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INTRODUCCIÓN

Los seres humanos tendemos a fijarnos en los organismos grandes y endotérmicos antes
de los pequeños y exotérmicos (por ej., Herrera, 1989). Tanto los biólogos como el publico en
general suelen prestar más atención a las aves que en los invertebrados. Entre las aves, las
especies grandes y llamativas como las águilas o los flamencos (las que algunas llaman “la mega
fauna heroica”, Franklin, 1993) reciben más atención que las pequeñas. En el mundo de la
conservación, las aves reciben un atención especial. Hay ONGs importantes como BirdLife que
carecen de equivalentes para los invertebrados, y organismos de conservación más generales
como el UICN también prestan más atención a las aves (solo hay que comparar el numero y
tamaño de los grupos de especialistas del UICN en aves y en invertebrados, ver http://
www.iucn.org/themes/ssc/sgs/sgs.htm).

En el campo de la ornitología (por ej., en las publicaciones de BirdLife) muchas veces se
utiliza el siguiente argumento: es conveniente concentrarnos en las aves porque son buenas
indicadoras de los cambios ambientales y de las zonas más importantes para conservar otros
grupos taxonómicos (anfibios, insectos, etcétera). Por lo tanto, podemos dedicarnos a conservar
a las aves y confiar en que, al mismo tiempo, vamos a conservar todo lo demás (ver por ej.,
Bibby et al., 1992). Esta idea de las aves como paraguas protectores de la biodiversidad global,
aunque muy extendida, no ha sido apoyada por análisis de la distribución de la biodiversidad
a escala nacional. De este modo, la distribución de los “hotspots” de diversidad para aves,
plantas acuáticas, mariposas, líquenes y libélulas, no coinciden espacialmente en las Islas
Británicas (Prendergast et al., 1993). Es decir la protección de áreas calientes de biodiversidad
para las aves es importante en si misma, pero no necesariamente justificada por la biodiversidad
de otros organismos.

Aquí nos dedicaremos a revisar la idea de que las aves funcionan como buenos indicadores
de los cambios ambientales, centrándonos en las aves acuáticas y en su posible función como
indicadores de los cambios en los humedales. Kushlan (1992) ya ha tratado este tema y, mientras
que recomendamos su articulo al lector, no pretendemos repetir lo expuesto allí (ver también
Furness y Greenwood, 1993; Hilty y Merenlender, 2000; Zacharias y Roff, 2001).
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USO DE LAS AVES COMO BIOINDICADORES EN LOS HUMEDALES

El uso de las aves como bioindicadoras de cambios ambientales se fundamenta en que
debido a su posición en la escala trófica se verán afectados por una gran variedad de factores.
Esta “bondad” de las aves como concentradoras de efectos, representa en si mismo un problema
cuando pretendamos examinar los cambios en las poblaciones de aves frente a un factor aislado.
Las aves no estarán afectadas únicamente por ese factor que nos interesa en ese momento, si
no por un conjunto de variables que cuanto mejor conozcamos, mayor será nuestra confidencia
en la bondad de los resultados obtenidos.

Debido principalmente al sesgo de los seres humanos hacia las aves, se han acumulado
bases de datos de censos de aves acuáticas que pueden servir como herramienta únicas para
estudiar los cambios históricos en los ecosistemas acuáticos, actuando en distintas escalas. Este
es el caso por ejemplo de los censos internacionales de invernantes coordinados por Wetlands
International en el Paleárctico Occidental desde los años 60 (Delany et al., 1999). En el caso
de Doñana, existen censos de aves acuáticas desde los años 60 que proporcionan una
oportunidad única para estudiar los cambios desde entonces en las marismas y otros humedales,
ya que apenas existen datos alternativos (sobre calidad de agua, vegetación, invertebrados,
etcétera). Sin embargo, hasta la fecha apenas se han analizado dichos datos, debido al ingente
esfuerzo de análisis de datos que ninguna administración ha decidido financiar por el momento.

En principio, las aves acuáticas pueden servir como bioindicadoras en distintas escalas, y
su eficacia como tal dependerá en parte en la escala utilizada. En escalas mayores (nacional o
regional, por ej., correspondiendo con distintas poblaciones biogeográficas de aves migratorias),
se detectan declives en algunas poblaciones de aves acuáticas que parecen explicarse por la
perdida de hábitat (desecación y degradación de humedales). Entre las varias regiones utilizadas
por distintas poblaciones de anátidas en el Paleárctico Occidental, se han detectado declives
poblacionales asociados a pérdida de hábitats sobre todo en el Mediterráneo occidental y
oriental, debido a la mayor tasa de pérdida de humedales en estas regiones (Delany et al., 1999).
Evidentemente, donde desaparecen los humedales, desaparecen las aves también, y la
destrucción de hábitat es el problema más importante a que se enfrentan las especies amenazadas
de aves acuáticas (Green, 1996;  BirdLife International, 2000).

En escalas inferiores, las características físicas de los humedales (tamaño, forma, perfil de
profundidades, presencia y distribución de vegetación emergente, etcétera) influye mucho sobre
la diversidad y abundancia de aves acuáticas. Diversos trabajos cuantifican lo que cualquier
ornitólogo sabe: patos buceadores se encuentran en zonas más profundas que patos nadadores,
distintos limícolas utilizan profundidades distintas para alimentarse en función del tamaño de
sus patas y de su pico, muchas garzas (especialmente en la época de cría) y rálidos tienen una
estrecha relación con manchas de vegetación emergente, etcétera (por ej., Nudds, 1983; Pöysä,
1983; Velásquez, 1992; Safran et al., 1997; Ntiamoa-Baidu et al., 1998). Igualmente, los
humedales más grandes albergan más especies de aves, y las que se encuentran en los sitios más
pequeños suelen ser las especies más abundantes y ubicuas en general (Brown y Dinsmore,
1986; Craig y Beal, 1992; Elmberg et al., 1993; Elmberg et al., 1994). Además, la diversidad
y abundancia de aves que usan un humedal aumenta con la proximidad a otros humedales, es
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decir que hay un efecto de aislamiento que complica la relación entre las características de un
humedal  determinado y las aves que en él habitan (Murphy et al., 1984; Brown y Dinsmore,
1986; Craig y Beal, 1992). Así por ejemplo, en una charca en Doñana esperaríamos encontrar
más aves que en una charca más grande situada donde no hay otros humedales alrededor.

INCONVENIENTES DEL USO DE LAS AVES COMO BIOINDICADORES EN
LOS HUMEDALES

Comparando una serie de humedales en el espacio, se ha visto como la comunidad de
aves acuáticas también está influenciada por otros factores como la salinidad, pH y la razón
entre superficies de vegetación emergente y aguas abiertas (Buckton et al., 1998; Goodsell,
1990; Parker et al., 1992; Halse et al., 1993; Murkin et al., 1997). El estatus trófico (es decir
de nutrientes) es otra variable clave, con mayor abundancia y diversidad de aves en humedales
mesotróficos y eutróficos, y menor en los oligotróficos y  hypereutróficos (Nilsson, 1978;
Murphy et al., 1984; Kerekes et al., 1997; Küsters, 2000). Las aves piscícolas (garzas,
cormoranes, etcétera) tienen una estrecha relación con sus recursos tróficos, es decir que se
distribuyen en función de la disponibilidad de peces (Kerekes et al., 1997). Mientras que las
aves se alimentan en el mismo humedal, los propios censos de aves proporcionan alguna
información sobre el estatus trófico de los humedales, y se puede estimar la producción de
recursos tróficos (plantas, invertebrados, peces) en el humedal necesaria para soportar esa
cantidad de aves (ver Cairns y Kerekes, 2000, para el uso de un modelo bioenergético de este
tipo). No obstante, muchas anátidas invernantes usan un humedal más como un dormidero,
saliendo por la noche para alimentarse en otros sitios (el caso por ejemplo de l’Albufera de
Valencia, utilizada por patos que se alimentan en los arrozales limítrofes con el parque).
Igualmente, muchas garzas y otras aves coloniales usan un humedal para situar la colonia pero
se alimentan en otros sitios.

Como consecuencia de todos los factores arriba mencionados, se puede considerar que hay
una clara relación entre la variabilidad espacial en la naturaleza de los humedales, y la
variabilidad en las comunidades de aves acuáticas. Cabe subrayar que muchos de las variables
que hemos descrito antes están intercorrelacionadas (por ej., estatus trófico y las características
de la vegetación) y que a veces es imposible saber cuáles son las que realmente causan los
patrones en la distribución de las aves. En comparación, la relación entre los cambios temporales
en las condiciones en un humedal determinado y los cambios en la comunidad de aves que allí
se encuentran es más difícil de demostrar e interpretar, a pesar de que sea precisamente esta
relación la que es más importante cuando pretendemos usar las aves como bioindicadores. Por
ejemplo, ¿qué nos indica el hecho de que haya varias especies de aves (incluyendo la malvasía
cabeciblanca) que han desaparecido como nidificantes en las marismas del Parque Nacional de
Doñana a lo largo del siglo XX, o el qué haya muchas más malvasías en las Albuferas de Adra
desde el año 1987 que antes?

Es fácil, pero arriesgado, suponer que cambios en la abundancia de una especie de interés
en el humedal donde realizamos nuestros estudios reflejan algún cambio limnológico (es decir,
en la calidad o cantidad de agua, y/o en las comunidades de plantas, invertebrados y bacterias).
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Sin embargo, muy pocas poblaciones de aves son estrictamente sedentarias y dependen de
muchos factores que pueden actuar lejos de un humedal concreto. Por ello, cambios en el tamaño
poblacional pueden reflejar cambios en cualquier otra parte de la distribución de esa población
(un problema que se puede abordar comparando las tendencias en el humedal estudiado con las
observadas en otros humedales cercanos, ver Duncan et al., 1999), o incluso cambios en el
comportamiento migratorio (por ej., las tendencias actuales de gansos o cigüeñas a migrar a
menos distancia de las zonas de nidificación, Sutherland, 1998a). Por otro lado, pueden deberse
a enfermedades o (en el caso de aves que se alimentan en sitios mas allá del humedal) a
intoxicaciones que nada tienen que ver con cambios en el humedal estudiado. Cambios en la
presión cinegética u otras perturbaciones humanas frecuentemente cambian la distribución y
abundancia de aves acuáticas sin cambios limnológicos en sus hábitats (Klein et al., 1995;
Madsen y Fox, 1995; Sutherland, 1998b; Duncan et al., 1999a). En cambio, su alta capacidad
de dispersión hace que las aves puedan responder más rápido a cambios limnológicos en la
distribución de hábitat disponible que muchos otros organismos (aunque muchos organismos
se dispersan a través de las mismas aves, Figuerola y Green, 2002).

En muchos casos, parece que los cambios poblacionales en aves sí reflejan cambios
limnológicos, pero no se puede demostrar la relación claramente debido a la falta de datos sobre
otros componentes del ecosistema (por ej., vegetación, nutrientes). Es decir, el mismo sesgo que
nos ha hecho fijarnos en las aves hace que al final no tengamos con qué comparar los datos de
fluctuaciones en los números de aves. En el caso de Doñana, se estimaron unas 500 parejas de
porrón pardo nidificando en las marismas a primeros del siglo XX (Valverde, 1960), y unas 200
parejas de malvasía en los años 50 (Amat y Sánchez, 1982). Su desaparición se debe, en general,
a un conjunto de cambios dramáticos en las marismas desde entonces, relacionados con las
transformaciones en las cuencas vertientes, que han cortado el ciclo de inundación y eliminado
zonas profundas y semi-permanentes adecuadas para la cría de estos dos patos buceadores (Saura
et al., 2001). Sin embargo, hasta la fecha no existen estudios que documenten estos cambios en
el hábitat en detalle. En el caso de la cerceta pardilla, el número de parejas nidificantes en las
marismas del Parque Nacional de Doñana también se ha reducido desde varios miles a principios
de siglo hasta el punto de desaparecer hoy en día (Green et al., en prensa). La reducción en el
ciclo de inundación hace que esta especie tardía no tenga tiempo para terminar de criar en la
marisma (Green, 2000).

El aumento en la abundancia en las malvasías en Almería y otras provincias españoles en
los últimos 15 años se debe principalmente a una recuperación de una población protegida de
la persecución, cuando la presión cinegética la había llevado al borde de la extinción (Torres y
Moreno-Arroyo, 2000). Aparte de una selección hacia humedales relativamente profundos y con
mayor cobertura de vegetación emergente en Almería (Castro et al., 1994), no hay estudios
detallados que identifiquen qué otras variables generales explican la distribución de la malvasía.
La biomasa de quironómidos bentónicos determina en parte su distribución (Green et al., 1999;
Sánchez et al., 2000), y ya que los quironómidos llegan a densidades altas en humedales
eutróficos es probable que el estatus trófico de las aguas tenga mucho que ver con la distribución
de la malvasía en España. Es posible que humedales con cierta contaminación debido a las
entradas artificiales de nutrientes (como las Albuferas de Adra, la Cañada de las Norias o El
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Hondo) sean ideales para la producción de quironómidos, y por lo tanto para la malvasía. Sin
embargo, esta situación no suele ser estable a largo plazo, y la entrada masiva de nutrientes acaba
resultando en la  hipereutroficación (y anoxia en los sedimentos), con un consecuente bajón en
la producción de quironómidos y del alimento disponible para los patos (Green et al., 1996).
Sospechamos que esto ha ocurrido en El Hondo entre 2000 y 2002, explicando la reducción
drástica en el número de malvasías allí (Torres y Moreno-Arroyo, 2000). Ha habido una serie
de episodios de contaminación en El Hondo en 2001 y 2002 (asociado al uso del espacio para
embalsar agua de regadío), aunque desconocemos la evolución de las poblaciones de
quironómidos desde el año 2000. Algo parecido parece haber ocurrido en la laguna de Tarelo
(Parque Natural de Doñana), donde la desaparición de la malvasía como nidificante en el año
2002 (Concha Raya, comm. pers.) coincide con la reducción de biomasa de quironómidos
bentónicos relacionado con hipereutrofia y episodios de anoxia (Serrano et al., 2002).

Algunos estudios detallados ponen de manifiesto como cambios limnológicos importantes
en los humedales no han resultado en cambios correspondientes en las aves acuáticas (o sea, que
las aves no han indicado los cambios). En la Camarga, cambios drásticos en los ecosistemas
acuáticos (por ej., en la salinidad y la abundancia de diversas especies de plantas sumergidas),
transformación de marismas en arrozales y la pérdida de mucha biodiversidad en plantas y
invertebrados, no se han visto reflejados en cambios en el número o tipo de anátidas invernantes
(Tamisier y Grillas, 1994; Dehorter y Tamisier, 1996). Las plantas sumergidas soportan mucha
comida para anátidas, zampullines, fochas y muchas más aves, y humedales con más plantas
tienen más aves (por ej., Green, 1998; Blindow et al., 2000), pero parece ser secundario cuáles
son las especies de plantas sumergidas presentes. Estudios comparativos entre humedales
sugieren que la diversidad de aves acuáticas no indica la diversidad de otros organismos en los
humedales. En Marruecos, Green et al. (2002) no encontraron una relación entre humedales
entre la diversidad (número de especies) de aves acuáticas y la de plantas. Igualmente, no hay
una buena relación entre la diversidad de aves terrestres y la de insectos en el Reino Unido
(Prendergast y Eversham, 1997). Mientras que hay una buena correlación entre salinidad y la
diversidad de plantas acuáticas o invertebrados acuáticos en Marruecos, la salinidad no afecta
la diversidad de las aves (Green et al., 2002).

BUEN Y MAL USO DE LAS AVES COMO BIOINDICADORES EN LOS
HUMEDALES

Sin embargo, entre todas las aves acuáticas hay especies que funcionan mejor y peor como
bioindicadores (Halse et al., 1993). Por ejemplo, la focha cornuda parece indicar especialmente
bien los humedales de agua dulce, de aguas claras con una alta diversidad y cobertura de plantas
sumergidas (Green et al., 2002, datos sin publicar). Puede servir como una buena especie
“paraguas” (ver Lambeck, 1997; Simberloff, 1998; Zacharias y Roff, 2001) para conservar estos
ambientes, que resultan ser los que están desapareciendo más rápido en la región mediterránea
(Green et al., 2002). En Marruecos, ninguna otra especie de ave indica tan bien los lugares de
alta diversidad de plantas y de baja salinidad (aunque otras especies amenazadas, la cerceta
pardilla y el porrón pardo, también se concentran en humedales de alta diversidad botánica).
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Cabe comparar la focha con el flamenco rosa, la especie de ave acuática que ha recibido más
atención conservacionista en nuestra región. La reserva natural de Fuente de Piedra fue declarada
con el objetivo especifico de aumentar la población de flamencos (Montes et al., 1987; Montes,
1995), algo sin precedente e probablemente impensable en el caso de especies mucho más
amenazadas (pero no tan grandes y bonitas). Considerada por muchos como una especie bandera
para la conservación de humedales mediterráneos y siendo el flamenco la especie que más figura
en los centros de visitantes y las portadas de informes u otros documentos relacionados con
humedales (por lo menos en el sur de España y Francia), seria conveniente que la presencia de
flamencos indicara sitios más biodiversos ricos de plantas y invertebrados así como de otras
especies de aves. Por desgracia no es así. En Marruecos, los flamencos no demuestran la
correlación entre su abundancia y la riqueza de plantas observada con las fochas cornudas y otras
especies amenazadas, concentrándose en humedales más salinos (ambientes menos diversos y
menos amenazados en general). En Túnez, la construcción de una serie de embalses en las
cuencas del lago Ichkeul (protegido como parque nacional y sitio Ramsar) ha producido un lago
hipersalino y una perdida catastrófica de diversidad de plantas, aves e invertebrados considerado
como uno de los desastres más destacados en la conservación de humedales mediterráneos
(Tamisier y Boudouresque, 1994; Ramdani et al., 2001). No obstante, el flamenco solo apareció
en este humedal cuando su degradación ya estaba en marcha, y han aumentado en número
conforme que la salinidad ha aumentado (M. Smart y Wetlands International, datos sin publicar).
En el Delta del Ebro, la abundancia de flamencos, si bien esta correlacionada positivamente con
la abundancia general de limícolas en invierno, no presenta ninguna correlación con la
abundancia de anátidas y fochas (ver Fig. 1).

Por todo ello, hay que tener mucho cuidado a la hora de seleccionar una especie de ave
acuática como posible “bioindicadora” y tener en cuenta que un aumento en el número de
algunas especies de aves puede indicar un empeoramiento del estado de un humedal en vez de
una mejora. Ni siquiera una especie como la focha cornuda tiene una aplicación fácil como
bioindicadora. El número de parejas en Doñana y en las lagunas andaluzas endorreicas ha
aumentado mucho en 2001-2002 comparado con los años anteriores (Amat, en prensa). Es
posible que, en parte, esto refleje una mayor cobertura de plantas sumergidas y flotantes en
Doñana (aunque, por desgracia, no hay datos precisos sobre la abundancia de las plantas allí).
Pero sospechamos de que se explica más por una entrada de muchos ejemplares procedentes de
lagos del medio Atlas marroquí que albergaban centenares de parejas nidificantes y que se han
secado estos años (Dayet ‘Awa y Aguelmam Afennourir, ver Green et al., 2002). Esto es un
buen ejemplo de la dificultad de interpretar cambios locales en el número de aves.

Hasta aquí, hemos considerado la cuestión de cómo las aves “responden” a cambios
limnológicos en sus hábitats, indicando los mismos. Otra cuestión importante que hay que tener
en cuenta es si las aves pueden “causar” cambios en sus hábitats. Algunas especies pueden actuar
como especies ingenieras, modificando su ambiente y por lo tanto afectando directamente al
resto de la comunidad. Los gansos pueden causar una reducción importante en la cobertura de
plantas emergentes (Ankney, 1996; Fraulich y Lodge, 2000; Zacheis et al., 2001) y incluso
cambios sutiles en el balance entre reproducción sexual y asexual de las mismas (Amat, 1995).
También las altas concentraciones de gansos y otras aves en dormideros puede representar una



AVES ACUÁTICAS COMO BIOINDICADORES

53

importación masiva de nutrientes (ya que defecan en el humedal dormidero pero comen en otros
lugares) que puede producir un eutrofización del humedal con todo lo que conlleva (Post et al.,
1998; Skoruppa y Woodin, 2000). Hace tiempo que se ha demostrado que los flamencos pueden
funcionar como ingenieros (Hurlbert y Chang, 1983). En el caso del flamenco rosa, su forma
de alimentarse, pisoteando y removiendo el agua y los sedimentos, produce cambios en la
turbidez y distribución de nutrientes (Comín et al., 1994) y reduce la cobertura de plantas
sumergidas, promoviendo un cambio de aguas claras (dominado por macrófitos sumergidos) a
aguas turbias (dominado por fitoplancton) (Gallet, 1950; Montes y Bernués, 1989; Duarte et al.,
1990; autores, datos sin publicar). Por ello, un aumento en la densidad de flamencos o gansos
puede causar (en vez de indicar) cambios importantes en los humedales. Desde los años 60, la

FIG. 1.- Relación entre la abundancia (nº de individuos) de flamencos y limícolas (a) o anátidas y fochas
(b). Los datos corresponden a los censos de aves invernantes de los inviernos 86/87 al 98/99 (n=13
censos) publicados en el Bulleti del Parc Natural Delta de l’Ebre.
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densidad de los flamencos se ha duplicado varias veces en los humedales españoles por la
combinación de la gestión de la especie (incluyendo medidas para asegurar la nidificación con
más frecuencia de lo que sería lo natural para esta especie) y la destrucción de muchos
humedales utilizados fuera de la época reproductora. La destrucción de praderas de macrófitos
sumergidos por flamencos perjudica a los patos, fochas y otras aves que dependen de ellos, pero
puede favorecer las limícolas que prefieren alimentarse en zonas de aguas abiertas (Montes y
Bernués, 1989). En parte, esto podría explicar la correlación positiva entre la abundancia de
flamencos y de limícolas (Fig. 1).

CONCLUSIONES

En conclusión, debido a los varios problemas identificados por nosotros y por otros
(Kushlan, 1993), opinamos que el papel de las aves acuáticas como bioindicadoras no puede ser
asumido sin más, y es necesario un análisis previo de las características de los sistemas acuáticos
a estudiar. No es conveniente suponer que un cambio en las aves indica algún cambio en las
condiciones del humedal estudiado. Cambios limnológicos tampoco se traducen necesariamente
en cambios en la avifauna. Hay que seleccionar las especies de aves que se quiere utilizar como
indicadores con mucho cuidado, ya que algunas especies son mucho más oportunistas y
generalistas que otras. Es importante contrastar las tendencias en la zona de estudio con las
observadas en otros humedales en su entorno, para poder diferenciar entre tendencias globales
y locales. Es decir, es necesario el uso de ‘controles’, zonas no expuestas a los cambios o factores
motivo de análisis para determinar si los cambios registrados en las poblaciones de aves son fruto
de los factores de interés o tendencias generalizadas en la región de estudio. Por desgracia,
muchas de las especies que mejor pueden indicar diversidad en plantas e invertebrados ya han
visto sus poblaciones reducidas tanto que son pocos los humedales donde se pueden encontrar
(por ej., el porrón pardo o la focha cornuda). Esto se debe a los serios problemas de conservación
en todos los humedales que nos quedan (cambios hidrológicos, eutrofización etcétera, debido
principalmente a las transformaciones brutales en las cuencas vertientes).

Generalmente, pensamos que un seguimiento de la vegetación acuática (especialmente las
plantas sumergidas) puede servir como mejor herramienta para indicar y entender los cambios
ecológicos en una escala local. Las plantas son relativamente fáciles y baratas de identificar y
cuantificar (comparado con los invertebrados o las bacterias), y suelen responder de forma más
estrecha a fluctuaciones en el nivel de agua, nutrientes, etcétera (aunque también tienen sus
limitaciones, ver p.e. Scheffer et al., 1993; Cerco y Moore, 2001; Koch, 2001). Además, cambios
en las plantas sumergidas (los productores primarios y el sustrato para todo una panorama de
organismos) necesariamente tiene implicaciones fundamentales para todos los otros elementos
del ecosistema. Para el estudio de cambios temporales e históricos en humedales permanentes,
la paleo limnología (especialmente el estudio de diatomeas y quironómidos en los sedimentos)
representa una alternativa con una resolución superior e y interpretación menos complicado que
los estudios de cambios temporales en las aves (Flower et al., 1989; Flower y Foster,1992;
Flower et al., 1992; Ramdani et al., 2001). En nuestra opinión, seria conveniente hacer un
esfuerzo para buscar un acercamiento común entre limnólogos y ornitólogos ya que los
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ornitólogos tienen mucho que aprender de los limnólogos sobre el funcionamiento del hábitat
de las aves, mientras que los limnólogos suelen ignorar el papel de las aves acuáticas en los
ecosistemas. Queda mucho por hacer en la ciencia joven de ornitolimnología (sensu Hurlbert
y Chang, 1983), con aplicaciones potencialmente importantes para la gestión y conservación de
los humedales Mediterráneos.
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