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La península ibérica goza de una rica fauna de peces continentales, muchos de ellos endémicos y amenazados. Una de las causas de su declive
es la introducción de especies exóticas o la translocación de algunas nativas a nuevas cuencas. En este trabajo, revisamos los impactos ecológicos
de estas introducciones, desde los niveles genético e individual a los de comunidad y global, basándonos principalmente en trabajos de la península.
Aunque la evidencia acumulada es considerable, el impacto ecológico de la mayoría de especies e introducciones apenas ha sido estudiado y se-
guramente es mucho mayor del que se conoce 
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The Iberian Peninsula has a rich fauna of freshwater fish, with many endemics that are threatened. One of the threat causes is the introduction of
exotic species or translocation of natives to new basins. In this paper, we review the ecological impacts of these introductions, from the genetic and
individual to the community and global levels, primarily using studies from the Peninsula. Although the accumulated evidence is considerable, the
ecological impact of most species and introductions has barely been studied and is probably much greater than is known.
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Introducción

Los peces continentales son importantes por muchas razones.
En primer lugar, son un importante componente de la biodiversidad,
a pesar de las relativamente reducidas dimensiones de los ecosis-
temas acuáticos continentales. En la península ibérica, tenemos
unas 61 especies de peces continentales, 51 estrictamente de
aguas continentales (no migran al mar), de las cuales 41 son en-
démicas, a menudo de una sola cuenca hidrográfica (Doadrio et al.
2011b). En segundo lugar, los peces ocupan un papel clave en las
redes tróficas y funcionamiento ecosistémico de nuestros ríos y la-
gunas, por su mayor longevidad, tamaño y capacidad de movi-
miento. Además, son una excelente herramienta para la educación
ambiental y como indicadores ambientales (Murphy et al. 2013).

Muchas de estas especies endémicas están amenazadas y
precisan de urgentes planes de conservación y gestión: de las 61
especies de peces continentales ibéricas, 57 están amenazadas,
10 de ellas en peligro crítico (Doadrio et al. 2011b). El agua es en
general un recurso escaso en la península y muchas perturbacio-
nes afectan a nuestros ríos, lagos y lagunas, como la construcción
de embalses, la reducción de caudal por usos agrícolas, industria-
les o urbanos, la alteración del hábitat (por ejemplo, la canalización)
y la introducción de especies exóticas (Maceda-Veiga 2013). La in-
troducción de especies exóticas, o la translocación de nativas de

una región a cuencas donde no lo son, es una problemática espe-
cialmente importante en las aguas continentales. Aunque la distri-
bución geográfica de las especies siempre ha sido dinámica (p. ej.
con las variaciones históricas del clima o las cuencas hidrográfi-
cas), la capacidad de transporte actual y la globalización económica
ha comportado un fuerte aumento de las tasas y distancias de in-
troducción. Muchas de las especies introducidas no se establecen,
por ejemplo porque no son capaces de sobrevivir o reproducirse a
bajas temperaturas. Algunas sí se establecen y algunas se vuelven
invasoras, es decir, amplían su distribución desde el punto de in-
troducción y se vuelven abundantes. En la península tenemos unas
26 especies de peces introducidas o no-nativas, de las cuales unas
12 son invasoras (Fausch y García-Berthou 2013).

A continuación, revisamos qué impactos ecológicos provocan
los peces introducidos, usando principalmente los estudios realiza-
dos en la península como ejemplos. Hay múltiples definiciones po-
sibles del impacto ecológico de las especies introducidas (Jeschke
et al. 2014). Siguiendo a Simberloff et al. (2013), consideraremos
que el impacto ecológico de una especie o población introducida
(o no-nativa) es cualquier cambio importante (aumento o disminu-
ción) de alguna propiedad o proceso ecológico, sin considerar el
valor percibido por los humanos. Los impactos ecológicos no se li-
mitan a las especies invasoras (que típicamente tienen unos efec-
tos mayores o más fáciles de detectar) sino que una especie
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establecida pero no invasora o incluso una que se introduce y des-
aparece puede tener un impacto ecológico. Revisaremos los im-
pactos siguiendo las clasificaciones usadas por Lockwood et al.
(2007) y Cucherousset y Olden (2011), que los agrupan en niveles
de organización (desde el genoma a escala global), aunque a me-
nudo las introducciones tienen impactos en múltiples niveles que
además interaccionan entre sí.

Impactos genéticos
Los impactos genéticos de las especies invasoras se definen

como alteraciones en la estructura genética de las especies nativas
y pueden ser directos o indirectos (Lockwood et al. 2007). El princi-
pal impacto directo es la hibridación, es decir, el cruce entre espe-
cies distintas o entre individuos de linajes o poblaciones
genéticamente distintas (Rhymer y Simberloff 1996; Parker et al.
1999; Lockwood et al. 2007), que es muy común en los peces con-
tinentales ibéricos (Leunda 2010; Ribeiro y Leunda 2012). Los im-
pactos indirectos incluyen cambios en los patrones de selección
natural o del flujo de genes dentro de poblaciones nativas (Parker
et al. 1999). Por ejemplo, la intensa presión de selección impuesta
a menudo por especies no nativas puede resultar en selección rá-
pida (Strauss et al. 2006), que puede alterar las frecuencias alélicas
de poblaciones naturales (Parker et al. 1999). Las especies no na-
tivas también pueden fragmentar las poblaciones de especies nati-
vas alterando de esta manera el flujo de genes (Parker et al. 1999).

Los efectos genéticos de las invasiones están relativamente
bien estudiados en los peces de agua dulce, tanto a nivel interna-
cional (Parker et al. 1999; Cucherousset y Olden 2011) como de la
península ibérica, especialmente en el caso de los salmónidos
(Leunda 2010; Ribeiro y Leunda 2012). La trucha común (Salmo
trutta), y otros salmónidos se encuentran entre las especies de
peces más ampliamente introducidas a nivel mundial, básicamente
por su interés en pesca deportiva y acuicultura (Cucherousset y
Olden 2011). La trucha común es una especie nativa de la mayor
parte de los ríos europeos. La península ibérica está en el límite
suroccidental de la distribución de esta especie y fue un refugio gla-
cial para esta especie por lo que es un importante límite geográfico
entre linajes atlánticos y mediterráneos, con un alto grado de diver-
sidad y estructura genética (Suárez et al. 2001; Almodóvar et al.
2006; Sanz et al. 2006). Sin embargo, los programas de repobla-
ción de trucha común en la península ibérica habitualmente han ig-
norado la existencia de esta estructura genética, proporcionando
una considerable oportunidad adicional para la hibridación e intro-
gresión (Almodóvar et al. 2006). 

La introgresión se define como el flujo génico entre poblaciones
distintas cuando algunos de sus individuos se hibridan y luego los
híbridos se cruzan con individuos de las poblaciones parentales
(Rhymer y Simberloff 1996). En una revisión, se halló que cerca del
50 % de 307 poblaciones ibéricas de Salmo trutta tenía un cierto
grado de introgresión genética con poblaciones de origen centro-
y norteeuropeo (Almodóvar et al. 2006). El grado de introgresión
dependía básicamente de la intensidad de las repoblaciones pero
también de factores ambientales como el régimen hídrico o del ciclo
vital de las poblaciones nativas. En particular, las poblaciones can-
tábricas sufrieron mucha menor introgresión, probablemente por la
anadromía (migración al mar) de algunas de ellas. 

Muy importante pero mucho menos estudiada que la introgre-
sión de salmónidos debe ser la hibridación interespecífica de ciprí-
nidos. Muchas especies de ciprínidos europeos producen híbridos,
a veces fértiles (Scribner et al. 2001). También se han descrito nu-
merosos híbridos que se producen de forma natural entre ciprínidos
ibéricos (Elvira et al. 1990; Almodóvar et al. 2012), los cuales in-
cluyen muchas especies endémicas, muchas de ellas amenazadas.
Recientemente se han descrito híbridos en el río Tajo entre alburno
(Alburnus alburnus), un ciprínido europeo que ha sido introducido
ilegalmente en la mayoría de cuencas ibéricas en los últimos 15
años, (Fig. 1) y especies nativas como el cacho (Squalius pyrenai-
cus) y el complejo hibridogenético Squalius alburnoides (Almodóvar
et al. 2012). En el Júcar, se han citado híbridos entre la boga de río

(Pseudochondrostoma polylepis), introducida/traslocada desde el
Tajo seguramente mediante el trasvase Tajo-Segura, y la loina (Pa-
rachondrostoma arrigonis), endémica del Júcar y en peligro crítico
de extinción, aunque últimamente no se han detectado dichos hí-
bridos (Elvira 1995; Doadrio 2011a). La hibridación entre especies
nativas de ciprínidos ibéricos y especies introducidas o traslocadas
parece uno de los ejemplos de muchos efectos potenciales impor-
tantes con todavía pocas evidencias publicadas.

Impactos individuales

Los impactos individuales de las especies introducidas alteran
la eficacia biológica y las características de los individuos por lo
que comprenden cambios en fenotipos, incluyendo comporta-
miento, morfología, ecofisiología y tasas demográficas como el cre-
cimiento y la mortalidad (Parker et al. 1999; Lockwood et al. 2007;
Cucherousset y Olden 2011). Las alteraciones pueden ser plásti-
cas, es decir, tener la capacidad de variar a lo largo de la vida del
individuo, o de adaptación, inducidas por presiones de selección
impuestas por especies invasoras (Mooney y Clelend 2001; Strauss
et al. 2006). Por ello los impactos individuales son uno de los más
importantes, especialmente en la fase de introducción de una
nueva especie. Aunque a menudo hay un desfase temporal (time
lag) entre la introducción de una especie y la detección de impactos
(Parker et al. 1999), los impactos individuales se producen casi de
inmediato, especialmente en el caso del comportamiento y la eco-
fisiología, y a menudo son fáciles de medir (Lockwood et al. 2007).

Buena parte de la investigación sobre los impactos individuales
se centra en los efectos de los depredadores o competidores inva-
sores en el comportamiento (Sih et al. 2010). En algunos casos,
las especies nativas “ingenuas” (naïve) pueden responder adecua-
damente a especies invasoras nuevas por ser estas similares a

37

García-Berthou et al. 2015Ecosistemas 24(1): 36-42

Figura 1. Algunos de los peces continentales introducidos invasores de la
Península Ibérica. Desde arriba a la izquierda, en sentido del reloj: alburno
(Alburnus alburnus), carpa (Cyprinus carpio), perca americana (Micropterus
salmoides), lucioperca (Sander lucioperca), salvelino (Salvelinus fontinalis),
lucio (Esox lucius), siluro (Silurus glanis) y gobio rasbora (Pseudorasbora
parva). El autor de todas las fotografías es Lluís Benejam (excepto para si-
luro, lucioperca y salvelino; autor: Roberto Merciai).
Figure 1. Some alien invasive inland fish in the Iberian Peninsula. From top
left, clockwise: bleak (Alburnus alburnus), common carp (Cyprinus carpio),
largemouth bass (Micropterus salmoides), pikeperch (Sander lucioperca),
brook trout (Salvelinus fontinalis), northern pike (Esox lucius), European cat-
fish (Silurus glanis) and topmouth gudgeon (Pseudorasbora parva). All pho-
tos are by Lluís Benejam (except for catfish, pikeperch and brook trout;
author: Roberto Merciai).



otros depredadores o competidores nativos existentes, lo que se
conoce como preadaptación por coincidencia (coincidental pre-
adaptation) (Strauss et al. 2006). Por lo tanto, una especie que
tiene una historia evolutiva con algunas especies depredadoras
puede ser capaz de reconocer un depredador novel similar (Strauss
et al. 2006; Sih et al. 2010). Sin embargo, a menudo la especie
presa es incapaz de reconocer y responder adecuadamente a un
nuevo depredador o competidor, que por tanto tiene ventaja de la
novedad (Sih et al. 2010). Este efecto puede ser importante para
los peces continentales de la península ibérica, donde hay pocas
especies de peces piscívoros (Leunda 2010). Los depredadores y
competidores introducidos también pueden inducir cambios en el
uso del hábitat, la actividad reproductiva o ritmos diarios (Parker et
al. 1999; Lockwood et al. 2007; Gozlan et al. 2010; Leunda 2010;
Cucherousset y Olden 2011; Ribeiro y Leunda 2012). 

La gambusia (Gambusia holbrooki) es una especie nativa solo
de Estados Unidos que junto con Gambusia affinis se ha introdu-
cido a más de 50 países (García-Berthou et al. 2005) originalmente
para el control de mosquitos como vectores de enfermedades
(Pyke 2008). La gambusia se introdujo en Europa a través de Es-
paña en 1921 (Vidal et al. 2010) y es una de los peces más inva-
sores de las aguas continentales mediterráneas y del mundo en
general (Lowe et al. 2000). La gambusia es una especie agresiva
y a menudo muy abundante durante los meses cálidos (Meffe y
Snelson 1989; Evans et al. 2011) y seguramente es la especie de
pez de la que mejor se conoce el impacto ecológico en la península
(Carmona-Catot et al. 2013).

Se ha demostrado experimentalmente que la competencia por
los recursos y la agresión de la gambusia tiene efectos en los com-
portamientos alimentarios y reproductivos, el uso de hábitat, y la
supervivencia de dos ciprinodontiformes en peligro de extinción
endémicos de la Península: el fartet (Aphanius iberus) y el sama-
ruc (Valencia hispanica). La mayoría de estudios han encontrado
considerable agresión de gambusia hacia los ciprinodontiformes
nativos (Rincón et al. 2002; Alcaraz et al. 2008; Carmona-Catot et
al. 2013); el único estudio que no halló tal agresión (Caiola y de
Sostoa 2005) usaba densidades muy bajas. La gambusia también
afecta a las especies nativas por depredación en juveniles de otras
especies (aunque esto es difícil de demostrar) y por competencia
por los recursos. La gambusia se muestra a menudo más voraz
que las especies nativas (Alcaraz et al. 2008; Carmona-Catot et
al. 2013) y disminuye la tasa de alimentación de estas (Rincón et
al. 2002), incluso cuando las nativas son más abundantes y los re-
cursos alimentarios no son limitantes (Caiola y de Sostoa 2005).
Sin embargo, la competencia entre gambusia y los peces nativos
depende claramente de los factores ambientales (condition-speci-
fic or contex-dependent competition). La gambusia es menos efi-
ciente y agresiva a bajas temperaturas (Rincón et al. 2002;
Carmona-Catot et al. 2013) y altas salinidades (Alcaraz y García-
Berthou 2007; Alcaraz et al. 2008). Como el fartet básicamente se
encuentra actualmente en lagunas costeras muy fluctuantes en
salinidad pero a menudo hipersalinas en verano, estos hábitats
pueden proporcionar un refugio competitivo respecto la gambusia
(Alcaraz y García-Berthou 2007; Alcaraz et al. 2008; Carmona-
Catot et al. 2013).

Impactos poblacionales

La depredación es uno de los mecanismos de impacto de las
especies invasoras más conocidos. En la península ibérica, han
sido introducidos varios peces piscívoros, fundamentalmente para
la pesca deportiva (Elvira y Almodóvar 2001; Leunda 2010), como
por ejemplo el lucio (Esox lucius), la perca americana (Micropterus
salmoides), la perca europea (Perca fluviatilis), la lucioperca (San-
der lucioperca) o el siluro (Silurus glanis) (Fig. 1). La introducción
de estos peces piscívoros ha tenido un gran impacto sobre la fauna
nativa de la Península, ya que sus poblaciones han evolucionado
sin esta presión depredadora y por tanto están poco adaptadas a
ella (Ribeiro y Leunda 2012). Los peces piscívoros invasores son
capaces de depredar sobre especies endémicas de ciprínidos (gé-

neros Luciobarbus, Pseudochondrostoma, Squalius) y cobítidos
(género Cobitis), además de otras especies autóctonas, como mu-
gílidos o el amenazado pez fraile (Salaria fluviatilis) (blénido) (Elvira
et al. 1996; Nicola et al. 1996; Carol et al. 2009; Almeida et al.
2012). Como consecuencia, se ha producido un declive de peces
nativos, fundamentalmente en embalses y sus inmediaciones, lo
que ha tenido el efecto ‘colateral’ de la introducción ilegal de peces
‘pasto’ como el alburno para mantener las poblaciones de los pis-
cívoros (Vinyoles et al. 2007). Desafortunadamente, estas otras in-
troducciones ‘accesorias’ también suponen una seria amenaza
para la fauna nativa (p. ej. Almeida et al. 2014). Dos ejemplos de
peces depredadores introducidos bien estudiados y muy diferentes
desde el punto de vista ecológico son la ya mencionada perca ame-
ricana, una de las especies más extendidas en la península ibérica,
y el salvelino (Salvelinus fontinalis), una especie con una distribu-
ción muy restringida en esta región.

La perca americana es originaria de las cuencas hidrográficas
que drenan hacia la costa este de Norteamérica, desde Canadá
hasta México (Scott y Crossman 1973). Este pez ha sido introdu-
cido ampliamente por todo el mundo y actualmente está conside-
rado entre las 100 especies invasoras más dañinas a escala
global (Lowe et al. 2000), igual que la gambusia, el salvelino ame-
ricano o la carpa. La perca americana fue introducida en varios
embalses de la península ibérica para la pesca deportiva durante
la década de los 50 (Elvira y Almodóvar 2001). Como consecuen-
cia de numerosas introducciones, hoy día está presente en la ma-
yoría de las cuencas de España y Portugal. Un rasgo muy
llamativo de la perca americana durante su desarrollo es el fuerte
cambio ontogénico de su dieta (p. ej. García-Berthou 2002), lo
que le permite explotar distintos recursos tróficos dependiendo de
su talla/edad. De esta manera, se reduce la competencia intra-
específica, lo que facilita el establecimiento de sus poblaciones
en los ecosistemas donde ha sido introducida. Además de este
rasgo ecológico, muestra una amplia plasticidad trófica, pudiendo
capturar presas muy diferentes respecto a su área de distribución
original, lo que le confiere una gran capacidad adaptativa a nue-
vos hábitats y facilita su fuerte carácter invasor en aguas ibéricas
(Almeida et al. 2012). Debido a su abundancia y amplia distribu-
ción, la perca americana ha provocado un gran impacto sobre la
fauna nativa y endémica de la península ibérica, siendo respon-
sable de fuertes descensos e incluso extinciones locales (Nicola
et al. 1996; Leunda 2010).

El salvelino americano es originario de varias cuencas que dre-
nan hacia la costa este de Norteamérica, desde el norte del estado
de Georgia en los Estados Unidos de América hasta Canadá (Scott
y Crossman 1973). Esta especie ha sido ampliamente introducida
en regiones templadas de todo el mundo. Concretamente en la pe-
nínsula ibérica, el salvelino americano fue introducido a finales del
siglo XIX para la pesca deportiva (Elvira y Almodóvar 2001). Debido
a sus requerimientos de bajas temperaturas, los ecosistemas típicos
de introducción fueron los arroyos y lagos de alta montaña, por lo
que sus poblaciones actuales han quedado restringidas a esos há-
bitats (Doadrio 2002). Su principal impacto depredador no está re-
lacionado con la piscivoría, ya que en las áreas ibéricas de
introducción, la única especie autóctona con la que generalmente
cohabita es la trucha común, a la que no es capaz de desplazar (p.
ej. Fausch y White 1981; Korsu et al. 2009). Las poblaciones ibéri-
cas que se ven afectadas por la depredación del salvelino ameri-
cano son anfibios endémicos, tanto anuros como urodelos, que
utilizan arroyos, lagos y lagunas de alta montaña (p. ej. ibones) para
reproducirse (Bosch et al. 2006; Orizaola y Braña 2006). Por ejem-
plo, la introducción del salvelino americano en la Laguna Grande
del Parque Natural de Peñalara (Comunidad Autónoma de Madrid)
durante los años 70 provocó una reducción importante de la endé-
mica rana patilarga (Rana iberica), debido a la depredación sobre
los renacuajos (Bosch et al. 2006). Afortunadamente, se ha llevado
a cabo la erradicación efectiva del salvelino americano en esta masa
de agua desde 2003, junto con programas exitosos de cría en cau-
tividad de anfibios, por lo que ahora las poblaciones de rana pati-
larga han comenzado a recuperarse (Martín-Beyer et al. 2011).
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Aparte de la depredación, otro impacto poblacional destacado
consiste en la introducción de parásitos alóctonos, i. e. función de
las especies invasoras como vectores de enfermedades. El caso
más conocido en los ecosistemas acuáticos europeos seguramente
es la plaga que ha diezmado las poblaciones de cangrejos autócto-
nos, provocada por el hongo Aphanomyces astaci, que fue introdu-
cido junto con cangrejos originarios de América (Souty-Grosset et al.
2006). El impacto de los parásitos introducidos sobre las poblaciones
de peces parece ser de menor importancia, ya que no se ha descrito
ninguna mortalidad en masa como consecuencia de un patógeno
alóctono. Además, las especies invasoras suelen estar menos para-
sitadas en los ecosistemas donde han sido introducidas. Esto podría
deberse a que no existen hospedadores intermediarios adecuados
en los nuevos hábitats para completar el ciclo de sus parásitos na-
turales (ver Torchin et al. 2003 para múltiples casos en diversos ta-
xones). Como ejemplo, Benejam et al. (2009) realizaron un estudio
acerca del parasitismo sobre la invasora gambusia (Gambusia hol-
brooki) en la península ibérica y encontraron una baja riqueza de pa-
rásitos en esta especie. Además de esto, no se ha descrito la
transmisión de parásitos entre la gambusia y especies autóctonas
ibéricas próximas filogenéticamente (p. ej. otros ciprinodontidormes).
De todas maneras, sí que existen ejemplos de infecciones entre
peces continentales invasores y autóctonos de la península, tales
como el nemátodo Anguillicoloides crassus entre la anguila japonesa
(Anguilla japonica) y la anguila europea (Anguilla anguilla) o el co-
pépodo Lernaea cyprinacea, llamado ‘gusano ancla’, desde la carpa
común (Cyprinus carpio) y el pez rojo (Carassius auratus) hacia ci-
prínidos ibéricos (García-Berthou et al. 2007; Leunda 2010). Aunque
en estos casos no se observan consecuencias relevantes de los pa-
rásitos introducidos sobre las especies autóctonas a escala pobla-
cional, los patógenos alóctonos podrían suponer una seria amenaza
para la biodiversidad de peces en Europa. Así, Gozlan et al. (2005)
encontró que el gobio rasbora (Pseudorasbora parva), un ciprínido
de origen asiático, es portador de un parásito intracelular eucariota,
el Sphaerothecum destruens. Este parásito afecta gravemente a la
salud de varias especies de ciprínidos autóctonos europeos, como
por ejemplo Leucaspius delineatus. Este riesgo también es aplicable
a la Península, donde el gobio rasbora fue introducido hace relativa-
mente pocos años (Caiola y de Sostoa 2002), probablemente en re-
lación con la acuariofilia, y desde entonces está desplegando un gran
potencial invasor (Aparicio et al. 2012a; 2012b).

Impactos en la comunidad
Las especies exóticas invasoras también provocan alteraciones

significativas en la comunidad provocando cambios en la propor-
ción de especies, en la estructura trófica y llegando a producir ex-
tirpaciones y extinciones masivas. La introducción de especies
exóticas implica variaciones en la proporción relativa de individuos
de las diferentes especies de peces que forman las comunidades
(Cucherousset y Olden 2011). La mencionada introducción de pis-
cívoros como el lucio (Esox lucius), la perca americana (Micropte-
rus salmoides) o el siluro (Silurus glanis) provocan no solo efectos
poblacionales sino cambios en la composición de especies y es-
tructura trófica de la comunidad (Rincón et al. 1990; Godinho y Fe-
rreira 2000; Carol et al. 2009). 

El impacto de la introducción de piscívoros exóticos puede ser
muy elevado provocando la extinción de algunas o muchas espe-
cies (extinciones masivas). El caso más conocido es el del lago Vic-
toria (África), el lago tropical más grande del mundo. Como
resultado de su aislamiento y dimensión, en el lago habitaban unas
400 especies de peces, de ellas unas 350 eran endémicas del lago,
básicamente cíclidos. En un intento de aprovechamiento industrial
pesquero del lago en 1963 se introdujo la perca del Nilo (Lates ni-
loticus), un voraz piscívoro que puede llegar a los 2 m de longitud
y 200 kg (Kitchell et al. 1997). La especie incrementó rápidamente
su abundancia, pasando de ser el 1 % de las capturas en 1978 al
97 % en 1987 (Cucherousset y Olden 2011). Paralelamente, los
peces nativos fueron desapareciendo hasta extinguirse entre 150-
200 especies endémicas (Witte et al. 1992).

Otro ejemplo más próximo es el lago de Banyoles, el segundo
lago más grande de España, que ha sufrido una larga historia de
introducciones bien documentada (García-Berthou y Moreno-Amich
2000). Durante el siglo XX más de 12 especies exóticas fueron in-
troducidas en el lago, provocando la extinción local del espinoso
(Gasterosteus aculeatus) y la práctica desaparición de bagre
(Squalius laietanus) y el barbo de montaña (Barbus meridionalis).
Las especies exóticas actualmente dominantes en el lago de Ban-
yoles y causantes del declive son la perca americana, el pez sol
(Lepomis gibbosus) y el rutilo (Rutilus rutilus). La única especie au-
tóctona que ha podido mantener mínimamente sus poblaciones es
el pez fraile (Salaria fluviatilis).

Impactos ecosistémicos
El impacto de los peces introducidos a menudo también se ma-

nifiesta a nivel ecosistémico, básicamente en forma de cambio en
los flujos biogeoquímicos, la estructura trófica y la estructura del
hábitat. Introducir peces donde no los había de forma natural o aña-
dir una especie exótica que tiene una ecología distinta de las nati-
vas a menudo provoca efectos ecosistémicos marcados. Estos
efectos ecosistémicos han sido muy bien demostrados experimen-
talmente en gambusia, carpa y secundariamente pez rojo (Caras-
sius auratus).

Experimentalmente, la introducción de gambusia en general
causa una disminución del zooplancton de mayor tamaño y a veces
un aumento del fitoplancton y de los nutrientes disueltos (Hurlbert
et al. 1972, Hurlbert y Mulla 1981, Angeler et al. 2002, Blanco et al.
2004, Cardona 2006). Especies más bentívoras como la carpa y el
pez rojo movilizan cantidades importantes de nutrientes del fondo,
donde obtienen el alimento, a la columna de agua, a través de re-
suspensión de sedimentos finos y la excreción. Esto conlleva la al-
teración de la calidad del agua, con aumento de las
concentraciones de nutrientes (fósforo y nitrógeno), reducción de
la transparencia del agua y a menudo aumento del fitoplancton y
reducción de la vegetación macrofítica (Angeler et al. 2002). El se-
dimento fino puede dañar el aparato filtrador de algunos organis-
mos del zooplancton (Kirk y Gilbert 1990), lo que reduce la
eficiencia de captura de fitoplancton y contribuye al aumento de la
turbidez. 

Aunque la carpa no puede digerir los vegetales y consume más
bien detritos y bentos, contribuye directamente a la disminución de
los macrófitos por desenraizarlos durante su alimentación (Crivelli
1983, García-Berthou 2001). Especies como carpa y pez rojo, por
tanto, pueden tener efectos ecosistémicos globales, cambiando la
estructura del hábitat, la estructura trófica y los ciclos biogeoquími-
cos (Richardson et al. 1995).

Impactos globales
A nivel global, las especies invasoras se consideran la segunda

causa de extinciones de peces y la primera en otros grupos taxo-
nómicos (Clavero y García-Berthou 2005). Sin embargo, como en
general se producen más introducciones que extinciones locales el
resultado suelen ser aumentos locales de la riqueza. Sin embargo
las introducciones son de unas pocas especies (interesantes o aso-
ciadas a los humanos) en la mayor parte del planeta, lo que junto
con la desaparición de algunas especies nativas, conduce a una
homogenización de las comunidades y de las floras y faunas. En
Estados Unidos se detectó un aumento muy significativo de la si-
militud de las comunidades de peces de las diferentes cuencas
comparando la situación actual con la previa a la llegada de los eu-
ropeos (Rahel 2000). De forma similar, en la península ibérica, com-
parando la composición de las comunidades de peces (antes de la
intervención humana, 1991, 1995 y 2001) entre cuencas fluviales,
se detectó que el porcentaje de especies introducidas de peces ha
incrementado en los últimos tiempos (del 41.8 % en 1991 al 52.5
% en 2001), lo que lleva a un claro aumento de la similitud de com-
posición de la comunidad entre cuencas (Clavero y García-Berthou
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2006). En el mismo estudio se detectó un aumento del índice de
Jaccard (una medida de la homogeneización biótica) desde la si-
tuación prístina hasta el presente (17.1 %).

Aunque es cierto que con las introducciones se producen au-
mentos locales de la riqueza, el resultado global es la extinción de
algunas especies endémicas y la pérdida de diversidad espacial
(diversidad beta) por la homogeneización biótica. Pero además
como las extinciones de especies a menudo tardan muchas déca-
das en producirse, estamos creando una deuda de extinción que
deberemos pagar en el futuro (Dullinger et al. 2013).

La gestión de la pesca y el Catálogo Nacional de
Especies Invasoras

La mayor parte de estos peces invasores se han introducido
ya sea por interés en pesca deportiva, en los últimos años ilegal-
mente, o por escapes de acuicultura (Elvira y Almodóvar 2001).
Otras especies acuáticas con mucho impacto ecológico y econó-
mico, como el mejillón cebra (Dreissena polymorpha) o reciente-
mente el caracol manzana (Pomacea insularum) también se
propagan o se han introducido por la pesca o la acuicultura. De
manera que debería mejorase la gestión de estas actividades. Las
posibilidades de mejora son demasiado numerosas para abordar-
las aquí y remitimos a otras revisiones (Granado-Lorencio 1997;
Hubert y Quist 2010; Vilà y García-Berthou 2010, Fausch y Gar-
cía-Berthou 2013).

Mención especial merece el Catálogo Nacional de Especies In-
vasoras y la regulación que allí se establece, que se aprobó en
2011 (Real Decreto 1628/2011, de 14 de noviembre), pero que fue
modificado en 2013 (Real Decreto 630/2013, de 2 de agosto ) en
buena parte por la oposición de los pescadores de carpa y trucha
arco iris, las empresas que se benefician de esta actividad y final-
mente algunos gobiernos autonómicos, de quien es competencia
la pesca continental y que se vieron influidos por sus presiones. La
inclusión de una especie en el Catálogo conlleva la prohibición ge-
nérica de su posesión, transporte, tráfico y comercio de ejemplares
vivos o muertos y que en ningún caso se podrán contemplar actua-
ciones destinadas al fomento de las especies incluidas en el catá-
logo. Asimismo, en el ejercicio de la pesca en aguas continentales,
quedará prohibida la utilización como cebo vivo o muerto de cual-
quier ejemplar de dichas especies o de sus partes y derivados. A
fecha de hoy (septiembre 2014), el Catálogo incluye la mayoría de
las especies de las que hemos hablado (p. ej., alburno, lucio, gam-
busia, perca americana, salvelino, lucioperca o siluro) y otras, de
manera que es un paso en la buena dirección para reducir esta pro-
blemática. Sin embargo, es necesario que esta y el resto de legis-
lación existente se implemente con más recursos económicos y
humanos.
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