
© 2025 Los autores. [ECOSISTEMAS no se hace responsable del uso indebido de material sujeto a derecho de autor] 
© 2025 The authors. [ECOSISTEMAS is not responsible for the misuse of copyrighted material] 

 

1 
 

 
 

 

 

Oportunidades y errores en el uso de la genética para 
conocer el origen de una especie: el cangrejo italiano en la 
península ibérica 
Miguel Clavero1,*     , Sergio Bedmar1        , Francisco J. Oficialdegui2 

  
(1) Department of Conservation Biology and Global Change, Estación Biológica de Doñana-CSIC. Americo Vespucio 26, Sevilla, Spain. 
(2) University of South Bohemia in České Budějovice, Faculty of Fisheries and Protection of Waters, South Bohemian Research Center of 

Aquaculture and Biodiversity of Hydrocenoses, Zátiší 728/II, Vodňany, 389 25, Czech Republic.  
 
* Autor para correspondencia / Correspondig author: Miguel Clavero [miguelclavero@ebd.csic.es] 
 

> Recibido / Received: 12/10/2024 – Aceptado / Accepted: 24/03/2025 

Cómo citar / How to cite: Clavero, M., Bedmar, S., Oficialdegui, F.J. 2025. Oportunidades y errores en el uso de la genética para conocer el 
origen de una especie: el cangrejo italiano en la península ibérica. Ecosistemas 34(3): 2892. https://doi.org/10.7818/ECOS.2892  

Oportunidades y errores en el uso de la genética para conocer el origen de una especie: el cangrejo italiano en la península 
ibérica 

Resumen: En ocasiones ocurre que el carácter nativo de una especie es incierto, siendo esta duda más frecuente cuando las posibles 
introducciones hubiesen ocurrido en tiempos remotos. Para resolver estas incertezas, es importante integrar conocimientos generados 
desde diferentes disciplinas, incluyendo análisis de ADN. Sin embargo, la información genética requiere interpretaciones y tiene una serie 
de limitaciones que hay que tener en cuenta para identificar correctamente el origen de una especie. Para ello es fundamental i) asegurar 
un muestreo representativo del acervo genético nativo, ii) priorizar el análisis de la estructura genética sobre la diversidad o la exclusividad 
de haplotipos, y iii) enmarcar los resultados genéticos en el conocimiento existente. Una interpretación sesgada de los patrones genéticos 
puede dar lugar a errores en la evaluación del carácter nativo de una especie, con importantes implicaciones para la gestión y la 
conservación de la biodiversidad. Esta situación la ejemplificamos aquí con caso del cangrejo italiano (Austropotamobius fulcisianus) en la 
península ibérica. Tradicionalmente, en España se ha tratado al cangrejo italiano como especie autóctona, y aún se gestiona como tal. Sin 
embargo, existen evidencias, numerosas y coherentes, de que la especie fue introducida desde la Toscana en el siglo XVI. Contradiciendo 
esta narrativa, diferentes trabajos han usado ADN mitocondrial para afirmar que esta especie es en realidad nativa en España, enfatizando 
una elevada riqueza y exclusividad entre los haplotipos detectados. En este trabajo mostramos que estas interpretaciones se basan en 
métricas poco informativas y que, además, están lastradas por la pobre representación de muestras italianas, un sesgo que se acentúa 
notablemente en los trabajos más recientes. De hecho, los patrones genéticos observados en el cangrejo italiano son muy similares a los 
descritos para el cangrejo rojo (Procambarus clarkii), y en los dos casos solo son compatibles con el hecho de ser especies introducidas 
en la península ibérica. 
Palabras clave: análisis genéticos; Austropotamobius; ecología histórica; especies criptogénicas; invasiones biológicas; Procambarus 

How (not) to use genetic data to assess nativeness: the case of the Italian crayfish in the Iberian Peninsula 

Abstract: Species’ nativeness status sometimes remains unclear, particularly when the putative introductions would have occurred in a 
distant past. Unravelling these cases should rely on integrating knowledge from multiple disciplines, certainly including DNA analyses. But 
genetic data should be properly interpreted to contribute solidly to nativeness assessments. Good practices would involve a thorough 
knowledge of the genetic pool in the native area, prioritizing the analyses of genetic structure over genetic diversity and exclusiveness, and 
framing genetic results into the existing knowledge. Here, we show that misinterpreting genetic data may provide flawed nativeness 
assessments with important implications for biodiversity management, using the case of the Italian crayfish (Austropotamobius fulcisianus) 
in the Iberian Peninsula. In Spain, this species has been traditionally considered native and is currently managed as such. However, multiple 
lines of evidence solidly show that the species was introduced from Tuscany in the late-16th century. Contradicting this narrative, different 
works in the last two decades have used mitochondrial DNA sequences to claim that the Italian crayfish is native to Spain, emphasizing the 
number and exclusiveness of haplotypes. We show that this interpretation is based on little-informative haplotype metrics and is loaded by 
the poor representation of Italian samples, which is particularly worsened in the most recent works. In fact, genetic patterns in Italian crayfish 
are very similar to those described for the American red swamp crayfish (Procambarus clarkii), and in both cases are only compatible with 
the non-native status of both species in the Iberian Peninsula. 
Keywords: Austropotamobius; biological invasions; cryptogenic species; genetic analyses; historical ecology; Procambarus 
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Introducción 
Las introducciones de especies son un fenómeno en constante crecimiento a nivel global, con una tendencia exponencial que 

se acentuó a mediados del siglo XX (Seebens et al. 2017). Sin embargo, no son un fenómeno nuevo, ya que los humanos hemos 
transportado especies a través de barreras biogeográficas durante milenios, tanto domésticas como silvestres (Wilmshurst et al. 
2008; Hofman y Rick 2018; Peters et al. 2022). Como resultado, un número desconocido de organismos pudo haber sido 
introducido en diversas áreas del mundo antes de que existieran descripciones de las biotas y demasiado temprano como para 
haber dejado una huella cultural que permita reconocer la introducción en la actualidad (Haydar 2012). Estos taxones pueden 
estar socialmente aceptados como organismos nativos, generando una forma particular del síndrome de las referencias 
cambiantes (shifting baseline syndrome) (Clavero 2014), o su origen puede permanecer rodeado de incertidumbre, siendo 
entonces denominados especies criptogénicas (Carlton 1996). 

Que una especie sea nativa en un territorio, es decir, que su presencia actual y/o histórica no haya requerido intervención 
humana activa, es un dato fundamental para planificar la conservación de la biodiversidad (Oficialdegui et al. 2024). Sin embargo, 
a menudo resulta complejo desentrañar el estatus de especies que pudieron haber sido introducidas en tiempos remotos. La 
evidencia arqueológica puede proporcionar información útil para datar la llegada de un taxón a un lugar (Detry et al. 2018), 
mientras que en ocasiones existen documentos históricos que incluyen pruebas directas de eventos de introducción y sus 
motivaciones (Pipek et al. 2015; Clavero 2022). Los análisis de patrones biogeográficos y la presencia de organismos asociados 
(comensales, parásitos) también pueden proporcionar información clave para determinar el estatus de un taxón (Blakeslee et al. 
2008; 2012). En las últimas décadas, se ha generalizado el uso de análisis moleculares, principalmente basados en marcadores 
genéticos, para evaluar el origen de poblaciones cuyo estatus (nativo o no) resulta dudoso. 

Describir introducciones históricas a través de narrativas sólidas requiere integrar resultados obtenidos desde diversas 
disciplinas (Szabó 2010; Craven et al. 2019). Cuando surgen conclusiones contradictorias, es necesario revisar las 
interpretaciones obtenidas desde los diferentes enfoques, evitando otorgar a priori la preeminencia de unos sobre otros. Esto es 
particularmente relevante en los resultados basados en ADN, ya que se tiende a asumir, tanto por parte de la comunidad científica 
como por el público en general, que éstos son más informativos que los obtenidos a través de aproximaciones más tradicionales, 
como el estudio de fósiles o de documentos históricos (para prejuicios sobre diferentes disciplinas, ver Pooley et al. 2014). A 
menudo se pasa por alto que las conclusiones derivadas de los análisis genéticos están mediadas por la interpretación de los 
resultados que, como en cualquier otro enfoque científico, tiene asociadas limitaciones. En este trabajo discutimos cómo los 
datos genéticos (principalmente marcadores de ADN mitocondrial) deberían interpretarse, y cómo no debería hacerse, para 
determinar si un taxón es nativo en un territorio. Para ello, revisamos y describimos las limitaciones que la información genética 
puede tener en la reconstrucción de movimientos de especies en el pasado. 

Como ejemplo, desarrollamos el caso del cangrejo de río italiano (Austropotamobius fulcisianus, en adelante, cangrejo 
italiano), una especie introducida en la península ibérica en el siglo XVI (Clavero 2022). Durante el siglo XX, se hizo una intensa 
promoción de la explotación de esta especie y, tras su colapso en la década de los 1970s, se ha trabajado para su conservación 
(Clavero 2016). Aunque la introducción del cangrejo italiano y el subsecuente proceso de invasión se habían descrito integrando 
evidencias obtenidas por diversas disciplinas (Clavero et al. 2016), distintos estudios basados en ADN han venido afirmando que 
la especie es en realidad nativa de la península ibérica (por ejemplo, Matallanas et al. 2016; Martínez-Ríos et al. 2023). En la 
parte final del artículo, utilizamos resultados ya publicados para demostrar que la variabilidad de las secuencias de ADN se ha 
interpretado erróneamente en distintos trabajos y que, de hecho, los patrones genéticos refuerzan la idea de que el cangrejo 
italiano es una especie introducida en la península ibérica. 

Haplotipos: métricas y redes 
Los trabajos que usan marcadores genéticos para discernir si una especie es nativa a menudo se fijan en indicadores de 

diversidad genética (por ejemplo, la riqueza de haplotipos) y exclusividad (es decir, la presencia de haplotipos privados, no 
presentes en el área nativa) (Cunningham 2008). Sin embargo, ninguno de estos indicadores puede vincularse de forma unívoca 
con el estatus nativo o no nativo de un taxón en un territorio (Uller y Leimu 2011). 

La idea de que las poblaciones no nativas deberían tener una baja diversidad genética se basa en la suposición de que las 
etapas de transporte, introducción y establecimiento del proceso de invasión (sensu Blackburn et al. 2011) conllevan un severo 
cuello de botella genético, que dejaría una huella detectable en las poblaciones introducidas. Esta suposición puede ser válida 
cuando se produce un único evento de introducción (o muy pocos) que involucra pocos individuos (es decir, cuando la presión 
de propágulo es baja). En esas condiciones tiene lugar un efecto fundador, seguido de una deriva genética en la fase de 
expansión, que resulta en una pérdida de diversidad genética (Ascunce et al. 2011; Bélouard et al. 2019; Sequeira et al. 2022; 
Lambea-Camblor et al. 2023) (Fig. 1A). Pero este es solo uno de los muchos escenarios posibles en relación con las 
introducciones, y existen numerosas opciones de generar poblaciones introducidas con una alta variabilidad genética (Cabezas 
et al. 2014), como se ejemplifica en la Figura 1. 

Hace casi 20 años, Roman y Darling (2007) demostraron que la diversidad genética de las poblaciones introducidas está 
determinada por i) el acervo génico de las poblaciones fuente, ii) el número de eventos de introducción, y iii) el tamaño del 
propágulo. Está bien descrito que la diversidad genética en poblaciones introducidas puede ser alta, incluso superando los 
valores observados en poblaciones nativas (Lejeusne et al. 2014). Esta situación es especialmente frecuente cuando el propágulo 
original proviene de diferentes poblaciones fuente (Blumenfeld et al. 2021) (Fig. 1C) o de poblaciones mezcladas (admixtured; 
i.e., generadas, dentro del área nativa, a partir de individuos de diversos orígenes, Rius y Darling 2014; van Boheemen et al. 
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2017) (Fig. 1D). Estas poblaciones que combinan artificialmente características genéticas diversas son comunes en especies 
utilizadas intensamente por el ser humano (por ejemplo, especies ornamentales, de pesca recreativa o de acuicultura) (Barbaresi 
et al. 2007; Oficialdegui et al. 2019). Independientemente de la diversidad genética de poblaciones fuente, cuanto mayor sea el 
número de eventos de introducción, mayor será la probabilidad de encontrar más diversidad genética en las poblaciones 
resultantes (Dlugosch y Parker 2008; Facon et al. 2008), especialmente si los eventos de introducción en un área provienen de 
diversas poblaciones (Fig. 1C). Incluso introducciones repetidas desde la misma fuente aliviarían las reducciones en diversidad 
genética asociadas al efecto fundador y la deriva genética (Fig. 1B) (Uller y Leimu 2011). Las introducciones múltiples también 
son más frecuentes en especies vinculadas a los humanos, como plantas ornamentales, especies de acuicultura o mascotas, ya 
que los escapes y liberaciones (i.e., los eventos de introducción) a menudo ocurren en repetidas ocasiones (Kelager et al. 2013; 
Hunter y Nico 2015; Larroque et al. 2023). Finalmente, aun siendo iguales el resto de las características, cuanto mayor sea el 
número de individuos involucrados en los eventos de introducción, mayor será la probabilidad de encontrar una diversidad 
genética alta de las poblaciones resultantes (Hufbauer et al. 2013). En este sentido, el transporte de numerosos individuos es 
normalmente más frecuente en introducciones intencionadas, dirigidas a establecer poblaciones viables, que en introducciones 
involuntarias (Blackburn et al. 2013). 

 

Figura 1. Posibles patrones de diversidad genética de una hipotética especie en su área nativa y no nativa, bajo diferentes 
escenarios de invasión, ejemplificando los mecanismos por los cuales la diversidad genética puede ser alta en áreas no nativas. 
En 1 y 2 se representa la situación en el área nativa. En 1, la variabilidad genética de las poblaciones nativas ha sido estudiada 
en profundidad, identificando todos los haplotipos (27 en total), cuyo sistema de relaciones se muestra, a la derecha, en una 
red de haplotipos hipotética. El rectángulo inferior amplía un área donde se encuentran poblaciones mezcladas (admixed). Sin 
embargo, esta cobertura completa no es una situación común, por lo que en 2 se presenta un caso en el que el conocimiento 
de la diversidad genética mucho más limitado (en el ejemplo, solo se identifican 9 haplotipos y la red de haplotipos es 
notablemente incompleta). En 3 se muestran posibles patrones de diversidad genética (NI = número de haplotipos, NPI = 
número de haplotipos privados) y estructura (redes de haplotipos) en áreas no nativas bajo diferentes escenarios de invasión, 
variando el número de eventos de introducción y sus poblaciones de origen. En las redes de haplotipos, los asteriscos (*) 
marcan los encontrados tanto en áreas nativas como no nativas, y las flechas rojas indican haplotipos exclusivos del área no 
nativa, asumiendo un muestreo incompleto del área nativa (i.e., 2). 

Figure 1. Hypothetical genetic diversity patterns of a species within its native and non-native ranges, under different possible 
invasion scenarios, exemplifying mechanisms by which genetic diversity can be high in non-native areas. 1 and 2 represent the 
situation in the native area. In 1 native population and their genetic pools have been thoroughly studied, so that all haplotypes 
(27 in total) have been identified and their relationships is described by the hypothetical haplotype network shown to the right. 
The lower rectangle amplifies an area where admixed populations of the species are found. The full coverage shown in 1 is not 
a common situation and knowledge of the genetic pool is often incomplete due to sampling limitations, as shown in 2 (9 
haplotypes identified and notably incomplete haplotype network). 3 shows possible genetic diversity (NI= number of haplotypes, 
NPI= number of private haplotypes) and structure (networks) outcomes in non-native areas from different invasion scenarios, 
varying the number of introduction events and their source populations. In the networks, asterisks (*) mark haplotypes found 
in both native and non-native areas and red arrows indicate those private to non-native area, assuming an incomplete survey 
of the genetic pool in the native are (i.e., 2). 
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Dejando de lado la diversidad genética, el hecho de que en poblaciones criptogénicas se detecten haplotipos privados se ha 
asociado a un supuesto carácter nativo (Cunningham 2008). Este razonamiento asume que si ciertos haplotipos se detectan 
únicamente en un área es porque habrían surgido allí, lo que indicaría que la especie es nativa de ese territorio. Consideramos 
que este argumento es erróneo porque la exclusividad de los haplotipos depende en gran medida de la exhaustividad del 
conocimiento sobre diversidad genética recabado en el área nativa (Muirhead et al. 2008; Fig. 1), y a menudo es difícil garantizar 
que se haya realizado un muestreo completo de los haplotipos existentes en ella. De hecho, dado que las especies invasoras 
tienden a ser más estudiadas en lugares en los que no son nativas (Hierro et al. 2005), la probabilidad de detectar haplotipos y 
considerarlos privados puede ser incluso mayor en éstos. Cabe destacar que este sesgo puede favorecer la percepción de que 
la diversidad haplotípica es mayor en ciertas áreas no nativas, lo que subraya la necesidad de estandarizar la riqueza haplotípica 
en función del esfuerzo de muestreo, tanto a nivel poblacional como en el número de individuos. Por ejemplo, Martínez-Laiz et 
al. (2021) describieron que más de dos tercios de los haplotipos encontrados en poblaciones no nativas del anfípodo Caprella 
scaura eran privados, debido a que gran parte de la variabilidad genética de la especie en su área nativa es desconocida. 

En cualquier caso, es también posible que existan haplotipos realmente privados en áreas no nativas. Por ejemplo, pueden 
haber surgido nuevas variantes genéticas después de las introducciones, especialmente en aquellas que hayan ocurrido mucho 
tiempo atrás (Einfeldt et al. 2020). Además, como desarrollaremos más adelante, los haplotipos encontrados en las áreas no 
nativas de un taxón pueden haber desaparecido del área nativa original, generando una errónea percepción de exclusividad. 

Las posibles interpretaciones erróneas de la riqueza o la exclusividad haplotípica ocurren cuando los haplotipos se consideran 
unidades independientes, en lugar de analizar las relaciones entre sus secuencias (es decir, la estructura genética), sobre las 
que informan las redes o árboles de haplotipos. Blakeslee et al. (2008) demostraron que los vínculos entre haplotipos 
proporcionan una base sólida para evaluar si una especie es nativa de un territorio. Si la especie ha colonizado un territorio de 
forma natural y ha evolucionado allí, los haplotipos descritos en él deberían formar un grupo coherente e independiente de los 
observados en otras zonas nativas. Este es el patrón observado en la población ibérica de rabilargo (Cyanopica), un género de 
aves con una distribución vicariante, que incluye un núcleo ibérico y otro en el oriente de Asia. Este peculiar patrón biogeográfico 
llevó a proponer que el rabilargo hubiese sido introducido en la península ibérica, pero esta posibilidad se descartó tras analizar 
el gen COI y descubrir dos grupos de haplotipos separados (ibérico y asiático; Fok et al. 2002). Sin embargo, si los haplotipos 
detectados en dos zonas distantes y/o aisladas aparecen entremezclados en las redes o árboles cabe deducir que el taxón ha 
sido introducido en una de ellas (Einfeldt et al. 2014), incluso cuando algunos haplotipos solo se hayan detectado allí. 

Blakeslee et al. (2008) estudiaron Littorina littorea, una especie de caracol propia de costas rocosas, cuyo estatus en América 
del Norte era incierto, y encontraron que los haplotipos mitocondriales descritos allí aparecían anidados dentro de haplotipos 
europeos en las redes. A pesar de identificar un gran número de haplotipos en América del Norte (n = 57) y que más del 50 % de 
ellos eran privados, los autores concluyeron que la estructura genética apoyaba el estatus no nativo de L. littorea en América del 
Norte, hipótesis que ya había sido sugerida anteriormente en base a evidencias arqueológicas, históricas y biogeográficas 
(Blakeslee 2007). De manera similar, Trucchi y Sbordoni (2009) analizaron los patrones genéticos del puercoespín (Hystrix 
cristata) en Italia y el norte de África, mostrando que los 7 haplotipos detectados en Italia (de 161 especímenes) eran privados, 
pero aparecían entremezclados en las redes con los 6 haplotipos (de solo 6 individuos) identificados en el Magreb. Los autores 
concluyeron que estos resultados respaldaban el estatus no nativo del puercoespín en Italia y estimaron que habría habido 
diferentes eventos de introducción, que, en base a diversas evidencias, Masseti et al. (2010) sitúan en la alta edad media. 

Problemas insalvables 
Incluso aunque los datos genéticos hayan sido recopilados minuciosamente y se analicen e interpreten correctamente, 

pueden ofrecer una visión errónea sobre el estatus de una especie en un territorio. Esto se puede deber a distintos factores, 
como la pérdida de la estructura genética en el área nativa debido a introducciones realizadas dentro de ella (por ejemplo, Einfeldt 
et al. 2020), la incertidumbre o el desconocimiento sobre el área de distribución nativa de una especie (como en la hormiga 
Pheidole megacephala, una especie invasora en muchos lugares del planeta; Fischer y Fisher 2013), o incluso porque especies 
aún no descritas sean detectadas por primera vez como invasoras (Clavero et al. 2023). Sin embargo, el obstáculo más común 
para evaluar el carácter nativo mediante marcadores genéticos es la erosión genética en el área nativa causada por extinciones 
locales o regionales (Marchetti y Engstrom 2016). No es raro que una especie tenga un estado de conservación desfavorable en 
su área nativa mientras prospera como invasora en otras regiones (Baquero et al. 2023; Tedeschi et al. 2024), un fenómeno que 
ha sido denominado la "Paradoja Conservación-Invasión" (Conservation-Invasion Paradox, Hong et al. 2024). En casos extremos, 
una especie puede estar extinta en su área nativa mientras sigue existiendo —junto con parte de su acervo genético original, 
ahora único— exclusivamente en áreas donde había sido introducida (Crain y Moyle 2011). 

El declive de una especie a menudo lleva aparejada una pérdida de diversidad genética, que se hace evidente cuando se 
comparan muestras contemporáneas e históricas (Díez-del-Molino et al. 2018). Se han documentado pérdidas importantes de 
haplogrupos o linajes ligados a declives severos en varios taxones, como el íbice alpino (Capra ibex) (Robin et al. 2022) o el lince 
ibérico (Lynx pardinus) (Casas-Marcé et al. 2017). Podría, por tanto, darse el caso de que en el pasado ocurriesen introducciones 
que tuvieran como fuentes poblaciones hoy desaparecidas, con haplotipos incluidos en linajes igualmente inexistentes en el área 
nativa. En este escenario, los patrones genéticos actuales podrían sugerir erróneamente que esas poblaciones introducidas son 
únicas y han estado aisladas durante mucho tiempo, lo que llevaría a pensar que son nativas de los territorios que hoy ocupan. 
Aunque pueda parecer inverosímil, este tipo de situaciones han sido documentadas en diferentes especies. Por ejemplo, el ciervo 
corso (Cervus elaphus subsp. corsicanus) representa un linaje único y muy divergente dentro del complejo específico del ciervo rojo. 
Se encuentra exclusivamente en Córcega y Cerdeña, y se originó a partir de una introducción antigua desde el centro de Italia (Hajji 
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et al. 2008; Doan et al. 2017). De manera similar, Mallorca alberga una población introducida de conejo (Oryctolagus cuniculus) que 
es genéticamente exclusiva y que divergió de otras poblaciones ibéricas hace más de 100 mil años (Seixas et al. 2014). 

Si nos fijásemos exclusivamente en los patrones genéticos contemporáneos, tanto el ciervo corso como algunos de los 
conejos mallorquines podrían ser considerados especies nativas en sus respectivas islas. Sin embargo, contamos con un extenso 
conocimiento interdisciplinar (arqueológico, geológico, histórico y biogeográfico) que demuestra que tanto los ciervos como los 
conejos fueron introducidos en las islas mediterráneas. Estas islas se separaron de las costas continentales hace 
aproximadamente 5 millones de años (Gippoliti y Amori 2006) y sabemos que los conejos llegaron a Mallorca solo después de la 
colonización humana de la isla, hace aproximadamente 4300 años (Alcover 2008). Cabe resaltar que la información sobre los 
linajes exclusivos del ciervo y del conejo en Córcega y Mallorca, respectivamente, no llevó a cuestionar el sólido conocimiento 
acumulado sobre la evolución de las biotas insulares y el papel de los humanos en su transformación. En cambio, los patrones 
genéticos observados fueron contextualizados críticamente dentro de los procesos ecológicos y antropogénicos ya conocidos. 
Sin embargo, este no es siempre el procedimiento seguido en los estudios genéticos, que en ocasiones ignoran otras fuentes de 
conocimiento. 

El cangrejo italiano en España 
Austropotamobius, uno de los tres géneros de cangrejos de río nativos de Europa, tiene dos linajes principales, que 

divergieron hace entre 10 y 15 millones de años (Klobučar et al. 2013; Jelić et al. 2016). Estos linajes se han considerado 
tradicionalmente dos especies, A. pallipes y A. torrentium (Grandjean et al. 2002), pero actualmente se consideran complejos 
específicos, cada uno de los cuales incluye diferentes taxones con categoría de especie o subespecie (Pedraza-Lara et al. 2010; 
Parvulescu 2019). Dentro del complejo pallipes se aceptan actualmente dos especies, el cangrejo de patas blancas (A. pallipes, 
sensu stricto) y el cangrejo italiano (A. fulcisianus) (Crandall y De Grave 2017). Ha existido cierta confusión respecto al nombre 
científico del cangrejo italiano, ya que en base a los trabajos de Faxon (1914) se ha usado frecuentemente Austropotamobius 
italicus (por ejemplo, Alonso 2011). Sin embargo, el nombre A. fulcisianus, propuesto a finales del siglo XIX como Astacus 
pallipes var. fulcisiana (Ninni, 1886), debe prevalecer por ser anterior (Crandall y de Grave 2017). En su descripción, Ninni usó 
el cangrejo de río italiano (gambero fluviale italiano) como nombre común (Ninni 1886), empleo que mantenemos aquí (ver 
también Favilli y Manganelli 2002). 

La península ibérica no alberga ninguna especia nativa de cangrejo de río (Ion et al. 2024). La hipótesis de una introducción 
histórica del cangrejo italiano en España se había sugerido durante décadas (por ejemplo, Albrecht 1983), pero el evento de 
introducción original y el posterior proceso de invasión solo se han descrito recientemente. El cangrejo italiano fue introducido 
para ser criado en los jardines de los Sitios Reales, por deseo del rey Felipe II, quien había negociado su adquisición durante al 
menos 25 años. Tras intentar obtener cangrejos de río de Flandes (posiblemente Astacus astacus) y Francia (Austropotamobius 
pallipes) en la década de 1560 (Clavero 2022), el envío final se realizó desde la Toscana en 1588 (Clavero et al. 2016). Este 
envío, bien documentado, explica de manera parsimoniosa el hecho de que los cangrejos de río ibéricos pertenezcan a la 
subespecie Austropotamobius fulcisianus subsp. fulcisianus (según Crandall y De Grave 2017), de la cual es sinónimo 
Austropotamobius italicus subsp. italicus (Fratini et al. 2005; Pedraza-Lara et al. 2010). La distribución nativa de esta subespecie 
se restringe a la Toscana y regiones italianas vecinas (Jelić et al. 2016). Más allá de la introducción documentada de 
Austropotamobius fulcisianus subsp. fulcisianus, Clavero et al. (2016) revisaron evidencias generadas por diferentes disciplinas, 
incluyendo patrones genéticos y filogeográficos, para construir una narrativa sólida sobre el estatus no nativo del cangrejo italiano 
en la península ibérica. Además de la evidencia genética, desarrollada a continuación, el estudio destacó: i) las nociones 
implícitas y explícitas de la ausencia de cangrejos de río en España antes de la introducción de 1588; ii) la falta de un nombre 
vernáculo para el cangrejo de río en las lenguas ibéricas; iii) el hecho de que el cangrejo de río se menciona por primera vez 
como alimento en España en el contexto de la corte, a principios del siglo XVII; iv) la ausencia de Branchiobdellida como 
ectosimbiontes (se habrían perdido debido al transporte), una característica excepcional entre los cangrejos de río europeos, 
compartida solo con los Austropotamobius pallipes irlandeses, que habían sido introducidos desde Francia en época medieval 
(Gouin et al. 2003; Subchev 2014); y v) el constante proceso de expansión de la especie debido a múltiples introducciones 
secundarias, que continuó hasta los 1970s. 

Los primeros estudios sobre la genética del género Austropotamobius identificaron la conexión entre las poblaciones italianas 
e ibérica y destacaron la baja diversidad genética esta últimas. Grandjean et al. (2001) propusieron que estos patrones habrían 
surgido "por un efecto fundador debido al origen antropogénico de los cangrejos de río en España", aunque también consideraron 
otras posibilidades para explicar la vicariancia ibérico-italiana. La principal alternativa era una hipotética desaparición antigua (en 
el orden de decenas de miles de años) de A. fulcisianus en el sur de Francia, debido a una supuesta expansión hacia el sur de 
A. pallipes que, por una igualmente supuesta superioridad competitiva, habría desplazado a A. fulcisianus, aislando poblaciones 
de las dos penínsulas. Este escenario no tiene base biogeográfica, ya que todas las subespecies de A. fulcisianus se encuentran 
confinadas, salvo introducciones, en la península itálica y la costa adriática de la península balcánica, estando su distribución 
limitada por las barreras que forman los Alpes y los Alpes Dináricos. Poco años después, Trontelj et al. (2005) concluyeron que 
"la Península Ibérica ha sido repoblada artificialmente desde el norte de Italia", siendo uno de los ejemplos "más evidentes" de 
la "influencia masiva" que la propagación artificial ha tenido en la distribución de Austropotamobius (ver también Gouin et al. 
2003; Machino et al. 2004). 

Contradiciendo estas conclusiones, Diéguez-Uribeondo et al. (2008) afirmaron que el "estatus nativo [de A. fulcisianus en la 
península ibérica] no debería ser cuestionado", sentando las bases para trabajos genéticos posteriores. Aun así, los autores no 
descartaron la posibilidad de una introducción. Analizaron un fragmento del gen mitocondrial COI y encontraron dos haplotipos 
en España, que diferían en una sola mutación, uno de los cuales era exclusivo de España (es decir, no presente en poblaciones 
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italianas). Los propios autores reconocieron que el carácter privado del haplotipo podría deberse a un fuerte sesgo de muestreo, 
ya que el estudio utilizó 229 individuos de 24 poblaciones españolas y solo 24 individuos de 4 poblaciones italianas de A. 
fulcisianus subsp. fulscianus. Lejos de ir corrigiéndose, este sesgo de muestreo se ha acentuado notablemente en trabajos 
posteriores (Fig. 2). Mientras que el tamaño de la muestra ibérica ha aumentado constantemente, tanto en términos de 
poblaciones como de individuos, no se ha hecho ningún esfuerzo por caracterizar el acervo genético en Italia. Como resultado, 
la proporción de poblaciones italianas incluidas en los diferentes estudios ha disminuido con el tiempo, cayendo por debajo del 
5 % en los artículos más recientes (Fig. 2). 

Los trabajos genéticos que presentan al cangrejo italiano como una especie nativa en la península ibérica (Pedraza-Lara et 
al. 2010; Matallanas et al. 2011; 2016; Martín-Torrijos et al. 2021; Martínez-Ríos et al. 2023) han basado sus conclusiones en la 
riqueza y exclusividad de haplotipos detectados. Como se discutió anteriormente, este razonamiento nos parece erróneo, y 
proponemos que una correcta evaluación de las hipótesis en discusión debería centrarse en las relaciones entre haplotipos. De 
hecho, Clavero et al. (2016) y Clavero (2022) reinterpretaron los datos publicados y demostraron que los patrones genéticos 
también tienden a confirmar que la presencia de A. fulcisianus en la península ibérica se originó a partir de una introducción 
desde Italia. En lo que sigue, utilizamos los resultados del estudio más reciente (Martínez-Ríos et al. 2023) para ejemplificar el 
respaldo genético a esta condición no nativa, que contradice la interpretación de los autores originales. Dado que los estudios 
genéticos tienden a progresar de manera anidada (es decir, los estudios recientes utilizan las secuencias generadas por estudios 
previos, añadiendo otras nuevas), centrarse en el trabajo más reciente permite una discusión basada en un resumen de todas 
las contribuciones anteriores. 

 
Figura 2. Poblaciones españolas e italianas de cangrejo italiano (Austropotamobius fulcisianus) de la subespecie fulcisianus 
utilizadas en estudios genéticos que tratan el estatus de la especie en la península ibérica. El gráfico izquierdo muestra la 
evolución temporal del número de poblaciones de ambos territorios, mientras el derecho muestra la proporción de poblaciones 
italianas en los conjuntos de datos utilizados. Las líneas y sus respectivos coeficientes de determinación (R²) corresponden a 
funciones exponenciales. Los números en el panel izquierdo indican cada estudio, como sigue: 1) Trontelj et al. (2005); 2) 
Diéguez-Uribeondo et al. (2008); 3) Pedraza-Lara et al. (2010); 4) Matallanas et al. (2011); 5) Matallanas et al. (2016); 6) 
Martínez-Ríos et al. (2023), con dos conjuntos de datos (ver Figura 3). 

Figure 2. Spanish and Italian Austropotamobius fulcisianus subsp. fulcisianus populations used in genetic-based works dealing 
with the nativeness status of the species in Iberia. Left panel shows the number of populations from both territories in relation 
to the year of publication of the study, while right one shows the proportion of Italian populations in datasets. Lines and their 
respective coefficient of determination (R2) correspond to exponential functions. Numbers in left panel indicate each study, as 
follows: 1) Trontelj et al. (2005); 2) Diéguez-Uribeondo et al. (2008); 3) Pedraza-Lara et al. (2010); 4) Matallanas et al. (2011); 
5) Matallanas et al. (2016); 6) Martínez-Ríos et al. (2023), two datasets (see Figure 3). 

Martínez-Ríos et al. (2023) utilizaron dos conjuntos de datos, con secuencias concatenadas de los genes 16S y COI, basados 
en información extraída de GenBank y en sus propios trabajos de secuenciación. El primer conjunto de datos tenía como objetivo 
maximizar la cobertura espacial y de linajes a expensas de acortar la longitud de las secuencias (1344 individuos, 249 
poblaciones, secuencias de 948 pb para A. pallipes y A. fulcisianus), mientras que el segundo priorizaba secuencias más largas 
de Austropotamobius fulcisianus subsp. fulcisianus (661 individuos, 106 poblaciones, secuencias de 2449 pb). Ambos conjuntos 
de datos tenían una representación limitada de muestras italianas (ver punto 6 en Fig. 2), a pesar de lo cual las redes de 
haplotipos resultantes siguen respaldando el carácter introducido del cangrejo italiano en la península ibérica. Siguiendo el 
razonamiento propuesto por Blakeslee et al. (2008), ejemplificado arriba con los casos de Littorina o Hystrix, el hecho de que los 
haplotipos detectados en España estén entremezclados en las redes con los detectados en Italia (Fig. 3A y 3B) es un indicador 
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de que el cangrejo italiano fue introducido en España desde Italia. Es verdad que ese patrón también sería compatible con que 
el cangrejo italiano fuera nativo en la península ibérica y desde allí hubiese sido introducido en Italia. Pero esta posibilidad no 
tiene, como se ha discutido arriba, ninguna base biogeográfica y no se ajusta a los eventos históricos conocidos. De hecho, la 
introducción desde Italia, y en concreto desde la Toscana, concuerda con los resultados obtenidos a partir de otras 
aproximaciones, destacando el hecho de que el conocimiento previo es fundamental para contextualizar los resultados genéticos. 
Esto es evidente en casos extremos, como los del ciervo corso o el linaje exclusivo de conejo en Mallorca mencionados 
anteriormente, pero en todos los casos es un paso necesario para construir narrativas filogeográficas o para desarrollar hipótesis 
que puedan ser evaluadas explícitamente (ver Papadopoulou y Knowles 2016). 

 

Figura 3. Relaciones entre los haplotipos de ADN mitocondrial detectados en poblaciones ibéricas y nativas de 
Austropotamobius (A, B, modificado de Martínez-Ríos et al. 2023) y Procambarus clarkii (C, modificado de Oficialdegui et al. 
2019). A muestra una red de haplotipos basada en una secuencia concatenada de 948 bp de los genes 16S y COI para todo el 
complejo A. pallipes (que incluye a A. pallipes propiamente dicho y A. fulcisianus), aunque solo se resaltan los haplotipos 
correspondientes a A. fulcisianus subsp. fulcisianus (la subespecie presente en Iberia). B presenta los resultados a partir de 
una secuencia concatenada de 2449 bp de los mismos dos genes, cubriendo únicamente muestras de A. fulcisianus subsp. 
fulcisianus. C representa las relaciones entre un fragmento de 608 bp del gen COI de Procambarus clarkii. Los valores entre 
paréntesis en B y C indican el número de poblaciones e individuos analizados en cada una de las áreas (España/península 
ibérica vs. área nativa). 

Figure 3. Haplotype networks representing the relationships among mitochondrial DNA haplotypes detected in Iberian and 
native populations of Austropotamobius (A, B, modified from Martínez-Ríos et al. 2023) and Procambarus clarkii (C, modified 
from Oficialdegui et al. 2019). A shows a haplotype network of a concatenated 948bp sequence of the 16S and COI genes for 
the entire A. pallipes complex, although only haplotypes corresponding to A. fulcisianus subsp. fulcisianus (the subspecies 
present in Iberia) are highlighted. B results from a concatenated 2449 bp sequence of the same two genes, covering only A. 
fulcisianus subsp. fulcisianus samples. C represents the relationships among a 608 bp fragment of the COI gene of Procambarus 
clarkii. Parentheses in B and C reflect the number of populations and individuals analysed in each of the areas (Spain/Iberia vs 
native area). 
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Las redes y métricas de haplotipos observadas para Austropotamobius en las penínsulas ibérica e itálica pueden compararse 
con los resultados de análisis homólogos para el cangrejo rojo (Procambarus clarkii). Esta especie, nativa del sureste de EE. UU. 
y el noreste de México, ha sido introducida en más de 40 países en todo el mundo a lo largo de más de 100 años (Oficialdegui 
et al. 2020). El cangrejo rojo fue introducido en España en dos eventos, en 1973 y 1974, y se expandió rápidamente por la 
península ibérica (Acevedo-Limón et al. 2020). Oficialdegui et al. (2019) analizaron un fragmento de 608 pb del gen COI en 
poblaciones de esta especie en gran parte de su distribución actual. De las redes de haplotipos presentadas en este trabajo, 
retuvimos únicamente los haplotipos presentes en poblaciones nativas e ibéricas, resultando en redes notablemente similares a 
las del cangrejo italiano (i.e., con una mezcla de haplotipos en áreas nativas y no nativas) (Fig. 3). Al igual que en el caso del 
cangrejo italiano, el cangrejo rojo en la península ibérica tiene un gran número de haplotipos y alta variabilidad genética en 
algunas poblaciones. Muchos de esos haplotipos (16) están compartidos con el área nativa en EE. UU., pero hasta 10 de ellos 
se detectaron únicamente en la península ibérica. Por supuesto, esta diversidad y exclusividad de haplotipos no indica que el 
cangrejo rojo sea nativo en la península, como no lo hace en el caso del cangrejo italiano. Patrones similares se conocen en 
otras especies invasoras de cangrejos de río, como el cangrejo señal (Pacifastacus leniusculus), una especie nativa del oeste de 
Norteamérica. Petrusek et al. (2017) reportaron una alta riqueza haplotípica en poblaciones europeas de esta especie, con una 
mayoría de haplotipos que no habían sido detectados en su área nativa. De nuevo, por supuesto, esto no constituye ninguna 
evidencia de que el cangrejo señal sea nativa en algún lugar de Europa. 

Creemos que la supuesta alta diversidad haplotípica del cangrejo italiano en la península ibérica, que Martín-Torrijos et al. 
(2021) y Martínez-Ríos et al. (2023) afirman haber desvelado —ambos artículos utilizan el término unraveling en el título—, es 
en realidad un mero resultado del aumento en el esfuerzo de muestreo, tanto en número de poblaciones (Fig. 2) como en la 
longitud de los fragmentos de ADN analizados (comparar paneles A y B en la Figura 3). Para equilibrar la comparación entre las 
poblaciones italianas e ibéricas, el número de haplotipos debería estandarizarse en función del tamaño de la muestra y la longitud 
de los fragmentos de ADN. Aunque las mutaciones de ADN no ocurren con la misma frecuencia en todas las regiones, calculamos 
el número de haplotipos estandarizado a 10 poblaciones y fragmentos de 1000 pb. Utilizando los fragmentos de ADN más largos 
(Fig. 3B), estos valores son casi cinco veces mayores en las poblaciones italianas (8.2) que en las españolas (1.7). De hecho, 
la pérdida de diversidad haplotípica debido a las introducciones es mayor en el cangrejo italiano que en el cangrejo rojo (32 y 9.3 
en poblaciones nativas e ibéricas, respectivamente). 

En resumen, a pesar de la alta riqueza y exclusividad haplotípica, sabemos que el cangrejo rojo no es nativo en la península 
ibérica porque: 1) los patrones genéticos así lo sugieren; 2) esto concuerda con el conocimiento biogeográfico; y, especialmente, 3) 
conocemos las acciones y las motivaciones que llevaron a su introducción en España, así como las fechas en las que ocurrió y las 
personas que participaron en ella. Estas tres condiciones también se cumplen en el caso del cangrejo italiano. Para ambas especies, 
la gran cantidad de conocimiento acumulado respalda de manera sólida y coherente su estatus no nativo en la península ibérica. 

Conclusiones 
En este trabajo mostramos cómo interpretaciones erróneas de los patrones genéticos pueden generar, especialmente si se 

combinan con muestreos sesgados, descripciones desencaminadas de eventos históricos y patrones biogeográficos. 
Afortunadamente, existen pautas para interpretar los resultados genéticos adecuadamente, centrando la atención en las 
relaciones entre secuencias genéticas, lo que permite superar las limitaciones resultantes de evaluar únicamente la riqueza y 
exclusividad de los haplotipos. Cuando estas pautas se aplican al conflictivo caso del cangrejo italiano en España, queda claro 
que el debate es artificial y que a día de hoy no existen evidencias que cuestionen que Austropotamobius fulcisianus sea una 
especie introducida (lo mismo que puede decirse de Procambarus clarkii). El cangrejo italiano concentra una parte significativa 
de los esfuerzos dedicados a la conservación de la biodiversidad de las aguas continentales en España (Alonso 2012), y 
recientemente se ha aprobado una estrategia nacional para su conservación (MITECO 2024). Considerando la alta proporción 
de especies endémicas y el pobre estado de conservación de la fauna acuática ibérica (por ejemplo, Ribera 2000; Maceda-Veiga 
2013; Nakamura et al. 2023), resulta evidente que es necesario reevaluar las estrategias de gestión y adaptarlas al hecho de 
que el cangrejo italiano sea una especie introducida (Clavero 2014). 

La conservación del cangrejo italiano en España se ha basado en gran medida en la cría en cautividad y sueltas en zonas 
consideradas propicias para establecer nuevas poblaciones, unas acciones a las que la estrategia española pretende dar 
continuidad (MITECO 2024). Los lugares de suelta tienen que ser sistemas de aguas permanentes y estar libres de la presencia 
de especies americanas de cangrejos de río. Estos hábitats son cada vez más escasos y son vitales para diversas especies, que 
pueden verse perjudicados por la generación de nuevas poblaciones de cangrejos de río (Rosewarne et al. 2013; James et al. 
2015). De hecho, tanto las especies americanas como las nativas europeas de cangrejo de río tienen un enorme potencial de 
transformación de los hábitats que ocupan (Gherardi et al. 2001; Weinländer y Füreder 2011; Nyström 2017), por lo que el impacto 
de las sueltas sobre la biodiversidad nativa debería ser adecuadamente evaluado. 

Desde una perspectiva más general, queremos resaltar el valor del conocimiento interdisciplinar y los riesgos de valorar los 
resultados de un enfoque particular por encima de otros. Cuando diferentes estudios presentan resultados contradictorios, la 
generación de conocimiento sólido debe basarse en una evaluación crítica de las fortalezas y debilidades de cada metodología, 
sin asumir a priori la superioridad de ninguna en particular. Al comunicar públicamente metodologías y resultados científicos, 
tanto a la comunidad científica como a colectivos más amplios, es importante reconocer que disciplinas con un componente 
tecnológico avanzado, como los análisis genéticos, a menudo tienen mayor credibilidad que campos más tradicionales. Como se 
ha demostrado en el caso del cangrejo italiano, tal asunción puede no estar justificada. En el fomento de la cultura científica y la 
divulgación del conocimiento es fundamental transmitir el valor de las distintas disciplinas y las incertidumbres asociadas a cada 
una de ellas. 
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