta: (1) una escala relacionada con el ámbito del 
Parque Nacional de los Picos de Europa, seleccionando un área aproximada de 100 
km2, correspondiente a la vertiente norte del macizo central de los Picos de Europa 
en Asturias  (Figura 7-1) y para el cual existe una cartografía de vegetación a 
resolución de alto detalle; (2) una escala de paisaje, seleccionando el área en que se 
localiza la extensión de presencia de la población de Bulnes (ver Figura 7-7); y (3) 
una escala detallada a nivel de las comunidades vegetales, seleccionando dos 
parcelas representativas de c. 200 m2 (ver Figura 7-9) para el seguimiento 
poblacional. Los tres niveles de estudio definidos están relacionados con el área de 
distribución local, la ocupación poblacional en el hábitat y la distribución de los 
individuos, respectivamente, considerando así tres niveles básicos de seguimiento y 
estudio para poblaciones de plantas (Menges & Gordon, 1996).  
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7.2.2 Distribución espacial 

Estructura espacial y hábitat 

La relación entre la distribución actual y el hábitat de Aster pyrenaeus se evaluó 
primeramente a una escala territorial, a partir de los trabajos previos realizados 
sobre el hábitat potencial de la especie (Jiménez-Alfaro et al., 2005). Para ello se 
contruyó un modelo deductivo (Sperduto & Congalton, 1996; Stoms et al., 2002) de 
hábitat potencial, basado en el conocimiento previo sobre la ecología de la especie en 
la única población conocida, relacionada con comunidades de orlas forestales 
eútrofas correspondientes a la alianza Trifolion medii Müller 1963 (Jiménez-Alfaro et 
al., 2005). A partir de la cartografía de vegetación 1:25.000 del área de estudio 
(Bueno, 2002) y mediante el uso de sistemas de información geográfica (ArcINFO 8.0 
y Arcview 3.2), se seleccionaron las áreas consideradas más adecuadas para albergar 
este tipo de comunidades, extrayendo la siguiente información cartográfica: (1) 
líneas de contacto entre comunidades herbáceas de Brachypodium pinnatum subsp. 
rupestre y formaciones eútrofas arbóreas o arbustivas (bordes); y (2) formaciones 
arbustivas o arbóreas eútrofas (polígonos).  

Las dos capas obtenidas (1- líneas en forma de arcos, y 2- polígonos) fueron unidas 
en una sola, definiendo un área de influencia (buffer) de 50 metros, a partir del cual 
se creó una capa final de polígonos o teselas de hábitat potencial para Aster 
pyrenaeus. Esta capa se utilizó como referencia para el diseño de un muestreo de las 
unidades o teselas de hábitat definidos, seleccionando subjetivamente áreas 
representativas en el territorio, con el fin de verificar la idoneidad de estas áreas y 
realizar la búsqueda dirigida de nuevas poblaciones.  

A partir de las teselas de hábitat potencial definidas, se midió el grado de 
aislamiento de cada una de ellas, utilizando el índice de proximidad (PROX) 
desarrollado por Gustafson & Parker (1992) e implementado en el software Fragstats 
(McGarigal & Marks, 1995). El índice PROX utiliza el tamaño y la proximidad de 
todos los fragmentos de hábitat cuyo borde  se solape con un círculo imaginario 
definido para el fragmento original, a partir de un radio predeterminado. El índice 
de proximidad se utilizó con dos propósitos: (1) valorar la distancia a partir de la 
cual considerar la tesela de la población de Bulnes como “conectada” al resto de 
teselas de hábitat potencial; y (2) evaluar el grado de aislamiento del conjunto de 
teselas, en función de diferentes medidas de proximidad o vecindad, y la aplicación 
del índice PROX como referencia. 
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Distribución poblacional 

Se utilizó el entorno de la tesela de hábitat de Bulnes como referencia para definir el 
área de estudio para la cartografía de detalle de la población (escala de paisaje), 
mediante un muestreo sistemático a través de transectos perpendiculares a la 
pendiente (separación media de 50 metros). La población fue georreferenciada 
mediante GPS (Garmin e-trex, error estimado 10/15 m), censando el número de 
individuos (genets) encontrados en cada núcleo poblacional. Las localizaciones 
fueron posteriormente procesadas mediante Arcview GIS para la definición de la 
extensión de presencia poblacional, utilizando el criterio del Mínimo Polígono Convexo 
(UICN, 2001), utilizando la aplicación Hawth tools para ArcGIS 
(www.spatialecology.com). El área de ocupación de la población se estimó de dos 
modos: (1) mediante una aproximación de campo, midiendo la superficie ocupada 
por los núcleos poblacionales; y (2) en función de una malla regular de celdas de 20 
metros de lado, identificando la presencia de al menos un individuo. Con el fin de 
caracterizar la ocupación poblacional de Aster pyrenaeus en función del hábitat, se 
identificó el tipo de vegetación dominante en cada una de las celdas de 20x20 m, 
mediante la fotointerpretación de la ortofoto aérea en color a escala 1:5.000 (SIGPAC, 
2003). El grado de agrupamiento de la población se calculó mediante el índice 
estandarizado de Morisita (Smith-Grill, 1975) implementado en el programa 
PASSAGE (Rosenberg, 2004), y aplicado a la matriz de 20x20 metros de lado. La 
ubicación espacial de los núcleos poblacionales se definió mediante el método de la 
media harmónica (Dixon & Chapman, 1980), mediante la aplicación disponible en la 
extensión Animal Movement para Arcview (Hooge & Eichenlaub, 1997). 

Ocupación individual 

Se seleccionaron dos parcelas representativas de la población de Bulnes con una 
superficie aproximada de 200 m2, sobre las cuales se realizó un seguimiento 
demográfico entre los años 2001 y 2006 (ver apartado 7.2.3). La distribución de Aster 
pyrenaeus a escala individual se analizó en relación con la cobertura de la vegetación 
leñosa presente en dichas parcelas, considerando este factor como una de las 
principales variables relacionadas con la competencia lumínica en poblaciones de 
comunidades herbáceas (Cousins & Lindborg, 2004). Se estimó la cobertura de 
plantas leñosas sobre una matriz de 0.5 x 0.5 metros proyectada sobre las parcelas de 
seguimiento, en función de tres grados de cobertura: (1) cobertura total –sombra–; (2) 
cobertura parcial o de transición –semisombra– y (3) sin cobertura alguna –sol–. Con 
el fin de minimizar los errores de muestreo, la cobertura se midió en el periodo 
central del estudio (año 2003), siendo posteriormente transformada a una resolución 
de 1x1 m.  
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La relación entre la evolución demográfica y los grados de cobertura definidos se 
midió en función de la ocupación de cada celda, comparando el vigor de cada 
individuo (medido en función del número de tallos) con el tipo de cobertura, en cada 
uno de los 6 años de seguimiento. Posteriormente se buscaron diferencias 
significativas en el número de individuos nacidos y muertos para cada una de las 
condiciones de cobertura (utilizando la prueba de X2), y se analizó el tipo de 
agregación espacial de los individuos mediante el índice estandarizado de Morisita, 
calculado para cada uno de los años de muestreo. 

7.2.3 Seguimiento demográfico 

Obtención de datos 

El procedimiento de marcado y seguimiento de individuos está basado en la 
metodología general de los estudios detallados del proyecto AFA (Abert et al., 2001). El 
primer año de muestreo (2001) se seleccionaron dos parcelas representativas de la 
única población conocida en aquel momento. Mediante el empleo de cuerdas y 
referencias métricas orientadas en sentido perpendicular a la pendiente, todos los 
individuos (grupos de tallos reconocidos como tales) fueron ubicados con una 
precisión de 10 cm. Los individuos fueron marcados con una etiqueta plástica de 15 
cm de longitud identificada por un código numérico. Durante 6 años consecutivos 
(2001-2006) se visitaron las parcelas de muestreo un mínimo de dos veces, 
coincidiendo con el óptimo de floración y fructificación de la población, y recogiendo 
la siguiente información por individuo: (1) nº de tallos vegetativos, (2) nº de tallos 
reproductores, (3) nº de capítulos en flor, (4) nº de capítulos en fruto y (5) presencia o 
ausencia de tallos ramoneados, los cuales son fácilmente reconocibles por la 
desaparición del capítulo y la presencia de una marca distinguible en el tallo.  

Variables de estado y análisis matricial  

A partir de la información demográfica obtenida, se siguió la metodología general de 
los análisis de viabilidad poblacional (AVP) de tipo demográfico (Caswell, 1989; 
Menges, 1986; Akçakaya & Sjögren-Gulve, 2000), basados en la estructuración de una 
población en clases de edad o tamaño, a partir de las cuales se obtienen las tasas 
vitales que permiten realizar modelos de proyección en el tiempo. En el caso de 
plantas vasculares, existe una serie de recomendaciones que deben considerarse para 
la definición de clases, en función del ciclo biológico de la especie a estudio, y 
considerando de un modo especial la existencia de dormición en semillas o plantas 
(Menges, 2000b; Burgman, 2004). En el caso de Aster pyrenaeus, el seguimiento anual 
de las parcelas de estudio reveló la existencia de dormición del rizoma, la cual afectó 
a entre un 6 y un 15% de los individuos de la población, y que en la mayor parte de 
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los casos (90%) se identificó como dormición de un año. El reducido número de 
transiciones interpretadas como dormiciones de dos años (un total de 6 casos) se 
consideró como poco significativa y con una elevada sensibilidad a errores de 
muestreo, por lo que no fue tenida en cuenta para el establecimiento de las fases 
vitales. Por otro lado, la existencia de un banco de semillas en el suelo fue 
desestimada después de realizar 5 exploraciones de la capa superficial del suelo, en 
el momento de floración. Aunque no se realizaron pruebas de germinación a partir 
de muestras de suelo, se asumió la existencia de un banco de semillas transitorio 
(Thompson & Grime, 1979), considerando los amplios márgenes de germinabilidad 
de la especie a diferentes temperaturas y luminosidad (Cambecédes & Largier, 2006) 
y los datos disponibles sobre especies vicariantes como Aster amellus,  para la cual se 
ha reconocido la presencia de bancos transitorios en hábitats similares (Czarnecka, 
2004).  

La separación de clases o estados vitales se definió según un sistema mixto de 
selección (Gregg & Nelly, 2006). Se utilizó el número de tallos (ramets) de cada 
individuo como variable relacionada con la capacidad de supervivencia y 
comportamiento reproductivo, estableciendo así una primera clase con reducido o 
nulo valor reproductivo, para individuos con 1 ó 2 tallos. Posteriormente se 
definieron dos clases más, en función de la variabilidad anual del número de tallos 
(individuos con nº > 2), mediante un análisis de conglomerados (cluster K-means), 
estableciendo como punto de corte la mitad de la distancia estadística generada entre 
dos grupos para cada año de estudio. La división de clases concuerda con las 
observaciones del ciclo biológico realizadas a partir de cultivos experimentales ex 
situ de las poblaciones pirenaicas de Aster pyrenaeus (Cambecédes & Largier, 2006), 
por lo que se considera que se aproximan de forma realista a las características 
biológicas de la especie.  

La población quedó finalmente estructurada en cuatro clases (Figura 7-2): (1) planta 
joven con 1 ó 2 tallos (2) planta adulta de 3 a 10 tallos; (3) planta adulta de más de 10 
tallos y (4) planta en dormición. Siguiendo el protocolo general para el análisis de 
viabilidad de poblaciones (Morris & Doak, 2002), se estimaron las tasas vitales de 
supervivencia, crecimiento y fertilidad. A partir de las matrices de transición 
anuales, se obtuvo la tasa de supervivencia absoluta (mediante una tabla de 
contingencia entre las clases de cada transición anual), tasa de crecimiento 
(transformando los valores en función del porcentaje de número de individuos) y la 
tasa ponderada de fertilidad (obtenida en función del valor reproductivo de cada clase o 
VR), a partir del número de nacimientos de cada transición y la respuesta 
reproductiva de las clases reproductoras, según el siguiente algoritmo (Iriondo, com. 
pers.): 
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VR a = (nº nacidos  x  R a) / (R a  x  Na) + (Ri  x  Ni)….+n 

Donde VR = Valor reproductivo de una clase (a); R = la respuesta reproductiva de 
cada clase (= % de unidades reproductoras respecto al total) y N el número total de 
individuos de la clase. 

 

 

Figura 7-2. Fases vitales definidas en la población de Aster pyrenaues: Los trazos discontinuos señalan 
las transiciones reproductivas entre las clases de tamaño: clase 1 (C1), clase 2 (C2) y clase 3 (C3). “D” 
indica la fase de dormición del rizoma (por simplicidad no se representan las transiciones de 
supervivencia). 

 

7.2.4 Análisis de Viabilidad Poblacional y dinámica del hábitat 

Modelo base de proyección 

A partir de las matrices de proyección anuales se calculó una matriz de valores 
medios y otra de desviaciones estándar, las cuales fueron utilizadas para el cálculo 
de parámetros demográficos, como la tasa finita de crecimiento (λ) y las matrices de 
elasticidades y sensibilidades, obtenidas a partir de la herramienta POPTOOLS  para 
EXCEL (Hood, 2005). El modelo de proyección demográfica se aplicó mediante el 
soporte de modelización RAMAS Metapop (Akçakaya, 2002), definiendo en primer 
lugar un modelo base a partir de las tasas vitales de las parcelas, proyectadas para 
toda la población, y utilizando un tamaño inicial estimado de 2500 individuos 
(Jiménez-Alfaro et al., 2004). El tipo de crecimiento poblacional se determinó en 
función de un modelo ceiling, o de crecimiento continuo hasta la capacidad de carga 
(k), estimada en tres veces el valor conocido (= 7500), y fijando una desv. est. del 
10%, en modo a reflejar posibles variaciones del hábitat por causas naturales o 
artificiales. La abundancia inicial se calculó según las proporciones estudiadas en las 
parcelas de estudio, definiendo 954 individuos de Clase-1; 1173 de Clase-2; 173 de 
Clase-3: y 200 en dormición. En el  modelo se incluyó estocasticidad demográfica y 
estocasticidad ambiental con una distribución lognormal. Con el fin de corregir las 
implicaciones de la estocasticidad demográfica en poblaciones especialmente 
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reducidas (Morris & Doak, 2002), se estableció un momento de casi-extinción, con 
base a un límite mínimo de 200 individuos. Se fijó también un límite de explosión 
demográfica correspondiente al tamaño poblacional doble del actual (= 5000 
individuos). El efecto estocástico sobre la población se consideró en función de la 
existencia de correlación entre la tasa reproductora (F), la tasa de supervivencia (S) y 
la capacidad de carga (K), opción que se consideró más adecuada para reflejar el 
efecto de las condiciones ambientales sobre la parte aérea de la planta, con un ciclo 
anual de emergencia. El modelo de proyección se definió para un periodo de 30 
años, sin considerar periodos catastróficos de ningún tipo. 

Modelo espacialmente explícito 

Con el fin de considerar la influencia del componente espacial en el modelo de 
proyección, se utilizó como referencia la fotografía aérea del año 2003 (SIGPAC, 
2003) para elaborar un mapa sobre la estructura del hábitat mediante la 
fotointerpretación del paisaje, a partir de la ortofoto en color a escala 1:5.000. Para 
ello se tomó como referencia el área de influencia de la población de Bulnes y la 
división de celdas de 20x20 m (Figura 7-6). El mapa generado fue importado en el 
programa RAMAS GIS (Akçakaya, 2003) para su utilización en el modelo 
poblacional. A cada celda (20x20 m) se le asignó un valor de adecuabilidad de 
hábitat, obtenido en función del análisis de la distribución poblacional realizado 
sobre la población, mientras que la capacidad de carga (k) de cada celda se calculó en 
función del valor máximo observado en el muestreo de la población. Posteriormente 
se utilizó la aplicación de identificación de teselas de hábitat (patches) incorporado a 
dicho programa, utilizando una distancia mínima de 40 metros para su 
identificación. De este modo se definió un modelo metapoblacional con n 
subpoblaciones, aplicando los mismos parámetros que en el modelo base. Debido a 
la falta de datos sobre la capacidad de dispersión de las semillas de Aster pyrenaeus, y 
la incertidumbre asociada a esta propiedad en plantas vasculares (Fenner & 
Thompson, 2005), el modelo de dispersión incluido, de tipo exponencial negativo, se 
asoció a una distancia máxima de 200 metros, la cual se corresponde a la máxima 
distancia observada en los núcleos más alejados del centroide de la población. 

Simulaciones 

Con el fin de comparar la viabilidad poblacional de Aster pyrenaeus en función de 
diferentes estructuras del paisaje, se establecieron tres escenarios alternativos a la 
estructura espacial actual, la cual puede considerarse como un estado de semi-
abandono, con un bajo impacto de las actividades de siega y pastoreo. Se consideró 
un primer escenario tomando como referencia la foto aérea del vuelo americano del 
año 1956, como situación conocida de aprovechamiento intensivo del territorio. La 
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foto aérea de la zona a escala 1:18.000 fue georreferenciada en un GIS para la 
definición de las mismas unidades de paisaje utilizadas en el modelo espacial inicial. 
Posteriormente se simuló una situación de aprovechamiento máximo del territorio 
(S1), suponiendo el uso de toda la superficie útil para la explotación agro-pastoril en 
el área de estudio, tal y como pudo existir en torno al año 1900. Finalmente, se 
simuló un escenario de abandono y recuperación natural del territorio, o de máxima 
naturalidad (S2), considerando la sucesión vegetal observada en el periodo 
1956/2003 para crear una simulación de la evolución de la vegetación en 50 años, en 
una situación hipotética ubicada en el año 2050. En todos los casos se utilizaron los 
mismos parámetros de proyección demográfica que en el modelo inicial. 

7.3 Resultados 

7.3.1 Estructura espacial y hábitat 

Teselas de hábitat potencial 

El hábitat potencial de Aster pyrenaeus en el territorio de estudio ocupa, según el 
modelo deductivo realizado, una superficie total de 14.17 km2 (1417 ha) distribuidos 
a través de 124 teselas, lo que representa el 7.76% del área de estudio (Figura 7-3). La 
superficie de los polígonos varía entre 1.2 y 125 ha, con un valor medio de 11.43 ha 
(desv. est. = 16.38 ha). Las unidades definidas se distribuyen fundamentalmente a lo 
largo de los valles más profundos y anchos del territorio, separadas unas de otras 
por grandes macizos calcáreos. La visita a 14 unidades de hábitat potencial del 
territorio de estudio permitió reconocer en 12 de ellas unas características similares a 
las comunidades vegetales conocidas en la población de Aster pyrenaeus, con la 
presencia y relativa abundancia de comunidades de orlas eútrofas de Trifolion medii. 
En una de ellas se pudo encontrar, además, una nueva población de la planta, 
localizada a 1.5 km de distancia de la población original, en un valle paralelo 
separado por un macizo montañoso de 1600 metros de altitud. El cálculo de las 
distancias de vecindad a partir del índice de proximidad (PROX) se realizó para 
intervalos regulares entre los 200 y los 2000 metros, en el conjunto de teselas 
identificadas como de hábitat potencial, ofreciendo un valor del índice PROX muy 
variable (PROX medio = 424; desv. est.=1806). Seleccionando los polígonos con una 
superficie mínima de 5 hectáreas, el número de teselas aisladas disminuye de forma 
importante entre los 200 y 600 metros de vecindad (Figura 7-4). El cálculo del índice 
de proximidad (PROX) para la tesela de la población de Aster pyrenaeus superó el 
valor cero (aislamiento completo) a partir de distancias de vecindad superiores a 200 
metros, mientras que la nueva población ofrece valores de conectividad positivos en 
todas las distancias superiores a 50 m.  
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P.N. picos de Europa 

 
            Área de estudio 

Figura 7-3. Distribución de las teselas de hábitat potencial definidas en el modelo deductivo para Aster 
pyrenaeus en el área de Estudio. Se muestra la localización de la población de Bulnes (1), la ubicación de 
una cita reciente de Lastra (2003), y la nueva localidad encontrada en los trabajos de prospección (3).  
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Figura 7-4. Número de teselas aisladas resultantes en una de las distancias de vecindad calculadas en el 
análisis de proximidad (PROX), para un total de 55 teselas de hábitat potencial (aquellas con una 
superficie superior a 5 hectáreas). 

 

Distribución poblacional 

La extensión de presencia de la población de Aster pyrenaeus de Bulnes, medida 
según el mínimo polígono convexo (MPC), es de 79.541 m2 (c. 8 ha), mientras que la 
superficie de ocupación estimada fue de  c. 300 m2  (c. 0.4 ha), ocupando 40 de las 902 
celdas de 20x20 m en que se dividió el paisaje de la localidad de Bulnes (Figura 7-6). 
La asignación del hábitat dominante en cada una de las celdas de 20x20 m se realizó 
a partir de 6 unidades de paisaje (Tabla 7-1), definidas en función de los cuatro tipos 



Capítulo 7 

 

 224

de vegetación más abundantes (avellanedas, aulagares, lastonares y prados de siega) 
y la incorporación de  formaciones mixtas y otras áreas con escasa vegetación o con 
vegetación nitrófila. 

Las unidades de paisaje más frecuentes (Figura 7-5) fueron aquellas identificadas 
como avellanedas (37%), aulagares (21%) y lastonares (19%), mientras que los 
núcleos poblacionales cartografiados se localizan principalmente en las unidades 
mixtas (62.5%) y en avellanedas (32.5%), apareciendo de forma puntual en algunas 
celdas identificadas como lastonares (5%) (Figura 7-5). 

La población estudiada muestra una dispersión de tipo agregado o contagioso 
(Figura 7-6), con un índice R=0.796 (z=-3,70) en el test de Clarke & Evans (medido en 
el ámbito de la extensión de presencia) y un índice estandarizado de Morisita = 0.5. 
La distancia media entre los núcleos poblacionales cartografiados con GPS fue de 
108.71 metros.  

El análisis de distancias según la media harmónica (Figura 7-7) permite diferenciar 
espacialmente un núcleo principal de individuos, alrededor del cual se disponen 
grupos con menor densidad, en dirección favorable a la pendiente, y que constituyen 
el principal núcleo demográfico (Figura 7-7). De forma puntual se localizan también 
grupos aislados a lo largo de la extensión de presencia, con una distancia máxima, 
entre localizaciones dentro del hábitat potencial, de 379 metros. 

 

 
nº Unidad Vegetación dominante 

1 Avellanedas  Formaciones arbustivas eútrofas formando masas continuas dominadas 
por Corylus avellana (Corylo-Populion tremulae) 

2 Aulagares  Matorrales secundarios sobre suelos no forestales dominados por Genista 
hispanica subsp. occidentalis  (Genistion occidentalis) 

3 Lastonares  Comunidades herbáceas seminaturales dominadas por Brachypodium 
pinnatum subsp. rupestre (Potentillo-Brachypodion rupestris) 

4 Formaciones mixtas   Complejos de vegetación secundaria compuestos por comunidades 
herbáceas, aulagares o avellanos en diferentes proporciones 

5 Prados de siega Prados sometidos a siegas periódicas (Arrhenatherion) 

6 Otras Roquedos, canchales y asentamientos humanos con vegetación nitrófila 

Tabla 7-1. Unidades de paisaje definidas en el entorno de la población de Aster pyrenaeus, para cada una 
de las celdas de 200x200 metros, a partir de la vegetación dominante interpretada en la ortofoto del 
SIGPAC a escala 1:25.000 del territorio (Figura 7-6).  
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Figura 7-5. Porcentaje total de celdas de 20x20 m (% celdas) y porcentaje de ocupación de Aster 
pyrenaeus (% ocupación) para cada una de las 6 unidades de paisaje definidas (según Tabla 7-1). 

 

 

Figura 7-6. Puntos de presencia y Extensión de presencia (MPC) de la población de Aster pyrenaeus en 
Bulnes. Se muestran las 902 celdas de 200x200 m en que se ha dividido el área de estudio. 

 

 
 

Figura 7-7. Distribución espacial de los núcleos poblacionales de Aster pyrenaeus en la población de 
Bulnes, en función de la media harmónica (MH) de las distancias intrapoblacionales (izquierda) y el 
número de individuos (Ni) por cada núcleo poblacional (derecha). 
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Ocupación individual 

El índice de ocupación de los individuos muestreados en las parcelas de seguimiento 
fue mayor en las zonas más luminosas (46.5%) o de semisombra (41.7%) que en las 
áreas más sombreadas (11.7%). Los individuos más jóvenes (clase 1) muestran una 
cierta tendencia a ocupar los espacios más luminosos mientras que el resto (clases 2 y 
3) presentan un menor porcentaje de individuos en las áreas de sombreado bajo y 
medio (Figura 7-8).  

La distribución espacial de las parcelas (Figura 7-9) sigue un patrón de agregamiento  
o contagioso durante los seis años de estudio (índice estandarizado de Morisita=0.5), 
con un promedio de R=0.75 (desv. est=0.05) y z=-4.119 (desv. est.=0.79), medido para 
un número medio de 90.7 individuos en las dos parcelas muestreadas. La proporción 
de individuos nacidos, muertos o supervivientes no ofrece diferencias significativas 
en las diferentes clases de cobertura (pruebas X2 y G-test; p > 0.2, 2 g.l.), manteniendo 
siempre un patrón homogéneo en las dos parcelas. Los individuos nacidos cada año 
se localizaron a una distancia media de 0.78 metros (desv. est. = 0.56 m), respecto a 
su vecino más próximo, con un valor máximo de 3.38 m y un valor mínimo de 0.15 
m, sin encontrar diferencias significativas en las dos parcelas de muestreo (X2=1.73; 
p=0.119). 
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Figura 7-8. Porcentaje de individuos para cada una de las clases de estado (C1- clase1; C2- clase2; C3- 
clase3) en función del grado de cobertura de la vegetación (L: luz; T: semisombra o transición; S: 
sombra) en los seis años de seguimiento. No se incluyen los individuos en dormición. 

 



Capítulo 7 

 

 227

PARCELA 1  

2001 2002 2003 2004 2005 2006 

      
PARCELA 2  

2001 2002 2003 2004 2005 2006 

      

Figura 7-9. Distribución espacial de los individuos marcados durante los 6 años de seguimiento (Parcela 
1: 215 m2; Parcela 2: 166 m2).  Los tonos reflejan el grado de cobertura para cada celda de 1 m2, 
indicando cobertura total (tono oscuro) media (color oscuro) o insolación (tono claro). 

 

7.3.2 Estructura poblacional y tasas vitales 

El número medio de individuos pertenecientes a cada una de las clases de estado 
definidas fue del 8% para la clase de dormición; 38% para la clase 1; 47% para la 
clase 2; y 13% para la clase 3; proporción que se mantuvo relativamente constante a 
lo largo de los 6 años de muestreo (Figura 7-10). El comportamiento reproductivo 
medio de los individuos muestreados está directamente relacionado con su 
pertenencia a una clase superior (Índice de Spearman R2=0.85; p<0.001), mientras que 
las tasas de supervivencia fueron más altas para los individuos de la clase 1 (58%) y 
la clase 2 (67%) que para los individuos de la clase 3 (33%). El valor reproductivo 
medio asignado también se incrementa en las clases superiores, con valores de 
0.1315 (Clase 1), 0.2035 (Clase 2) y 0.5085 (Clase 3). La mortalidad fue mayor en los 
individuos de clase 1, considerando como muertos los individuos no localizados 
durante dos o más años.  
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El número total de individuos no mostró variaciones importantes durante los seis 
años, ofreciendo una tendencia ascendente, con un valor medio de la tasa finita de 
crecimiento (λ) = 1.107 (desv. est. = 0.093). Las variaciones en el valor de λ están 
directamente relacionadas con el número de tallos ramoneados el año anterior (R2= 
0.95; p<0.001). En las matrices de transición media y de desv. est. obtenidas (Tabla 
7-3) se puede apreciar una elevada variabilidad interanual. Los mayores valores de 
elasticidad fueron para las transiciones de supervivencia de las clases 1 y 2. 

 

 

Figura 7-10. Proporción de individuos pertenecientes a cada una de las fases de estado definidas, 
durante los seis años de estudio. Clase 1: 1ó 2 tallos; Clase 2: 2 a 6 tallos; Clase 3: > 6 tallos; D: en 
dormición. 

 

 
 2001 2002 2003 2004 2005 2006 

Ni 162 176 177 186 190 177 
N ram 26 43 139 95 46 111 

N tallos 744 713 578 764 769 739 
λ =  1.0758 0.9582 1.1866 1.1916 1.0690 

Tabla 7-2. Número de individuos (Ni), número de individuos ramoneados (N ram) y número total de 
tallos (N tallos) observados durante los seis años de seguimiento. El valor de Lambda (λ) indica la tasa 
de crecimiento finito para cada sucesión anual. 
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Matriz de transición media 
 Clase 1 Clase 2 Clase 3 D 
Clase 1 0.7367(*) 0.3036(*) 0.3888(*) 0.4915 
Clase 2 0.2039 0.7050 0.4896 0.2836 
Clase 3 0.0100 0.0713 0.3354 0.0249 
D 0.1413 0.0701 0.1111 0.0000 

Matriz de desviaciones estándar 
 Clase 1 Clase 2 Clase 3 D 
Clase 1 0.0517 0.0180 0.2187 0.3009 
Clase 2 0.0547 0.1402 0.1470 0.1872 
Clase 3 0.0382 0.0577 0.3313 0.0356 
D 0.0517 0.0180 0.2187 0.0000 

Matriz de elasticidad media 
 Clase 1 Clase 2 Clase 3 D 
Clase 1 0.3103 0.0983 0.0149 0.0387 
Clase 2 0.0998 0.2652 0.0218 0.0260 
Clase 3 0.0057 0.0316 0.0176 0.0027 
D 0.0464 0.0177 0.0033 0.0000 

Tabla 7-3. Matrices de transición media, transición estándar y elasticidad media obtenidas a partir de 
los datos demográficos recogidos durante los seis años de estudio (en sombreado, los valores más 
altos). Se marcan con (*) los valores correspondientes a tasas de fertilidad + supervivencia.  

 

7.3.3 Proyección demográfica 

Modelo base 

El modelo base de proyección se creó para un periodo de 30 años, ejecutando 1000 
repeticiones estocásticas, a partir de un tamaño poblacional inicial de 2500 
individuos. Los valores medios de proyección muestran una tendencia demográfica 
positiva para dicho periodo, con una probabilidad de declinación inferior al 40% 
(Figura 7-11). La probabilidad de casi extinción (tamaño poblacional < 200 
individuos) fue = 0 en 30 años, mientras que la probabilidad de superar los 5000 
individuos (casi-explosión) fue del 44.8%. Utilizando el mismo modelo en un 
periodo de 100 años, la probabilidad de extinción resultó <10%, y la probabilidad de 
extinción fue = 0, mientras que la probabilidad de casi-explosión fue del 15%. 

Modelos espaciales y escenarios de hábitat 

A partir de las frecuencias de ocupación de hábitat medidas en la población, se 
clasificó el área de estudio (celdas de 20x20 m) en función de tres valores de 
adecuabilidad de hábitat. Se consideró como hábitat óptimo para la planta las áreas 
dominadas por unidades mixtas (tipo 4 en Tabla 7-1), por lo que a las celdas 
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asignadas a este tipo de vegetación se les dio un valor de adecuabilidad de hábitat 
(AH)=1. Como áreas de hábitat subóptimo se seleccionaron las celdas dominadas por 
avellanedas o formaciones arbustivas eútrofas (tipo 1 en Tabla 7-1), asumiendo que 
la menor ocupación de Aster pyrenaeus en este tipo de vegetación es debida a una 
limitación ecológica de su estructura espacial, asignándoles un valor de AH=0.5. El 
resto del territorio, constituido por prados y pastos de uso intensivo, roquedos y 
asentamientos humanos, se consideraron áreas no adecuadas para la planta, o donde 
ésta no es capaz de formar poblaciones estables, aplicándoles un valor de AH=0.  

La densidad media observada en las áreas con hábitat óptimo (AH=1) fue de 156 
individuos por celda, en el conjunto de la población, y 200 individuos en la parcela 
muestreada, mientras que las áreas con hábitat subóptimo (AH=0.5) presentan una 
densidad de 81 individuos por celda. En base a ello se aplicó un valor de capacidad 
de carga (k) = 200 para las unidades de hábitat óptimo y de k=100 para las unidades 
con hábitat subóptimo, incorporando la expresión K=noc*ahs*200 en la plataforma 
RAMAS GIS (siendo K= capacidad de carga del tesela; noc= número total de celdas; y 
ahs= valor medio del índice AH).  

La asignación de los valores de adecuabilidad de hábitat (AH) y la medida de 
capacidad de carga a cada uno de los cuatro escenarios espaciales definió diferentes 
modelos de proyección (Tabla 7-4). La visualización de las “curvas de extinción” 
obtenidas a partir de dichos modelos (Figura 7-12) muestran cómo los estados más 
favorables para el crecimiento poblacional se corresponden con la situación actual 
(2003) y la simulación de máxima naturalidad (S1). En ambos casos existe un riesgo 
próximo al 35% de que el tamaño poblacional sea inferior al actual. El escenario de 
1956 muestra una situación menos favorable, con probabilidad del 50% de reducción 
del número de individuos. Por su parte, el escenario de máximo aprovechamiento 
del territorio (S1) muestra la peor situación, con un 90% de probabilidad de no 
superar los 2500 individuos. La estructura espacial y las curvas de declinación de 
cada uno de los modelos se muestran en la Figura 7-13. 

 
Escenario Descripción AH=1 AH=0.5 AH=0 k N 
S1 (1900) Máximo uso del territorio  16 49 837 8100 1289 
1956 Situación 1956  54 205 643 31300 2681 
2003 Situación 2003 81 343 478 50500 3465 
S2 (2050) Máxima naturalidad 81 520 301 68200 3471 

Tabla 7-4. Número de celdas de 20x20 m incluidas en las tres categorías de adecuabilidad de hábitat 
(AH; nº total=902). k) capacidad de carga estimada N):  tamaño poblacional medio proyectado para 
cada uno de los escenarios modelizados (el valor de N para el modelo base fue de 3484 individuos). 
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Figura 7-11. (A) Trayectoria demográfica y (B) probabilidad de declinación para un periodo de 30 años, 
en la población de Bulnes, obtenidas a partir del modelo de proyección definido en RAMAS, y los datos 
demográficos de 6 años. (las barras verticales reflejan la desv. est., y los puntos los valores máximos y 
mínimos de cada simulación). 
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Figura 7-12. Curvas de extinción para cada uno de los modelos de proyección: modelo base (B); 
situación conocida en 1956 y 2003; y simulaciones de máximo aprovechamiento (S1 ó 1900) y máxima 
naturalidad (S2 ó 2050). 
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Figura 7-13. Probabilidad de declinación (P) de la población de Aster pyrenaeus y estructura espacial de 
los modelos proyectados según la situación de 1956, 2003, y las simulaciones de máximo 
aprovechamiento (S1 ó 1950) y máxima naturalidad (S2 ó 2050). La intensidad del color se corresponde 
con el valor de adecuabilidad de hábitat asignado a cada celda: AH=0 (claro); AH=0.5 (medio) y AH=1 
(oscuro). 
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7.4 Conclusiones y discusión 

7.4.1 Distribución y hábitat de Aster pyrenaeus 

A una escala local, el aislamiento de las unidades de hábitat potencial identificadas 
(Figura 7-4) permite interpretar un efecto barrera que puede limitar la capacidad de 
expansión de la planta, y que en el caso de la población estudiada sólo podría 
superarse a través de mecanismos de dispersión que alcanzaran distancias de 200 
metros. Aún superada esta distancia, los bajos valores de conectividad medidos 
(índice PROX) en la tesela de hábitat de la población estudiada sugieren la existencia 
de un aislamiento importante del núcleo poblacional de Bulnes, en función de la 
disponibilidad de hábitat. Considerando la configuración actual del territorio, donde 
la mayor parte de las áreas no seleccionadas en el modelo de hábitat potencial se 
corresponden con áreas rocosas calcáreas o matorrales xerófilos (considerados no 
adecuados para el establecimiento de poblaciones), la capacidad de dispersión actual 
de la planta, a escala de paisaje, parece muy limitada. La nueva población 
encontrada en las prospecciones dirigidas se encuentra, por el contrario, en un 
fragmento de hábitat de mayores dimensiones y menor aislamiento, si bien su 
tamaño poblacional (500 individuos) es inferior al de la población de Bulnes (con 
2500 individuos). A pesar de ello, la mayor parte de las teselas de hábitat  potencial 
identificadas ofrecen un amplio nivel de aislamiento, lo que limita el intercambio 
reproductivo entre las especies que viven en ellas, especialmente si se trata de 
plantas especialistas de estos medios, como Aster pyrenaeus. 

A una escala poblacional, los resultados obtenidos en la extensión de presencia de la 
planta muestran igualmente síntomas de limitación espacial, como son el alto nivel 
de agregamiento y el bajo grado de ocupación de las unidades de paisaje 
consideradas óptimas. Esta limitación podría estar causada por factores intrínsecos 
(alcance de dispersión de semillas) o extrínsecos (limitaciones ecológicas). Dichas 
limitaciones coinciden con los estudios de Munzbergová (2004) en que se relaciona el 
asentamiento de plántulas con la presencia de microhábitats favorables en pastizales 
calcícolas, indicando limitaciones en la dispersión de Aster amellus (vicariante de 
Aster pyrenaeus) a distancias mayores de 100 metros. En el caso de Aster pyrenaeus, la 
disposición espacial de los núcleos poblacionales parece estar relacionada con la 
ocupación de nuevos nichos (antiguos prados en proceso de abandono), y con una 
dispersión positivamente relacionada a la pendiente, facilitada por el importante 
desnivel de la zona. Por otra parte, el núcleo principal de la población ocupa un área 
donde la vegetación actual (definida como formaciones mixtas, Tabla 7-1) no parece 
haber sufrido cambios relevantes, dado que se trata de una zona de derrubios y 
caída de piedras posiblemente sometida a una fragmentación natural. De hecho, y 
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según fuentes del Parque Nacional, esta área concreta ha sido tradicionalmente 
utilizada como aprovisionamiento de leña de avellano, debido a la imposibilidad de 
ser cultivada o segada, lo que permite identificar el núcleo poblacional de mayor 
densidad (Figura 7-7) como el posible centro de una población fuente-sumidero 
(Hanski, 1999). Un factor limitante para la dispersión, en el seno de un sistema de 
estas características, sería la existencia de una vegetación fragmentada y la 
disponibilidad de una mínima cobertura de árboles y arbustos, ofreciendo micro-
gradientes ambientales basados en la competencia por la luz, factor que, junto a la 
naturaleza del suelo, constituye el principal elemento relacionado con el 
asentamiento de plantas de bordes forestales (Gehlhausen, 1990). Las medidas de 
reclutamiento observadas a escala individual (inferiores a 3 metros), junto al patrón 
de ocupación contagioso de la población, refleja también una cierta limitación de 
reclutamiento en las parcelas estudiadas, que puede relacionarse con la 
disponibilidad de hábitat, tal y como sugiere la distribución de los individuos en el 
conjunto de dichas parcelas (Figura 7-9).  

Si bien la estructura del hábitat está implicada en la distribución espacial de Aster 
pyrenaeus en las tres escalas analizadas, el efecto de cada una de ellas sobre la 
viabilidad de la población puede ser diferente. Mientras que la escala local afectaría 
a la dispersión y el intercambio reproductivo entre poblaciones, las escalas 
poblacional e individual afectarían a la disponibilidad de hábitat y en consecuencia 
al reclutamiento, afectando igualmente al tamaño poblacional. Ambos aspectos 
(dispersión y reclutamiento) suelen considerarse entre las principales factores 
limitantes para la distribución espacial y el tamaño poblacional de plantas vasculares 
(Munzbergova & Herben, 2005). En el caso de la población estudiada, la fuerte 
pendiente y la heterogeneidad del hábitat podrían explicar escasas distancias de 
alcance de las semillas, en función de las turbulencias de aire y el tipo de vegetación 
circundante, principales factores relacionados con la dispersión de semillas 
voladoras (Soons, 2006). Sin embargo, la capacidad dispersiva de las semillas 
anemócoras ofrece numerosas incertidumbres, debido a la dificultad de establecer 
observaciones o  modelos mecánicos (Nathan et al., 2003). En cualquier caso, la 
estrategia biológica de Aster pyrenaeus parece adaptada a los inconvenientes de una 
limitada capacidad de dispersión de semillas, manteniendo una reproducción eficaz 
(Guzmán et al., 2000) y elevadas tasas de germinación en tiempos reducidos y bajo 
cualquier condición de luminosidad (Cambecèdes & Largier, 2006). Estas 
características coinciden con las propiedades atribuidas a especies oportunistas que 
buscan ambientes adecuados para su establecimiento y que desarrollan bancos de 
semillas transitorios (Thompson & Grime, 1979;Grime, 1979; Washitani et al., 1997). 
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7.4.2 Demografía y viabilidad poblacional 

Tanto la estructura poblacional como la matriz de elasticidades obtenida a partir de 
los datos demográficos muestran la importancia de los individuos de clase 1 y 2 en la 
evolución demográfica de la población, los cuales representan las etapas pioneras y 
maduras del ciclo vital, respectivamente. Por otro lado, la distribución uniforme de 
los individuos en las clases de cobertura definidas (Figura 7-8) avalan la importancia 
de situaciones mixtas en el hábitat general de especies de bordes forestales, o 
situaciones de semisombra. Del mismo modo, la reducida tasa de ocupación en las 
áreas más sombreadas (11.7%) y las bajas tasas de reclutamiento en las áreas con 
mayor luminosidad (en ningún caso se han detectado individuos a más de 1 metro 
de distancia de las fuentes de sombra) sugieren la querencia de Aster pyrenaeus por 
dichas situaciones. La situación ecológica favorable en que se encuentran las parcelas 
estudiadas se refleja también en una tendencia demográfica poblacional positiva 
(λ>1) en cuatro de las cinco transiciones anuales, confirmando así la afinidad de la 
planta por situaciones de orlas o claros de bosques. 

Como consecuencia de la tendencia poblacional estable, el modelo demográfico 
basado en un periodo de 30 años muestra una probabilidad de declinación 
relativamente baja (<40%). Del mismo modo, aplicando el criterio E de amenaza de 
UICN (2001), la probabilidad de declinación para un periodo de 100 años (<10%) 
implicaría una valoración de “no amenazada” de la población, la cual contrasta con 
la categoría actual de “En peligro crítico”, basada principalmente en la rareza de la 
planta. Sin embargo, la aplicación del modelo de viabilidad poblacional (AVP) para 
la toma de decisiones sobre la conservación de la planta debería considerar el grado 
de incertidumbre asociado a la recolección y tratamiento de los datos, así como las 
asunciones tomadas para la construcción del modelo (Akçakaya, 2003; Burgman, 
2004). La principal asunción del modelo realizado se basó en la decisión sobre las 
fases del ciclo vital, desestimando la existencia de un banco de semillas permanente, 
e incluyendo una fase de dormición de rizomas de un año de duración. Dicha 
asunción puede considerarse acertada, mientras no existan nuevos datos, 
considerando que los bancos de semillas transitorios son una característica típica de 
plantas herbáceas perennes de pastizales seminaturales calcícolas y que afecta a 
muchas de las plantas que comparten nicho con Aster pyrenaeus, como Laserpitium 
latifolium, Vicia cracca o Agrimonia eupatoria (Lindborg, 2007). Los procesos de 
dormición detectados pueden, además, identificarse con plantas del mismo tipo 
biológico de Aster pyrenaeus, si bien los periodos de dormición de hemicriptófitos son 
poco conocidos, salvo en el caso de  orquidáceas, para las cuales suelen considerarse 
dormiciones de entre 2 y 3 años (Pfeifer et al., 2006; Shefferson et al., 2001; Shefferson 
& Tali, 2007).  
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Considerando como válidas ambas asunciones, la proyección demográfica se ve 
principalmente afectada por la estructura poblacional de fases vitales, extrapolada 
de las parcelas de seguimiento a la población completa (214 y 2500 individuos, 
respectivamente). Esta asunción limita la interpretación de los modelos en términos 
absolutos de probabilidad de extinción o declinación de la población, si bien no 
invalida la interpretación de los cambios de uso del territorio sobre una misma 
tendencia poblacional. De manera adicional, la variabilidad ambiental observada 
durante los seis años de seguimiento, con diferentes secuencias de sequía e 
intensidad de herbivorismo, permite asignar una cierta coherencia a los datos 
disponibles, los cuales superan el periodo mínimo de 3 ó 4 años considerado 
necesario para este tipo de estudios (Pfeifer et al., 2006).  

7.4.3 Efectos de la transformación del paisaje  

Los modelos demográficos pueden ser utilizados como referencia para la toma de 
decisiones de conservación, o como método exploratorio o adaptativo (Akçakaya, 
2003; Burgman, 2004), dado que los análisis de viabilidad poblacional de plantas 
ofrecen su principal aplicación en la valoración relativa de diferentes escenarios. En 
el presente trabajo se ha podido relacionar los efectos de la disponibilidad de hábitat 
en un fragmento o tesela de paisaje, donde la planta obtiene una adecuada situación 
ecológica, directamente relacionada con la capacidad de carga de la población, como 
se deduce de los diferentes escenarios proyectados (Figura 7-13). Si bien la aplicación 
de las condiciones demográficas medidas durante el periodo 2001/2006 ofrece 
limitaciones de interpretación para otros periodos temporales, se ha podido evaluar 
el efecto relativo de diferentes configuraciones del paisaje sobre la población de 
Bulnes.  

La importancia de comprender la modificación histórica del paisaje se basa en su 
relación directa con la viabilidad y ocupación de poblaciones de plantas 
(Münzbergová et al., 2005). Una de las principales teorías consideradas en este 
aspecto es la denominada “deuda de extinción” (extinction debt), según la cual la 
configuración histórica del paisaje (distancia y conectividad entre teselas) está 
directamente relacionada con la distribución actual de poblaciones (Tilman et al., 
1994). Esta teoría sirve de base para explicar la distribución actual de plantas en 
paisajes fragmentados, como hipótesis alternativa a la capacidad de dispersión de 
semillas en tiempos relativamente cortos (Lindborg & Eriksson, 2004; Herben et al., 
2006). La ditribución del área de ocupación actual de Aster pyrenaeus y la situación de 
refugio del núcleo poblacional principal en un momento histórico de máxima 
utilización del territorio, apunta a una situación que puede ser explicada según el 
modelo de deuda de extinción. De este modo, la población fuente podría haberse 
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mantenido en el área ocupada por el núcleo poblacional principal, en un momento 
de aprovechamiento intensivo del territorio (simulado por el escenario S1 ó 1900), 
actuando como una población refugiada en hábitats adecuados, en espera de un 
momento adecuado de dispersión, favorecido por su condición de especie 
oportunista. En el momento actual, la población de Aster pyrenaeus no parece diferir 
de una situación de máxima naturalidad, según los resultados ofrecidos en los 
modelos 2003 y S2 (2050). Siguiendo esta hipótesis de refugio de la población de 
Bulnes, en el momento actual no existen signos que permitan definir un riesgo de 
extinción local basado en amenazas recientes, como única alternativa a la explicación 
de la deuda de extinción (Adriaens et al., 2006, Cousins et al., 2007). 

7.4.4 Conclusiones finales 

Las principales conclusiones de este estudio pueden resumirse en tres puntos: (1) la 
distribución de Aster pyrenaeus presenta altos niveles de fragmentación de hábitat a 
diferentes escalas; (2) la población de Bulnes muestra síntomas de encontrarse en un 
momento de estabilidad y potencial expansión demográfica en la tesela de paisaje en 
que se ubica, aunque limitada espacialmente para su expansión a otras teselas de 
hábitat potencial; y (3) la tendencia poblacional actual estable se puede interpretar 
como una adaptación a una estructura de hábitat favorable, derivada del abandono 
de los usos tradicionales del territorio y el aumento de situaciones de semisombra. 

A pesar de que los efectos derivados de la fragmentación figuran entre las 
principales causas de amenaza en poblaciones de plantas (Brigham, 2003), éstos 
pueden variar en función de la escala de fragmentación, lo que debe ser tenido en 
cuenta para la elaboración de planes de gestión que permitan mantener en óptimas 
condiciones las poblaciones de Aster pyrenaeus. Los paisajes de montaña son, por 
definición, susceptibles de presentar una alta frecuencia de espacios fragmentados 
ricos en los denominados bordes recientes (created edges) (Harper et al., 2005), sean de 
origen natural (por causas geomorfológicos, climáticas, etc.) o artificial (actividades 
agrícolas y ganaderas, etc.). Es en estas situaciones donde algunas especies 
encuentran su óptimo, actuando como oportunistas, en el caso de plantas de orlas 
forestales ocupando áreas intersticiales o claros. De hecho, los pastizales calcáreos 
seminaturales suelen mostrar una elevada diversidad en especies adaptadas a 
medios fragmentados a escala de paisaje (Honnay et al., 2006). En el caso de Aster 
pyrenaeus, la conservación de las poblaciones requiere de medios fragmentados y 
heterogéneos a escala de paisaje y poblacional, lo que supone una situación similar a 
otras plantas raras o amenazadas que requieren de un estado de fragmentación 
natural o seminatural (Andrieu et al., 2007).  
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Los resultados del presente estudio apuntan hacia la necesidad de plantas de orlas 
por disponer de situaciones ecológicas naturales de fragmentación, las cuales se 
pueden ver favorecidas o limitadas en función del impacto sobre el territorio. De este 
modo, la principal medida para la conservación de la especie pasaría por mantener 
la estructura actual de hábitat, al menos a corto o medio plazo. Por otro lado, 
considerando la importancia de paisajes fragmentados para la viabilidad de Aster 
pyrenaeus y una posible limitación de su capacidad de dispersión, el mantenimiento 
de estas zonas resulta de especial interés en las áreas más próximas a la ocupación 
actual de la planta. Además, la dinámica natural reciente favorecería la expansión de 
la planta a medio plazo, siempre que no se ejecutaran acciones de homogeneización 
de la extensión de presencia de la población (recuperación de prados de siega, 
concentración parcelaria para usos ganaderos, etc.).  

En cualquier caso, la incógnita más relevante sobre la distribución futura de la planta 
radica en su respuesta a una condición de máxima naturalidad dominada por 
bosques mixtos, situación para la cual el escenario de máxima naturalidad (S2 ó 
2050) no puede considerarse como representativo. A pesar de que Aster pyrenaeus 
debería haber coexistido con situaciones dominadas por bosques, el grado de 
aislamiento de hábitats favorables debería haber sido mucho menor al actual, 
favoreciendo el intercambio genético entre poblaciones. En la presente situación, la 
elevada diversidad genética medida en la población de Bulnes (Cambecedes & 
Largier, 2006) implica la capacidad de mantener una cierta viabilidad evolutiva en 
un paisaje aislado, lo que resulta coherente con respuestas conocidas de plantas raras 
frente a la fragmentación (Honnay & Jacquemyn, 2007), considerando procesos 
esporádicos de intercambio genético.  

Entre los principales riesgos potenciales de la población estudiada, debe 
considerarse la posible limitación en el reclutamiento, derivada de la disponibilidad 
de nichos, factores implicados en la propia pervivencia de las comunidades 
herbáceas de bordes forestales o afines a ellas (Van Gils & Kovács, 1976). En este 
sentido, una estrategia útil para verificar la viabilidad de las poblaciones de Aster 
pyrenaeus es realizar seguimientos periódicos que impliquen medidas de ocupación 
de la planta en relación con la evolución del hábitat, así como estudios que permitan 
valorar el efecto ecológico de situaciones de bosques cerrados y poco fragmentados. 
De este modo no serían necesarias acciones de conservación específicas a corto plazo, 
dejando abierta la posibilidad de realizar una gestión adaptativa en función de la 
evolución observada. Estos procedimientos serían aplicables igualmente a otras 
especies de interés para la conservación propias de hábitats de bordes forestales, 
donde la relación con la estructura o dinámica del hábitat podría variar. La 
necesidad de refugio de especies típicas de pastizales calcícolas, en función de 
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gradientes geográficos, es un factor conocido en comunidades herbáceas calcícolas 
de bordes forestales (Valachovic, 2004), en las cuales suele considerarse la necesidad 
de un mínimo manejo del territorio para su conservación (Muller, 2002).  
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Capítulo 8 ▪ Diversidad y conservación de fuentes 
carbonatadas: valoración a través de una 
planta indicadora, Centaurium somedanum 
M.Laínz 

 

 

 

� Objetivos: Evaluar la diversidad y estado de conservación de hábitats ligados a fuentes 
carbonatadas en un territorio de la Cordillera Cantábrica, mediante el estudio de 
Centaurium somedanum, una especie amenazada asociada a estos medios. 

� Metodología: Se revisó la distribución histórica y actual de Centaurium somedanum, 
mediante el muestreo sistemático de las localidades donde había sido citada la planta, 
evaluando el tamaño poblacional y la dispersión geográfica de las poblaciones mediante 
un SIG. Se caracterizó la variabilidad florística (plantas vasculares y briófitos) de las 
comunidades vegetales en que vive la planta, utilizando análisis multivariante (DCA y 
TWINSPAN) e incorporando las comunidades de fuentes carbonatadas más afines 
descritas en la Cordillera Cantábrica. Finalmente se valoró la diversidad e interés para la 
conservación de los principales grupos de vegetación establecidos. 

� Resultados: La distribución actual de Centaurium somedanum se ha visto reducida en su 
extensión de presencia en un periodo de c. 20 años. Se ha podido confirmar la existencia 
de al menos 14 poblaciones, distribuidas en un área de 134 km2, entre los 700 y 1700 m de 
altitud. Las comunidades vegetales en que vive la planta muestran un gradiente de 
variabilidad florística cuyos extremos pueden relacionarse con comunidades típicas de 
tobas calcáreas (Adtiantion) y turberas planas neutrobasófilas (Caricion davallianae). Los 
hábitats relacionados con Caricion davallianae mostraron unos valores de diversidad 
significativamente más altos (riqueza florística, número de plantas vasculares e índice de 
Shannon), así como un mayor número de plantas de interés para la conservación, si bien 
los hábitats de Adiantion denotan una especial reducción de su área de distribución, 
producida por la construcción de infraestructuras de comunicación. 

� Principales conclusiones: La idoneidad de C. somedanum como planta indicadora se 
atribuye a su afinidad con fuentes carbonatadas. A partir de los datos recopilados en el 
área de distribución de la planta, se ha podido interpretar la variabilidad de 
comunidades ligadas a estos medios en la Cordillera Cantábrica. Los resultados 
obtenidos permiten concluir la utilidad de especies amenazadas que además pueden 
servir como indicadores ecológicos, como herramienta para el desarrollo de acciones de 
conservación integradas de especies y ecosistemas, facilitando la identificación de 
especies bandera o simbólicas para la conservación, y permitiendo establecer pautas de 
gestión adecuadas para el mantenimiento de estos hábitats. 
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8.1 Introducción  

Las fuentes carbonatadas (calcareous springs o alkaline springs) dan origen a 
ecosistemas raros, especializados y sensibles, que en la mayor parte de las montañas 
europeas se identifican como hábitats amenazados (Devillers et al., 2001). Del mismo 
modo, la singularidad ecológica de estos medios hace que los organismos que viven 
en ellos (plantas vasculares, briófitos, algas, invertebrados, etc.) presenten una alta 
proporción de especies raras y/o amenazadas (Pentecost, 2005; Hájek, 2005). Entre las 
principales causas de degradación de estos hábitats figura la alteración del régimen 
hídrico y los cambios en el uso del territorio (Grootjans et al., 2006), si bien también 
se han reconocido amenazas relacionadas con la fragmentación geográfica y la 
pérdida de diversidad genética de las plantas estructurales más comunes de estos 
ecosistemas (Hooftman et al., 2004).  

Debido a su importante biomasa relativa y a su función estructural, el componente 
florístico de estos medios (plantas vasculares y briófitos) es el más utilizado para su 
caracterización, sirviendo como especies o grupos de especies diagnósticas de los 
diferentes eco-grupos reconocidos en los complejos de humedales y turberas 
(Nakamura et al., 2002; Miserere et al., 2003; Poulícková et al., 2005). El componente 
florístico de los ecosistemas relacionados con fuentes carbonatadas puede ser 
utilizado, además, como indicador para la valoración de su estado de conservación, 
mediante el seguimiento periódico de especies indicadoras (Gualmini, 2000) o el 
estudio comparado de las comunidades vegetales que viven en estos medios y el 
efecto de los factores que los amenazan (Stammel et al., 2003; Diemer et al., 2001).  

En la Cordillera Cantábrica, las fuentes carbonatadas y los ecosistemas que de ellas 
dependen, principalmente turberas planas eútrofas, albergan un importante número 
de plantas vasculares de interés para la conservación, incluyendo plantas endémicas 
(por ej., Juncus balticus subsp. cantabricus, Salix hastata subsp. picoeuropeana), plantas 
raras que representan el límite occidental de distribución europea (por ej., Carex 
davalliana, Primula farinosa) o plantas amenazadas (por ej., Triglochin palustre, 
Cochlearia pyrenaica). Debido a la especialización ecológica de la flora de estos medios 
y la reducida extensión que suelen ocupar, la definición de un enfoque de 
conservación dirigido al ecosistema (Noss, 1996) parece una solución adecuada para 
la elaboración de estrategias de conservación, si bien la falta de conocimiento sobre 
la distribución y diversidad de estos medios limita la aplicación de esta perspectiva 
en el territorio. Sin embargo, el interés para la conservación de algunas especies 
ligadas a estos medios, incluidas en listas rojas nacionales o en los catálogos de 
protección vigentes, hace que deban considerarse mecanismos de estudio que tomen 
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en consideración el estado de conservación de estas plantas, en relación con la 
distribución, rareza y conservación de sus hábitats.  

Entre las principales herramientas para la definición de medidas de conservación in 
situ, la aplicación de indicadores ecológicos puede resultar eficaz, a través de 
parámetros relacionados con el estatus de conservación de la diversidad biológica, 
las amenazas a la biodiversidad o la integridad de los ecosistemas (CBD, 1992). Sin 
embargo, la utilización de indicadores ecológicos requiere de unas pautas 
determinadas de selección, en relación con los objetivos o la información que de ellos 
se pretende obtener (Wardrop et al., 2007). Además, pueden utilizarse grupos 
biológicos muy diversos, en función de la afinidad ecológica y su relación con el 
estado actual o evolución histórica de los ecosistemas de interés (Hilty & 
Merenlender, 2000; Bouyera et al., 2007).  

En este trabajo se evalúa la utilización de una especie indicadora para el estudio de 
ecosistemas ligados a fuentes carbonatadas en la Cordillera Cantábrica. Para ello se 
ha seleccionado una planta endémica y amenazada de la Cordillera Cantábrica 
(Centaurium somedanum) que puede ser considerada como especie característica de 
hábitats relacionados con fuentes o surgencias carbonatadas (Jiménez-Alfaro et al., 
2005). El principal objetivo del trabajo es evaluar la diversidad y estado de 
conservación de las fuentes carbonatadas en el ámbito de la Cordillera Cantábrica, 
mediante el muestreo sistemático de Centaurium somedanum, como planta indicadora 
de estos hábitats, analizando: (1) la distribución histórica y real de C. somedanum (2) 
la variabilidad de las comunidades vegetales en que vive; y (3) la riqueza florística y 
el interés de conservación de los principales grupos de vegetación relacionados con 
estos hábitats. 

Descripción del taxon de estudio 

Centaurium somedanum M.Laínz (in Bol. Ins. Est. Ast., ser. C, 22: 32; 1976) es una planta 
perenne de la familia GENTIANACEAE, de 3-10 cm de altura, cuyo ciclo vital se 
corresponde con el de un caméfito de ciclo corto, con una vida media estimada de 
entre 3 y 6 años, y que forma rosetas con un tamaño de 2-4 (6) cm de diámetro, 
ramificadas mediante extensiones laterales (Jiménez-Alfaro, 2004). Centaurium 
somedanum es una planta monoica, con (1) 2–4 (15) flores hermafroditas dispuestas 
en corimbo y corola rosado-púrpura. Si bien no existen datos precisos sobre la 
biología reproductiva de la planta, es posible que existan procesos de autogamia y 
de polinización cruzada  mediante insectos, tal y como sucede en gran parte de las 
especies del género Centaurium. El fruto es una cápsula septicida, que madura entre 
julio y agosto, alrededor de un mes después de la floración. Las semillas de C. 
somedanum presentan un color pardo oscuro en la madurez, son lisas y no superan 
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los 0,02 mm de diámetro. El número medio de semillas por cápsula es de 105,29 
(dev. est. = 47,98), según datos propios obtenidos a partir de 27 frutos recolectados 
en cuatro poblaciones. La morfología de las semillas no permite deducir la existencia 
de mecanismos específicos de dispersión, salvo de tipo gravitacional (barocoria) y el 
posible arrastre por el agua, favorecido por su morfología y reducido tamaño. Se han 
observado indicios de reproducción vegetativa por acodos en las ramas basales, por 
lo que no puede descartarse la reproducción asexual como medio alternativo de 
dispersión, en algunos de los medios en que vive la planta. 

El género Centaurium Hill. incluye un número aproximado de 200 especies, con dos 
centros de distribución principales, en la cuenca mediterránea y el oeste de América 
central (Zeltner, 1970). Recientemente, Mansion (2004) ha propuesto la división del 
género en dos ramas diferenciadas: Centaurium Hill., de distribución mediterránea, y 
Zeltneria Mansion, en el nuevo mundo. Las secciones euroasiáticas de Centaurium s.l. 
comprenden especies diploides y tetraploides, las primeras confinadas a áreas de 
distribución más restringidas, y ricas en plantas endémicas, especialmente en la 
Península Ibérica (Zeltner, 1970; Mansion & Struwe, 2004). C. somedanum está 
considerado como una estirpe posiblemente alopoliploide (2n=4x=40) relacionada 
con el grupo de C. littorale y con C. chloodes (Mansion et al., 2005). La afinidad 
morfológica de la planta con éste último taxon llevó a Romero (1977) a sistematizarla 
como C. chloodes (Brot.) subsp. somedanum (M.Laínz) Romero. El grupo de C. littorale 
se caracteriza por su carácter perenne y una afinidad ecológica ligada, en todos los 
casos, a medios halófilos costeros o interiores. La distribución de C. somedanum se 
reduce a la zona centro-occidental de la Cordillera Cantábrica (sector Ubiñense-
Picoeuropeano), área situada entre las provincias de León y Asturias, donde 
dominan los sustratos de origen calcáreo. Su distribución local está directamente 
relacionada con fuentes carbonatadas originadas por diferentes causas 
geomorfológicas, con la presencia de  altas concentraciones de precipitados de calcio 
y niveles de pH próximos a 8 (Jiménez-Alfaro, 2004). La planta ha sido asignada 
fitosociológicamente a difeferentes comunidades vegetales implicadas en estos 
hábitats: Caricion davallianae Br.-Bl. 1949 (Romero, 1977); Adiantion cappilli-veneris  Br. 
Bl. y Cratoneurion commutati Koch 1928 (Fernández Prieto, 1978) y Adiantion capilli-
veneris Br.-Bl. ex Horvatic 1934 (Díaz González et al., 2003).  

C. somedanum constituye una de las prioridades de conservación de la Cordillera 
Cantábrica, incluida en la lista roja española (VVAA, 2000) bajo la categoría de 
Vulnerable y como taxon prioritario en la Directiva Hábitats (Anexo II, Directiva 
92/43/CEE). La planta está además protegida en todo su área de distribución, al estar 
incluida en los catálogos regionales del Principado de Asturias (Decreto 65/95, como 
sensible a la alteración del hábitat) y Castilla y León (Decreto 63/07, como vulnerable).  



Capítulo 8 

 

 249

8.2 Metodología 

8.2.1 Obtención de datos 

Visita de localidades 

La revisión de la distribución de la planta se realizó mediante la recopilación de 
información corológica disponible en datos bibliográficos, pliegos de herbario y 
comunicaciones personales. Todas las citas recogidas fueron incorporadas a una base 
de datos, y ligadas a un Sistema de Información Geográfica (SIG), con el fin de 
obtener un mapa de la distribución histórica de C. somedanum, el cual fue utilizado  
para la planificación de los estudios de campo. Las poblaciones de C. somedanum 
fueron estudiadas siguiendo una metodología de “aproximación rápida” (Marrero et 
al., 2003), propuesta para realizar “estudios básicos” (Bañares et al., 2003) en plazos 
de tiempo reducido, en modo que permitan obtener datos para la evaluación 
preliminar del estado de conservación de una especie, como la distribución actual, 
demografía, biología o comportamiento ecológico del taxon de estudio. El estudio de 
la ecología de la planta sigue las líneas metodológicas que consideran el estudio del 
hábitat como fase fundamental para el análisis inicial del estado de conservación de 
plantas (Menges & Gordon, 1996; Keith, 1998; Valadon, 2003).  

Demografía  

El área de ocupación de las poblaciones de C. somedanum se midió en función de la 
superficie total de hábitat disponible en cada localidad, a partir del área ocupada por 
los ecosistemas relacionados con fuentes carbonatadas, y con presencia verificada de 
al menos un individuo de la planta. Se definieron por tanto unidades de ocupación 
basadas en los hábitats en que vive la planta, los cuales fueron georreferenciados 
mediante GPS. En cada una de estas unidades se realizaron censos directos o 
estimados, en los casos en que la ubicación topográfica de la población no permitía 
un muestreo completo. Las estimaciones se basaron en parcelas de referencia 
representativas y de superficie conocida, a partir de las cuales se determinó la 
densidad media, aplicándola al área de ocupación de cada población. En todos los 
casos se contaron individuos adultos.  

Inventarios florísticos 

La variabilidad florística de las comunidades vegetales presentes en el área de 
ocupación de C. somedanum se estudió siguiendo un criterio de homogeneidad de 
grupos sociológicos (Braun-Blanquet, 1979), seleccionando parcelas de muestreo 
representativas de la comunidad vegetal ocupada por la planta, y realizando 
inventarios florísticos de las micro-comunidades en que vive. El número de parcelas 



Capítulo 8 

 

 250

muestreadas se determinó de forma proporcional al tamaño y extensión de cada 
población, fijando un tamaño de parcela de entre 1 y 10 m2, según los casos (con una 

distancia mínima aproximada de entre 10 y 100 metros entre inventarios, 
respectivamente). En cada parcela de estudio seleccionada se inventarió el número 
total de plantas vasculares y briófitos presentes, asignando los grados de cobertura 
correspondientes a la escala original de Braun-Blanquet: r (planta con presencia 
esporádica); + (planta escasa y sin cobertura relevante); 1 (cobertura < 10%); 2 
(cobertura entre 10% y 25%); 3 (cobertura entre 25% y 50%); 4 (cobertura entre 50% y 
75%) y 5 (cobertura > 75%).  

Se realizaron un total de 57 inventarios, los cuales fueron incorporados al sistema de 
almacenamiento de datos de vegetación TURBOVEG (Hennekens & Schaminee, 
2001). A efectos comparativos, se incluyeron también los 17 inventarios tipo de las 
comunidades descritas en relación con los hábitats de estudio en la Cordillera 
Cantábrica: 8 inventarios de la asociación Hyperico nummularii-Pinguiculetum 
coenocantabricae T.E. Díaz, Guerra & Nieto 1982  (alianza Adiantion capilli-veneris Br.-
Bl. ex Horvatic 1934; orden Adiantetalia capilli-veneris Br.-Bl. ex Horvatic 1934) y 9 
inventarios de la ass. Pinguiculo grandiflorae-Caricetum lepidocarpae Rivas-Martínez, 
T.E. Díaz, F. Prieto, Loidi & Penas 1984 (alianza Caricion davallianae Klika 1934; orden 
Caricetalia davallianae Br.-Bl. 1949). Para cada una de las parcelas muestreadas se 
recogieron además datos ambientales relativos a la altitud, orientación y pendiente. 

8.2.3 Análisis de datos 

Distribución y ocupación espacial  

Los datos de presencia de Centaurium somedanum fueron tratados con el software 
ArcView 3.2 para la obtención de un mapa de distribución actual, y la identificación 
de poblaciones a partir de su dispersión geográfica, utilizando una distancia de 0.5 
km para diferenciar poblaciones.  La extensión de presencia de cada población se 
determinó mediante el método del Mínimo Polígono Convexo (UICN, 2001), 
mientras que el grado de fragmentación de las poblaciones se midió mediante el 
método de la media harmónica (Dixon & Chapman, 1980), cálculo espacial no 
paramétrico que permite establecer áreas de inter-proximidad entre puntos de 
referencia. Ambos análisis se realizaron mediante la extensión Animal Movement para 
Arcview (Hooge & Eichenlaub, 1995). Con el fin de evaluar un posible efecto 
fundador entre las poblaciones más próximas, se calculó el grado de correlación 
espacial de las poblaciones en función de su tamaño poblacional, a través del índice I 
de Moran implementado en ArcGIS 9.2. La relación entre el tamaño poblacional y el 
área de ocupación se midió mediante el índice de correlación de Pearson.  
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Caracterización de las comunidades vegetales 

Con el fin de evaluar las diferencias en la composición de especies de los inventarios 
florísticos, se crearon matrices (inventarios x especies) para su análisis mediante 
técnicas multivariantes. La composición de especies se analizó a través del programa 
CANOCO (Leps & Smilauer, 2003), transformando los valores de cobertura 
(r,+,1,2,3,4,5) a una escala ordinal entre 1 y 7, asemejando así una transformación 
logarítmica. Posteriormente se realizó un análisis de ordenación por segmentos DCA 
(Detrended Correspondence Analysis), con el fin de determinar el gradiente de 
variabilidad en la composición de especies, utilizando como medida de correlación 
indirecta las variables ambientales evaluadas (altitud, pendiente y orientación). Los 
inventarios fueron posteriormente clasificados mediante el método TWINSPAN – 
Twin Indicator Species Analysis – (Hill, 1979), método jerárquico basado en los mismos 
principios que los análisis de ordenación, y que resulta especialmente útil para la 
definición comparada de especies diferenciales o diagnósticas (Dale, 1995). Con el fin 
de identificar las principales especies diagnósticas de cada grupo, se elaboraron 
tablas sintéticas con valores de fidelidad (medida a partir del coeficiente phi) y 
frecuencia para los principales grupos definidos, a través de la aplicación del 
programa JUICE 6.2 (Tichy, 2002).  

Valoración de los grupos de vegetación 

Las comunidades vegetales diferenciadas a través del análisis TWINSPAN fueron 
comparadas en relación con su diversidad florística y la presencia de especies de 
interés para la conservación. La diversidad florística se analizó en función del 
número total de especies (plantas vasculares, briófitos y riqueza florística total) y los 
índices de diversidad de Simpson (I = ∑Pi2, siendo Pi= nº de individuos de la especie 
“i” / Número total de especies) y Shannon (H = ∑ Pi ln Pi). Los valores medios de los 
grupos de vegetación fueron comparados mediante la prueba t (utilizando el software 
SPSS 14.0). La misma prueba se utilizó para comparar los valores de diversidad de 
las comunidades con presencia de C. somedanum (datos propios) con el resto de 
comunidades  conocidas en la Cordillera Cantábrica (datos bibliográficos), con el fin 
de establecer posibles diferencias en la composición de especies de las comunidades 
estudiadas, dentro y fuera del área de distribución de la especie. Finalmente se 
determinó la abundancia de especies de interés para la conservación en los 
diferentes grupos de vegetación, tomando como referencia las plantas vasculares y 
los briófitos presentes en las listas rojas disponibles a escala nacional para ambos 
grupos (Bañares et al., 2004; Sérgio et al., 1994), así como en los listados de protección 
legal actualmente vigentes en el territorio.  
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8.3 Resultados 

8.3.1 Distribución poblacional de C. somedanum 

La revisión de la distribución conocida de C. somedanum permitió identificar 18 
localidades donde la planta había sido previamente citada, en las provincias de 
Asturias y León. A través de las visitas de campo se confirmó la presencia actual de 
la planta en 11 de estas localidades, mientras que en otras 7 no se encontró en las 
áreas referidas en la bibliografía (Figura 8-1). En cuatro de las localidades no 
confirmadas se constató la eliminación de cursos de agua procedentes de fuentes 
carbonatadas, debido a la construcción de infraestructuras de comunicación, 
interpretando la posible extinción local de la planta. En los otros tres casos, la falta 
de confirmación se atribuyó a errores de precisión cartográfica o de asignación en las 
coordenadas UTM.  

A partir de los datos de presencia de las 11 localidades se identificaron 14 
poblaciones de C. somedanum (Tabla 8-1), con una extensión de presencia de 134 km2. 
Las distancias absolutas entre poblaciones varían entre 0.761 y 18.8 kilómetros 
(Figura 8-2), con una distancia media de 8,9 km (desv. est.= 4.6). El número de 
individuos de cada población es variable (Tabla 8-1) y no depende de la proximidad 
entre poblaciones (índice I de Moran = 0.05), si bien está directamente relacionado 
con el área de ocupación de las unidades de hábitat definidas en las poblaciones 
estudiadas (R de Pearson = 0.65; p=0.01, N=14). 

 
P Localidad UTM Alt (m) N nP EP (m2) AO (m2) 
1 La Malva (AS) 29TQH2376-77-78 700 577 30 213.000 792 
2 Bobias (AS) 29TQH269 1100 173 2 400 170 
3 El Puerto (LE) 29TQH2665 1400 380 3 2120 500 
4 Valle del Lago  (AS) 29TQH2872 1260 425 7 434 300 
5 Torre 1 (LE) 29TQH3564 1450 303 2 6300 400 
6 Torre 2 (LE) 29TQH3466 1600 155 2 4181 115 
7 Torre 3 (LE) 29TQH3466 1700 220 1 631 85 
8 Monte Gurugú  (AS) 29TQH2376 735 16 - 3800 50 
9 Valle Arroxos  (AS) 29TQH3574 1250 1250 2 6050 300 
10 Murias Llongas (AS) 29TQH3169 1550 1400 5 1785 1000 
11 Furán (AS) 29TQH2175 830 500 - 50 50 
12 Aquinu  (AS) 29TQH2276 880 80 1 20 20 
13 Caunedo (AS) 29TQH2372 850 300 3 670 600 
14 Puerto 2, (AS) 29TQH2568 1400 50 - 50 50 

Tabla 8-1. Descripción de las 14 poblaciones estudiadas de C. somedanum: nombre de la localidad más 
próxima, cuadrícula/s UTM 1x1 km; Altitud (Alt); tamaño poblacional total (N); número de parcelas 
muestreadas (nP); extensión de presencia (EP) y área de ocupación total (AO) de cada población. 
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Figura 8-1. Ubicación geográfica de las localidades visitadas en los trabajos de campo. Los símbolos de 
interrogación muestran las áreas prospectadas donde no se pudo confirmar la presencia de Centaurium 
somedanum. La línea central indica el límite entre las provincias de Asturias (norte) y León (sur). 

 
(A) (B)

 

Figura 8-2. (A) Distribución espacial de las poblaciones de C. somedanum, según la medida de la media 
harmónica. Cada población está etiquetada con la distancia mínima a la población más próxima, en 
metros. (B) Tamaño poblacional de cada una de las poblaciones (INDIV = número máximo de 
individuos) y mínimo polígono convexo de la distribución confirmada de la planta (=134 km2). 
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8.3.2 Variabilidad florística de las comunidades vegetales 

Ordenación 

Los 74 inventarios disponibles (57 propios y 17 bibliográficos) ofrecen un área media 
de parcela de 1.97 m2 (desv. est.= 0.8). La población de la Malva (nº 1) fue la más 
muestreada, definiendo 30 parcelas, debido a su gran extensión, interpretada como 
una metapoblación, y la diversidad de hábitats con presencia de Centaurium 
somedanum (Tabla 8-1). 

El gráfico de ordenación obtenido a partir del análisis DCA (Figura 8-3) define un 
valor máximo de longitud de gradiente (eje x) de 5´6, lo que sugiere la idoneidad del 
análisis unimodal (Leps & Smilauer, 2003). La correlación del eje x de ordenación con 
las variables ambientales de altitud y pendiente fue de 0.961, lo que indica que 
ambos factores están relacionados con la variabilidad florística. La altitud y 
pendiente de las muestras permiten además definir un gradiente de variabilidad a lo 
largo del eje principal de ordenación, que puede interpretarse en función de la 
variabilidad entre las comunidades a las que pertenecen los inventarios 
bibliográficos, y que se corresponden con las alianzas Adiantion y Caricion davallianae. 

 

 
 

Figura 8-3. Gráfico de ordenación obtenido a partir del análisis DCA de 74 inventarios: 57 inventarios 
propios realizados en el área de distribución de Centaurium somedanum, y 17 inventarios de origen 
bibliográfico (agrupados en subconjuntos de muestras), Hyp-Pin: Hyperico nummularii-Pinguiculetum 
coenocantabricae (Díaz González et al., 1982) y Pin-Car: Pinguiculo grandiflorae-Caricetum lepidocarpae 
(Rivas-Martínez et al., 1984). Se indica la correspondencia de cada muestra en relación con los grupos 
definidos en  la clasificación TWINSPAN (Tw) (ver Tabla 8-2).  
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Entre las especies con un mayor peso de diferenciación entre muestras según las 
distancias estadísticas (Figura 8-4), destacan los briófitos Eucladium verticillatum, 
Hymenostylium recurvirostrum, o Pellia sp. pl,. en un extremo de variación (valores del 
eje x próximos a 0) que se identifica con las comunidades de Adiantion, y que se 
sitúan en pendientes más pronunciadas. En el extremo contrario, los briófitos 
Palustriella falcata y Philonotis calcarea ofrecen un mayor peso o valor discriminante, 
junto a plantas vasculares como Parnassia palustris, Carex panicea o Carex davalliana, 
identificadas en relación con las turberas planas alcalinas de Caricion davallianae, y 
situadas en áreas de mayor altitud, con pendientes poco pronunciadas. Las especies 
situadas en la zona intermedia del gráfico de ordenación ofrecen un escaso valor 
discriminante, debido a su presencia constante en ambos extremos de variabilidad. 
Tal es el caso de Centaurium somedanum, Pinguicula grandiflora o Palustriella 
commutata, entre otras. 

 

 
 

Figura 8-4. Gráfico de ordenación obtenido a partir del análisis DCA de 74 inventarios, donde se 
muestra  la posición de las principales plantas vasculares y briófitos, en relación con el gradiente de 
variabilidad florística (se han omitido las especies con un peso discriminante < 15). Las especies 
referidas a cada abreviatura se muestran en el ANEXO (8). 

 

Clasificación 

A través del análisis TWINSPAN se establecieron grupos discretos para la 
diferenciación de unidades de vegetación florísticamente afines. Los niveles de corte 
para diferenciar pseudospecies se definieron en función de los parámetros 
recomendados por defecto, con valores de 0,5 y 25. A partir de los valores de 
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semejanza entre las 74 muestras (coeficiente phi) se establecieron grupos de 
inventarios para uno y dos niveles jerárquicos de clasificación, seleccionando tablas 
sintéticas con los valores de fidelidad de especies para cada grupo, a partir de unos 
valores mínimos de phi de 25 y 40 (para un máximo de 100), para la división en 2 y 4 
grupos, respectivamente (Tabla 8-2).  

La primera clasificación divide las muestras en dos grupos de similar tamaño (35 y 
39 inventarios). En el grupo 1 se incluyen los 9 inventarios incluidos en la tabla 
descriptiva de las comunidades de Adiantion (asociación Hyperico nummularii-
Pinguiculetum coenocantabricae), junto a 26 inventarios con Centaurium somedanum, 
correspondientes a los de menor altitud y mayor pendiente (pendientes próximas a 
90º). La mayor parte de dichos inventarios forman parte de las parcelas muestreadas 
en La Malva (población nº1), en situaciones ecológicas dominadas por paredes 
rezumantes con formación de toba. Las especies con valores más altos de fidelidad 
fueron Adiantum capillus-veneris y Eucladium verticillatum, las cuales se consideran 
características de paredes rezumantes termófilas de la clase Adiantetea Br.-Bl. 1942 en 
la Cordillera Cantábrica (Díaz González et al., 1982). El grupo 2 incluye la asociación 
tipo del orden Caricetalia davallianae Br.Bl. 1934 en el territorio (Rivas-Martínez et al., 
1984): Pinguiculo grandiflorae-Caricetum lepidocarpae, junto a los inventarios realizados 
en su mayor parte en turberas planas y fuentes carbonatadas de pendientes suaves o 
moderadas (en torno a 30º), que pueden interpretarse como afines a las turberas 
planas calcáreas de montaña (Caricion davallianae Klika 1934). 

La siguiente clasificación permite segregar los dos grupos principales en función de 
su variabilidad florística, si bien la utilización de especies diagnósticas es más 
fragmentada que en la división inicial (Tabla 8-2). La división del grupo 1 ofrece una 
interpretación geográfica, ya que los inventarios incluidos en el grupo 1a  (especies 
diagnosticas: Hypericum nummularium, Campanula legionensis, etc.) pertenecen a las 
muestras bibliográficas de Adiantion, procedentes del área de los Picos de Europa. La 
división del grupo 2, por su parte, se identifica como una transición entre 
comunidades genuinas de Caricion davallianae (grupo 2b; especies diagnósticas: Caltha 
palustris, Carex davalliana, etc.) y situaciones de transición hacia comunidades turbo-
higrófilas relacionadas con herbazales húmedos de Molinion caeruleae, en el seno de 
aulagares de Genistion occidentalis (grupo 2a; especies diagnósticas: Genista 
occidentalis, Anagallis tenella, etc.), situaciones que pueden además ser identificadas 
por estar presentes a una menor altitud y mayor pendiente, según el gradiente 
mostrado en el gráfico de ordenación (Figura 8-3).  
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Grupo Tw: 1 2 Grupo Tw: 1a 1b 2a 2b 

Nº inventarios 35 39 Nº inventarios 10 25 20 19 
Adiantum capillus veneris       73.1 - Pellia species                88.1 - - - 
Eucladium verticillatum         68.7 - Hypericum nummularium        81.8 - - - 
Hymenostylium recurvirostrum    59.8 - Campanula legionensis         75.1 - - - 
Agrostis schleicheri            43.5 - Eucladium verticillatum       60.8 28.6 - - 
Pellia sp.                 36.8 - Asplenium trichomanes         60.5 - - - 
Hypericum nummularium           34.1 - Petrocoptis pyrenaica         52.4 - - - 
Campanula legionensis           31.4 - Sesleria caerulea             42.2 - - - 
Eupatorium cannabinum           31.4 - Chaenorhinum origanifolium   42.2 - - - 
Avenulla pratensis              30.4 - Erinus alpinus                41.3 - - - 
Jungermannia atrovirens         28.4 - Agrostis schleicheri           - 62.7 - - 

Petrocoptis glaucifolia 28.4 - 
Hymenostylium 
recurvirostrum  

14.4 52.7 - - 

Globularia nudicaulis           27.2 - Avenulla pratensis             - 50.1 2.2 - 
Aquilegia vulgaris              25.9 - Eupatorium cannabinum          - 41.6 - - 
Funaria hygrometrica            25.2 - Globularia nudicaulis          - 41.1 7.0 - 
Asplenium trichomanes           25.2 - Genista occidentalis           - - 61.7 - 
Carex lepidocarpa                - 67.7 Anagallis tenella              - - 53.1 - 
Parnassia palustris              - 67.7 Molinia caerulea               - - 52.6 - 
Juncus articulatus               - 55.7 Carex flacca                   - - 48.7 - 
Briza media                      - 43.9 Epipactis palustris            - - 44.2 - 
Palustriella falcata             - 43.7 Caltha palustris               - - - 67.3 
Prunella vulgaris                - 41.7 Carex davalliana               - - - 67.3 
Genista occidentalis             - 41.4 Prunella vulgaris              - - - 66.5 
Plantago media                   - 39.6 Plantago media                 - - - 62.4 
Crepis paludosa                  - 39.6 Carex panicea                  - - - 58.2 
Philonotis calcarea              - 39.6 Juncus articulatus             - - 6.0 57.5 
Carex flacca                     - 38.1 Parnassia palustris            - - 0.9 56.1 
Caltha palustris                 - 37.4 Selaginella selaginoides       - - - 53.8 
Carex davalliana                 - 37.4 Pedicularis mixta              - - - 0.5 
Carex panicea                    - 37.4 Philonotis calcarea            - - 0.2 45.0 
Bryum pseudotriquetum            - 35.3 Bryum pseudotriquetum          - - - 44.4 
Selaginella selaginoides         - 35.3 Carex lepidocarpa              - - 33.2 43.6 
Mentha longifolia                - 30.6 Briza media                    - - 7.0 43.0 
Anagallis tenella                - 30.6 Eleocharis quinqueflora        - - - 40.7 
Pedicularis mixta                - 28.1 Carex echinata                 - - - 40.7 
Blysmus compressus               - 28.1 Triglochin palustre          - - - 40.7 
Equisetum variegatum             - 28.1 
Rhinanthus minor                 - 28.1 
Molinia caerulea                 - 27.6 
Epipactis palustris              - 25.5 
Leontodon species                - 25.5 
Trifolium pratense               - 25.5 

 

 

Tabla 8-2. Principales especies diagnósticas para la diferenciación de los grupos definidos en el análisis 
TWINSPAN (Tw), en función del coeficiente de fidelidad phi (se muestran únicamente aquellos táxones 
con valores > 25). La nomenclatura de las especies consideradas se incluye en el ANEXO (8). En el 
dendrograma adjunto se detalla la relación de parentesco entre los grupos definidos. 
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8.3.3 Valoración florística 

Diversidad florística 

En las comunidades vegetales revisadas (datos propios + datos bibliográficos) se han 
inventariado 147 táxones, de las cuales 114 se corresponden a plantas vasculares, 30 
a musgos y 3 son algas. Por simplicidad, los táxones correspondientes a los dos 
últimos grupos se unieron para la valoración de la riqueza de flora criptogámica en 
su conjunto. Las diferencias encontradas en los valores medios de diversidad fueron 
mayores entre los grupos definidos en el análisis TWINSPAN que entre los 
inventarios con/sin C. somedanum. Comparando los valores de diversidad en relación 
con los dos grupos principales definidos en el análisis TWINSPAN (Tabla 8-2), se 
encontraron diferencias significativas en relación con los valores medios de riqueza 
florística general, riqueza de plantas vasculares y el índice de Shannon (Tabla 8-3), 
siendo las comunidades incluidas en el grupo 2 (afines a las turberas de Caricion 
davallianae) las que ofrecen valores más altos, en todos los casos. Por otro lado, los 
inventarios realizados en el área de ocupación de Centaurium somedanum muestran 
unos valores medios superiores a las comunidades representativas de la Cordillera 
Cantábrica, en relación con la riqueza total de especies y de plantas vasculares, 
aunque con unos niveles de significación menor (p<0.05). En ningún caso se 
detectaron diferencias significativas en relación con el número medio de plantas 
criptógamas, o en el índice de diversidad de Simpson. 

 
(A) Grupo1 TWINS. (35) Grupo 2 TWINS. (39) Sig. 
Riqueza florística  10.49 (± 3.49) 15.15 (± 5.86) P<0.001 *** 
Riqueza de plantas vasculares 7.23 (± 3.04) 12.69 (± 4.93) P<0.001 *** 
Riqueza criptogámica 3.26 (± 1.38)   2.46 (± 1.98) n.s. 
Índice de Shannon 1.78  (± 0.43)    2.08 (± 0.45) P<0.01 ** 
Índice de Simpson 0.73 (± 0.12)   0.79 (± 0.11) n.s. 
(B) con C. somedanum (57) sin C. somedanum (18) Sig. 
Riqueza florística 13.80 (± 5.69) 10.28 (± 3.20) P<0.05 * 
Riqueza de plantas vasculares 10.79 (± 5.06) 8.00 (± 4.01) P<0.05 * 
Riqueza criptogámica  3.02 (±1.67) 2.28 (±1.96) n.s. 
Índice de Shannon  1.98 (± 0.47)  1.80 (± 0.43) n.s. 
Índice de Simpson  0.77 (± 0.12)  0.75 (± 0.12) n.s. 

Tabla 8-3. Valores medios de los indicadores de diversidad florística, comparados entre: (A) los grupos 
de vegetación definidos en el análisis TWINSPAN; y (B) los inventarios con presencia de Centaurium 
somedanum (datos propios) y los inventarios bibliográficos (Cordillera Cantábrica). Se incluye el grado 
de significación estadística (Sig.) entre los valores medios, obtenido a partir de la prueba t, y 
diferenciando los valores de p<0.05 (*), p<0.01 (**) y p<0.001 (***). 
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Especies de interés para la conservación y especies indicadoras 

Las comunidades estudiadas incluyen cuatro plantas vasculares de interés para la 
conservación en el territorio. Excepto Centaurium somedanum, todas ellas son 
exclusivas del grupo relacionado con las turberas planas de Caricion davallianae 
(grupo II en el análisis TWINSPAN), mostando valores de frecuencia de entre el 10 y 
el 15 % de las muestras totales de dicho grupo (Tabla 8-4).  

Por otro lado, las plantas más frecuentes son en su mayor parte especies típicas de 
comunidades de turberas o paredes rezumantes, algunas de ellas características 
únicamente de uno de estos medios, por lo que presentan altos niveles de fidelidad a 
uno de los dos grupos definidos en TWINSPAN (Tabla 8-5). Entre las plantas sin una 
afinidad destacable para ninguno de los grupos definidos, destacan Pinguicula 
grandiflora y Centaurium somedanum, con altos valores de frecuencia para ambos 
casos, además de Carex lepidocarpa y Genista occidentalis, con valores más bajos. La 
presencia de ésta última planta se considera como una posición marginal, en el 
entorno de las comunidades inventariadas. 

 
Plantas amenazadas o protegidas Grupo I (TW) GrupoII (TW) 
Nombre científico Listados de conservación F C F C 

Centaurium somedanum UICN España (VU). Catálogos 
regionales (Asturias y Castilla y León)  

- 71% 9.4 79% 

Epipactis palustris Catálogos regionales (Asturias y 
Castilla y León) 

- - 25.5 13% 

Triglochin palustre Catálogo regional (Asturias) - - 22.6 10% 

Equisetum variegatum Catálogos regionales (Asturias y 
Castilla y León) 

- - 28.1 15% 

Tabla 8-4. Valores de fidelidad (F) y constancia (C) de las plantas de interés para la conservación, para 
cada uno de los dos grupos principales definidos en el análisis TWINSPAN. 

 
Plantas frecuentes (> 60% inventarios en grupo I ó II) Grupo I (TW) GrupoII (TW) 
Nombre científico Afinidad fitosociológica F C F C 
Pinguicula grandiflora Cl. Scheuchzerio-Caricetea fuscae - 74% - 82% 
Centaurium somedanum Als. Caricion davallianae/ Adiantion - 71% - 79% 
Adiantum capilus-veneris Al. Adiantion capilli-veneris 73.1 69% - - 
Eucladium verticilatum Al. Adiantion capilli-veneris 68.7 63% - - 
Carex lepidocarpa Al. Caricion davallianae - 23% - 90% 
Parmassia palustris Cl. Szcheuchero-Caricetea-Fuscae  - - 67.7 64% 
Genista occidentalis Al. Genistion occidentalis  - 23% - 64% 

Tabla 8-5. Afinidad fitosociológica y valores de fidelidad (F) y constancia (C) de las plantas más 
representadas (>60%) en cada uno de los dos grupos principales definidos en el análisis TWINSPAN. 
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8.4 Conclusiones y discusión 

8.4.1 Especies indicadoras de fuentes carbonatadas 

Las comunidades vegetales ligadas a fuentes carbonatadas, y de un modo especial 
las turberas alcalinas, suelen reconocerse como medios con una elevada proporción 
de táxones relícticos o en su límite de distribución biogeográfica (Manneville et al., 
1999; McClellan et al., 2003). En el caso de las fuentes carbonatadas de la Cordillera 
Cantábrica, un elevado grupo de plantas de óptimo boreo-alpino presentan su límite 
occidental de distribución en el territorio, todas ellas ligadas a las turberas alcalinas, 
como Carex davalliana, Juncus alpinus, Equisetum variegatum, Primula farinosa o Swertia 
perennis. El número de plantas endémicas exclusivas de estos ambientes es reducido, 
si bien presentan en todos los casos signos de rareza y fragmentación, por lo que 
suelen considerarse de especial interés para la conservación en el territorio (ej.: 
Juncus balticus subsp. cantabricus, Salix hastata subsp. picoeuropeana). Centaurium 
somedanum constituye en este aspecto un caso característico, al tratarse de un 
endemismo restringido a un sector de la Cordillera Cantábrica, y de modo especial 
por presentar unos requerimientos ecológicos ligados estríctamente a los 
precipitados de carbonatos que acompañan las fuentes carbonatadas (Jiménez-Alfaro 
et al., 2005),  sean cuales fueran las comunidades vegetales que las acompañen. La 
estricta relación de C. somedanum con estos medios hace que pueda considerarse 
como una planta indicadora, desde un punto de vista ecológico.  

La presencia de C. somedanum permite, por un lado, identificar la existencia de 
fuentes carbonatadas en las que siempre están presentes comunidades briofíticas  de 
Palustriellion commutatae, reconocidas como hábitats prioritarios (7220*) para la 
conservación en la directiva europea 92/43/CEE. Debido a los amplios rangos de 
variabilidad existentes en los complejos de vegetación de turberas (Nekola, 2004), la 
representatividad de los muestreos realizados en este trabajo es reducida, y limitada 
a la amplitud ecológica de Centaurium somedanum y las micro-comunidades 
inventariadas. Sin embargo, la capacidad de la planta como especie indicadora 
queda reflejada por el hecho de identificar los dos principales grupos de vegetación 
relacionados con las comunidades de fuentes carbonatadas en las montañas 
europeas, desde su variante más termófila – Adiantion– hasta la más típicamente 
alpina –Caricion davallianae–.  

Por otro lado, el buen conocimiento botánico del área de distribución de C. 
somedanum hace poco probable que el número real de poblaciones sea mucho mayor 
al actualmente conocido, por lo que puede considerarse que, dentro de su área de 
distribución, es una planta frecuente en la mayor parte de los medios ecológicamente 
adecuados, lo que ofrece una representatividad adecuada del área de distribución de 
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estos hábitats en el territorio. Así, puede deducirse que la distribución de las fuentes 
carbonatadas en el área de estudio (extensión de presencia de la distribución 
conocida) presenta un patrón similar al ofrecido por la planta, con un importante  
grado de fragmentación y un área de ocupación reducida. La representatividad de la 
distribución de fuentes carbonatadas inferida a partir de C. somedanum se refleja, 
además, en el hecho de que otras plantas raras de estos medios y presentes en el 
territorio, como Epipactis palustris o Equisetum variegatum, se conocen únicamente, en 
el área de estudio, en las localidades prospectadas, por lo que se les puede asignar 
un patrón similar de distribución y fragmentación. 

En resumen, los requerimientos ecológicos de C. somedanum y su relativamente 
amplia valencia ecológica, siempre en el ámbito de fuentes carbonatadas, permiten 
identificarla como una especie útil para la valoración de los patrones de distribución 
y amenaza de estos medios, así como las especies que en ellos viven. En el ámbito de 
la Cordillera Cantábrica, la variabilidad general de las comunidades vegetales 
ligadas a fuentes carbonatadas (Adiantion y Caricion davallianae) también parece 
corresponderse con la variabilidad general del territorio. Sin embargo, la capacidad 
de C. somedanum como planta indicadora del estado de conservación de estos 
hábitats debe restringirse a su área de distribución, ya que las amenazas detectadas 
no pueden ser extrapoladas, debido a que las causas humanas que las provocan 
podrían presentar una diferente causalidad o frecuencia.  

Algunas especies diagnósticas identificadas en el área de distribución de C. 
somedanum pueden ser igualmente utilizadas como indicadoras de fuentes 
carbonatadas en otras áreas de la Cordillera Cantábrica. Tal es el caso de Pinguicula 
grandiflora, Carex lepidocarpa o Adiantium capilli-veneris. La utilización de estas 
especies como indicadores de estos medios puede ser aplicada en el ámbito científico 
o técnico, para la localización de nuevas localidades de interés, o bien para labores 
de seguimiento o búsqueda de poblaciones de especies de interés  para la 
conservación. Además, la presencia de estas plantas puede ofrecer una información 
adicional sobre la distribución actual y la fragmentación de estos medios, como 
alternativa a sistemas más complejos para la detección de fuentes a partir de su 
naturaleza hidrogeológica (Grootjans et al., 2006). 

8.4.2 Diversidad y amenaza de fuentes carbonatadas  

En el conjunto de las áreas turbo-higrófilas de las montañas europeas (turberas, 
tremedales, etc.), las comunidades vegetales ligadas a fuentes carbonatadas suelen 
estudiarse a partir de dos enfoques principales y directamente relacionados (Hájek et 
al., 2002): uno de tipo fitosociológico, en función de la composición de especies; y 
otro de tipo ecológico, en función de la disponibilidad de nutrientes, la formación de 
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toba o turba, etc. Los estudios comparativos sobre estas comunidades suelen 
definirse entre gradientes de riqueza de bases – medios pobres, intermedios, ricos o 
extremadamente ricos – (Aldasoro et al., 1996; Johnson & Steingraeber, 2003) o 
incluso diferencias climáticas (Bowles et al., 2005). Sin embargo, existe poca 
información sobre la variabilidad de comunidades ecológicamente afines, como 
aquellas que comparten nicho en el entorno de fuentes carbonatadas. El gradiente de 
variabilidad florística detectado en las poblaciones de Centaurium somedanum 
muestra la importancia de la configuración topográfica (altitud y pendiente) en la 
diversidad de las comunidades vegetales de estos medios, todos ellos caracterizados 
por la presencia de fuentes ricas en carbonatos. De este modo, las características 
geomorfológicas e hidrológicas propias de travertinos (Adiantion) y turberas 
neutrobasófilas (Caricion davallianae) determinan factores ambientales críticos para el 
establecimiento de unas u otras plantas, siguiendo un gradiente de variabilidad 
típico de ambientes fontinales o higroturbosos (Poiani et al., 2000; Grootjans et al., 
2006). Las especies con mayor valencia ecológica, desde el punto de vista de la 
altitud o la pendiente, son aquellas que permiten identificar la relación entre los 
diferentes hábitats relacionados con la presencia de aguas carbonatadas, y en 
especial aquellas localizadas en la zona intermedia del análisis de ordenación 
realizado (ver Figura 8-3), como Palustriella commutata o Centaurium somedanum. 

La aplicación de índices comunes de diversidad (riqueza de especies, Shannon o 
Simpson) ha permitido obtener información adicional para la caracterización de las 
comunidades, que puede ser igualmente aplicada para la identificación de objetivos 
de conservación (Pélissier et al., 2003; Vandvik & Birks, 2004). A pesar de las 
limitaciones derivadas de la heterogeneidad y poca representatividad que suele 
acompañar a los muestreos sobre diversidad (Martín Piera, 2001), los resultados de 
este trabajo ofrecen una caracterización de los grupos de vegetación definidos, según 
los conocimientos previos sobre los hábitats estudiados. Así, ha sido posible inferir 
un patrón diferente en la riqueza florística y el número de especies de interés para la 
conservación en el conjunto de plantas vasculares y criptógamas inventariadas. Todo 
ello sugiere que, a pesar de la importancia y abundancia de los briófitos en la 
composición y caracterización ecológica de la vegetación de medios turbo-higrófilos, 
éstos no parecen mostrar diferencias cualitativas ni cuantitativas entre los valores de 
diversidad de fuentes carbonatadas. 

En función de los diferentes parámetros de diversidad estimados, se ha podido 
verificar cómo las diferencias entre los grupos definidos a partir de la composición 
florística son, en líneas generales, más relevantes que las diferencias entre los 
inventarios propios y los bibliográficos. Puede estimarse, así, que las muestras 
procedentes del área de distribución de C. somedanum son representativas de la 
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variabilidad existente entre comunidades afines en otras áreas de la Cordillera 
Cantábrica. Las diferencias del grupo relacionado con las turberas de Caricion 
davallianae se deben principalmente a una mayor riqueza de plantas vasculares, las 
cuales representan además el principal componente de plantas amenazadas o 
protegidas. Estos resultados son coherentes con las medidas de biodiversidad 
reflejadas en turberas de fuentes carbonatadas de otros territorios (Hájková & Hajek, 
2003), si bien no se tiene constancia de haber realizado comparaciones entre 
comunidades de fuentes carbonatadas. Las diferencias reflejadas en el índice de 
Shannon muestran, por su parte, una tendencia más uniforme en la abundancia 
relativa de especies dentro del mismo grupo, lo que puede relacionarse con la mayor 
cobertura y densidad de las comunidades de Caricion davallianae, factores 
directamente relacionados con dicho índice. 

A pesar del grado de protección que afecta a los hábitats relacionados con fuentes 
carbonatadas, las extinciones locales observadas en la distribución de C. somedanum 
indican que la situación actual no protege estos medios. La mayoría de los casos de 
extinción local detectados en la distribución de C. somedanum se han podido 
documentar en áreas de baja altitud próximas a vías de comunicación, en su mayor 
parte carreteras situadas en valles estrechos de media montaña. Por otro lado, la 
mayor parte de las poblaciones ubicadas en turberas alcalinas de alta montaña 
parecen mantener un buen estado de conservación, así como una baja tasa de 
extinción de C. somedanum, lo que contrasta con la tendencia general detectada en 
medios de Caricion davallianae de otras áreas montañosas europeas (Lienert et al., 
2002). Puede concluirse, así, que existen amenazas reales de origen antrópico sobre la 
viabilidad de estos hábitats, afectando especialmente a la planta de estudio en su 
área de distribución norte (travertinos y fuentes a baja altitud), y en especial con las 
comunidades de Adiantion que dominan en ellos. Estas amenazas vendrían a 
complementar el efecto que la fragmentación natural de estos hábitats produce en la 
pérdida de variabilidad genética de algunas de sus plantas características (Hooftman 
et al., 2004), fragmentación que, desde el punto de vista espacial, ha podido 
verificarse en el caso de C. somedanum. 

8.4.3 Implicaciones para la conservación 

A la hora de planificar el seguimiento y la gestión de la biodiversidad, suele 
considerarse la necesidad de abordar, de forma conjunta, la gestión de los 
ecosistemas y las características propias de las especies (Simberloff, 2002). Sin 
embargo, los enfoques dirigidos a la conservación de ecosistemas plantean 
limitaciones en el momento de definir unidades concretas de conservación, que 
puedan ser aplicadas por los gestores del medio natural (Redford et al., 2003). 
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Además, en el caso de los hábitats relacionados con fuentes carbonatadas pueden 
existir controversias en la diferenciación de comunidades discretas, por ejemplo en la 
transición ecológica entre Caricion davallianae y Molinion caerulae (Duvigneaud, 1949; 
Ellenberg, 1988; Devillers et al., 2001; Grootjans et al., 2006). A pesar de ello, la 
información de sociabilidad de plantas y su carácter como indicadores ecológicos 
puede ser utilizada como herramienta para la definición de grupos de vegetación, y 
como herramienta útil para la conservación (Yeo et al., 1998). Resulta necesario, sin 
embargo, establecer alternativas útiles para la diferenciación y clasificación de 
comunidades vegetales que permitan ser aplicadas en la gestión de los ecosistemas. 
En este trabajo se han podido definir agrupaciones de plantas de fuentes 
carbonatadas que, a partir de unas características ecológicas comunes, presentan una 
clara diferenciación florística, que puede ser interpretada a partir de especies 
indicadoras. En este sentido, la revisión de las comunidades vegetales clásicas, y su 
adaptación a sistemas indentificativos basados en valores de fidelidad de especies, 
representa una tendencia actual con un claro interés para la gestión (Dítě1 et al., 
2006). 

En función de los resultados obtenidos, Centaurium somedanum puede ser 
identificada como una especie estrechamente ligada a diferentes comunidades 
relacionadas con fuentes carbonatadas, cuya conservación permitiría mantener una 
importante representatividad de estos ecosistemas en la Cordillera Cantábrica. Sin 
embargo, la relación de esta planta con hábitats precisos y de reducida extensión 
debería implicar la re-definición del objeto de conservación hacia las fuentes 
carbonatadas en sentido amplio, como origen de diversidad y refugio de especies 
amenazadas. Así, a partir de especies indicadoras como la utilizada en este estudio, 
es posible subsanar la falta de información generalmente existente sobre los patrones 
de distribución, variabilidad y permanencia en el tiempo de fuentes carbonatadas. 
De este modo las acciones de conservación sobre estos medios pueden orientarse 
hacia un enfoque mixto de especies y ecosistemas, superando la limitación de no 
disponer de suficiente información para la aplicación de ambas perspectivas 
(Lindenmayer et al., 2007).  

La capacidad de C. somedanum como planta indicadora podría también favorecer su 
consideración como especie bandera en el territorio, considerando las medidas de 
gestión relacionadas con los espacios naturales protegidos en que vive (Parque 
Natural de San Emiliano y Parque Natural de Somiedo) y que cuentan además con la 
declaración de Reservas de la Biosfera. El hecho de que más del 50% de las 
poblaciones se encuentren en lugares accesibles y próximos a vías de comunicación 
hace que éstas sean especialmente vulnerables a las alteraciones hídricas o de la 
construcción de carreteras, consideradas sus principales amenazas (Díaz González et 
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al., 2003; Jiménez-Alfaro et al., 2005), situación que podría remediarse a través de un 
sistema de seguimiento basado en la identificación de la propia planta, o las especies 
características de los medios en que vive, como medio para conservar hábitats 
potenciales. De este modo, las estratregias de conservación de fuentes carbonatadas 
pueden gestionarse a partir de la identificación de especies indicadoras, integrando 
el enfoque especie/ecosistema como un objetivo único de conservación (Heywood & 
Dulloo, 2006).  
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ANEXO (8) 

Catálogo de flora fanerogámica (Fan.) y criptogámica (Crip.) presente en los 74 inventarios utilizados. 

Se indica la abreviatura utilizada en la Figura 8-4 (Abrev.) y el número de inventarios (Ni) en los que 

figura cada taxon.  

 
Abrev Taxon Tipo Ni 
Adicapi Adiantum capillus-veneris L. Fan. 18 
 Agrimonia eupatoria L. Fan. 1 
Agroschl Agrostis schleicheri Jordan & Verlot Fan. 15 
 Agrostis stolonifera L. Fan. 5 
 Amblystegium varium (Hedw.) Lindb Crip. 1 
 Anagallis tenella (L.) L. Fan. 6 
Aneping Aneura pinguis (L.) Dumort Crip. 20 
 Anthyllis pyrenaica (G. Beck) Cullen Fan. 1 
 Apium repens (Jacq.) Lag. Fan. 1 
 Aquilegia vulgaris L. subsp. vulgaris Fan. 9 
 Arabis sp. Fan. 1 
 Asperula aristata L. fil. Fan. 1 
 Asplenium trichomanes L. Fan. 3 
 Astrantia major L. Fan. 2 

Aveprat 
Avenulla pratensis (L.) Dumort subsp. iberica (St-Yves) Romero Zarco 
var. vasconica 

Fan. 9 

 Blysmus compressus (L.) Panzer ex Link Fan. 3 

Brapinn 
Brachypodium pinnatum (L.) Beauv subsp. rupestre (Host) Sch³bler & 
Martens 

Fan. 12 

Brimedi Briza media L. Fan. 15 
 Bromus erectus Hudson Fan. 3 
 Bryum pallescens Schleich ex. Schwaegr. Crip. 1 
 Bryum pseudotriquetum (Hedw.) P. Gaertu, B. Mey. ex Scherb Fan. 2 
Brypseu Bryum pseudotriquetum (Hedw.) P. Gaertu, B. Mey. ex Scherb Crip. 5 
 Bryum ventricosum Relham Crip. 1 
 Caltha palustris L. Fan. 9 
 Calliergonella cuspidata (Hedw.) Loeske Crip. 3 
 Campanula arvatica Lag. subsp. arvatica Fan. 6 
 Campanula legionensis (Pau) LaÝnz Fan. 5 
 Campylium protensum (Brid.) Kindb Crip. 1 
 Campylium stellatum (Hedw.) C.E.O. Jensen Crip. 1 
 Cardamine raphanifolia Pourret Fan. 1 
Cardava Carex davalliana Sm. Fan. 8 
 Carex demissa Hornem Fan. 2 
 Carex echinata Murray Fan. 3 
Carflac Carex flacca Schreber Fan. 20 
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Abrev Taxon Tipo Ni 
Carlepi Carex lepidocarpa Tausch Fan. 19 
 Carex nigra (L.) Reichard s.l. Fan. 1 
Carpani Carex panicea L. Fan. 3 
 Carex sempervirens Vill. Fan. 4 
 Centaurea nigra L. Fan. 2 
Censome Centaurium somedanum M.Laínz Fan. 20 
 Cerastium vulgare (Hartman) Gruter & Burdet Fan. 1 
 Cratoneuron filicinum (Hedw.) Spruce Crip. 2 
 Crepis paludosa (L.) Moench Fan. 9 
 Cynosurus cristatus L. Fan. 1 
 Chaenorhinum origanifolium (L.) Kosteletaky Fan. 2 
 Chara  sp.pl. Crip. 3 
 Danthonia decumbens (L.) DC. Fan. 3 

 
Deschampsia hispanica (Vivant) Cervi & Rimo subsp. gallaecica Cervi & 
Romo 

Fan. 1 

 Dethawia sp. Fan. 1 
 Dianthus hyssopifolius L. Fan. 1 
 Didymodon thophaceus (Brid.) Lisa Crip. 1 
 Drepanocladus intermedius (Lindb.) Warnst Crip. 1 
 Eleocharis quinqueflora (F.X. Hartmann) O. Schwarz Fan. 4 
 Epipactis palustris (L.) Cranz Fan. 5 
 Equisetum ramosissimum Desf. Fan. 1 
 Equisetum variegatum Schleicher ex Weber & Mohr Fan. 3 
 Erica vagans L. Fan. 8 
 Erinus alpinus L. Fan. 6 
 Eriophorum latifolium Hoppe Fan. 2 
Eucvert Eucladium verticillatum (Hedw.) bruch & Schimp Crip. 17 
 Eupatorium cannabinum L. Fan. 6 
 Euphorbia falvicoma DC. subsp. occidentalis LaÝnz Fan. 1 
 Festuca rivularis Boiss. Fan. 2 
Fesrubr Festuca rubra L. Fan. 6 
 Funaria hygrometrica Hedw. Crip. 1 
Genocci Genista occidentalis (Rouy) Coste Fan. 28 
 Gentianella campestris (L.) B÷rner Fan. 1 
 Geranium robertianum L. Fan. 1 
 Geum rivale L. Fan. 2 
Glonudi Globularia nudicaulis L. Fan. 19 
 Gloecapsa sp. Crip. 1 
 Gymnadenia conopsea (L.) R. Br. Fan. 3 
 Helianthemum nummularium (L.) Miller Fan. 1 
 Homalothecium lutescens (Hedw.) Robins Fan. 1 
 Hymenostylium insigne (Dixon) E.B. Bartram Crip. 2 
Hymrecu Hymenostylium recurvirostrum (Hedw.) Dixon Crip. 14 
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Abrev Taxon Tipo Ni 
Hypnumm Hypericum nummularium L. Fan. 2 
 Juncus alpinoarticulatus Chaix subsp. alpestris (Hartman )Hõmet-Ahti Fan. 3 
unarti Juncus articulatus L. Fan. 7 
 Jungermannia atrovirens Dumort. Crip. 2 
 Koeleria vallesiana (Honkeny) Gaudin subsp. humilis Br.-Bl. Fan. 1 
 Leiocolea turbinata (Raddi) Bruch Crip. 1 
 Aneura pinguis (L.) Dumort L. Fan. 2 
 Leontodon sp. Fan. 2 
 Linum catharticum L. Fan. 7 
 Lotus corniculatus L. Fan. 1 
 Medicago lupulina L. Fan. 1 
 Mentha longifolia (L.) Hudson Fan. 7 
 Menyanthes trifoliata L. Fan. 2 
Molcaer Molinia caerulea (L.) Moench subsp. caerulea Fan. 11 
 Myosotis stolonifera (Dc.)Gay ex Leresche & Levier Fan. 1 
 Narcissus nivalis Graells Fan. 3 
 Nardus stricta L. Fan. 2 
 Nostoc  sp.pl. Crip. 8 
 Orthothecium rufescens (Brid.) Schimp. Crip. 2 
 Oscillatoria sp. Crip. 1 
 Palustriella commutata (Hedw.) Ochyra Crip. 23 
 Palustriella decipiens G. de Notaris) Ochyra Crip. 2 
Palfalc Palustriella falcata (Brid.) Hedenas Crip. 8 
Parpalu Parnassia palustris L. Fan. 13 
 Pedicularis mixta Gren & Godron Fan. 2 
Pelsp Pellia sp.pl. Crip. 8 

 
Petrocoptis pyrenaica (J.P. Bergret) A. Braun ex Walpers subsp. 
glaucifolia (Lag.) P. Monts & Fer 

Fan. 4 

Phicalc Philonotis calcarea (Bruch ex Schimp) Schimp Crip. 6 
 Pimpinella siifolia Leresche Fan. 1 
Pingra Pinguicula grandiflora Lam. Fan. 35 
 Plagiommnium elatum (Bruch & Schimp) T.J. Kop. Crip. 1 
Plamedi Plantago media L. Fan. 6 
 Polygala edmundii Chodat Fan. 2 
 Polygonum viviparum L. Fan. 1 
 Potentilla erecta (L.) Ra³schel Fan. 1 
 Preissia cuadrata Scop.) Nees Crip. 2 
Pruvulg Prunella vulgaris L. Fan. 4 
 Ranunculus acris L. subsp. despectus LaÝnz Fan. 3 
 Ranunculus bulbosus L. Fan. 1 
 Ranunculus repens L. Fan. 1 
 Rhinanthus minor L. Fan. 4 
 Sanguisorba minor Scop. Fan. 1 
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Abrev Taxon Tipo Ni 
 Saxifraga aizoides L. Fan. 1 
 Saxifraga hirsuta L. Fan. 2 
 Scabiosa columbaria L. Fan. 1 
 Scrophularia balbisii Hornem Fan. 1 
Scymyoc Scytonema myochrous (Dillw.) Ag. Crip. 9 
 Schoenus nigricans L. Fan. 1 
 Selaginella selaginoides (L.) Link Fan. 4 
 Senecio aquaticus Hill. Fan. 3 
 Senecio doria L. subsp. legionensis (Lange) Chater Fan. 7 
 Seseli cantabricum Lange Fan. 1 
 Seseli montanum L. Fan. 1 
 Sesleria caerulea (L.) Ard. Fan. 1 
 Succisa pratensis Moench Fan. 3 
 Teucrium pyrenaicum L. Fan. 2 
 Thesium pyrenaicum Pourret Fan. 2 
 Tortella inclinata (Hedw.) Limpr. Crip. 2 
 Tortula subulata (Hedw) var. subinermis (Bruch & Schimp) Wilson Crip. 1 
 Trifolium pratense L. Fan. 4 
 Trifolium repens L. Fan. 2 
 Triglochin palustre L. Fan. 3 
 Tussilago farfara L. Fan. 1 
 Veronica beccabunga L. Fan. 2 
 Veronica ponae Gouan Fan. 3 
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▪ Conclusiones generales 

De forma complementaria a las conclusiones parciales detalladas en cada uno de los 
ocho capítulos expuestos, se resumen a continuación las principales aportaciones de 
esta tesis doctoral, en referencia a los objetivos definidos al comienzo del estudio. 
1- El territorio Orocantábrico es un enclave de especial relevancia por su diversidad 

vegetal, a escala europea y peninsular. El conocimiento botánico, estimado en 
torno al 72%, se ha generado principalmente durante los últimos 40 años. Se han 
identificado las áreas menos prospectadas, y algunos indicadores de utilidad 
sobre su estado de conservación actual. También se aportan listados de 
referencia (check-list) sobre la biodiversidad del territorio, que incluyen 74 
táxones endémicos, 61 subendémicos y 116 alianzas fitosociológicas, de las cuales 
85 constituyen hábitats de interés comunitario. 

2- Se ha podido evidenciar la relación biogeográfica histórica entre la Cordillera 
Cantábrica y las montañas Galaico-Leonesas, identificando seis áreas de 
endemicidad de plantas vasculares, y  caracterizándolas en función de su riqueza 
en plantas endémicas y las relaciones biogeográficas entre ellas. La riqueza de la 
endemoflora en las áreas de endemicidad está relacionada con el efecto 
combinado de la altitud, la abundancia de litologías calcáreas y el diferente 
impacto de las glaciaciones pleistocénicas.  

3- El estudio ecogeográfico sobre la flora orocantábrica amenazada ha permitido 
evidenciar la influencia de la historia biogeográfica del territorio en la rareza de 
plantas vasculares en peligro, principalmente táxones endémicos o de óptimo 
boreo-alpino, sujetos a procesos de aislamiento y relictismo. Las diferentes 
tipologías de rareza y amenaza identificadas se proponen como una herramienta  
para el desarrollo de acciones de conservación ex situ o in situ. 

4- Se propone un sistema de valoración ponderada de criterios para la priorización 
de especies, aplicando un concepto de responsabilidad biogeográfica, y que 
ofrece una mayor capacidad de discriminación que los sistemas aplicados hasta 
ahora. Dicho método ha permitido elaborar un listado jerárquico de plantas 
prioritarias para la conservación en la Cordillera Cantábrica, de aplicación en las 
estrategias de conservación sobre el territorio. 
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5- El estudio realizado sobre Empetrum nigrum subsp. nigrum ha permitido aplicar 
en la Cordillera Cantábrica sistemas novedosos de muestreo adaptativo y 
modelización de la distribución de plantas raras, mostrando la importancia de 
las variables topográficas para identificar refugios microclimáticos en especies 
relícticas boreo-alpinas.  Además de establecer un mapa de distribución potencial 
de la especie y de localizar nuevos núcleos poblacionales de la planta, este 
estudio evidencia las ventajas de los modelos predictivos en la estimación del 
área de ocupación a escalas de detalle, obteniendo una mayor precisión 
(resolución geográfica) y exactitud (validez de la representación cartográfica) que 
los sistemas de cuadrículas UTM comúnmente empleados. 

6- La caracterización poblacional de Senecio boissieri ha permitido, por su parte, 
evaluar la aplicación de diferentes indicadores de variabilidad en poblaciones 
geográficamente aisladas de una planta orófila. Si bien la aproximación a la 
variabilidad genética ofrece una información más completa para la designación 
de unidades de conservación, las variables climáticas y fitocenóticas permiten 
obtener información complementaria de utilidad, ofreciendo una interpretación 
evolutiva de la distribución actual de la especie en su hábitat. 

7- En el caso de Aster pyrenaeus, se ha podido constatar el efecto de la fragmentación 
del hábitat en una planta de bordes forestales, y a diferentes escalas. En concreto, 
se muestra cómo el abandono histórico de actividades tradicionales, y la 
consiguiente recuperación de áreas con vegetación secundaria, favorece la 
expansión de plantas oportunistas. Este estudio ha permitido además obtener un 
mapa de adecuabilidad de hábitat e información relevante para el desarrollo de 
un plan de conservación y gestión de la especie en Picos de Europa. 

8- Finalmente, el estudio de Centaurium somedanum ha permitido aplicar el estudio 
de una especie indicadora y amenazada en la valoración de la distribución 
geográfica, diversidad y factores de amenaza de los hábitats en que vive. De este 
modo, se propone utilizar esta especie como instrumento para la interpretación 
del estado de conservación y amenaza de fuentes carbonatadas en su área de 
distribución, aplicando un enfoque mixto especie-ecosistema, que puede servir 
como herramienta para la conservación de la planta y su hábitat. 

 



 



Jiménez-Alfaro, B. (2008). Biología de la conservación de plantas vasculares en la Cordillera
Cantábrica. Prioridades y casos de estudio. Tesis doctoral. Universidad de Oviedo. 274 pp.

En el marco de la crisis actual de biodiversidad, los sistemas de montaña figuran entre los màs
sensibles al cambio global, por lo que es necesario disponer de información fidedigna sobre la
situación real y amenaza de sus especies y ecosistemas. En esta tesis doctoral se desarrollan
diferentes aproximaciones al estudio de plantas vasculares de interés para la conservación en la
Cordillera Cantábrica, con el objetivo de generar información aplicable a las estrategias de
conservación en el territorio.

En la segunda parte se evalúan cuatro plantas prioritarias de la Cordillera Cantábrica,
estudiando (5) la aplicación de modelos de predicción del área de ocupación potencial de

subsp. n como ejemplo de planta relíctica boreoalpina (6) diferentes
alternativas para evaluar la variabilidad poblacional en como herramienta para la
definición de unidades de conservación intraespecíficas en plantas orófilas; (7) la implicación de
la fragmentación del hábitat en la viabilidad poblacional de planta ligada a
bordes forestales; y (8) la utilización de una planta indicadora, , como
medida de aproximación a la variabilidad y conservación de ecosistemas ligados a fuentes
carbonatadas en la Cordillera Cantábrica.

ra la
conservación vegetal en la Cordillera Cantábrica, así como servir de base a futuros estudios,

El trabajo se estructura en dos partes principales, y ocho capítulos
relacionados con táxones raros, endémicos o amenazados.

En la primera parte se aborda la biodiversidad vegetal y las prioridades de conservación del
territorio orocantábrico, estudiando (1) la riqueza florística y de hábitats y su grado de
exclusividad o amenaza; (2) la caracterización de áreas de endemicidad en el conjunto de las
montañas del noroeste peninsular; (3) los patrones de rareza y hábitat en las plantas
orocantábricas amenazadas a escala nacional; y (4) nuevas metodologías para el establecimiento
de prioridades de conservación a una escala biogeográfica

Los resultados y conclusiones del trabajo pretenden ofrecer herramientas pa

estableciendo listados de referencia, identificando centros de biodiversidad, tipificando causas
de rareza y amenaza, y proponiendo sistemas para la selección de prioridades. Los casos de
estudio ofrecen, además de propuestas concretas para su conservación, herramientas de utilidad
para el estudio de plantas vasculares en el territorio.
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