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Aún existe un importante desconocimiento sobre el funcionamiento de las lagunas o lagos someros mediterráneos. Ante la 
carencia de estudios propios de estos ambientes, la abundancia de estudios en el norte de Europa ha supuesto una 
generalización de procesos y características potencialmente aplicables a nuestros lagos. Sin embargo, la comparación de 
los distintos estudios en ambas zonas demuestra que las lagunas mediterráneas presentan peculiaridades únicas y un 
funcionamiento significativamente diferente. Tamaños más pequeños, mayor aislamiento, fuertes oscilaciones de la lámina 
de agua, mayor productividad y ausencia de ciertos grupos tróficos, entre otras, son características distintivas de nuestros 
sistemas. Estas características tienen importantes implicaciones en la dinámica de sus poblaciones y en la estructura y 
funcionamiento de las comunidades. 

   

Lagos someros, lagunas y humedales 

Los lagos someros o lagunas ocupan una posición intermedia en el gradiente entre un lago y un 
humedal. En los lagos el ambiente pelágico predomina sobre el ambiente litoral porque el fitoplancton 
es el productor primario del lago, mientras que en los humedales el ambiente litoral (la vegetación 
acuática) domina la producción primaria. Los lagos se diferencian además en profundos y someros en 
función de que exista o no estratificación térmica. Aunque se acepta generalmente el límite de 3 m de 
profundidad media para distinguir unos de otros (Moss et al. 1994), las condiciones climatológicas, 
morfológicas y el viento pueden modificar ligeramente dicho límite (Padisak y Reynolds 2003). En su 
acepción mas coloquial se denomina humedal a un sistema dominado por vegetación acuática que 
puede estar asociada o no a lagos o ríos. Desde el punto de vista estructural y funcional podemos 
distinguir dos grandes grupos de humedales. Uno es en los que la vegetación helofítica (plantas 
emergentes) domina la superficie del sistema. El otro los que por una mayor profundidad del agua los 
helófitos ocupan menos superficie, siendo la vegetación sumergida (hidrófitos) la parte más 
significativa. A estos últimos les denominamos lagos someros o lagunas ya que pueden perder la 
vegetación sumergida y pasar a un estado turbio normalmente dominado por fitoplancton. 

 

Diferencias de funcionamiento entre lagos someros y profundos 

El conocimiento de las aguas leníticas estuvo dominado hasta hace pocos años por el estudio de los 
grandes lagos de la Tierra. Aunque el volumen total de los lagos está dominado por los 20 más grandes 
y profundos (Wetzel 2001), son los lagos someros los que dominan numéricamente (Wetzel 1990) y los 
que mayor interés han despertado en las últimas décadas (Carpenter y Kitchel 1993, Scheffer 1998) 
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Existen importantes diferencias en la estructura trófica y funcionamiento entre los lagos someros y 
profundos. La más importante es que, en verano, los lagos profundos de nuestras latitudes muestran 
una estratificación térmica que separa la parte superior caliente (epilimnion) de la inferior fría 
(hipolimnion), por lo que se impide la interacción de la capa superior con el sedimento aislando 
comunidades y procesos en cada una de las diferentes capas. En los lagos profundos los nutrientes y la 
necromasa procedente del epilimnion, o liberados desde el sedimento, se retienen en el hipolimnion 
hasta que se produce la mezcla. En los lagos someros no existe esta estratificación, y la masa de agua 
tiende a estar completamente mezclada como consecuencia del efecto del viento. Esta mezcla constante 
(polimixis) puede estar amortiguada en función de la cobertura, tipo de vegetación del lago o 
protección frente al viento. El estrecho contacto entre el sedimento y el agua en los lagos someros 
provoca un rápido reciclaje de nutrientes y una mayor productividad (Jeppesen et al. 1997b). Por ello 
los lagos someros son, de forma natural, más eutróficos que los lagos profundos.  

Otra diferencia importante entre lagos someros y profundos es el hecho de que la producción primaria, 
al estar dominada en los primeros por la vegetación acuática, va a configurar interacciones tróficas 
diferentes ya que las plantas servirán como hábitat y fuente de recursos para una gran cantidad de 
organismos (Brönmark y Vermaat 1997). Como consecuencia, los lagos someros poseen una mayor 
biomasa y producción de invertebrados acuáticos (Diehl y Kornijów 1998), y la intensidad depredadora 
de los peces es mayor en los lagos someros que en los profundos (Jeppesen et al. 1997b), existiendo 
una importante interacción entre las comunidades bentónicas y planctónicas (Vandeboncoeur et al. 
2002). Otra diferencia entre lagos someros y profundos es que en los segundos las cianofíceas son el 
grupo algal dominante en sistemas hipertróficos (Reynolds 1984), mientras que en los someros las 
cloroficeas tienden a ser proporcionalmente más importantes (Jensen et al. 1994). 

 

Funcionamiento de los lagos someros. Estados alternativos 

El aspecto más importante del funcionamiento de las lagunas es la abundancia de la vegetación 
sumergida (Jeppesen et al. 1997a). La presencia de esta comunidad puede definir en sí misma el 
concepto de lago somero como aquel cuyo fondo puede estar cubierto por dicha vegetación (Moss 
1995). Se pueden diferenciar dos grandes grupos de hidrófitos (Margalef 1983), aquellos con hojas 
sumergidas o limnófitos (Myriophyllum spp., Chara spp. y Ceratophyllum spp., entre otros) y con 
límite de profundidad máxima entre 10 y 15 metros, y aquellos con hojas flotantes sobre la superficie 
(anfífitos) (Potamogeton spp. y Nuphar spp., entre otros), con unos 3 m de límite de profundidad (el 
límite entre lagos someros y profundos). El dominio de uno u otro tipo de vegetación, o la ausencia 
total de la misma, puede estar influido directamente por la turbidez e indirectamente por la 
concentración de nutrientes (ver el artículo de Meerhoff y Mazzeo en este número de Ecosistemas). 

Cuando la concentración de nutrientes en el sistema es pequeña (por debajo de 0,025-0,030 mgTP/L) 
podemos considerar que la laguna es "oligotrófica", aunque este límite no se corresponda con los 
rangos generalmente aceptados en lagos profundos según Volenweider y Kerekes (1980). En estas 
condiciones los lagos suelen tener poca cobertura vegetal y las comunidades acuáticas son 
relativamente pobres en especies. Las aguas son muy transparentes como consecuencia de la escasa 
producción de fitoplancton. El control por los depredadores suele ser muy eficaz (Jeppesen 1998) y las 
redes tróficas suelen ser cortas (ej. ausencia de piscívoros) debido a las limitaciones energéticas 
(Oksanen 1991) (Figura 1). 
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Figura 1. A) Posibles estados alternativos en lagos someros a medida que aumenta la
concentración de nutrientes. A concentraciones intermedias los lagos pueden estar en 
uno u otro estado dependiendo de la presencia o no de vegetación acuática. B)
Concentraciones propuestas para clasificar los lagos someros según la Directiva
Marco del Agua (Moss et al. 2003). 

Con mayores niveles de nutrientes en el lago (entre 0,025 y 0,1 mgTP/L ), el zooplancton, los 
macroinvertebrados, la vegetación, los anfibios y peces, etc. consiguen su máximo de riqueza y 
biomasa y las redes tróficas se estructuran alcanzando el máximo número de niveles posible (Jeppesen 
et al. 2000). Las aguas permanecen transparentes debido a diversos mecanismos relacionados con el 
papel de la vegetación acuática. Por un lado, los macrófitos acuáticos absorben nutrientes del agua y 
del sedimento, especialmente nitrógeno, compitiendo eficazmente con el fitoplancton (Ozimek et al. 
1993). A ello puede sumarse la menor disponibilidad de luz para el fitoplancton como consecuencia del 
crecimiento de la vegetación (Cattaneo et al., 1998). Algunas especies de plantas pueden liberar 
sustancias alelopáticas que disminuyen el crecimiento del perifiton, y en algunos casos podrían estar 
limitando el crecimiento del fitoplancton (Gross et al. 1996). Las plantas reducen la resuspensión de 
sedimentos causada por el viento, lo que también evita la resuspensión de nutrientes y la turbidez 
(Carpenter y Lodge 1986). 

La vegetación influye claramente en el comportamiento de grupos como el zooplancton y los peces. Se 
ha demostrado que el zooplancton mantiene una migración horizontal en lagos someros de forma que 
durante el día se mantiene refugiado en la vegetación, donde es difícilmente depredado por los peces de 
pequeño tamaño (Figura 2). Durante la noche, cuando el riesgo de depredación disminuye, el 
zooplancton migra hacia las zonas de aguas abiertas (Timm y Moss 1984, Lauridsen et al 1996). El 
refugio del zooplancton en la vegetación permite que su control depredador sobre el fitoplancton se 
mantenga, aún cuando las concentraciones de nutrientes que favorecen su crecimiento estén en los 
rangos más altos anteriormente indicados. La abundancia de vegetación también favorece una mayor 
densidad de ciertos tipos de zooplancton (quidóridos) que tiene en las plantas su hábitat preferente, lo 
que incrementa la depredación sobre el fitoplancton (Stansfield et al. 1997). 
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Figura 2. Migración horizontal y vertical del zooplancton en lagos someros.
Durante el día se mantienen refugiados en la vegetación, saliendo al ambiente
planctónico durante la noche. 

Cuando la concentración de nutrientes del lago es más elevada (normalmente por encima de 0,1 mgTP/ 
L), las comunidades lacustres vuelven a empobrecerse. El crecimiento excesivo de algas epifíticas 
sobre las hojas de las plantas acuáticas se combina con la turbidez fitoplanctónica ensombreciendo la 
vegetación y provocando la desaparición de las plantas sumergidas. En una primera fase sólo los 
anfífitos (por ejemplo, Potamogeton natans) conseguirán sobrevivir a las condiciones limitantes del 
exceso de epifiton. Pero con el incremento de la turbidez ni siquiera estos podrán desarrollarse, y el 
lago presentará un aspecto turbio causado tanto por el exceso de algas como por la resuspensión de 
sedimentos provocada por el viento en ausencia de vegetación (Weisner et al. 1997). En estas 
condiciones el fitoplancton no puede ser controlado por el zooplancton. La ausencia del refugio vegetal 
para los crustáceos planctónicos les hace vulnerables a la depredación por los peces, lo que favorece 
aún más el crecimiento del fitoplancton y toda una serie de mecanismos en cascada que refuerzan el 
mantenimiento de la fase turbia. Entre ellos se incluye el cambio de comunidades algales hacia otras 
menos depredadas por el zooplancton (De Bernardi y Giussani 1990). El estado característico de los 
lagos hipertróficos es el de un sistema turbio, empobrecido en especies y con una gran biomasa de 
fitoplancton y de peces bentívoros. La actividad de estos peces, que remueven el sedimento, contribuirá 
aún más a la turbidez (Jeppesen et al 2000). 

  

Múltiples estados alternativos de las lagunas 

Los lagos someros pueden pasar de un estado de aguas transparentes y dominado por vegetación a un 
estado de aguas turbias sin vegetación cuando se encuentran sometidos a un proceso de eutrofización 
(Figura 1). Sin embargo, aunque la concentración de nutrientes aumente la cantidad de plantas, pueden 
mantener el estado de aguas transparentes debido a los mecanismos anteriormente señalados (control 
de nutrientes, refugio del zooplancton, limitación de luz para el fitoplancton, etc.). Por encima de un 
cierto valor de nutrientes (entre 0,2 y 0,3 mgTP/L , según Jeppesen et al. 1990 y Van den Berg et al. 
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1999), la vegetación habrá desaparecido totalmente dando paso a un estado turbio. Este paso no es 
gradual sino catastrófico (Scheffer et al. 1993). La recuperación de la vegetación obligará, primero, a la 
disminución de nutrientes hasta concentraciones muy por debajo de las que han provocado su pérdida 
(Scheffer 1998), y segundo, a la eliminación de los peces planctívoros (Hansson 1998). Entre la 
situación de equilibrio único que se produce por debajo de los 0,025 mgTP/L (estado claro) y por 
encima de los 0,2-0,3 mgTP/L (estado turbio), los lagos pueden estar en uno u otro estado dependiendo 
de un gran número de variables que permitan o no el mantenimiento de la vegetación, alternando 
incluso entre fases claras y turbias en un mismo año dependiendo de la persistencia de dichas variables. 
Los mecanismos más importantes responsables de la desaparición de la vegetación se citan a 
continuación. 

 

Causas de la desaparición de la vegetación 

Aunque el incremento de nutrientes es la principal causa de la desaparición de la vegetación, su 
eliminación por otras causas puede provocar el cambio brusco a una fase turbia aún con 
concentraciones de nutrientes relativamente bajas. El desbrozado mecánico (Balls et al. 1989) y el 
aumento de la profundidad del agua (Blindow et al. 1993) o de la salinidad (Bales et al. 1993) se han 
citado como alguno de dichos motivos. Otro mecanismo potencialmente responsable son los 
herbicidas. Estos compuestos pueden tener un importante efecto sobre el paso a una fase turbia debido 
a dos mecanismos. Uno es directo por la eliminación de la vegetación; y el otro es indirecto debido a la 
gran sensibilidad del zooplancton, especialmente los cladóceros, a la presencia de pesticidas (Van 
Donk et al. 1989, Hanazato 1998). Aunque estos compuestos han sido detectados en sistemas lagunares 
de la península (Jiménez et al. 1999), se desconoce hasta qué punto pueden ser directamente 
responsables de la desaparición de la vegetación en nuestros lagos. 

 

Herbivorismo 

Después de la eutrofización, el proceso más frecuentemente responsable de la desaparición de la 
vegetación en nuestras lagunas es el herbivorismo. Diversas especies de insectos, moluscos, peces y 
mamíferos pueden utilizar la vegetación acuática como alimento (Lodge et al. 1998). No obstante, su 
efecto en nuestros ecosistemas parece ser despreciable frente al causado por las aves y, sobre todo, por 
la introducción del cangrejo rojo americano. Un exceso de aves en las lagunas puede llegar a reducir 
significativamente la densidad de la vegetación hasta hacerla desaparecer mediante un doble 
mecanismo: directo por ramoneo e indirecto por la eutrofización generada por sus excrementos. 
Algunos estudios realizados por los autores en lagunas de León (Rodríguez et al., en preparación) y 
trabajos de revisión sobre la interacción entre aves y vegetación acuática (Lodge et al 1998, Mitchell y 
Perrow 1994, Marklund et al. 2002) demuestran que las aves tienen un efecto significativo sólo en 
casos de muy altas densidades de las mismas, en casos en los que haya una baja cobertura de 
vegetación, o cuando la vegetación se encuentra en fase de colonización.  

La introducción del cangrejo rojo americano (Procambarus clarkii) tiene un efecto mucho más 
importante que las aves sobre la vegetación de las lagunas y humedales españoles. Rodríguez et al. 
(2003) han constatado el paso de fase clara a turbia de la laguna de Chozas (León) como consecuencia 
de la introducción deliberada de dicha especie (Figura 3). La desaparición de la vegetación provocó 
importantes efectos directos sobre el resto de comunidades, y la diversidad de la laguna disminuyó 
significativamente (Rodríguez et al. 2004). 
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Figura 3. Laguna de Chozas (León) antes y después de la introducción del cangrejo
rojo en 1997. La laguna era eutrófica antes de la introducción pero mantenía la
transparencia y una alta riqueza de especies. 

 

Diferencias entre los lagos mediterráneos y los del resto de Europa 

La mayoría de los conocimientos sobre el funcionamiento de los lagos someros proceden del ingente 
esfuerzo realizado en las dos últimas décadas en los países del norte y centro de Europa, lo que ha 
generado una importante base documental de referencia para el estudio de estos lagos. La escasez de 
estudios similares en los países del mediterráneo ha llevado en algunos casos a extrapolar dichos 
conocimientos a nuestros sistemas, lo que ha evidenciado un importante desajuste entre lo esperado y 
lo observado en el campo. Diversos proyectos europeos en lagos someros (SWALE, ECOFRAME y 
BIOMAN) y la comparación de trabajos que incluyen el gradiente latitudinal europeo (Bécares et al. 
enviado) demuestran que los lagos mediterráneos tienen un funcionamiento significativamente 
diferente de los lagos del resto de Europa. Algunos de los aspectos más importantes de estas diferencias 
se citan a continuación. 

  

Fluctuación de la lámina de agua 

La variación en la altura de la lámina de agua es sin duda el aspecto diferenciador más importante de 
los lagos mediterráneos. Los lagos europeos han sido regulados desde hace muchos años para mantener 
un nivel constante de agua. Sin embargo, los lagos mediterráneos están sometidos a importantes 
variaciones en la lámina de agua como consecuencia de la fuerte estacionalidad. Estas fluctuaciones 
tienen efectos directos en el tamaño del sistema, en la disponibilidad de luz, en la dinámica de las 
poblaciones y en las interacciones tróficas (Keddy 2000, Fernández et al. 2002, Coops et al. 2003). 
Como ejemplo, la comparación de los resultados sobre el enriquecimiento experimental de 
mesocosmos en 5 países europeos (experimento SWALE) demostró que la disminución estival de la 
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profundidad permite que los lagos mediterráneos 
puedan mantener la vegetación acuática con niveles 
de turbidez superior a la de otros países (Tabla 1). 

Tamaño 

Los lagos mediterráneos tienen un tamaño medio 
menor que los lagos del resto de Europa. El tamaño 
tiene importantes implicaciones en aspectos 
dinámicos y estructurales de los sistemas (Wellborn 
et al 1996), por lo que cabe esperar que difieran 
significativamente de los lagos europeos.  

  

Aislamiento 

Los lagos del resto de Europa están 
mayoritariamente conectados a ríos u otros lagos lo 
que mantiene un importante intercambio de 
poblaciones y uniformiza la riqueza de especies. En el mediterráneo los lagos están más aislados de 
otras masas de agua superficiales, aislamiento que se acentúa especialmente en época estival. En 
nuestros sistemas la dinámica metapoblacional tiene especial interés como consecuencia de la 
importante estacionalidad y temporalidad de las zonas húmedas. Este mayor aislamiento acentúa la 
importancia de los mecanismos de dispersión de organismos entre lagos (Santamaría y Klaassem 
2002). 

Tabla 1. Concentraciones de fósforo total (TP) y clorofila-a
necesarios para reducir en un 50% la vegetación de un lago
en cinco zonas de Europa. Datos obtenidos en experimentos
de mesocosmos (Proyecto SWALE, Bécares et al. enviado).
   

  TP 
(mg L-1) 

Clorofila a 
(µ g L-1) 

FINLANDIA 1.75 – 2 - 

SUECIA 0.274 303

HOLANDA 0.384 52 

LEÓN (España) 0.35 116 

VALENCIA (España) 0.90 150 

  

Vegetación 

El menor tamaño, la disminución del nivel del agua y la mayor temperatura tienden a favorecer 
mayores densidades de vegetación y durante mayor tiempo que en el norte de Europa. Puesto que la 
vegetación es clave en el sistema, su mayor cobertura y carácter perenne van a tener efectos 
importantes sobre el resto de comunidades. 

 

Comunidades piscícolas 

Como consecuencia de los aspectos anteriormente señalados, las comunidades de peces en los sistemas 
mediterráneos difieren significativamente del resto de lagos someros europeos. Las comunidades 
tienden a estar dominadas por tamaños más pequeños. La mortalidad estival por deficiencia de oxígeno 
durante la noche como consecuencia del exceso de vegetación puede ser importante en algunos casos. 
Las limitaciones estructurales y la inestabilidad dinámica dificultan la presencia de piscívoros en 
nuestros lagos. Por otra parte, es probable que los juveniles utilicen la vegetación de forma más intensa 
que en los lagos europeos, lo que puede tener importantes consecuencias sobre el zooplancton. 
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Anfibios y macroinvertebrados 

Debido a la desecación ocasional de las lagunas, la ausencia de peces en algunos casos y la gran 
abundancia de vegetación, las comunidades de anfibios y macroinvertebrados tienen un papel 
fundamental porque pueden ocupar los niveles tróficos superiores. Los anfibios son el grupo más 
ignorado dentro de estas redes tróficas y cabe esperar que tengan una gran importancia en los sistemas 
mediterráneos. 

  

Turbidez no biológica 

La literatura europea tiende a equiparar turbidez con crecimiento de fitoplancton. En los sistemas 
mediterráneos, dada la dinámica anteriormente expuesta, existe una importante turbidez causada por la 
resuspensión de arcillas. Esta turbidez inorgánica tiene un efecto relevante sobre la vegetación ya que 
contribuye de forma significativa al componente inorgánico del epifiton, actuando como un factor de 
selección de las comunidades vegetales y del zooplancton filtrador. 

  

Estabilidad dinámica 

 El menor tamaño, las fluctuaciones de la lámina de agua, la mayor temperatura y la mayor variabilidad 
estacional favorecen que la abundancia de poblaciones en los sistemas mediterráneos esté sometida a 
una mayor inestabilidad temporal, con dinámicas más caóticas que en otros lagos. Los coeficientes de 
variación en la abundancia de las poblaciones parecen estar inversamente relacionados con la altitud 
(Gyllström 2003). 

  

Riqueza y diversidad de las lagunas mediterráneas 

 La riqueza de los sistemas lagunares mediterráneos dependerá de la interacción de los factores que 
influyen sobre la misma, ya que en estos sistemas confluyen tanto los factores que incrementan como 
los que reducen la riqueza de especies. Por un lado, los sistemas de menor tamaño presentan menor 
riqueza de especies (Post et al. 2000), aunque también tienden a favorecer la presencia de especies 
raras (Gee et al. 1997). Por otra parte, la productividad, que aumenta en condiciones de mayor 
temperatura, está positivamente relacionada con la riqueza de especies, tendiendo esta a disminuir con 
la latitud (Gaston 2000, Dodson et al. 2000). El resultado de la interacción de estos factores aún no ha 
sido suficientemente estudiado en nuestros lagos. Estudios preliminares comparando la riqueza de 
especies entre lagos españoles y daneses, dentro del mismo rango de tamaños y nutrientes, indican que 
los lagos daneses albergan mayor número de especies de zooplancton y peces (5 especies de peces por 
lago frente a 2 en los españoles), mientras que los lagos españoles presentan mayor riqueza de 
vegetación y de fitoplancton (Tabla 2). La comparación de los listados faunísticos parece apoyar la 
hipótesis de que, en comparación con los sistemas del norte europeo, los sistemas mediterráneos 
presentan una menor diversidad local pero una mayor diversidad regional. 
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Lagos someros y Directiva Marco del Agua 

Los aspectos anteriormente señalados 
confieren a los lagos mediterráneos unas 
características propias que tienen 
implicaciones a la hora de adoptar la 
legislación europea de la Directiva Marco del 
Agua. Esta legislación está basada en los 
amplios conocimientos sobre los sistemas 
acuáticos del centro y norte de Europa, y por lo 
tanto no evidencia con el mismo empeño 
algunas características peculiares de los 
sistemas mediterráneos. Aspectos como los 
rangos de tamaño a considerar, las 
consecuencias de las fluctuaciones de nivel 
sobre el tamaño o la salinidad, así como los 
sistemas endorreicos no han sido 
suficientemente recogidos en la Directiva, 
aunque esta deja vías para que cada país 
miembro pueda incluirlos. Sin embargo, la 
visión limnológica tradicional basada en el 
estudio de grandes lagos y masas de agua libre 
es aún patente tanto en los limnólogos como en 
la administración encargada de la transposición 
de la legislación. Por esta razón las lagunas y 
humedales, cuerpos de aguas importantes para 
la conservación de la naturaleza en nuestro 
país, parecen ser considerados sistemas de 
"segunda clase"cuando se trata de aplicar la 
Directiva, existiendo una cierta resistencia a incluir un número tan aparentemente alto de sistemas 
dentro de su rango de aplicación. Esperemos que la grave situación de nuestras lagunas y humedales 
quede finalmente recogida en la transposición final de dicha legislación, favoreciendo la conservación 
y la acertada gestión de los mismos frente a los importantes retos que se presentan, por ejemplo, como 
consecuencia del cambio climático. 

Tabla 2. Riqueza media de especies o géneros en diferentes 
comunidades de lagos someros en Dinamarca y España. Lagos
entre 0.6 y 24 hectáreas en ambos países. Conductividad entre 10 y
380 µS/cm (E) y entre 129 y 815 µS/cm (DK). Fósforo total entre 
30 y 445 mg TP/L (E), 8-725 mg TP/L (DK). (Bécares et al. 
enviado). 
  

  Dinamarca 
(n=22) 

España 
(n=18) 

Fitoplancton (especies) 16 20 

Zooplancton total (género) 15,1 10,9 

Cladóceros (género) 6,3 3,6 

Rotíferos (género) 6,6 7,4 

Vegetación (especies) 2,7 3,4 

Veg. Hojas sumergidas 0,3 2,8 

Veg. Hojas flotantes 1,3 0,6 

Peces (especies) 6 2 
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