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RESUMEN 

En Colombia se cuentan con diferentes bases para el ordenamiento del recurso hídrico donde se integran 

mecanismos como el empleo de índices que permiten reflejar en una escala numérica el estado de la 

calidad del agua. A pesar de ello, el fortalecimiento de la gestión integral del recurso hídrico ha requerido 

complementar el uso de índices fisicoquímicos y biológicos por separado, teniendo en cuenta que los 

registros fisicoquímicos podrían reflejar condiciones instantáneas, mientras que los resultados biológicos 

pueden acumular información de diferentes periodos de tiempo. Con base en lo anterior, el Ministerio de 

Ambiente y Desarrollo Sostenible (MADS) estableció la evaluación del índice de calidad ecológica (ICE) 

como un enfoque integral del estado ecológico de los sistemas acuáticos al asociar aspectos fisicoquímicos 

y biológicos en un solo indicador.  

Actualmente se cuenta con una metodología establecida por el MADS, donde se utilizan diferentes 

softwares licenciados para aplicar el ICE. El presente trabajo de investigación busca optimizar dicha 

aplicación por medio de la implementación de un modelo en el software R, donde se acoplen los diferentes 

métodos estadísticos multivariados requeridos para el cálculo del ICE. Además, se presentan criterios 

claves para la interpretación de los aspectos ecológicos asociados a los cálculos estadísticos y 

matemáticos. La metodología propuesta fue validada en tres casos de estudio mediante el cálculo del error 

cuadrático medio (RMSE), donde se evaluó el ajuste del modelo implementado en el software R con 

respecto a la metodología del MADS; obteniendo valores entre 0.00 y 0.03 lo que valida una estrecha 

relación entre ambas aplicaciones. El modelo de cálculo implementado en el software de uso libre resulta 

útil en la medida que optimiza una herramienta para potenciar los instrumentos utilizados en la gestión 

del recurso hídrico. 

 

Palabras clave: índice calidad ecológica, estadística multivariada, R, modelo de uso libre.
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1 INTRODUCCIÓN 

El recurso hídrico presenta un deterioro ligado al crecimiento demográfico, el desarrollo económico y el 

cambio climático, solo por mencionar algunos factores que cada vez generan más complejidades a la hora 

de gestionar dicho recurso (GWP, 2009). Este tipo de afectaciones influyen sobre los ecosistemas 

acuáticos, por lo cual han desencadenado diversas discusiones desde los entes ambientales competentes 

con el propósito de establecer medidas relacionadas con la planificación y gestión ambiental de los 

territorios. 

Desde un ámbito internacional, el enfoque de la gestión integral del recurso hídrico promueve el desarrollo 

y gestión coordinados del agua, la tierra y los recursos asociados, para maximizar el bienestar económico 

y social de manera equitativa sin comprometer la sostenibilidad de ecosistemas vitales, según lo establece 

la Asociación Mundial para el Agua (GWP TAC, 2000).  

Con base en este tipo de orientaciones, Colombia ha definido un conjunto de criterios legislativos que 

fomentan la gobernanza del agua y la sostenibilidad del recurso hídrico, donde se incluye la Política 

Nacional para Gestión Integral del Recurso Hídrico (MAVDT, 2010), el Decreto 3930 de 2010; así como 

las guías para el Plan de Ordenación y Manejo de Cuencas Hidrográficas (POMCA) y el Plan de 

Ordenamiento del Recurso Hídrico (PORH) que incorporan un derrotero para la evaluación de la calidad 

del agua por medio de la aplicación de índices de calidad fisicoquímica e hidrobiológica (MADS, 2014, 

2018). 

En búsqueda de afianzar los análisis de la calidad del agua que normalmente se ejecutan durante los 

ejercicios de gestión del recurso hídrico, diferentes autores han tratado de relacionar la información 

fisicoquímica e hidrobiológica en un solo índice. De este modo, se destaca el ejercicio realizado por Haase 

& Nolte (2008) quienes desarrollaron el índice Invertebrate Species Index (ISI) para definir el nivel de 

detección del cambio biológico en la comunidad de macroinvertebrados acuáticos ante la afectación de 

las fuentes superficiales por nutrientes. Por otro lado, en 2011 Chalar et al. propusieron el índice biótico 

Trophic State Index for Benthic Invertebrates (TSI-BI) para establecer una clasificación del nivel trófico 

de los ecosistemas lóticos a partir de la relación entre la abundancia de macroinvertebrados acuáticos y 

las variables fisicoquímicas. 

Por su parte, basados en las investigaciones anteriormente mencionadas en Colombia se formuló el índice 

de calidad ecológica (ICERN-MAE) a partir de la abundancia de los macroinvertebrados acuáticos y las 
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correlaciones entre las variables fisicoquímicas (Forero et al., 2014). Como estrategia para la evaluación 

de los ecosistemas acuáticos en Colombia, el Ministerio de Ambiente y Desarrollo Sostenible (MADS) 

consideró la propuesta de Forero et al. (2014) en la Guía técnica para la formulación de PORH con el 

propósito de incluir una estimación del estado ecológico de los sistemas hídricos durante los ejercicios de 

gestión (MADS, 2018). 

El índice de calidad ecológica (ICE) se estableció como un método basado en estadística multivariada que 

involucra el concepto de gradiente ambiental, el cual proporciona información sobre las distribuciones de 

los organismos en el espacio y el tiempo a partir del análisis de las abundancias de las especies en función 

de las variables ambientales (C. J. . Ter Braak & Prentice, 1988). De este modo, el ICE permite definir un 

gradiente ambiental de acuerdo con las particularidades fisicoquímicas que presenta cada cuenca y, a su 

vez, determinar valores óptimos y de tolerancia de cada organismo en función de dicho gradiente. 

Dentro de la estructura hidrográfica definida en Colombia, se han considerado diferentes niveles de 

planificación que requieren la aplicación de los lineamientos descritos por parte de los entes 

gubernamentales. Frente a ello, las autoridades ambientales competentes se encuentran sujetos a recurrir 

a alternativas que implican supuestos que no cuentan con una explicación técnica adecuada, tan solo para 

dar cumplimiento a la normatividad. Por tanto, el presente trabajo de investigación tiene como propósito 

generar un modelo de cálculo abierto, que potencie el uso de herramientas estadísticas multivariadas libres 

y gratuitas aplicadas al campo de la ecología durante los ejercicios de gestión del recurso hídrico. 

 

2 ANTECEDENTES   

La presión ejercida sobre el recurso hídrico asociada a la contaminación directa dicho recurso, la 

ampliación de la frontera agrícola, su uso irrazonable, entre otros aspectos, sustenta la necesidad de definir 

enfoques para evaluar el estado ambiental de los ecosistemas acuáticos. Desde la década de 1980, 

diferentes autores han mencionado que es necesario promover dentro de las políticas buenas prácticas de 

manejo ambiental del recurso hídrico, para lo cual se han desarrollado diferentes tipos de índices 

cuantitativos que reúnen información fisicoquímica y biológica para caracterizar los ecosistemas acuáticos 

(Angermier & Karr., 1986; Angermier & Williams, 1993; Karr, 1981).  
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Es así como las condiciones de calidad del agua de una corriente superficial frecuentemente se evalúan a 

través del análisis de variables fisicoquímicas y de la implementación de índices de calidad, con los cuales 

se logran expresar los resultados en una escala numérica o en una gama de colores que se encuentran 

vinculados con una clasificación de la calidad del agua (Debels et al., 2005; IDEAM, 2011). 

Sin embargo, algunas limitaciones se han identificado para los índices de calidad fisicoquímica, dado que 

su característica de fácil entendimiento se contrasta con el hecho de que la calificación se establece a partir 

de un número, lo que puede generar pérdida de información y no representar la condición real de calidad 

en un cuerpo de agua (Castro-Roa & Pinilla-Agudelo, 2014); asimismo, se ha mencionado que el contar 

con una gran cantidad de datos para diferentes parámetros de calidad del agua en fuentes superficiales sin 

una interpretación adecuada no es útil para la gestión de la calidad del agua (Asadollahfardi, 2015). 

De igual forma, los índices fisicoquímicos pueden estar fuertemente influenciados por las condiciones 

climáticas y se consideran como el reflejo del estado instantáneo de calidad del agua al momento de un 

monitoreo; mientras que los indicadores biológicos pueden acumular eventos de disturbio de varios lapsos 

de tiempo (Alba-Tercedor, 1996; Pinilla, 1998). 

En cuanto a los aspectos biológicos de los sistemas acuáticos, es posible identificar las características de 

los organismos que habitan en estos sistemas y sus variaciones en el tiempo. Para ello, diferentes 

organismos han sido utilizados como indicadores de la calidad del agua, tales como los 

macroinvertebrados acuáticos y algas perifíticas como las diatomeas, quienes son sensibles a los cambios 

de las condiciones ambientales (Cairns & Pratt, 1993; Forero et al., 2014; Giorgio et al., 2016; Kwandrans 

et al., 1998; McCormick & Cairns, 1994). Cabe considerar que se han propuesto diferentes grupos de 

organismos acuáticos como indicadores de los cambios ante los factores ambientales, pero ninguno ha 

sido seleccionado para analizar las variaciones en la composición de las comunidades asociados con la 

calidad del agua (Karr, 1981). 

Además, los índices biológicos han generado controversias, dado que por lo general tienen en cuenta solo 

la presencia o ausencia de los organismos y el número de taxones en un área definida (Alba-Tercedor, 

1996; Forero et al., 2014; Ramos-Merchante & Prenda, 2017), y para gran parte de sus aplicaciones no se 

han establecido rangos de tolerancia a la contaminación dentro de una misma familia, asociado con la falta 

de conocimiento acerca de la taxonomía de los organismos y su respuesta a los contaminantes en las 

regiones de estudio (Forero et al., 2014; Ríos-Touma et al., 2014).  
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Cabe destacar que ciertos índices biológicos han sido desarrollado para zonas específicas, lo que podría 

ocasionar que los individuos caracterizados no sean comparables con las comunidades que se encuentran 

en el trópico (Forero, 2012; Moya et al., 2007). No obstante, diferentes autores han tratado de relacionar 

enfoques multimétricos, multivariados y rasgos biológicos (Li et al., 2010), lo que conlleva a obtener 

índices que conjugan variables fisicoquímicas y biológicas.  

Karr (1981) realizó una evaluación de la integridad biótica mediante comunidades de peces como un 

esfuerzo para promover la protección efectiva de los recursos biológicos en comunidades de agua dulce. 

Para 1994, Kerans & Karr formularon el índice béntico de integridad biótica (B-IBI) en ríos del valle de 

Tennesse, el cual les permitió establecer el estado biológico de los cuerpos de agua en estudio.  

También, se han propuesto índices con base en la información biológica que han permitido caracterizar el 

recurso hídrico y evaluar el cumplimiento de objetivos de calidad del agua establecidos. Algunos ejemplos 

corresponden al índice desarrollado originalmente por Karr, (1981) y modificado por otros (Agencia de 

Protección de Ohio, 1987; Leonard & Orth., 1986; Miller et al., 1988; Steedman, 1988); que es 

considerado para analizar los ensambles de macroinvertebrados. De igual manera, se cuenta con los 

protocolos de bioevaluación rápida de la Agencia de Protección Ambiental  de Estados Unidos (EPA US) 

(Plafkin et al., 1989); el índice de bienestar - Index of Well-Being - (Gammon, 1976; Gammon et al., 

1981) y el índice de la comunidad de invertebrados (Agencia de Protección de Ohio, 1987; DeShon, 1995). 

Norris & Norris (1995) mencionan que en países como Australia el uso de estadísticas multivariadas para 

producir modelos de predicción de calidad del agua podrían ser una herramienta útil. Reynoldson et al. 

(1997) consideraron que los métodos multivariados eran complejos, frente a lo cual se ha cambiado la 

percepción, dado que otros autores han indicado que este tipo de análisis posibilitan la evaluación de 

conjuntos de datos robustos de calidad del agua, para finalmente determinar los factores relevantes en la 

contaminación y los parámetros responsables de las variaciones espacio-temporales en el cuerpo de agua 

en estudio (Koklu et al., 2010; Zhang et al., 2009).  

De igual forma, estas técnicas estadísticas han permitido identificar semejanzas o diferencias entre puntos 

de monitoreo de calidad del agua y la influencia de las características naturales e intervenciones antrópicas 

en los parámetros medidos en una corriente superficial (Barakat et al., 2016; Mitsch et al., 2009; Shrestha 

& Kazama, 2007; Wang et al., 2013). Algunos enfoques multivariados adoptan análisis estadísticos para 

predecir patrones de los organismos específicos en un sitio, y los organismos que se encontrarían en 
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ausencia de un estrés ambiental importante. De esta manera, se ha logrado demostrar que los análisis 

multivariados son una herramienta práctica para realizar biomonitoreos (Li et al., 2010).  

Con el propósito de analizar los puntos de muestreo de acuerdo con los gradientes de contaminación que 

se presentan en un río estudiado, se ha evaluado la asociación de técnicas multivariadas con organismos 

como las diatomeas epilíticas (Gómez, 1999). Otra propuesta ha sido evaluar el efecto de la perturbación 

en el ambiente sobre la composición de las especies de diatomeas con base en un análisis de gradiente 

indirecto, a partir del cual se propuso un índice multimétrico bajo la técnica de escalamiento 

multidimensional no métrico (Lane & Brown, 2007). Del mismo modo, se han realizado estudios donde 

los organismos indicadores son las algas perifíticas; tal es el caso del río Sava (Europa) en el que las 

diatomeas lograron manifestar la influencia de diversas actividades antrópicas sobre la calidad del agua 

(Vasiljević et al., 2017). 

En el río Potenza (Italia) se establecieron tres índices para expresar la sensibilidad de las diatomeas a los 

nutrientes (TI-D), materia orgánica (SI-D) y sales minerales (HI-D) con base en análisis de correlación, 

los cuales facilitaron la evaluación del efecto de la contaminación de tipo orgánico en los cuerpos de agua 

sobre las algas (Dell’Uomo & Torrisi, 2011). También, se identificó el Índice de Diatomeas Pampeano 

(IDP), mediante el cual los resultados de calidad biótica fueron correlacionados con las principales 

características químicas del agua (Gómez & Licursi, 2001). 

Haase & Nolte (2008) desarrollaron el índice Invertebrate Species Index (ISI), teniendo en cuenta 

información de macroinvertebrados acuáticos hasta un nivel de especie adaptado para las comunidades 

específicas de los cuerpos de agua del sureste de Queensland (Australia), con la intención de brindar un 

mayor nivel de detección del cambio biológico ante la afectación de las corrientes por nutrientes. Por su 

parte, (Chalar et al., 2011) propusieron en Uruguay el primer índice biótico para los ríos suramericanos, 

conocido como Trophic State Index for Benthic Invertebrates (TSI-BI), mediante el cual se estableció una 

clasificación del estado trófico de los sistemas lóticos de acuerdo con la abundancia de 

macroinvertebrados acuáticos y variables ambientales.  

Con base en las anteriores investigaciones, Forero et al. (2014) plantearon una herramienta cuantitativa a 

partir de la abundancia de los macroinvertebrados acuáticos y las correlaciones entre las variables 

fisicoquímicas, teniendo en cuenta un gradiente ambiental para establecer el estado ecológico de la cuenca 

del río Negro (Colombia), y así formular el índice de calidad ecológica ICERN-MAE el cual se diferencia del 

enfoque cualitativo del BMWP-Col. 
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Este tipo de investigaciones han permitido fortalecer el uso de los índices ecológicos, los cuales se refieren 

a métodos de indicación que van desde el establecimiento de puntajes a taxones determinados, hasta 

modelos matemáticos complejos que estiman la respuesta de algunas especies acuáticas a las variaciones 

ambientales (Samboni Ruiz et al., 2007). Es así como diferentes técnicas de estadística multivariada son 

utilizadas hoy en día para evaluar datos ecológicos y con base en ellas, relacionar la composición de 

especies con los gradientes ambientales (Greenacre & Primicerio, 2014; Leps & Smilauer, 2003). 

 

3 PLANTEAMIENTO DEL PROBLEMA 

Las afectaciones que se presentan sobre la calidad fisicoquímica e hidrobiológica en los cuerpos de agua 

pueden generar cambios en su estado ecológico y los niveles de organización de los ecosistemas acuáticos. 

Estas alteraciones se relacionan directamente con el aprovechamiento del agua superficial, por lo cual se 

hace necesario realizar seguimientos adecuados, así como el establecimiento de normatividad para 

potenciar el uso del recurso hídrico. 

Tal como lo menciona Villamarín et al. (2013) “es fundamental implementar sistemas de evaluación de 

la calidad ecológica de los ríos, que puedan ser utilizados por las entidades gestoras del agua y que ayuden 

a la conservación del recurso hídrico”. De este modo, muchos países han mejorado sus leyes y políticas 

hídricas tales como los participantes en la Cumbre Mundial sobre el Desarrollo Sostenible celebrada en el 

año 2002 (GWP, 2009). 

Países como Ghana, África del Sur y Malí adoptaron un enfoque integral en sus leyes y códigos del agua. 

España y Francia, han practicado la gestión del agua en cuencas durante décadas, y se han creado 

comisiones internacionales en Europa para los ríos Rin, Mosa, Scheldt, Mosela y Sarre, así como para el 

Lago Ginebra. Por su parte, Brasil promulgó su Ley Nacional de Aguas para promover la gestión del agua 

en forma integrada, descentralizada y participativa (GWP, 2009). 

Colombia no ha sido ajeno a los enfoques sobre políticas hídricas, por lo cual se han desarrollado 

diferentes instrumentos orientados a la gestión integral del recurso hídrico que promueven la planeación 

del uso coordinado de los recursos, tal como se considera en el artículo 316 del Decreto Ley 2811 de 1974. 

También es el caso de la Política Nacional para Gestión Integral del Recurso Hídrico (PNGIRH) expedida 

en 2010 por el Ministerio de Ambiente, Vivienda y Desarrollo Territorial con el propósito de garantizar 
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la sostenibilidad del recurso hídrico y fortalecer el concepto de gobernanza del agua. En este mismo año, 

se emitió el Decreto 3930, donde se incluyen algunas disposiciones en cuanto a los usos y ordenamiento 

del recurso hídrico, así como ciertas consideraciones sobre los vertimientos líquidos.  

Por su parte, el Plan Nacional de Desarrollo 2010-2014 expedido mediante la Ley 1450 de 2011 en su 

Capítulo VI sobre Sostenibilidad Ambiental, estableció que las cuencas hidrográficas serían el 

instrumento para avanzar en la planificación ambiental del territorio con base en la consolidación de pautas 

para la ordenación de las cuencas y de los acuíferos asociados; además de proponer la expedición de un 

manual enfocado en la gestión integral del recurso hídrico. A partir de estas y otras bases legislativas, se 

han desarrollado guías para planes como el Plan de Ordenación y Manejo de Cuencas Hidrográficas 

(POMCA) y el Plan de Ordenamiento del Recurso Hídrico (PORH) los cuales cuentan con fines diferentes, 

pero que son complementarios en el ejercicio de la gestión por la inclusión de enfoques para la evaluación 

de la calidad del agua a partir de la estimación de índices de calidad fisicoquímica e hidrobiológica 

(MADS, 2014, 2018) 

En cumplimiento a lo establecido en instrumentos como la política nacional PNGIRH, y los planes de 

ordenamiento POMCA y PORH, las autoridades ambientales se enfrentan con impedimentos en su afán 

de tomar decisiones, puesto que deben recurrir a alternativas con alto grado de interpretación técnica o 

generar herramientas bajo supuestos que simplifican las condiciones del medio acuático en un alto 

porcentaje, lo que termina por conjugar una cantidad de parámetros en un solo valor. 

Es así como se han desplegado diferentes estrategias para el análisis de los ecosistemas acuáticos a nivel 

de cuenca, con el propósito de conocer los procesos que se presentan en el cuerpo de agua principal, sus 

afluentes y la posible interacción entre las aguas subterráneas y superficiales. Actualmente, algunos de los 

lineamientos se encuentran plasmados en la Guía técnica para la formulación de PORH, donde se incluye 

la aplicación de índices de calidad a partir de variables fisicoquímicas, así como indicadores biológicos 

basados en comunidades hidrobiológicas que evalúan su estructura, diversidad, densidad, riqueza, 

dominancia y equidad (MADS, 2018). 

Los índices propuestos en la guía para la formulación de PORH se basan generalmente en métodos 

adaptados para ciertas zonas del país, y se implementan con base en las características locales de los 

ecosistemas. Frente a ello, se ha propuesto evaluar el contexto ecológico de los ecosistemas acuáticos a 

partir del ICE, el cual se basa en métodos de estadística multivariada, que permiten conjugar la mayor 
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cantidad de variables fisicoquímicas e hidrobiológicas que se analizan durante los ejercicios de gestión y 

obtener de esta manera resultados de acuerdo con las características particulares del área de interés. 

El presente trabajo de investigación pretende optimizar la interpretación ecológica de una herramienta 

numérica que abarca diferentes métodos multivariados para la evaluación de los ecosistemas acuáticos 

con base en información fisicoquímica y biológica. A partir de esta herramienta se espera conocer la 

respuesta de organismos hidrobiológicos frente a su exposición a diferentes condiciones ambientales en 

un cuerpo de agua y la interpretación asociada al comportamiento identificado. 

Esta información servirá para potenciar los instrumentos existentes relacionados con la gestión del recurso 

hídrico, dado que se suministran nociones de una interpretación de aspectos ecológicos del ICE y se aborda 

la modelación matemática de uso libre como herramienta útil y eficiente para evaluar la condición 

ecológica de un cuerpo de agua bajo las características de la zona, lo que facilitará la toma de decisiones 

ajustadas a las particularidades que presentan las diferentes cuencas hidrográficas. 

De este modo se plantea la pregunta: 

¿Cómo optimizar el cálculo e interpretación del índice de calidad ecológica a partir de la implementación 

de un modelo matemático y estadístico? 

 

4 OBJETIVOS 

4.1 OBJETIVO GENERAL 

Implementar un modelo en el software R para el cálculo del índice de calidad ecológica que optimice su 

aplicación y facilite su interpretación en el ámbito de la gestión integral del recurso hídrico.  

 

4.2 OBJETIVOS ESPECÍFICOS 

• Definir los métodos estadísticos y operaciones matemáticas apropiadas en el software R para el 

cálculo del índice de calidad ecológica. 
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• Establecer nociones de la interpretación del índice de calidad ecológica que abarque aspectos 

estadísticos y ecológicos enfocados a los ecosistemas acuáticos. 

• Validar el funcionamiento del modelo de cálculo propuesto en el software R en tres casos de 

estudio. 

 

5 MARCO TEÓRICO 

El uso de índices ecológicos es una de las estrategias para apoyar el diagnóstico en diferentes enfoques, 

dado que el considerar especies indicadoras para caracterizar áreas ecológicas específicas ha sido de gran 

importancia en la biología de conservación y restauración (V. González et al., 2011). Los indicadores 

ecológicos han sido utilizados con mayor frecuencia en comunidades terrestres, puesto que logran 

representar diferentes condiciones ambientales (Heino et al., 2009; Noss, 1990; Spellerberg, 2005). 

También, se han utilizado los índices ecológicos con base en técnicas multivariadas para evaluar modelos 

de predicción paleoecológica (Spradley et al., 2019) y se han evaluado condiciones específicas de cierta 

especie frente a un estado ecológico a partir de análisis estadísticos (McGeoch et al., 2002). 

En cuanto al estudio de la biota acuática, los reportes hidrobiológicos son funcionales en la evaluación de 

ecosistemas acuáticos, siendo algunos de los índices más utilizados el índice de diversidad de Shanon & 

Weaver (1949), el de dominancia de Simpson (Simpson, 1949), el índice de equidad de Pielou (1984), el 

índice BMWP adaptado para Colombia Roldán-Perez (2003) y el índice de valor de importancia (IVI) 

(Lamprecht, 1990), entre otros. 

De igual manera, se ha identificado el uso de indicadores de integridad ecológica para ofrecer una 

evaluación de la condición de un ecosistema al integrar el papel de la biodiversidad en el mantenimiento 

de las propiedades de los procesos ecológicos (Mora, 2019). Así, en el contexto acuático los índices han 

buscado integrar el monitoreo de la calidad del agua y los indicadores ambientales con las prácticas de 

gestión del recurso (Pander & Geist, 2013). 

Desde la perspectiva de la evaluación con índices, algunas estrategias han considerado esquemas con 

inclusión de estadística multivariada para los análisis ecológicos; una de estas propuestas se encuentra  en 

la Guía técnica para la formulación de PORH coordinada por la Dirección de Gestión Integral del Recurso 



 

18 

Hídrico (DGIRH) del MADS, dado que se identificó que en el ejercicio de la gestión no se estaba 

incluyendo el estado ecológico de los sistemas hídricos (MADS, 2018). 

Los lineamientos establecidos en la Guía para la formulación de PORH fueron aplicados por la DGIRH 

durante el año 2013 en varias regiones del país con condiciones diferentes desde el punto de vista 

climático, social, morfológico y de conflictos por uso, calidad y demanda del agua. En el marco de estos 

ejercicios, se implementó una alternativa para incluir los recursos hidrobiológicos como una valoración 

del estado ecológico de las corrientes con base en el ICE. 

El ICE se describe como un método basado en estadística multivariada, mediante el cual se determinan 

valores óptimos y de tolerancia de un morfotipo en función de un gradiente ambiental. El ICE toma como 

base el monitoreo biológico, el cual considera los atributos estructurales y/o funcionales de las especies, 

las poblaciones, las comunidades y los ecosistemas; además de integrar las particularidades fisicoquímicas 

que presenta cada cuenca (Forero, 2012; Hart, 1994). 

Con base en lo expuesto por Chalar et al. (2011); Haase & Nolte (2008) y la aplicación del ICE realizada 

en Colombia por Forero (2012) y Forero et al. (2014) a partir de macroinvertebrados acuáticos para la 

cuenca del río Negro, el ICE fue incluido en la Guía técnica para la formulación de PORH que fue 

adoptada por el MADS mediante la Resolución 751 de 2018. Para la ejecución del ICE se contemplan los 

pasos listados a continuación (MADS, 2018), de los cuales es posible extraer información relevante sobre 

el cuerpo de agua de interés: 

1. Estandarizar los valores de los parámetros fisicoquímicos y bióticos, teniendo en cuenta el método 

propuesto por Guisande-González et al. (2006) considerado en la Ecuación 1. 

x Min
VE

Max Min

−
=

−  

Ecuación 1. Estandarización de datos 

Donde VE se refiere al valor estandarizado; x es el registro para cada variable; Max y Min corresponden 

a los valores máximo y mínimo de cada variable. Con esta estandarización, los datos se establecen en un 

rango entre 0 y 1 sin perder la esencia de las distancias entre los registros. 

2. Analizar las correlaciones entre los parámetros físicos, químicos, y la abundancia de los 

organismos. En este paso se establece el grado de correlación entre los parámetros mencionados 
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y los diferentes morfotipos, con el fin de eliminar del análisis posterior los parámetros altamente 

dependientes. 

 

3. Estimar el gradiente ambiental en el cuerpo de agua a través de análisis multivariados mediante 

el empleo de programas estadísticos, donde las variables explicativas corresponden a los 

parámetros fisicoquímicos y las variables respuesta se refiere a la comunidad biótica (C. J. Ter 

Braak & Smilauer, 2002). 

 

3.1. Evaluar la heterogeneidad de la composición de la comunidad mediante un análisis de 

correspondencia sin tendencia (DCA por sus siglas en inglés) para definir el tipo de 

modelo de respuesta de los diferentes grupos taxonómicos a los gradientes ambientales. 

Cuando el gradiente es corto, se debe aplicar un una aproximación lineal y si es largo, se 

debe ejecutar un modelo unimodal (Leps & Smilauer, 2003). 

3.2. Calcular la significancia de la relación de los organismos con las variables ambientales a 

través de la prueba de permutación de Monte Carlo, donde se considera que la hipótesis 

nula del modelo es que la densidad de los organismos es independiente de las variables 

ambientales (Leps & Smilauer, 2003). A partir de ello es posible identificar las variables 

admitidas en el modelo. 

3.3.  Verificar cuáles variables se encuentran altamente correlacionadas de acuerdo con los 

resultados del análisis de correlación. Se advierte que la selección de variables a incluir 

en el modelo es un paso que requiere de atención dado que es crítico para el análisis 

multivariado, por lo cual se recomienda tener en cuenta las variables significativas en la 

prueba de Monte Carlo; analizar el factor de inflación de la varianza para identificar la 

colinealidad en el modelo; revisar las variables con alta correlación entre ellas y con la 

abundancia de los organismos y considerar variables con significado ecológico importante 

para la comprensión de la composición y abundancia de los organismos en el sistema 

estudiado. 

3.4. Con las variables seleccionadas teniendo en cuenta las anteriores consideraciones, se debe 

ejecutar un análisis de correspondencia canónica (CCA) o análisis de redundancia (RDA), 

dado el caso, y verificar su significancia. A partir de los resultados de estos modelos, es 
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posible determinar la posición de las estaciones de monitoreo a lo largo del gradiente 

ambiental de acuerdo con la puntuación de la muestra en el eje.  

3.5. Realizar un reescalonamiento de los valores para facilitar la interpretación del índice. El 

máximo puntaje (mayor heterogeneidad) se equipará con un valor de 1 y el mínimo 

(menor heterogeneidad) con 10 y se hace una regresión. La ecuación resultante de la 

regresión permite calcular el resto de valores del eje. De esta forma, se conservan las 

diferencias entre los puntajes del gradiente y los resultados del índice se pueden expresar 

en una escala de 1 a 10. 

4. Identificar los rangos de tolerancia y valores óptimos para cada taxón en función del gradiente 

ambiental del cuerpo de agua estudiado a través de un modelo de promedios ponderados, con el fin 

de establecer cuáles son los organismos indicadores. 

 

4.1. Determinar los organismos indicadores (baja tolerancia y alto óptimo) para el cuerpo de 

agua a partir del modelo de promedios ponderados. Tener en cuenta que un rango estrecho 

de tolerancia ambiental de los taxones es indicador de una condición ambiental concreta 

y, por tanto, responde a cualquier disturbio ambiental. Como en cualquier procedimiento 

en el cual se buscan organismos indicadores, el análisis puede verse afectado cuando los 

gradientes evaluados no son lo suficientemente amplios y cuando la mayoría de las 

estaciones tengan una misma condición ambiental. 

 

5. Calcular el índice de calidad ecológica por estación mediante la aplicación de la fórmula propuesta 

por Haase & Nolte (2008) que se presenta en la Ecuación 2. 

1
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 Ecuación 2. Ecuación para el cálculo del índice de calidad ecológica 
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Donde Opi corresponde al valor óptimo de cada taxón determinado a partir del promedio ponderado; Toli 

se refiere al valor de la tolerancia de cada taxón determinado a partir del promedio ponderado y Abi es el 

promedio de las abundancias de cada taxón por estación transformada a Log10 + 1 (promedio de la 

abundancia + 1). 

5.1. Realizar una correlación entre los resultados del índice y los puntajes obtenidos en el 

análisis multivariado para verificar el cálculo del índice. Una buena relación entre las dos 

variables se estima con valores superiores a 0,7. 

 

6. Realizar un análisis de correlación entre los valores del índice y los parámetros fisicoquímicos 

incluidos en el modelo de ordenación sin transformar, para luego analizar que altas correlaciones (R2 

≥ 0,5 o R2 ≤ -0,5) implican que dichos parámetros son importantes ecológicamente y que los cambios 

en estos alteran significativamente la distribución y abundancia de los organismos en el cuerpo de 

agua. 

7. Ejecutar un análisis de agrupamiento (clúster) del índice por estación. Para este análisis se recomienda 

el método de agrupamiento de Ward y las distancias euclidianas. Se sugiere además la separación por 

tres conglomerados con el fin de generar tres categorías para facilitar la visualización espacial de los 

resultados. 

Dentro de los softwares considerados por el MADS (2018) se encuentra CANOCO, el cual según Ter 

Braak (1989) fue diseñado para ofrecer técnicas estadísticas a los ecologistas que se habían interesado por 

conocer las respuestas de ciertas comunidades ante las variaciones en las condiciones ambientales. El 

programa CANOCO para Windows es un software comercial que requiere una licencia válida para su uso 

(Leps & Smilauer, 2003). 

Para el análisis y visualización de datos ecológicos y paleoambientales se utiliza el programa de Microsoft 

Windows llamado C2. Este software realiza reconstrucciones ambientales a partir de un conjunto de datos 

secundarios mediante la aplicación de funciones de transferencia paleoecológica, o modelos de inferencia 

(Juggins, 2005). Se destaca que la versión gratuita de C2 se encuentra limitada a matrices de datos con 

menos de 75 muestras, tanto en sus filas como columnas; por lo cual se requiere de la obtención del 

licenciamiento del programa para eliminar la restricción. 
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Asimismo, son consideraros programas estadísticos para análisis de datos como STATGRAPHICS 

Centurion XVI, el cual es una herramienta licenciada y compatible con Windows que permite la ejecución 

de análisis de correlaciones y de conglomerados, donde se combina la parte analítica con interfases 

gráficas. En la Figura 1 se esquematiza el cálculo del ICE a partir de lo contemplado en la Guía Técnica 

de PORH. 

 

Figura 1. Esquema de cálculo del ICE. MADS, 2018 

 

6 METODOLOGÍA 

En los siguientes apartes se presentan los aspectos direccionados al cumplimiento de los objetivos 

específicos, donde se indaga sobre los métodos estadísticos y operaciones matemáticas para generar un 
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modelo de cálculo del ICE en un software de uso libre, así como las nociones que dan pie a la 

interpretación del índice. Finalmente, se describe como se realizará la validación del modelo de cálculo 

propuesto en tres casos de estudio. 

 

6.1 MÉTODOS DISPONIBLES EN R PARA EL CÁLCULO DEL ICE 

A partir de lo dispuesto por el MADS (2018) en cuanto al cálculo del ICE, se identificó que los programas 

estadísticos sugeridos son de uso restringido, dado que requieren de licencia para su implementación. Con 

el propósito de generar un modelo abierto en un software de uso gratuito, se consideró que R es un entorno 

y lenguaje de programación que proporciona gran cantidad de procedimientos estadísticos. Se destaca que 

R es un software gratuito y es distribuido bajo un copyleft, lo que indica que el programa y las mejoras de 

este son libres (Venables et al., 2019). 

Con base en lo anterior, se analizó la inclusión de los métodos estadísticos multivariados y análisis 

numéricos requeridos para el cálculo de dicho índice en el software estadístico R, y se evidenció que este 

programa implementa los métodos disponibles en CANOCO, C2 y STATGRAPHICS, tal como se resume 

en la Tabla 1. 

Tabla 1. Métodos requeridos para el cálculo del ICE y su disponibilidad en softwares 

Métodos/Análisis requeridos 
Software de uso comercial 

Software de 

uso gratuito 

CANOCO C2 STATGRAPHICS  R 

Estandarización de datos x     x 

Análisis de ordenación 
CA, PCA, DCA, 

RDA, CCA 
x 

    
x 

Funciones de transferencia 
WA, PLS,  

WAPLS   
x 

  
x 

Análisis de agrupamiento Ward, centroide     x x 

Análisis de correlación 
Spearman, 

Pearson     
x x 

 

El lenguaje de programación R cuenta con paquetes y funciones que permiten el ensamblaje de un script 

operativo. En el caso del ICE, se analizaron diferentes métodos estadísticos multivariados y operaciones 

matemáticas encaminadas a generar un modelo de cálculo para el índice. En cuanto a la manipulación de 

datos, se presentan paquetes como ‘gdata’ que involucran funciones para leer archivos de Microsoft Excel 
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(Warnes et al., 2017); asimismo, el paquete ‘readxl’, permite la lectura de archivos en formato .xls o .xlsx 

(Wickham et al., 2019). 

Por su parte, al considerar que los resultados de las mediciones fisicoquímicas generalmente presentan 

escalas numéricas diferentes al igual que en los registros hidrobiológicos, se requiere realizar una 

estandarización de la información, lo cual podría aplicarse mediante las funciones ‘decostand’ o 

‘wisconsin’ incluidas en el paquete ‘vegan’ (Oksanen et al., 2019). 

Para la estimación de la longitud del gradiente ambiental, se consideró el análisis de correspondencia sin 

tendencia (DCA) integrado en el paquete ‘vegan’ de R bajo la función ‘decorana’ (Oksanen et al., 2019). 

Con base en la información de las variables explicativas, se evalúa la longitud del gradiente ambiental 

para identificar el método de ordenación que se ajusta a la información recopilada del cuerpo de agua de 

interés. 

De igual manera, el paquete ‘vegan’ proporciona diferentes métodos de ordenación para ser 

implementados en casos de ecología comunitaria (Oksanen et al., 2019). Particularmente, las funciones 

‘cca’ y ‘rda’ de este paquete ejecutan análisis de correspondencia canónico y análisis de redundancia de 

forma similar a los métodos del software propietario CANOCO (Ter Braak, 1989), pero la implementación 

actual en R se basa en lo descrito por Legendre y Legendre (2012). R también consolida el paquete ‘CCA’ 

(I. González & Déjean, 2015), donde funciones como ‘cancor’ y ‘cc’ permiten realizar asociaciones entre 

dos conjuntos de datos, solo que hacen referencia a un análisis de correlación canónica. 

Con relación al análisis de óptimos y tolerancias, el paquete ‘rioja’ considera métodos numéricos para 

inferir el valor de una variable ambiental dado un conjunto de datos de especies y valores ambientales 

asociados (Juggins, 2018). Este paquete permite la ejecución de funciones de transferencia y otros 

métodos para analizar datos científicos del Cuaternario, como ‘WA’ y ‘WAPLS’. 

En cuanto al análisis de agrupamiento, varias técnicas separan las observaciones en diferentes grupos; 

como el caso de la función ‘hclust’ del paquete ‘stats’, donde se cuenta con métodos como ‘ward’, 

‘median’ y ‘centroid’. También, se puede implementar la función ‘agnes’ del paquete ‘clúster’ el cual 

presenta otros métodos para realizar análisis de agrupamiento. En cuanto a los análisis de correlaciones, 

el paquete ‘Hmisc’ calcula una matriz de coeficientes de correlación ya sea por el método de Pearson o 

de Spearman (Harrell, 2019). 
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6.2 INTERPRETACIÓN DEL ICE 

Con el propósito de brindar nociones en cuanto a la interpretación del ICE para aspectos tanto ecológicos 

como estadísticos, se abordan ciertos criterios a considerar durante la ejecución del índice, así como 

también se presentan algunas definiciones que configuran el cálculo del ICE. Además, se analizan ciertos 

métodos estadísticos multivariados que son aplicados en temas de ecología comunitaria, tales como 

identificar los cambios en las comunidades bióticas a partir de las condiciones ambientales que presentan 

los ecosistemas, en este caso, los acuáticos.  

 

6.2.1 Detección de inconsistencias y corrección de datos 

La información base para la estimación del ICE parte de labores realizadas tanto en campo como en 

laboratorio. En el caso de presentarse valores erróneos en los resultados o fallas durante la toma de 

muestras fisicoquímicas e hidrobiológicas, las matrices de datos pueden presentar datos faltantes. Frente 

a lo anterior, se requiere la eliminación de la variable según el criterio del experto o realizar una 

imputación de datos, a través de métodos adecuados según la naturaleza de la información (CEPAL, 

2007). 

Con respecto a los métodos de imputación de datos, se pueden utilizar diversas técnicas para completar la 

información faltante sin tener que eliminar alguna variable. Por ejemplo, se puede emplear el método de 

medias no condicionadas, mediante el cual los datos omitidos se sustituyen por el promedio de los valores 

de la variable (CEPAL, 2007; Leps & Smilauer, 2003). También, se puede ejecutar una imputación a partir 

de medias agrupadas por datos condicionados para conformar categorías de covariables correlacionadas 

con la variable que se está analizando, y luego completar la información con datos de submuestras que 

presenten características similares. De igual manera, se podrían establecer variables latentes con base en 

un modelo de regresión con las muestras que se encuentren completas y así generar una variable indicadora 

para predecir las observaciones con datos faltantes (CEPAL, 2007). 

Por otro lado, se recomienda realizar una estandarización de las matrices de datos explicativas y de 

respuesta, teniendo en cuenta que la intención de este procedimiento es suministrar el mismo peso a todas 

las variables fisicoquímicas y organismos considerados en cada uno de los cálculos. Este procedimiento 

influye en el efecto de los valores atípicos durante los análisis estadísticos cuando se trabaja con 

parámetros en diferentes unidades y escalas. 
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6.2.2 Gradiente ambiental 

Términos como el gradiente ambiental son relevantes durante la evaluación de la calidad ecológica, dado 

que este permite interpretar la composición de una comunidad en términos de la respuesta de las especies 

a las variaciones naturales o antrópicas sobre las propiedades que caracterizan un ecosistema (Leps & 

Smilauer, 2003; Ter Braak & Prentice, 1988). No necesariamente los gradientes consideran la realidad 

física como continua en el espacio o el tiempo, aunque sí son un concepto útil para analizar las 

distribuciones de los organismos en el espacio y el tiempo a partir de una modelación de las abundancias 

de las especies en función de las variables ambientales (Ter Braak & Prentice, 1988). 

En los métodos estadísticos aplicados a estudios ecológicos, el término análisis de gradiente se utiliza para 

cualquier método que pretenda relacionar la composición de especies con los gradientes ambientales, tales 

como los que se consideran en la Figura 2 (Leps & Smilauer, 2003; Lepš & Šmilauer, 1999). 

Generalmente, las técnicas adaptadas a este tipo de análisis reducen los datos a unos cuantos ejes de 

ordenación, los cuales se interpretan con base en el conocimiento de las especies y del ecosistema de 

interés (Ter Braak & Prentice, 1988). 

En cuanto a la estimación del gradiente ambiental, se debe considerar que el análisis de la heterogeneidad 

en la estructura de una comunidad biológica se ha evaluado a partir de métodos estadísticos multivariados 

que permiten analizar la composición de las especies en un sitio en particular mediante la identificación 

de los organismos “cercanos” (Ter Braak & Prentice, 1988). 

Tal es el caso de Opdam et al. (1984) quienes analizaron la variación en la composición de las especies 

de aves teniendo en cuenta los cambios en la vegetación en el valle del río Rhine, en la provincia de 

Utrecht (Países Bajos) a partir de un análisis de correspondencia sin tendencia (Detrented Correspondence 

Analysis - DCA). En este estudio se consideraron los puntos de las especies como óptimos en el espacio 

de ordenación y se analizó la composición de diferentes regiones del valle de acuerdo con las especies de 

aves más cercanas a la sección de interés. Además, interpretaron la longitud del primer eje del DCA como 

el gradiente ambiental en unidades de desviación estándar (σ). 
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Figura 2. Métodos estadísticos para el análisis de gradiente. Adaptado de Ter Braak, C. y Prentice, C., 1988; 

Lepš y Šmilauer, 2003 

El DCA surgió como una corrección al método del promedio recíproco o análisis de correspondencia, 

puesto que se presentaban dos fallas principalmente (Hill & Gauch, 1980): primero, el segundo eje 

canónico era una distorsión en forma de arco del primer eje, debido a que estos dos ejes se encontraban 

correlacionados, más no eran independientes; y segundo, no se conservaban las distancias ecológicas, 

dado que al ordenar las especies a partir de su posición con respecto al primer eje, la desviación estándar 

era más pequeña hacia los extremos del gradiente.  

Mediante el DCA, se aseguró la ortogonalidad entre los ejes y se igualó la dispersión media dentro de la 

muestra de las puntuaciones de las especies a lo largo del gradiente; para finalmente obtener el perfil de 

abundancia de especies “promedio” en unidades de desviación estándar. 

Para dar claridad al porqué es posible establecer que el gradiente corresponde a la longitud del primer eje 

del DCA en unidades de desviación estándar, se retoma el tema de gradiente ambiental, el cual permite 

conocer la composición de una comunidad al determinar la tasa de cambio de las especies. Por su parte, 
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la propiedad que permite medir la tasa de cambio de especies a lo largo de un gradiente es la diversidad 

beta y una unidad conveniente para expresar dicha tasa de cambio es el número de desviaciones estándar 

a lo largo del gradiente. De este modo, al implementar un DCA los ejes se escalan en unidades de 

diversidad beta (Gauch, 1982), por tanto, para las especies el escalamiento se realiza en unidades de 

desviación estándar (σ). 

Ahora, para considerar que la longitud del primer eje del DCA se refiere al valor del gradiente ambiental 

Legendre, P. y Legendre, L. (1998) precisan en el libro Numerical Ecology que a lo largo de un gradiente 

regular aparece una especie, ésta se eleva a su mayor valor modal y desaparece a una distancia aproximada 

de 4σ. También mencionan que un cambio medio en la composición de especies ocurre entre 1σ y 1.4σ, 

por tanto, la longitud del primer eje en un DCA puede corresponder a una medida aproximada de la 

longitud del gradiente ambiental en unidades de rotación de especies, puesto que en este eje se logra 

almacenar los cambios en la composición de las mismas. 

En síntesis, mediante un análisis de correspondencia sin tendencia o DCA se estima la longitud del 

gradiente ambiental con base en la información de variables biológicas, las cuales son medidas en 

unidades de desviación estándar (σ) para cada eje. Si la longitud del gradiente es corta (menor a 2.5σ), las 

especies presentan un comportamiento monótono y, por tanto, es apropiado utilizar un modelo lineal. Por 

su parte, al obtener una longitud del gradiente largo (mayor a 2.5σ), el uso de un modelo lineal no sería 

conveniente, dado que los datos son más heterogéneos y una gran cantidad de especies no se ajustarían al 

supuesto de respuesta lineal, por lo cual un modelo unimodal es el más adecuado (Legendre & Birks, 

2012). 

Al considerar la Figura 3 (a), el primer modelo representa la relación lineal entre el valor de abundancia 

(Y) de una especie y una variable ambiental (X) ajustada a datos artificiales identificados por puntos. Por 

su parte, la Figura 3 (b) se reproduce una relación unimodal entre el valor de abundancia (Y) de una 

especie y una variable ambiental (X). 
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(a) (b) 

Figura 3. Modelo de respuesta de especies: (a) Lineal, donde a representa el intercepto y b el coeficiente de 

regresión; (b) Unimodal, donde μ se refiere al valor óptimo, t a la tolerancia y c al mayor valor de 

abundancia (Adaptado de Legendre & Birks, 2012) 

 

6.2.3 Análisis de ordenación 

Luego de estimar la longitud del gradiente ambiental y definir si la heterogeneidad en la estructura de la 

comunidad biológica corresponde a un modelo lineal o unimodal, se debe ejecutar un análisis de 

ordenación el cual se encuentra condicionado a obtener la máxima correlación posible entre las variables 

respuesta a partir de las variables explicativas. En el caso del modelo lineal, se hace referencia a un análisis 

de redundancia (RDA) y el unimodal se asocia con un análisis de correspondencia canónica (CCA). 

Durante la verificación de los métodos, se evidenció que se pueden presentar confusiones al momento de 

seleccionar el análisis de ordenación, donde la abreviación CCA se utiliza tanto para el análisis de 

correspondencia canónica como para la correlación canónica; además, ambos métodos evalúan relaciones 

multivariantes entre dos conjuntos de datos (Ter Braak & Prentice, 1988). 

Por otro lado, la correlación canónica también podría confundirse con el análsis RDA puesto que ambos 

asumen modelos lineales. Sin embargo, en el RDA se configuran dos conjuntos de datos, correspondientes 

a las variables independientes y variables dependientes, mientras que la correlación canónica considera 

ambos conjuntos de datos en igualdad de condiciones (Ter Braak & Prentice, 1988).  

Con base en las anteriores consideraciones, se establece que para estudios ecológicos como la aplicación 

del ICE, se requieren de técnicas multivariadas que se asocien con el análisis de gradiente, donde los datos 
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de las especies u organismos se someten a un método de ordenación (Correspondence Analysis - CA, por 

ejemplo) para encontrar ejes principales de variación o variables latentes con un buen ajuste a los datos 

de las especies (Dargie, 1984; C. J. . Ter Braak & Prentice, 1988). Estos ejes se interpretan en términos 

de la variación conocida en el entorno mediante el uso de métodos gráficos (Gauch, 1982). 

De este modo, se precisa que el análisis RDA conserva la distancia euclidiana entre los elementos de la 

matriz �̂� de valores ajustados de Y por una regresión múltiple convencional de las variables explicativas 

X, como se presenta en la Figura 4 (a). Por su parte, el análisis CCA se refiere a una forma ponderada del 

análisis de redundancia, aplicado a la matriz dependiente �̅� representado en la Figura 4 (b). En este método 

se realiza una aproximación a las distancias Chi-cuadrado entre los elementos de la matriz de datos 

dependiente bajo el supuesto de que los vectores de ordenación canónica se encuentran relacionados al 

máximo con las combinaciones lineales ponderadas de las variables explicativas (Legendre P. & Legendre 

L.F., 2012). 

Con el propósito de disminuir la inestabilidad de los modelos de respuesta a utilizar para el cálculo del 

gradiente ambiental, se recomienda la identificación de posibles dependencias lineales fuertes entre las 

variables explicativas consideradas en el método de ordenación. Las dependencias lineales pueden 

explorarse calculando los factores de inflación de la varianza de las variables (VIF), que miden la 

proporción en que se infla la varianza de un coeficiente de regresión en presencia de otras variables 

explicativas (Borcard et al., 2011). 

 

 



 

31 

          

(a) (b) 

Figura 4. Métodos de ordenación asociados con el análisis de gradiente ambiental: (a) Análisis de redundancia - RDA. Implica dos pasos: una regresión que produce 

valores ajustados (�̂�) y residuos (𝒀𝒓𝒆𝒔), seguido por un análisis de componentes principales (PCA) de la matriz de valores ajustados (�̂�). Adaptado de Legendre P. y 

Legendre L.F. 2012; (b) Análisis de correspondencia canónica - CCA. Los datos transformados (Chi-cuadrado) se someten a una regresión múltiple ponderada y los 

valores ajustados (�̂�) se envían a un análisis de correspondencia mediante la descomposición de valores singulares (SVD). Legendre P. y Legendre L.F. 2012
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Luego de evaluar el VIF se genera un diagrama de ordenación conocido como triplot, donde se pueden 

representar las puntuaciones para las especies, las observaciones (sitios o puntos de monitoreo), y las 

variables ambientales. Algunas consideraciones para el análisis de este gráfico son (Leps & Smilauer, 

2003): 

a. Identificar el ángulo entre los vectores de las variables ambientales (flechas), dado que este valor 

se puede aproximar a las correlaciones entre esas variables. 

b. Analizar en paralelo el triplot con los resultados de las puntuaciones obtenidos mediante el método 

de ordenación. En esta matriz de resultados se deben verificar los signos, los cuales indican el tipo 

de relación (directa o inversa) de las variables con respecto a los ejes de ordenación. 

c. Una observación (punto de monitoreo) o una especie se encuentra caracterizada por cierta variable 

ambiental si estos se localizan en el centroide de la variable. 

d. En el diagrama se pueden identificar datos atípicos al identificar los puntos más distantes sobre la 

línea de la variable 

e. La longitud del vector representado en el diagrama se relaciona con su variabilidad. 

Por otro lado, a partir del modelo de ordenación lineal o unimodal se determinan las posiciones de los sitios 

o puntos de monitoreo con respecto al primer eje, según el caso. Dicha información se encuentra en los 

resultados bajo el término de Site scores (Weighted averages of species scores). 

Los puntajes de interés para el cálculo del ICE obtenidos a partir de la aplicación del método de ordenación, 

se refiere a la posición de las unidades de muestreo individuales a lo largo del gradiente ambiental calculado 

(Leps & Smilauer, 2003). Los puntajes registrados como Site scores indican las coordenadas de los puntos 

de muestreo en el diagrama de ordenación (Borcard et al., 2011) e igualmente corresponde a las sumas 

ponderadas de las puntuaciones de las especies. Tener en cuenta que los scores con las puntuaciones más 

altas a lo largo del primer eje canónico presentan una mayor concentración de organismos en el ecosistema 

acuático de interés (Legendre P. y Legendre L.F., 2012). 

 

6.2.4 Reescalonamiento de scores 

El reescalonamiento de los scores se realiza con base en el estado trófico del cuerpo de agua de modo tal 

que a los puntos de monitoreo con mayor heterogeneidad en cuanto a su calidad fisicoquímica se les 

adjudica un valor de 1, dado que son más susceptibles a presentar cuadros de eutrofización asociados a altas 

concentraciones de nutrientes. Por su parte, los sitios con características oligotróficas cuentan con una 
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menor heterogeneidad y se asocian con un valor de 10 al momento de aplicar la regresión lineal (Chalar et 

al., 2011). En la Figura 5 se vinculan las consideraciones para realizar el reescalonamiento. 

 

Figura 5. Indicaciones reescalonamiento de scores 

 

6.2.5 Valores óptimos y de tolerancia 

Para introducir los términos de óptimo y tolerancia como aspectos relevantes dentro del cálculo del ICE, la 

discusión se enmarca en la Ley de Tolerancia de Shelford (1913) donde se indica que la existencia y 

prosperidad de un organismo en particular dependen de un conjunto de condiciones, y que la ausencia o el 

descenso del organismo pueden deberse a la deficiencia o al exceso cualitativo o cuantitativo con respecto 

a cualquiera de los diversos factores que se acercan a los límites de tolerancia del organismo en cuestión 

(Odum, 1972). Hesse (1924) estableció una ley más general, donde menciona que cada especie prospera 

mejor con un valor óptimo particular de una variable ambiental y no puede sobrevivir cuando el valor es 

demasiado bajo o alto. 

Shelford (1913) mencionó que “el éxito de una especie, su abundancia, a veces su tamaño, están 

determinados en gran medida por el grado de desviación de un solo factor o factores respecto al rango 

óptimo de la especie”. Para apoyar el comentario de Shelford, Odum (1972) consideró que “los organismos 

no son simplemente esclavos del medio físico, sino que se adaptan y modifican el medio de modo que 

puedan reducir los factores que los limitan”. 

La relación existente entre la abundancia de las especies y las variables medioambientales se conoce como 

coenoclina, que se refiere a la organización de las especies a lo largo de un gradiente ambiental y está 

basada en la respuesta fisiológica de los organismos ante los cambios del medio en el que se encuentran 

(Ramírez & Viña, 1998). 

Gause (1930) declaró que "la Ley de Gauss es la base de las curvas ecológicas", pero también indicó que 

no se debe dejar a un lado que existen factores como la competencia, que producen cambios en diferentes 
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secciones de la curva de distribución. Si se analiza la influencia de un factor ambiental sobre cierto 

organismo tal como se presenta en la Figura 6, se identifica un valor mínimo y un valor máximo con un 

margen entre uno y otro, los cuales determinan los límites de tolerancia del organismo. Estos valores límites 

varían para cada especie de acuerdo con las adaptaciones y modificaciones que se presenten. En cuanto a 

la zona óptima del organismo, ésta se encuentra dentro de los límites de tolerancia identificados, pero en 

un rango menor. 

 

Figura 6. Representación de los límites de tolerancia y rango óptimo de una especie bajo la influencia de un 

factor ambiental. Adaptado de Odum, E., 1972 

 

En el marco de las coenoclinas, se consideran individuos denominados euritípicos que poseen un rango de 

tolerancia amplio, por lo que presentan una mayor dispersión espacio-temporal dentro de un sistema. Por 

otro lado, las especies estenotípicas presentan una tolerancia más restringida, lo que hace que se encuentren 

bajo condiciones particulares y que por ende su ubicación en el espacio y tiempo sea reducida. Estas últimas 

especies son buenas indicadoras de las condiciones ambientales en las cuales se desarrollan (Ramírez & 

Viña, 1998). 

Todo organismo es indicador de las condiciones del medio en el cual se desarrolla, puesto que de cualquier 

forma su existencia en un espacio y momento determinados responde a su capacidad de adaptarse a los 

distintos factores ambientales. Los límites de tolerancia son variables, y frente a una determinada alteración 

se encuentran organismos “sensibles” que no soportan las nuevas condiciones, comportándose como 

“intolerantes”, mientras que otros son “tolerantes” y no se ven afectados (Leps & Smilauer, 2003). 
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Al llegar la perturbación a un nivel letal para los intolerantes, estos mueren y su lugar es ocupado por 

organismos tolerantes. De igual manera, cuando la perturbación no sobrepasa el umbral letal, los 

organismos intolerantes abandonan la zona alterada, por lo cual generan espacio libre que puede ser 

colonizado por organismos tolerantes. Es así como las variaciones inesperadas en la composición y 

estructura de las comunidades de organismos vivos en los cuerpos de agua pueden interpretarse como signos 

evidentes de algún tipo de contaminación (Lynch & Gabriel, 1987). 

En estudios paleoambientales, para obtener inferencias adecuadas de una variable ambiental se estiman los 

óptimos y tolerancias de los taxones incluidos en la matriz biológica (Smol, 2009; Vélez, 2019). Una buena 

aproximación de estos valores se logra mediante la aplicación de métodos unimodales, tales como el 

promedio ponderado (Weighted Averaging - WA) y el promedio ponderado por mínimos cuadrados 

parciales (Weighted Averaging Partial Least Square - WAPLS), los cuales son métodos numéricos que se 

basan en técnicas inversas para la estimación de la variable ambiental a reconstruir (Ter Braak & Prentice, 

2004). 

 

6.2.6 Valor numérico del índice de calidad ecológica 

Con base en el desarrollo índice Invertebrate Species Index (ISI) propuesto por Haase y Nolte (2008), se 

estableció una ecuación para evaluar el cambio en la comunidad de macroinvertebrados acuáticos ante las 

variaciones de las corrientes superficiales generadas por nutrientes. Esta propuesta se adoptó para obtener 

el valor numérico del índice de calidad ecológica, donde se relacionan la abundancia de los organismos, así 

como los valores óptimos y de tolerancia de cada especie, tal como se indica en la Ecuación 2. 

De esta manera, el valor ICE se estima mediante una calibración con respecto al estrés de los organismos 

de la comunidad hidrobiológica de interés, teniendo en cuenta los valores óptimos, de tolerancia y 

abundancia de especies sobre el producto de los registros de tolerancia por la abundancia de organismos. 

En otros términos, se evalúa la relación de la respuesta de los organismos a las condiciones ambientales en 

cuanto a sus óptimos, tolerancia y abundancia; entre la valoración del estrés de los organismos a partir de 

los rangos de tolerancia. 
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6.2.7 Análisis de correlaciones y análisis de agrupamiento 

El análisis de correlaciones entre las variables fisicoquímicas y los resultados del índice de calidad 

ecológica permite identificar las variables con importancia ecológica en el cuerpo de agua de interés. Para 

establecer categorías del ICE, se realiza un análisis de agrupamiento por estación de monitoreo con el 

propósito de considerar la máxima homogeneidad en cada uno de los grupos.  

Se recomiendan obtener tres agrupaciones, las cuales deben discriminarse en una clasificación de alta, 

media y baja calidad ecológica en el cuerpo de agua de en estudio. Tener en cuenta que dichas agrupaciones 

se encontraran en una escala numérica entre 1 y 10, tal como se habría indicado desde el reescalonamiento 

de los scores. Estas categorías son susceptibles a variaciones en sus rangos de acuerdo con el caso de 

estudio. 

 

6.3 VALIDACIÓN DEL MODELO DE CÁLCULO PROPUESTO EN R 

Dado que el índice de calidad ecológica no se encuentra condicionado a un sistema acuático ni a un grupo 

de organismos específico, la validación del modelo de cálculo propuesto para el ICE en el software 

estadístico R se realizó con base la información secundaria de diferentes investigaciones que permiten 

contrastar tres tipos de ecosistemas acuáticos donde se implementó este índice, a saber: río San Juan 

(Antioquia), Ciénaga de Ayapel (Córdoba) y fuentes de agua afectadas por minería en el corregimiento 

Jigualito y municipio de Cértegui (Chocó).  

A continuación, se sintetizan los ejercicios utilizados para la validación y se remiten al estudio 

correspondiente: 

• Con base en la publicación “Calidad fisicoquímica e hidrobiológica del agua en el río San Juan, 

Andes, Antioquia” (Aguirre et al., 2015) se analizaron los cambios en la estructura del perifiton a 

partir del índice de calidad ecológica. El área de estudio se ubicó en la región Suroeste del 

departamento de Antioquia, correspondiente a la cuenca del río San Juan, el cual nace en los 

Farallones del Citará y desemboca en el río Cauca. El río San Juan tiene influencia en los 

municipios de Andes, Jardín, Bolívar, Salgar, Hispania y Betania, dado que sus cabeceras 

municipales se encuentran en su área vertiente. 
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• Como parte de las zonas inundables de la depresión Momposina, se consideró la evaluación del 

índice de calidad ecológica con base en el fitoplancton para diagnosticar el estado ambiental de la 

Ciénaga de Ayapel (Córdoba). Este ecosistema regula los regímenes hidrológicos de los ríos Cauca 

y San Jorge, así como de varios caños y quebradas; además de contar con una variedad de especies 

de flora y fauna. La información fue obtenida de la tesis de maestría “Diagnóstico ambiental de la 

Ciénaga de Ayapel a través de la variación temporal de la morfología funcional y un indicador de 

calidad ecológica del fitoplancton” (Zabala, 2016). 

 

• Se tuvo en consideración el diagnóstico de la calidad ecológica de escenarios hídricos afectados 

por minería a cielo abierto en el corregimiento de Jigualito, perteneciente al municipio de Condoto, 

Chocó y en la cabecera municipal de Cértegui (Chocó, Colombia). En estas zonas se seleccionaron 

cuatro fuentes hídricas con distintos tiempos de cese del disturbio: La primera correspondió a la 

quebrada Pichirí, una fuente hídrica sin intervención minera; la segunda fue la quebrada Sabaleta 

que presentó entre 5 y 10 años de haber cesado la actividad minera; la tercera contó con más de 30 

años de abandono de la actividad correspondiente a la quebrada Marcos Díaz y la como cuarta 

fuente hídrica se evaluó la quebrada Jorobibó que presentó recepción actual de vertimientos 

mineros. Para indagar sobre el tema, se remite al trabajo de Maestría titulado “Diagnóstico de la 

calidad ecológica a través de algas perifíticas en escenarios hídricos afectados por minería a cielo 

abierto en diferente temporalidad, Jigualito (Condoto, Choco)” (Vargas, 2016). 

Para el procesamiento y análisis de la información secundaria, se utilizaron los resultados sistematizados 

de los parámetros fisicoquímicos e hidráulicos y la comunidad hidrobiológica considerada en las 

investigaciones citadas anteriormente, los cuales se listan en la Tabla 2. Los resultados obtenidos para el 

índice de calidad ecológica en cada estudio se confrontaron de acuerdo con la metodología propuesta en la 

Guía técnica para la formulación de planes de ordenamiento del recurso hídrico continental superficial 

(MADS, 2018) y el modelo de cálculo propuesto en R. 

Tabla 2. Variables analizadas en los sistemas de interés y su respectiva comunidad hidrobiológica 

Variables Unidad 

Sistema analizado 

Río San Juan 

(Aguirre et al., 2015) 

Ciénaga de Ayapel 

(Zabala, A., 2016) 

Escenarios hídricos 

afectados por 

minería 

(Vargas, L., 2016) 

Temperatura ambiente °C x     

Temperatura del agua °C x   x 

Oxígeno disuelto mg/L x x x 

Saturación oxígeno disuelto % x     
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Variables Unidad 

Sistema analizado 

Río San Juan 

(Aguirre et al., 2015) 

Ciénaga de Ayapel 

(Zabala, A., 2016) 

Escenarios hídricos 

afectados por 

minería 

(Vargas, L., 2016) 

Conductividad eléctrica μS/cm x x x 

pH del agua U de pH x x x 

Transparencia m   x   

Profundidad m   x   

Velocidad m/s     x 

Caudal m3/s     x 

Turbiedad UNT x   x 

Alcalinidad mg/L x     

Nitritos (NO2) mg/L     x 

Nitratos (NO3) mg/L x x x 

Nitrógeno amoniacal (NH4) mg/L x x   

Nitrógeno total mg/L x     

Fósforo total mg/L x     

Fosfatos (PO4) mg/L x x x 

Dureza mg/L x x   

Demanda química de 

oxígeno - DQO 
mg/L x     

Potencial REDOX mV   x   

Sólidos disueltos totales mg/L     x 

Sólidos suspendidos mg/L     x 

Comunidad hidrobiológica Algas perifíticas Fitoplancton Algas perifíticas 

 

Para evaluar el ajuste del modelo implementado para el cálculo del índice de calidad ecológica en el 

software R con respecto a la metodología establecida en la guía de planes de ordenamiento del recurso 

hídrico, se analizó en cada uno de los casos el error cuadrático medio (RMSE por sus siglas en inglés), el 

cual permite conocer qué tan concentrados están los datos alrededor de la línea de mejor ajuste (Mayer & 

Butler, 1993). 

 

7 RESULTADOS Y DISCUSIÓN 

Diferentes paquetes y funciones integrados en el software R permiten la ejecución de los métodos 

requeridos para el cálculo del índice. Por tanto, se estableció un script en el lenguaje de programación R 

que consolida el modelo de cálculo para el ICE. Así mismo, dicho modelo se enlaza con criterios claves 

para la interpretación del índice y se valida su ejecución en casos de estudios con características 
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contrastantes en cuanto a la comunidad hidrobiológica considerada, la ubicación del cuerpo de agua de 

interés y afectaciones sobre el recurso hídrico. 

 

7.1 MODELO EN EL SOFTWARE R PARA LA APLICACIÓN DEL ICE Y CRITERIOS 

CLAVES PARA SU INTERPRETACIÓN 

Con base en el análisis de los métodos estadísticos y operaciones matemáticas disponibles en el software 

estadístico R, se generó un modelo de cálculo para el ICE mediante el cual se pretenden minimizar los 

errores en la estimación del valor del ICE asociados al uso de diferentes programas, y a su vez ofrecer un 

complemento para los insumos técnicos en información útil que facilite la toma de decisiones por parte de 

las autoridades competentes, mediante la transformación de los registros provenientes del monitoreo 

fisicoquímico e hidrobiológico sobre las condiciones ambientales de los ecosistemas acuáticos. 

En la Figura 7 se esquematiza el ensamblaje general del modelo y se indican los paquetes, funciones y 

métodos apropiados para el cálculo del ICE en el software R. Igualmente, se presentan las subrutinas en R 

donde se separan por bloques cada uno de los pasos requeridos para la ejecución del índice, acompañadas 

por pautas que apoyan la interpretación de cada paso. 

 

7.1.1 Depuración de la información 

Inicialmente, se debe considerar que en los ejercicios de gestión del recurso hídrico como POMCA o PORH, 

las matrices de datos fisicoquímicos e hidrobiológicos incluyen una cantidad considerable de datos, a los 

cuales es necesario realizarles una depuración, con el propósito de identificar inconsistencias en las 

mediciones que puedan generar “ruido” durante el análisis de la información. 

La aplicación del índice de calidad ecológica requiere como paso inicial la depuración de los datos, teniendo 

en cuenta aspectos como: 
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Figura 7. Modelo de cálculo para el ICE en el software R 
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• Identificar incoherencias en los registros y/o posibles errores en las mediciones en campo y en 

laboratorio. 

• Evitar el uso de signos especiales como paréntesis, guiones, superíndices o subíndices en los 

nombres de las variables fisicoquímicas y los géneros de las comunidades hidrobiológicas de 

interés. 

• Analizar la posible eliminación en los modelos estadísticos de las variables fisicoquímicas que no 

presentan variaciones en las diferentes estaciones de monitoreo. 

• En la matriz de variables respuesta, las celdas sin registro de abundancia o densidad deben contener 

un valor de cero. 

• Verificar que la matriz de variables explicativas y de variables respuesta contengan la misma 

cantidad de observaciones (sitios o puntos de monitoreo), con el propósito de contrastar ambas 

matrices y no presentar errores durante la ejecución de los modelos estadísticos de ordenación. 

Además de las anteriores consideraciones, se requiere el reconocimiento de valores faltantes (missing 

values) en las matrices explicativas, puesto que habitualmente los paquetes estadísticos aplicados en el 

software R no se ejecutan con información incompleta. 

Se destaca que desde el momento de la depuración de los datos se pueden identificar variables que no son 

fundamentales dentro del análisis de calidad ecológica en el cuerpo de agua de interés. También, se sugiere 

que los archivos tanto de variables explicativas como de variables respuesta presenten un formato con 

extensión .xls o .xlsx. 

 

7.1.2 Lectura y estandarización de datos  

Con relación a la lectura de las matrices con información fisicoquímica y biológica, se ha definido el 

paquete ‘readxl’, el cual permite la lectura de archivos en formato .xls o .xlsx. Por su parte, al considerar 

que los resultados de las mediciones fisicoquímicas generalmente presentan escalas numéricas diferentes 

al igual que en los registros hidrobiológicos, se requiere realizar una estandarización de la información. Las 

líneas de comando donde se ejecuta tanto la lectura como la estandarización de los datos en el software R 

se presentan en las Líneas de código 1. 

Generalmente, la estandarización se refiere a la división de cada dato por la desviación estándar. También, 

los datos se pueden estandarizar mediante la resta de la media para que la variable resultante presente una 
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media de cero. En este caso, los datos han sido estandarizados con base en el método propuesto por 

Guisande-González et al. (2006) descrito en la Ecuación 1. 

 

Líneas de código 1. Lectura y estandarización de datos 

Al ejecutar los comandos de lectura de datos y estandarización de los mismos en el script, se obtiene la 

matriz estandarizada de variables explicativas (X) y la matriz de variables respuesta (Y). Tener en cuenta 

que se debe indicar en el código si los datos ingresados ya se encuentran estandarizados. 

 

7.1.3 Estimación longitud del gradiente ambiental 

Para evaluar la longitud del gradiente ambiental, se considera la heterogeneidad de los organismos de la 

comunidad de interés en el cuerpo de agua en estudio. De este modo, el método DCA debe implementarse 
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sobre la matriz biológica (Y), y así establecer las bases para evaluar el modelo de ordenación adecuado a 

partir de la composición de especies como respuesta a las variaciones en las condiciones ambientales del 

ecosistema acuático, tal como se describe en la Figura 2. 

Así, con base en la información de las variables explicativas se evalúa la longitud del gradiente ambiental 

tal como se indica en las Líneas de código 2. 

 

 

Líneas de código 2. Estimación longitud del gradiente ambiental 

Al ejecutar las líneas del script en R, se identifica la longitud del gradiente ambiental con base en el 

resultado asociado al primer eje en las Líneas de código 3. Se precisa que un cambio en la composición de 

organismos se logra almacenar en el resultado del primer eje del DCA; puesto que, según la literatura un 

cambio medio en la composición de especies ocurre entre 1σ y 1.4σ. 

 

Líneas de código 3. Longitud del gradiente ambiental con respecto al primer eje de ordenación 

 

7.1.4 Ejecución del análisis de ordenación 

Luego de estimar la longitud del gradiente ambiental se debe ejecutar un análisis de ordenación el cual se 

encuentra condicionado a obtener la máxima correlación posible entre las variables respuesta (Y) a partir 

de las variables explicativas (X).  
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Líneas de código 4. Ejecución del análisis de ordenación 

 

Si se considera la Figura 3 (a), un modelo de respuesta lineal representa una composición datos homogéneos 

y debe ser aplicado como método de ordenación si se establecen valores menores a 2.5σ para la longitud 

del gradiente ambiental. Por su parte, al identificar un ajuste de los datos biológicos más heterogéneos, es 
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conveniente implementar un modelo unimodal, representado en la Figura 3 (b). En este caso, se deben 

obtener valores iguales o superiores a 2.5σ para el primer eje en el análisis DCA.  

Tal como se observa en las Líneas de código 4, se ejecuta un análisis de correspondencia canónica (CCA) 

para valores del gradiente iguales o mayores a 2.5σ. Por su parte, si el gradiente ambiental indica una 

longitud menor a 2.5σ, el modelo de ordenación pertinente es un análisis de redundancia (RDA). 

Durante la ejecución del modelo de ordenación, se debe evaluar la multicolinealidad entre las variables 

ambientales a partir del VIF. Frente a ello, , se sugiere considerar valores para la varianza menores a 20, 

dado que registros por encima de este valor indican una colinealidad fuerte (Borcard et al., 2011). Sin 

embargo, para el caso en el que el investigador considere que la presencia de la variable en el modelo de 

ordenación es imprescindible para la comprensión de la respuesta, es criterio de este determinar si la 

variable se mantiene a pesar de presentar un VIF elevado. 

Otro aspecto relevante se relaciona con que los métodos multivariados de ordenación que se aplican para 

estimar el gradiente ambiental dividen la explicación de la varianza total en cuatro ejes, y el mayor 

porcentaje de varianza explicada se concentra en el primer eje. Es así como una particularidad del script del 

análisis de ordenación es la exportación de los resultados del primer eje de los scores, donde se determinan 

las posiciones de los sitios de monitoreo con respecto a este eje de ordenación.  

 

Líneas de código 5. Análisis de significancia del modelo de ordenación 

Finalmente, se evalúa la significancia del modelo de ordenación, tal como se indica en las Líneas de código 

5. 

7.1.5 Reescalonamiento del ICE 

Generalmente, los índices se presentan en una escala numérica para facilitar su comprensión y análisis. En 

el caso del ICE, los valores son reescalonados entre 1 y 10 mediante una regresión lineal, dada la naturaleza 

de la relación entre las variables.  
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En este paso, se reescalonan los valores de los scores del primer eje obtenido a partir del análisis de 

ordenación como se indica en las Líneas de código 6. Cabe resaltar que en este punto del cálculo los valores 

de la varianza utilizados para el reescalonamiento consideran la información del modelo de respuesta de la 

relación entre las especies y las variables ambientales. Tal como se expresó en la Figura 5, el registro más 

bajo de los scores se escaló a un valor de 10, mientras que al score más alto se le adjudicó un valor de 1. 

 

Líneas de código 6. Reescalonamiento de scores 

Al interpretar los resultados del reescalonamiento, se deben considerar con atención las características 

fisicoquímicas del cuerpo de agua de interés y las afectaciones que se presentan sobre el recurso hídrico, 

dado que es probable que los resultados del ICE sean mayores en los sitios de monitoreo que presentan 

alteraciones considerables en su calidad fisicoquímica. 

 

7.1.6 Estimación de valores óptimos y de tolerancia 

Con base en la Figura 6, cada organismo logra definir unos límites de tolerancia y un valor óptimo para su 

desarrollo de acuerdo con las condiciones ambientales. Es así como una especie tiende a presentar una 

mayor abundancia en torno a los valores ambientales cercanos a sus factores óptimos de crecimiento. 
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Dentro del contexto del índice de calidad ecológica, la tolerancia se relaciona con la adaptación del 

organismo al gradiente ambiental mediante cambios en su forma o el tamaño; mientras que el valor óptimo 

se vincula con la respuesta del organismo al gradiente ambiental. De este modo, la tolerancia se refiere al 

indicador numérico, con respecto a la abundancia de los organismos, de la habilidad de la especie para 

sobrevivir en un rango de condiciones ambientales. Por su parte, el valor óptimo puede considerarse como 

el indicador numérico, con respecto a la abundancia de los organismos, del buen desarrollo de una especie 

frente a ciertos factores ambientales. El cálculo de estos dos conceptos se presenta en las Líneas de código 

7. 

 

Líneas de código 7. Cálculo de valores óptimos y de tolerancia 

En este punto del análisis, es posible identificar organismos indicadores para las condiciones ambientales 

al considerar especies sensibles, con límites de tolerancia bajos y valores óptimos altos. Se destaca también 

que cambios inesperados en la composición de las comunidades hidrobiológicas en los cuerpos de agua 

pueden evidenciar signos de algún tipo de contaminación 

 

7.1.7 Valor de calidad ecológica 

El valor ICE se estima mediante una calibración con respecto al estrés de los organismos a partir de la 

relación entre la sumatoria del producto de los valores óptimos, de tolerancia y abundancia de organismos 

sobre la sumatoria del producto de los valores de tolerancia por la abundancia de organismos.  

En resumen, en el numerador se considera la respuesta de los organismos ante ciertas condiciones 

ambientales con base en sus óptimos, tolerancias y abundancia; mientras que en el denominador se valora 

el estrés de los organismos en función de su tolerancia. 



 

48 

El valor del ICE se obtiene para cada una de las estaciones de monitoreo incluidas en los análisis mediante 

la ejecución de las Líneas de código 8. 

 

Líneas de código 8. Estimación índice de calidad ecológica 

 

7.1.8 Análisis de correlaciones 

Luego de establecer los valores del ICE en el cuerpo de agua, se deben identificar variables fisicoquímicas 

que presenten influencia sobre la calidad ecológica y puedan ser consideradas dentro de los programas de 

monitoreo y seguimiento del cuerpo de agua.  

Para ello, se aplica un análisis de correlaciones para establecer relaciones inversas y directas con índice 

mediante la ejecución de las Líneas de código 9. Tener en cuenta que se consideran las variables ambientales 

que fueron incluidas en el modelo de ordenación sin estandarizar y los valores por estación para el ICE.  
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Líneas de código 9. Análisis de correlaciones 

 

7.1.9 Análisis de agrupamiento 

Para categorizar la calidad ecológica en el cuerpo de agua que se encuentra en estudio, se ejecuta un análisis 

de agrupamiento mediante el método de Ward con base en la distancia euclidiana, tal como se encuentra 

descrito en las Líneas de código 10.  

El análisis de conglomerados se encuentra restringido a establecer 3 grupos, con el propósito de evaluar 

ICE en una escala de baja, intermedia y alta calidad ecológica. 

 

Líneas de código 10. Análisis de agrupamiento 

 

 

7.2 VALIDACIÓN DEL MODELO DE CÁLCULO IMPLEMENTADO EN EL SOFTWARE R 

Los ecosistemas acuáticos cuentan con propiedades que los caracterizan, ya sean de tipo físico, químico, 

biológico, entre otros. Debido a los cambios naturales o antrópicos que se presentan sobre dichas 

propiedades, las especies de una comunidad biológica pueden presentar diferentes respuestas, como un 
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incremento en su población dado que las condiciones del ecosistema favorecen esta condición, o por el 

contrario, pueden propiciar la ausencia de una especie. 

Dadas las particularidades que pueden presentarse entre las cuencas hidrográficas, la estimación del índice 

de calidad ecológica permite establecer valores óptimos y de tolerancia para un organismo de acuerdo con 

el gradiente ambiental que se determina en función de las variables fisicoquímicas propias del sistema que 

se analiza. Además, se recalca que el ICE se caracteriza porque no se encuentra condicionado a un 

ecosistema acuático.  

Con base lo anterior, se tuvo en cuenta la información secundaria de tres investigaciones en diferentes 

sistemas acuáticos donde se ejecutó el cálculo del ICE a partir de la metodología descrita en la Guía técnica 

para la formulación de PORH (MADS, 2018), con el propósito de contrastar los resultados del ICE con los 

valores obtenidos a partir del modelo de cálculo implementado en el software estadístico R. En cada uno 

de los casos de estudio se analizó el error cuadrático medio para conocer el ajuste del modelo en R. 

Para la ejecución de la metodología propuesta en la Guía de PORH (MADS, 2018), se utilizó la versión de 

prueba del software CANOCO 5 (Disponible en http://www.canoco.com), así como el Software for 

ecological and palaeoecological data analysis and visualisation C2 Versión 1.3 (Disponible en 

https://www.staff.ncl.ac.uk/stephen.juggins/software/C2Home.htm). También, se consideró la licencia 

académica del software estadístico STATGRAPHICS Centurion XVI. Por su parte, para el modelo en el 

software de uso libre se implementó la versión 3.6.1 del software R.  

A continuación, se presenta la validación del modelo de cálculo en el software R para comparar los 

resultados con los valores del ICE obtenidos mediante el uso de herramientas de uso restringido, dado que 

requieren de licencia. 

 

 

7.2.1 Validación Río San Juan (Aguirre et al., 2015) 

De acuerdo con la información secundaria obtenida de la publicación “Calidad fisicoquímica e 

hidrobiológica del agua en el río San Juan, Andes, Antioquia” (Aguirre et al., 2015) se consideraron 6 

estaciones de monitoreo durante 4 muestreos, para un total de 24 puntos de monitoreo incluidos en el 

análisis del índice de calidad ecológica. Además, se tuvieron en cuenta 15 variables fisicoquímicas y 35 

especies de algas perifíticas que conformaron la matriz biológica. 
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Según Aguirre et al., (2015), la aplicación del ICE en el río San Juan indicó que las relaciones entre las 

variables fisicoquímicas y la abundancia de las algas perifíticas correspondieron a un modelo unimodal, 

por lo cual se ejecutó un CCA como primer filtro del análisis. Lo anterior indica que al evaluar la 

heterogeneidad de la comunidad de algas perifíticas, la mayoría de especies no se ajustaron al supuesto de 

linealidad (Legendre & Birks, 2012). 

También, se identificaron organismos que podrían ser utilizados como biondicadores del gradiente 

ambiental en el sistema estudiado, tales como las algas Chaetophora sp., Cymbella tumida, Gomphonema 

subclavatum, Tabellaria sp. y Zygnema sp. La consideración de organismos bioindicadores se basa en la 

respuesta fisiológica identificada por parte de los organismos en cuanto a su alto valor óptimo ante las 

variaciones fisicoquímicas que se registra en el sistema acuático en estudio (Ramírez & Viña, 1998). 

Por su parte, al considerar la clasificación del ICE, se evidenció que los valores altos de calidad ecológica 

se encontraron entre los 6.81 y 8.16, abarcando 17 de los 24 puntos de monitoreo analizados sobre el río 

San Juan. Además, la estación E2M3 registró un valor de 4.23 como calidad ecológica baja en el sistema 

analizado, sitio donde se identificaron organismos como Oscillatoria sp. que puede denominarse como 

euritípico, puesto que poseen una alta tolerancia a la influencia de las condiciones ambientales. 

Tal como se presenta en la Tabla 3, el método propuesto en la guía de planes de ordenamiento y el modelo 

en el software R no presentaron diferencias, tanto en el error del modelo de ordenación, como en la varianza 

explicada por los dos métodos. 

 

Tabla 3. Comparativo modelo de cálculo para el ICE – río San Juan 

Modelo de 

cálculo 
Resultado DCA Test de significancia de todos los ejes canónicos 

Varianza 

explicada (%) 

MADS, 2018 3.74 2.94 21.7 

Software R 3.74 2.94 21.7 

 

En cuanto a los resultados del ICE, en la Tabla 4 se observa el valor del índice para cada uno de los 24 

puntos de monitoreo. De acuerdo con el análisis del error cuadrático medio, 23 resultados del ICE 

presentaron un error del 2%, a excepción de la estación E6M4 donde se obtuvo un RMSE del 3%. Sin 

embargo, en cada uno de los casos se evidenció un buen ajuste para el modelo de cálculo implementado en 

el software R, tal como se puede observar en el Gráfico 1. 
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Tabla 4. Resultados índices de calidad ecológica y RMSE – río San Juan 

Sitio 
Índice de calidad ecológica - ICE 

RMSE 
MADS, 2018 Software R 

E1M1 8.16 8.17 0.02 

E2M1 7.69 7.70 0.02 

E3M1 6.81 6.82 0.02 

E4M1 7.74 7.76 0.02 

E5M1 6.03 6.04 0.02 

E6M1 6.80 6.82 0.02 

E1M2 8.00 8.02 0.02 

E2M2 7.71 7.73 0.02 

E3M2 7.88 7.91 0.02 

E4M2 7.97 8.01 0.02 

E5M2 6.21 6.22 0.02 

E6M2 7.85 7.89 0.02 

E1M3 8.14 8.16 0.02 

E2M3 4.23 4.23 0.02 

E3M3 7.76 7.78 0.02 

E4M3 7.75 7.77 0.02 

E5M3 7.66 7.68 0.02 

E6M3 6.59 6.61 0.02 

E1M4 7.90 7.91 0.02 

E2M4 6.37 6.38 0.02 

E3M4 7.96 7.99 0.02 

E4M4 6.90 6.92 0.02 

E5M4 6.54 6.56 0.02 

E6M4 7.85 7.89 0.03 

 

 

Gráfico 1. Resultados ICE MADS, 2018 vs. Software R – Río San Juan 

 



 

53 

7.2.2 Validación Ciénaga de Ayapel (Zabala, 2016) 

A partir del trabajo de investigación “Diagnóstico ambiental de la Ciénaga de Ayapel a través de la 

variación temporal de la morfología funcional y un indicador de calidad ecológica del fitoplancton” 

(Zabala, 2016), se obtuvo una matriz con 34 puntos de monitoreo y 10 variables fisicoquímicas. Por su 

parte, la matriz biológica estuvo integrada por 79 especies pertenecientes a la comunidad del fitoplancton. 

Particularmente, se realizó una depuración de los datos de la matriz biológica donde se identificaron 

especies que presentaban una abundancia relativa menor al 2%, por lo cual no fueron incluidas en el cálculo 

del ICE.  

En este diagnóstico, se tuvieron en cuenta estudios previos al año 2015 realizados en la ciénaga, los cuales 

fueron clasificados en cuatro épocas hidrológicas. Además, se ejecutó un monitoreo en el año 2015 como 

escenario ambiental actual que permitiera analizar las variaciones en el sistema acuático frente a los estudios 

anteriores. 

Según el estudio realizado por Zabala (2016), la longitud del primer eje evaluado mediante el método DCA 

presentó un valor superior a 2.5σ y se implementó un modelo unimodal a partir de un CCA para evaluar el 

gradiente ambiental en la Ciénaga de Ayapel. Se destaca que la longitud del primer eje del DCA permite 

considerar los cambios en las especies de fitoplancton con base en las variaciones de calidad fisicoquímica 

que se registran en el cuerpo de agua de interés. 

Al considerar el comparativo de la Tabla 5 entre los modelos de cálculo para el ICE a partir de la 

información recolectada en la Ciénaga de Ayapel, no se presentaron diferencias en cuanto a la varianza 

explicada por el modelo multivariado, así como en el error del método de ordenación ejecutado, 

correspondiente a un análisis de correspondencia canónica.  

Tabla 5. Comparativo modelo de cálculo para el ICE – Ciénaga de Ayapel 

Modelo de 

cálculo 
Resultado DCA Test de significancia de todos los ejes canónicos 

Varianza 

explicada (%) 

MADS, 2018 5.735 2.165 36.4 

Software R 5.735 2.165 36.4 

 

Por otro lado, se identificó que la mayoría de los taxones de la comunidad hidrobiológica fitoplancton 

obtuvieron un valor óptimo por encima de 5; mientras que algunos morfotipos como Aphanocapsa aff. 

elachista, Euglena sp., Plancktolyngbya sp., Merismopedia sp. y Staurastrum cf. presentaron valores por 
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debajo de 2, los cuales no representa una buena adaptación al sistema acuático analizado, dado que su 

abundancia y frecuencia en la ciénaga no fue representativa. 

Referente a la clasificación de calidad ecológica para el desarrollo del fitoplancton, se registraron valores 

menores del ICE para las estaciones incluidas en el monitoreo del año 2015, considerado como escenario 

actual. En contraste, los resultados para los estudios previos fueron cercanos a un valor de 10, lo que permite 

indicar que la calidad ecológica presentaba una mejor clasificación bajo las condiciones ambientales 

registradas en la Ciénaga de Ayapel antes del 2015. 

Con relación al ICE, en la Tabla 6 se presentan los resultados para las 34 estaciones de monitoreo 

diferenciadas de acuerdo con la nomenclatura asignada durante el ejercicio de investigación.  

Tabla 6. Resultados índices de calidad ecológica y RMSE – Ciénaga de Ayapel 

Sitio 
Índice de calidad ecológica - ICE 

RMSE 
MADS, 2018 Software R 

E1m2015 5.52 5.52 0.00 

E2m2015 4.86 4.86 0.00 

E3m2015 5.09 5.09 0.00 

E5m2015 2.59 2.59 0.00 

E6m2015 4.72 4.72 0.00 

E7m2015 5.30 5.30 0.00 

E8m2015 6.72 6.72 0.00 

E1mLL 9.83 9.83 0.00 

E2mLL 9.86 9.86 0.00 

E3mLL 9.79 9.79 0.00 

E5mLL 9.84 9.84 0.00 

E6mLL 9.84 9.84 0.00 

E7mLL 9.86 9.86 0.00 

E8mLL 9.82 9.82 0.00 

E1mS 9.71 9.71 0.00 

E2mS 9.73 9.73 0.00 

E3mS 9.51 9.51 0.00 

E5mS 9.30 9.30 0.00 

E6mS 9.83 9.83 0.00 

E7mS 9.74 9.74 0.00 

E8mS 9.80 9.80 0.00 

E1mTT 9.72 9.72 0.00 

E2mTT 9.81 9.81 0.00 

E3mTT 9.75 9.75 0.00 

E5mTT 9.81 9.81 0.00 

E6mTT 9.76 9.76 0.00 

E7mTT 9.66 9.66 0.00 

E1mT 9.70 9.70 0.00 

E2mT 9.64 9.64 0.00 



 

55 

Sitio 
Índice de calidad ecológica - ICE 

RMSE 
MADS, 2018 Software R 

E3mT 9.72 9.72 0.00 

E5mT 9.27 9.27 0.00 

E6mT 9.80 9.80 0.00 

E7mT 9.60 9.60 0.00 

E8mT 9.80 9.80 0.00 

 

Según el error cuadrático medio, el modelo implementado en el software R se ajustó a la metodología 

propuesta en la guía de planes de ordenamiento del recurso hídrico, resultado que se puede observar en el 

Gráfico 2. 

 

Gráfico 2. Resultados ICE MADS, 2018 vs. Software R – Ciénaga de Ayapel 

 

7.2.3 Validación escenarios hídricos afectados por minería en el Chocó (Vargas, 2016) 

En las diferentes fuentes hídricas consideradas en el trabajo de investigación “Diagnóstico de la calidad 

ecológica a través de algas perifíticas en escenarios hídricos afectados por minería a cielo abierto en 

diferente temporalidad, Jigualito (Condoto, Choco)” (Vargas, 2016), se consolidó una matriz fisicoquímica 

compuesta por 12 variables y 32 puntos de monitoreo. Además, se incluyeron 52 especies de algas 

perifíticas en la matriz biológica. 
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Vargas (2016) indicó que las relaciones entre las variables fisicoquímicas y la abundancia de las algas 

perifíticas correspondieron a un modelo unimodal. También, se estableció que la mayoría de los taxones 

considerados obtuvieron un valor óptimo por encima de 6, y que aquellos con un alto valor de tolerancia y 

un óptimo por debajo de 4 no fueron buenos indicadores de la calidad ecológica. 

Al ejecutar el ICE, el método propuesto en la guía de planes de ordenamiento y el modelo en el software R 

no presentaron diferencias en cuanto a el error cuadrático del modelo de ordenación y varianza explicada 

por los dos métodos, información que se reporta en la Tabla 7. 

Tabla 7. Comparativo modelo de cálculo para el ICE – Chocó 

Modelo de 

cálculo 
Resultado DCA Test de significancia de todos los ejes canónicos 

Varianza 

explicada (%) 

MADS, 2018 2.594 3.317 16.6 

Software R 2.594 3.317 16.6 

 

Mediante la aplicación del ICE, se evidenció que las estaciones que no presentaban explotación minera 

registraron los mayores valores de calidad ecológica, por tanto, fueron los puntos referenciados para aplicar 

medidas de conservación en las cuencas. Estos resultados se contrastan con las fuentes de agua intervenidas 

con explotaciones mineras, donde las perturbaciones en términos ecológicos fueron más notorias. En la 

Tabla 8 se presentan los resultados del ICE bajo las dos metodologías consideradas. 

Tabla 8. Resultados índices de calidad ecológica y RMSE – Chocó 

Sitio 
Índice de calidad ecológica - ICE 

RMSE 
MADS, 2018 Software R 

M1E01 7.69 7.69 0.00 

M1E02 6.92 6.92 0.00 

M1E11 6.84 6.84 0.00 

M1E12 7.03 7.03 0.00 

M1E21 7.71 7.71 0.00 

M1E22 7.60 7.60 0.00 

M1E31 7.46 7.46 0.00 

M1E32 7.46 7.46 0.00 

M2E01 7.91 7.91 0.00 

M2E02 8.24 8.24 0.00 

M2E11 7.57 7.57 0.00 

M2E12 7.01 7.01 0.00 

M2E21 4.87 4.87 0.00 

M2E22 6.80 6.80 0.00 

M2E31 7.05 7.05 0.00 
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Sitio 
Índice de calidad ecológica - ICE 

RMSE 
MADS, 2018 Software R 

M2E32 8.59 8.59 0.00 

M3E01 7.77 7.77 0.00 

M3E02 8.24 8.24 0.00 

M3E11 6.43 6.43 0.00 

M3E12 6.55 6.55 0.00 

M3E21 5.58 5.58 0.00 

M3E22 5.64 5.64 0.00 

M3E31 6.16 6.16 0.00 

M3E32 6.13 6.13 0.00 

M4E01 7.49 7.49 0.00 

M4E02 7.88 7.88 0.00 

M4E11 6.96 6.96 0.00 

M4E12 6.90 6.90 0.00 

M4E21 7.50 7.50 0.00 

M4E22 6.84 6.84 0.00 

M4E31 6.80 6.80 0.00 

M4E32 6.23 6.23 0.00 

 

De acuerdo con los resultados del RMSE, el error fue de cero para el caso de estudio de fuentes superficiales 

afectadas por minería en el Chocó, por tanto el ajuste modelo de cálculo para el índice de calidad ecológica 

en el software R no presentó variaciones con respecto a la metodología establecida en la guía de planes de 

ordenamiento del recurso hídrico, lo cual se puede observar en el Gráfico 3. 

 

Gráfico 3. Resultados ICE MADS, 2018 vs. Software R – fuentes hídricas en Chocó 
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8 CONCLUSIONES Y RECOMENDACIONES 

Como se estableció inicialmente en la metodología adoptada por el MADS en la guía para la formulación 

de PORH (MADS, 2018), diferentes softwares estadísticos permiten ejecutar los análisis requeridos para el 

cálculo del ICE. Frente a ello, se analizó el cómo minimizar los errores en la estimación del valor del índice 

ICE asociados al uso de diferentes programas estadísticos, definiendo el cálculo del índice en el software 

estadístico R. Este tipo de herramientas de uso libre fortalecen la aplicación de indicadores ecológicos como 

el ICE, los cuales se han basado en la implementación de modelos matemáticos complejos que estiman la 

respuesta de algunas especies acuáticas a las variaciones ambientales. De esta forma, se logró identificar 

que el software estadístico R permite la ejecución de los diferentes métodos estadísticos multivariados y 

cálculos matemáticos necesarios para el ICE según lo establecido en la guía para la formulación de PORH. 

Además, al R ser un programa de uso libre se promueve el uso de software legal para herramientas 

estadísticas multivariadas aplicadas al campo de la ecología.  

Con base en los resultados de la validación del modelo de cálculo implementado en el software R, se 

evidenció una estrecha relación entre la metodología propuesta por el MADS para el cálculo del ICE y el 

modelo propuesto. Lo anterior se sustenta en el ajuste obtenido para el error cuadrático medio (RMSE), 

puesto que se observaron valores entre 0.00 y 0.03. Así mismo, se optimizó el tiempo de ejecución del 

cálculo del ICE con la implementación del modelo de cálculo.  

El ejercicio realizado en el trabajo de investigación con base en enfoques ecológicos aplicados a los 

ecosistemas acuáticos que permiten el uso de diferentes análisis estadísticos multivariados, soporta el hecho 

de que estos análisis son una herramienta útil para predecir los cambios en las comunidades hidrobiológicas 

en un sitio en particular. Es así como la estructura de cálculo del ICE permite analizar las variaciones en la 

abundancia de diferentes grupos hidrobiológicos a partir de los cambios en las condiciones ambientales de 

un cuerpo de agua. 

Por su parte, los índices de calidad fisicoquímica e hidrobiológica comúnmente utilizados se basan en 

métodos que generalmente se adaptan a las particularidades de una zona; mientras que el ICE proporciona 

información sobre las características locales del ecosistema acuático de interés y permite conjugar una 

mayor cantidad de variables fisicoquímicas e hidrobiológicas. Es por ello que la interpretación del ICE y la 

optimización del cálculo del mismo en el software R se orientó hacia el fortalecimiento de la gestión integral 

del recurso hídrico, dado que se presenta un complemento para los insumos técnicos a partir de la 

transformación de los registros provenientes del monitoreo fisicoquímico e hidrobiológico en un solo valor. 
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En cuanto a la interpretación del ICE, se obtienen criterios que facilitan el análisis de las dinámicas de las 

cuencas hidrográficas teniendo en cuenta las variaciones en el gradiente ambiental. Sin embargo, dadas las 

particularidades que pueden presentarse entre las cuencas hidrográficas, la estimación del ICE requiere de 

un análisis para cada caso, teniendo en cuenta que el gradiente ambiental se determina en función de las 

variables fisicoquímicas, y a su vez la evaluación de estas variables se encuentra ligadas a las afectaciones 

que se presente el cuerpo de agua de interés, tanto de tipo antrópico como natural. Luego, se deben 

establecer los valores óptimos y de tolerancia para los organismos del grupo biológico monitoreado en 

función del gradiente ambiental calculado. 

Por otro lado, la gestión integral del recurso hídrico es un tema que requiere de herramientas eficientes y 

que puedan ser aplicadas a diferentes zonas del país y considerar las diferentes afectaciones que presentan 

las cuencas hidrográficas. Cabe considerar que este tipo de herramientas pueden ser mejoradas con base en 

el conocimiento de la composición de los organismos en un cuerpo de agua en particular, por lo cual se 

recomienda integrar la evaluación de la calidad ecológica de los ecosistemas acuáticos con un análisis de 

la distribución del ensamblaje de los organismos que puedan ser considerados como indicadores de la 

calidad del agua. 

Además, se recomienda continuar con el desarrollo y mejoramiento de índices que puedan ser adaptados a 

las características propias de las cuencas hidrográficas, dado que se podrían complementar los insumos 

técnicos de acuerdo con las dinámicas en los ecosistemas acuáticos relacionados con el incremento en el 

crecimiento poblacional, las afectaciones por el desarrollo económico y los impactos asociados al cambio 

climático sobre el recurso hídrico. 
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