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Big Data y tasa de entrega de sedimentos: análisis de uso en modelización mediante Google Earth Engine e InVEST 

Resumen: La modelización de servicios ecosistémicos se postula como una herramienta clave para la gestión del territorio. No obstante, la dificultad 
de búsqueda de datos de entrada está aún latente. Este estudio evalúa la aplicabilidad del Big Data como fuente de información rápida y fiable en 
la modelización de servicios ecosistémicos, centrándose en la tasa de entrega de sedimentos en la provincia de Bizkaia mediante el software 
InVEST. Utilizando plataformas como Google Earth Engine y repositorios europeos de datos ambientales, se recopilaron variables clave (uso del 
suelo, topografía, erosividad, erosionabilidad, cobertura vegetal y prácticas de conservación) para los años 1990 y 2018. Los resultados muestran 
una mejora general en la capacidad de retención de sedimentos, atribuida al aumento de la cobertura forestal, aunque con variabilidad espacial 
significativa. Se identificaron microcuencas donde, pese al incremento de vegetación, la exportación de sedimentos también aumentó, debido a 
factores como la topografía o el cambio de coberturas con bajo potencial erosivo a otras más vulnerables. El estudio demuestra que el uso del Big 
Data permite una modelización más ágil y detallada, aunque limitada por la resolución de los datos y la necesidad de validación en campo. Se 
concluye que, si bien el Big Data es una herramienta prometedora para la planificación ambiental, su integración debe complementarse con 
información local y mayor esfuerzo de monitoreo en campo orientado a la validación y reducción de incertidumbre de los resultados modelísticos. 

Palabras clave: Big Data; Bizkaia; modelización; servicios ecosistémicos 

Big Data and Sediment Delivery Ratio: Evaluating its Application in Modelling with Google Earth Engine and InVEST 

Abstract: Ecosystem services modelling is emerging as a key tool for land management. However, the challenge of input data remains significant. 
This study evaluates the applicability of Big Data as a fast and reliable source of information for ecosystem services modelling, focusing on sediment 
delivery ratio in the province of Bizkaia using InVEST software. Key variables (land use, topography, rainfall erosivity, soil erodibility, vegetation cover, 
and conservation practices) were collected for the years 1990 and 2018 using platforms such as Google Earth Engine and European environmental 
data repositories. The results show a general improvement in sediment retention capacity, attributed to increased forest cover, although presenting 
significant spatial variability. Some microbasins showed increased sediment export despite vegetation gains, due to factors such as topography or 
land cover changes from low to high erosion potential. The study demonstrates that the use of Big Data enables more agile and detailed modelling, 
although it is limited by data resolution and the need for field validation. It concludes that, while Big Data is a promising tool for environmental 
planning, its integration must be complemented with local information and increased field monitoring efforts aimed at validating and reducing the 
uncertainty of the modeling results. 

Keywords: Big Data; Biscay; ecosystem services; modelling 

Introducción 
Los ecosistemas proporcionan beneficios críticos para la sociedad, tales como materias primas, purificación del agua y aire, 

o recreación (MEA, 2002; Hernández-Blanco et al., 2022). Sin ellos, no se podría sostener la vida y por ende nuestra salud,
economía y cultura (Hernández-Blanco et al., 2022). No obstante, pese a dicha relevancia, históricamente justificar su aporte a
la sociedad ha sido costoso, especialmente por las barreras derivadas de la falta de entendimiento y dificultad de cuantificación
(Vejre et al., 2010), lo cual ha dificultado la implementación de medidas de reversión de impactos negativos en los ecosistemas
(Manley et al., 2022).

Para solucionar estas dos limitaciones, se han desarrollado, por un lado, marcos de clasificación de los beneficios ofrecidos 
por los ecosistemas (MEA, 2002; TEEB, 2010), y por otro, herramientas software de modelización de dichos beneficios (Tallis y 
Polasky, 2009). Respecto a los marcos, utilizan el concepto de servicios ecosistémicos – los beneficios que la humanidad obtiene 
de los ecosistemas –, y tienen su representante más reseñable en la Evaluación de los Ecosistemas del Milenio (MEA, 2002). 
Respecto a los softwares desarrollados, estos consisten en modelos que aplican algoritmos matemáticos y estadísticos a 
información recogida directa o indirectamente, de forma que se pueden producir análisis geoespacialmente explícitos para la 
investigación y toma de decisiones ambiental (Villa et al., 2009; Tallis y Polasky, 2009; Cong et al., 2020). 
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De entre todos los softwares, Integrated Valuation of Ecosystem Services and Tradeoffs (InVEST) destaca por su amplio uso, ya 
que simplifica considerablemente los procesos ecológicos, lo que reduce sus requisitos de información sin dejar de ofrecer un gran 
abanico de categorías de modelización (Tallis y Polasky, 2009; Cong et al., 2020). En esta materia, entre los numerosos modelos 
de InVEST, su modelo Sediment Delivery Ratio (SDR), de tasa de suministro de sedimentos, es uno de los más utilizados por la 
comunidad (Guo et al., 2023; Bhattacharya et al., 2024). La retención de sedimentos implica directamente al abastecimiento hídrico, 
un componente esencial para el adecuado funcionamiento tanto de la biodiversidad como de la economía (Cong et al., 2020; 
Aznarez et al., 2021). Mayores niveles de sedimento en los ríos afectan a su turbidez y por ello a su calidad. Si bien la erosión del 
suelo es un proceso que ocurre naturalmente, las actividades humanas son actualmente un factor relevante en los procesos de 
erosión, y son por ello necesarias medidas de regeneración ambiental (Ashagre et al., 2018). En esta línea, la provincia de Bizkaia, 
localizada en el norte de España, se ha venido beneficiando de un proceso de aumento de la cobertura forestal derivada del 
abandono rural y de las actividades madereras (Onaindia et al., 2018) y por ello el estudio temporal de la tasa de retención de 
sedimentos podría ser importante por sus implicaciones en la gestión de la provincia y alrededores. No obstante, y pese a los 
avances actuales en modelización ambiental, InVEST aún sufre dificultad de acceso a fuentes de datos de entrada, lo que lleva a 
un exceso de dependencia en criterios expertos o proxies simples (Manley et al., 2022; Manley y Egoh, 2022).  

Es aquí donde aparece el concepto del Big Data. El Big Data, a través de su capacidad de acumulación de información y de 
proceso de grandes bases de datos, puede abarcar numerosos aspectos, desde actuar como biblioteca de datos, proporcionar 
capacidades de pre-procesamiento y procesamiento de datos, de análisis o de gestión (Hernández et al., 2024). En este artículo, al 
referirse al Big Data, principalmente, se hace valía de su capacidad como repositorio de datos masivos que puede ofrecer 
información multiescalar para diversas variables ambientales (Manley et al., 2022; Manley y Egoh, 2022). Aunque el Big Data como 
repositorio de datos es prometedor y popular en ecología por su potencial de estandarización e interoperabilidad (Hernández et al., 
2024), su uso en modelización de servicios ecosistémicos ha sido lento y se requieren aún ejemplos prácticos arrojando luz sobre 
su potencial real (Havinga et al., 2020; Scowen et al., 2021). De este modo, el presente trabajo muestra un caso de estudio sobre 
modelización del servicio ecosistémico de entrega de sedimento en los diferentes tipos de uso del suelo vizcaínos, para así discutir 
las fortalezas y debilidades de la aplicación del Big Data a dichas labores. Específicamente, este trabajo evalúa la robustez de las 
herramientas del Big Data como apoyo en la modelización ambiental utilizando el software InVEST, su modelo SDR. Los resultados 
son usados para orientar de forma informada medidas de gestión en este caso de estudio. 

Material y métodos 

Material 

Se utilizaron datos de repositorios online, incluyendo Google Earth Engine (GEE), Centro de Descargas de España y el Centro 
Europeo de Datos del Suelo (ESDAC) (Tabla 1). 

Tabla 1. Datos utilizados como partida 

Table 1. Input dataSoftware 

Variable Descripción Fuente 

Limite 
provincial Recinto de la provincia de Bizkaia tomado del Centro del Descargas. https://centrodedescargas.cnig.es/CentroDescargas

/limites-municipales-provinciales-autonomicos  

Unidades 
Hidrográficas 

Polígonos de cuencas hidrográficas jerárquicas anidadas, basados en 
datos de ráster con una resolución de 500 m. 

https://developers.google.com/earth-
engine/datasets/catalog/WWF_HydroSHEDS_v1_B
asins_hybas_12?hl=es_419  

Usos del 
suelo 

Capas de uso del suelo de 100 metros de resolución CORINE Land 
Cover (CLC). Años 1990 y 2018. 

https://developers.google.com/earth-
engine/datasets/catalog/COPERNICUS_CORINE_
V20_100m?hl=es-419  

Factor R Erosividad de la lluvia global tomada de 3625 estaciones a una 
resolución de 1 km [MJ x mm / ha x hr x año] 

https://esdac.jrc.ec.europa.eu/content/global-
rainfall-erosivity  

Factor C 
Factor de Gestión y Manejo agroforestal a 100 m de resolución 
derivada de datos de densidad vegetal y cobertura del suelo (Panagos 
et al., 2015) [sin unidades] 

https://esdac.jrc.ec.europa.eu/content/cover-
management-factor-c-factor-eu  

Factor P Prácticas de conservación del suelo [sin unidades]  Aproximación en base a Bing (OpenLayers plugin 
en QGIS) y literatura 

Factor K 

Erosionabilidad del suelo a 500 m de resolución derivada de puntos 
de muestreo Land Use and Coverage Area frame Survey de 2009 https://esdac.jrc.ec.europa.eu/content/soil-

erodibility-k-factor-high-resolution-dataset-europe  

(LUCAS2009) y la Base de Datos Europea del suelo (Panagos et al., 
2014) [t x ha x hr / MJ x ha x mm] 

Elevación 

Modelo Digital de Elevación (MDE) de la Misión topográfica Radar 
Shuttle (Shuttle Radar Topography Mission, STRM) con una 
resolución de 30 m reescalada a 100 m para mayor coherencia con 
los datos de la Ecuación Universal de Pérdida de Suelo (Universal Soil 
Loss Equation, USLE) utilizados [m]. De aquí se deriva el factor LS. 

https://developers.google.com/earth-
engine/datasets/catalog/USGS_SRTMGL1_003?hl
=es-419#description  

https://centrodedescargas.cnig.es/CentroDescargas/limites-municipales-provinciales-autonomicos
https://centrodedescargas.cnig.es/CentroDescargas/limites-municipales-provinciales-autonomicos
https://developers.google.com/earth-engine/datasets/catalog/WWF_HydroSHEDS_v1_Basins_hybas_12?hl=es_419
https://developers.google.com/earth-engine/datasets/catalog/WWF_HydroSHEDS_v1_Basins_hybas_12?hl=es_419
https://developers.google.com/earth-engine/datasets/catalog/WWF_HydroSHEDS_v1_Basins_hybas_12?hl=es_419
https://developers.google.com/earth-engine/datasets/catalog/COPERNICUS_CORINE_V20_100m?hl=es-419
https://developers.google.com/earth-engine/datasets/catalog/COPERNICUS_CORINE_V20_100m?hl=es-419
https://developers.google.com/earth-engine/datasets/catalog/COPERNICUS_CORINE_V20_100m?hl=es-419
https://esdac.jrc.ec.europa.eu/content/global-rainfall-erosivity
https://esdac.jrc.ec.europa.eu/content/global-rainfall-erosivity
https://esdac.jrc.ec.europa.eu/content/cover-management-factor-c-factor-eu
https://esdac.jrc.ec.europa.eu/content/cover-management-factor-c-factor-eu
https://esdac.jrc.ec.europa.eu/content/soil-erodibility-k-factor-high-resolution-dataset-europe
https://esdac.jrc.ec.europa.eu/content/soil-erodibility-k-factor-high-resolution-dataset-europe
https://developers.google.com/earth-engine/datasets/catalog/USGS_SRTMGL1_003?hl=es-419#description
https://developers.google.com/earth-engine/datasets/catalog/USGS_SRTMGL1_003?hl=es-419#description
https://developers.google.com/earth-engine/datasets/catalog/USGS_SRTMGL1_003?hl=es-419#description
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Integrated Valuation of Ecosystem Services and Tradeoffs (InVEST) – Modelo SDR 

InVEST es un conjunto de modelos de servicios ecosistémicos gratuitos y libres que se utilizan para mapear y valorar los 
bienes y servicios ecosistémicos desarrollado por la Universidad de Stanford (https://naturalcapitalproject.stanford.edu/ 
software/invest). Ilustra la toma de decisiones y gestión del territorio de manera cuantitativa. En particular, el modelo SDR obtiene 
mapas y datos detallados sobre la cantidad de sedimento terrestre entregado a los cauces fluviales de un área de estudio dada. 

El modelo SDR estima la cantidad de suelo perdido anualmente para cada píxel del MDE siguiendo la ecuación USLE [1]. 
Luego, calcula la proporción de este suelo erosionado que llega a los cursos de agua en las cuencas del terreno. Es importante 
señalar que no se modelizan los procesos dentro de la corriente fluvial; se asume que el sedimento que llega a la corriente se 
transporta hasta el punto de salida de la cuenca. 

USLE = R x K x LS x C x P             [1] 

USLE corresponde a la pérdida anual de suelo [t / ha x año] 

R es la energía de la lluvia o erosividad pluvial [MJ x mm / ha x hr x año] 

K corresponde a la erosionabilidad del suelo [t x ha x hr / MJ x ha x mm] 

LS corresponde a un factor topográfico, donde L es la longitud de la pendiente y S su inclinación [sin unidades] 

C corresponde con el factor de protección del suelo, aplicado a cubiertas vegetales gestionadas [sin unidades] 

P corresponde a las técnicas de conservación del suelo [sin unidades] 

El cálculo del modelo comienza con la determinación del índice de conectividad, que según Borselli et al. (2008) describe las 
conexiones hidrológicas entre las fuentes de sedimento, las áreas afectadas por erosión y los sumideros. Valores altos de este 
índice indican una alta probabilidad de que el sedimento llegue a la corriente, debido a pendientes pronunciadas o falta de 
cobertura vegetal. En contraste, valores bajos implican una buena cobertura vegetal o terrenos menos inclinados. La ecuación 
para calcular el IC es la siguiente [2]: 

IC = log10 (𝐷𝐷𝐷𝐷𝐷𝐷𝐷𝐷𝐷𝐷𝐷𝐷
)               [2] 

Dup corresponde a la pendiente ascendente de cada píxel 

Ddn corresponde a la ruta del flujo entre el píxel y la corriente más cercana 

Si el área de la pendiente ascendente es extensa, la pendiente tiene un valor bajo, y está bien cubierta de vegetación, el valor 
de Dup será bajo. Esto es indicativo de una menor cantidad de sedimento que llega a la corriente. Si la trayectoria de la pendiente 
descendente entre el píxel y la corriente es larga, con una pendiente suave y buena cobertura vegetal, el valor de Ddn será alto, 
resultando en una baja tasa de sedimento aportado. Por el contrario, áreas con pendientes altas, valores altos y poca cobertura 
vegetal generarán valores altos de Dup y bajos de Ddn, lo que incrementará la cantidad de sedimento erosionado que llega a la 
corriente o sumidero. Ver https://storage.googleapis.com/releases.naturalcapitalproject.org/invest-userguide/latest/en/sdr.html 
para más información. 

Tras esto, se calcula la relación de sedimento transportado para cada píxel a partir del índice de conectividad según la 
siguiente ecuación [3]: 

SDRi = 
𝑆𝑆𝑆𝑆𝑆𝑆𝑆𝑆𝑆𝑆𝑆𝑆

1+exp (𝐼𝐼𝐼𝐼0−𝐼𝐼𝐼𝐼𝐼𝐼𝑘𝑘 )
               [3] 

SDRi corresponde al valor de SDR de cada píxel  

SDRmax corresponde al valor SDR teórico máximo [SDRmax = 0,8 – por defecto] 

IC0 y k corresponden con parámetros que definen la relación entre SDR e IC [IC0 = 0,5; k = 2 – por defecto] 

Finalmente, se calculan los sedimentos exportados para cada píxel (Ei), en t/ha x año, mediante la siguiente ecuación [4]: 

Ei = USLEi x SDRi               [4] 

Los resultados del modelo InVEST SDR utilizados en este estudio incluyeron factores de retención de sedimentos, 
exportación de sedimentos y pérdida de suelo en la salida watershed_results_sdr_.shp. 

Sistemas de Información Geográfica 

Se utilizó el software de Sistemas de Información Geográfica (SIG) ArcGIS Pro 3.1.3. para el análisis geoespacial básico y 
producción de cartografía. 

 

https://naturalcapitalproject.stanford.edu/%20software/invest
https://naturalcapitalproject.stanford.edu/%20software/invest
https://storage.googleapis.com/releases.naturalcapitalproject.org/invest-userguide/latest/en/sdr.html
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Google Earth Engine (GEE) 

GEE es una plataforma de computación en la nube y almacenamiento de grandes bases de datos que permite el análisis y 
visualización de datos geoespaciales a gran escala, especialmente imágenes satelitales y datos ambientales 
(https://earthengine.google.com/). Es la plataforma del Big Data por excelencia de este estudio. 

Métodos 
El flujo de trabajo consistió en 4 etapas (Fig. 1). La primera etapa consistía en la recolección de datos en grandes volúmenes 

y en abierto (Tabla 1). La segunda etapa consistía en el preprocesado de dicha información antes de ser modelada. La tercera 
etapa consistía en el propio modelaje de suministro de sedimentos. Finalmente, se evaluó el cambio de potencial erosivo entre 
1990 y 2018. 

 

Figura 1. Flujo de trabajo para la modelización de la retención y exportación de sedimentos con el módulo SDR de InVEST. De 
izquierda a derecha, el primer grupo resume las fuentes de datos Big Data, seguido por las operaciones básicas de preprocesado 
(recorte, reproyección a EPSG:25830 y remuestreo). Al finalizar el segundo grupo, se muestra la integración de estas capas 
procesadas como entradas del modelo InVEST SDR. A esto le sigue el grupo de “Análisis del modelo”, con las principales salidas, 
que se agregan por microcuencas para evaluar el cambio del potencial erosivo entre ambos años. GEE: Google Earth Engine, 
WMS: Web Map Service, CLC: CORINE Land Cover; SDR: Sediment Delivery Ratio; SRTM: Shuttle Radar Topography Mission. 

Figure 1. Workflow for modelling sediment retention and export using the InVEST SDR module. From left to right, the first 
group summarises the Big Data sources, followed by the basic preprocessing operations (clipping, reprojection to EPSG:25830, 
and resampling). At the end of the second group, the integration of these processed layers as inputs to the InVEST SDR model 
is shown. This is followed by the model analysis group, with the main outputs (USLE, exported and retained sediments, avoided 
erosion and avoided export), which are aggregated at the microbasin scale to assess changes in erosive potential between the 
years considered. GEE: Google Earth Engine, WMS: Web Map Service, CLC: CORINE Land Cover; SDR: Sediment Delivery Ratio; 
SRTM: Shuttle Radar Topography Mission. 

Obtención de Usos y Cobertura del suelo 

Para la entrada de cobertura del suelo, se utilizó la base de datos CLC, un proyecto pan-Europeo que recopilaba cambios en 
la cobertura y el uso del terreno desde 1990, categorizando las superficies terrestres en 44 clases distintas 
(https://land.copernicus.eu/content/corine-land-cover-nomenclature-guidelines/html/). Esta capa se tomó para los periodos de 
1990 y 2018 mediante GEE (script disponible en GitHub, ver Disponibilidad de datos y código). El código permitía el recorte a la 
provincia de Bizkaia, la proyección al ETRS:25830 y el remuestreado a una escala coherente con el resto de los datos utilizados 
(100 m) para la cobertura del suelo, MDE (ver a continuación) y microcuencas (ver a continuación). 

 

 

https://earthengine.google.com/
https://land.copernicus.eu/content/corine-land-cover-nomenclature-guidelines/html/
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Obtención del Modelo Digital de Elevación (Factor LS) 

El MDE se tomó de los datos de elevación de la STRM (Farr et al., 2007) que topografió la superficie terrestre en 2000. Esta 
fuente se proporcionaba rellanada de vacíos en GEE (script disponible en GitHub, ver Disponibilidad de datos y código). 

Ya que la topografía del área de estudio no era uniforme, la información de elevación permitía reflejar eficazmente la 
heterogeneidad del paisaje. Esta información era utilizada en el factor LS, que estimaba la influencia del relieve en la erosión del 
suelo mediante los datos de pendiente. 

Obtención del Factor R (Erosividad) 

El factor R, tomado de ESDAC (Tabla 1), mide la capacidad de la lluvia para causar erosión y se basa en la cantidad e 
intensidad de las precipitaciones en un área dada. Mayores valores de factor R indican una mayor capacidad erosiva, mientras 
que valores bajos indican menor capacidad (Panagos et al., 2017).  

Los datos de factor R se basaban en datos recogidos en 3625 estaciones de 63 países, con resolución temporal de 1 a 60 
minutos. Las conversiones de datos utilizadas para lograr el resultado final fueron descritas por Panagos et al. (2017). 

El flujo de trabajo seguido para su incorporación del modelo InVEST_SDR se muestra en Figura 1. 

Obtención del Factor K (Erosionabilidad) 

El factor K mide la susceptibilidad o facilidad del suelo a ser erosionado bajo las condiciones estándar de lluvia y escorrentía. 
Este factor depende de varios elementos geográficamente específicos como la textura del suelo, su estructura, el contenido de 
materia orgánica o la permeabilidad. De este modo, su determinación específica mediante labores tradicionales de campo es 
costosa (Ramírez-Ortiz et al., 2009). 

Para solventar este problema, se tomaron los resultados para el factor K de ESDAC (Tabla 1). Esta fuente utiliza muestras 
de suelo de la base de datos LUCAS2009, procesadas mediante modelos de regresión con datos de teledetección. 

El flujo de trabajo seguido para su incorporación del modelo InVEST_SDR se muestra en Figura 1. 

Obtención de tabla biofísica: Factor C y P 

El factor C representa el estado de la gestión de la cobertura vegetal y su influencia en la erosión del suelo. Los datos del 
factor C se tomaron de ESDAC. Estos se generaron en base al propio CLC (1990, 2000 y 2006), a datos de teledetección entre 
2002-2012 y a estadísticas agrícolas europeas entre 2008-2012. Esta fuente no ofrece datos (valores NA) en las superficies 
urbanas. Analizadas las proporciones de estas, principalmente suelo urbano no industrial, que sella el suelo, se asumió que C≈0 
para las parcelas sin valor (Wischmeier y Smith, 1978; Brema y Hauzinger, 2016). 

El intervalo de datos de ESDAC para el factor C se encontraba a medio camino entre las dos coberturas del suelo utilizadas 
(1990 y 2018). Por ello, a falta de una mayor granularidad temporal para esta fuente de datos, la capa se asumió válida para la 
estimación del factor C en ambas. En consecuencia, los valores del factor C comparados entre 1990 y 2018 no deben 
interpretarse como estimaciones temporales independientes del factor para ambas fechas, sino como coeficientes asignados a 
las clases CLC de cada año a partir de una misma fuente intermedia. Las diferencias observadas reflejan cambios en la 
asignación por clase de cobertura y su reclasificación, además de la propia estructura temporal de la fuente ESDAC. 

El flujo de trabajo seguido para su incorporación del modelo InVEST_SDR difirió ligeramente del utilizado para el factor K y 
R (Fig. 1). Los valores del factor se incorporaron a la base de datos (Tabla 2). 

Se puede observar una clara correlación (r = 0.84) entre los dos periodos, lo que fortalece la robustez de los datos empleados 
(Tabla 2).  

El factor P refleja las prácticas de manejo del suelo para reducir su erosión. Se refiere a la perdida de suelo evitada por una 
práctica de soporte específica para ese fin, por ejemplo, el terraceo o el cultivo en franjas (Demir y Dursun, 2024). Se aplicó un 
criterio estricto de p = 1 (ausencia de medidas de conservación) y añadió un valor específico a las categorías agrícolas en base 
a lo observado en la ortofoto. 
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Tabla 2. Valores del factor de cobertura y manejo (factor C) de la USLE para los años 1990 y 2018, y del factor de prácticas 
de conservación (factor P), asignados a cada clase de uso/cobertura del suelo CORINE Land Cover (código CLC) utilizados en 
el estudio. La tabla muestra los coeficientes C asignados a las clases CLC para 1990 y 2018. Estas diferencias no representan 
una estimación temporal independiente del factor C para ambas fechas, sino variaciones derivadas de la asignación por clases 
de cobertura a partir de la fuente utilizada. Los valores del factor P han sido definidos mediante criterio experto para reflejar la 
presencia o ausencia de prácticas de conservación del suelo en cada categoría de uso. 

Table 2. Values of the cover-management factor (C factor) of the USLE for 1990 and 2018, and of the support-practice factor 
(P factor), assigned to each CORINE Land Cover (CLC) land use/land cover class and used in this study. The table shows the C 
coefficients assigned to CLC classes for 1990 and 2018. These differences do not reflect independent temporal estimates of the 
C factor for each date, but rather variations resulting from the assignment of coefficients to land-cover classes based on the 
source used. The P values have been defined using expert judgement to reflect the presence or absence of soil conservation 
practices in each land use category. 

Código 
CLC Descripción usle_c 

(1990) 
usle_c 
(2018) 

Diferencia 
(2018/1990) usle_p 

0 NA 0.028 0.028 = 1.00 

111 Tejido urbano continuo 0.008 0.012 ↑ 1.00 

112 Tejido urbano discontinuo 0.012 0.048 ↑ 1.00 

121 Zonas industriales o comerciales 0.009 0.031 ↑ 1.00 

122 Redes viarias, ferroviarias y terrenos asociados 0.019 0.038 ↑ 1.00 

123 Zonas portuarias 0.004 0.008 ↑ 1.00 

124 Aeropuertos 0.013 0.031 ↑ 1.00 

131 Zonas de extracción minera 0.008 0.023 ↑ 1.00 

132 Escombreras y vertederos NA 0.022  1.00 

133 Zonas en construcción 0.015 0.010 ↓ 1.00 

141 Zonas verdes urbanas 0.005 0.034 ↑ 1.00 

142 Instalaciones deportivas y recreativas 0.001 0.030 ↑ 1.00 

211 Tierras de labor en secano 0.091 0.078 ↓ 0.70 

221 Viñedos NA 0.161  0.50 

231 Praderas 0.073 0.066 ↓ 1.00 

242 Mosaico de cultivos 0.087 0.071 ↓ 0.70 

243 Terrenos principalmente agrícolas, pero con importantes 
espacios de vegetación natural 0.091 0.071 ↓ 0.80 

311 Bosques de frondosas 0.006 0.014 ↑ 1.00 

312 Plantaciones de coníferas 0.009 0.011 ↑ 1.00 

313 Bosque mixto 0.009 0.018 ↑ 1.00 

321 Pastizales naturales 0.033 0.032 ↓ 1.00 

322 Landas y matorrales mesófilos 0.038 0.034 ↓ 1.00 

323 Matorrales esclerófilos 0.040 0.017 ↓ 1.00 

324 Matorral boscoso de transición 0.012 0.014 ↑ 1.00 

331 Playas, dunas y arenales 0.001 0.003 ↑ 1.00 

332 Roquedo 0.003 0.010 ↑ 1.00 

333 Espacios con vegetación escasa 0.176 0.077 ↓ 1.00 

421 Marismas 0.009 0.022 ↑ 1.00 

423 Zonas llanas intermareales 0.003 NA  1.00 

511 Cursos de agua NA 0.012  1.00 

512 Láminas de agua 0.006 0.006 = 1.00 

522 Estuarios 0.004 0.011 ↑ 1.00 

523 Mares y océanos 0.002 0.002 = 1.00 
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Obtención de las microcuencas 

El Fondo Mundial para la Naturaleza (World Wildlife Fund for Nature, WWF), en su archivo WWF HydroSHEDS proporciona 
información hidrográfica para aplicaciones a escala regional y global. Ofrece datos georreferenciados en 12 escalas, e incluye 
redes de ríos, límites de cuencas hidrográficas, direcciones de drenaje y acumulaciones de flujo. Se descargaron las unidades 
de mayor detalle (nivel 12) mediante GEE (script disponible en GitHub, ver Disponibilidad de datos y código). 

 

Figura 2. Microcuencas utilizadas en el análisis en la provincia de Bizkaia, delimitadas a partir de las unidades hidrográficas de 
mayor detalle (nivel 12) del conjunto de datos WWF HydroSHEDS (https://www.hydrosheds.org). Estas microcuencas, 
descargadas y procesadas mediante GEE, se emplearon como unidades espaciales de agregación de los resultados del modelo 
InVEST SDR (sedimentos exportados y retenidos, erosión y exportación evitadas) para evaluar el cambio en el potencial erosivo 
entre los años considerados. Ver explicación de códigos en la leyenda en Tabla 2. 

Figure 2. Microbasins used in the analysis in the province of Bizkaia, delineated from the highest-resolution hydrological units 
(level 12) of the WWF HydroSHEDS dataset (https://www.hydrosheds.org). These microbasins, downloaded and processed using 
GEE, were used as spatial aggregation units for the InVEST SDR outputs (exported and retained sediments, avoided erosion and 
avoided export) to assess changes in erosive potential between the considered years. Legend code explanation in Table 2. 

Cabe destacar que, debido a las características de exportación de GEE, la información de salida modelizada en InVEST tuvo 
la extensión del cuadro delimitador (bounding box en inglés) de Bizkaia, y no la del polígono/líneas límites (mostrada en Fig. 2). 
Por ello, pese a que la Figura 2 muestra algunas microcuencas limite recortadas, para ajustarse a la representación 
administrativa de la provincia, los resultados de este estudio son para la totalidad de cada microcuenca, y reflejan el total de los 
procesos ocurridos en ella, esté su superficie parcial o totalmente en Bizkaia. 

Resultados 
En la Figura 2 se observan los cambios de cobertura del suelo a nivel provincial. Respecto al suelo urbano, es llamativa la 

expansión de este, el cual se ha duplicado en las últimas tres décadas. Al inicio del periodo, praderas y plantaciones de coníferas 
eran dominantes. Además, existía una gran superficie cubierta por matorral boscoso y de transición (Tabla A1). Al final del 
periodo, se pudo observar un claro retroceso de las superficies de pradera, así como del matorral de transición (Figura 1). Más 
allá del aumento de la superficie urbana, esto se debía al aumento de la superficie de bosques de frondosas, que pasaban de 

https://www.hydrosheds.org/
https://www.hydrosheds.org/
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una superficie menor al 5 % a aproximadamente el 15 %. Además, una nueva categoría, mosaico de cultivos, correspondía al 
9.5 % de todo el territorio en 2018 (Tabla A1). Ver la discusión a continuación donde se detallan las incertidumbres de la fuente 
de información en este respecto. 

Respecto a los resultados del modelizado SDR, estos mostraron que la disminución de la exportación de sedimentación era 
mayoritaria. Si bien existían excepciones, los resultados de sedimentos evitados reflejaban, de manera clara, que el aumento de 
la cobertura forestal mejoraba la capacidad de retención de sedimentos en el lugar de origen (Tabla 3). A su vez, se pudo observar 
que existía una relación inversamente proporcional entre la deposición de sedimentos y la exportación de estos. En los casos en 
los cuales la magnitud de la exportación de sedimentos era notablemente mayor al resto de los componentes, la pérdida del 
suelo (USLE) terminaba por ser mayor al final del periodo de estudio. 

Tabla 3.  Resultados del módulo InVEST SDR para cada microcuenca (ID) según Figura 2 del área de estudio en 1990 y 2018. 
Se muestran, para ambos años y por microcuenca, la pérdida total de suelo estimada mediante USLE (usle_tot), los sedimentos 
exportados (sed_export), los sedimentos depositados dentro de la cuenca (sed_dep), la exportación de sedimentos evitada 
gracias a la cobertura y manejo del suelo (avoid_exp), la erosión evitada o suelo conservado (avoid_eros) y el uso del suelo 
mayoritario (Ocup. Mayoritaria). Todas las variables se expresan en toneladas por microcuenca y año. Ver explicación de códigos 
en leyenda en Tabla 2. 

Table 3. InVEST SDR module results for each microbasin (ID) as shown in Figure 2 in the study area for 1990 and 2018. For 
both years and for each microbasin, the table reports total soil loss estimated with USLE (usle_tot), exported sediments 
(sed_export), sediments deposited within the catchment (sed_dep), sediment export avoided due to land cover and 
management (avoid_exp), erosion avoided or soil conserved (avoid_eros), and predominant land use (Ocup. Mayoritaria). All 
variables are expressed in tons per microbasin and year. Legend code explanation in Table 2. 

ID 
1990 [t/microcuenca x año] Ocup. 

Mayoritaría 

2018 [t/microcuenca x año] Ocup. 
Mayoritaría 

usle_tot sed_export sed_dep avoid_exp avoid_eros usle_tot sed_export sed_dep avoid_exp avoid_eros 

0 53 708.9 6559.9 42 025.1 195 440.0 1 386 361.9 231 54 274.4 7007.1 41 980.7 214 192.6 1 385 796.4 231 

1 93 175.5 11 273.6 78 749.1 339 092.1 2 656 292.5 322 88 979.7 10 649.1 74 086.9 363 002.6 2 660 488.3 321 

2 197 194.7 27 992.1 162 724.3 705 498.3 4 467 080.5 231 169 554.7 22 920.7 139 914.9 699 407.2 4 494 720.5 231 

3 4471.5 189.3 3020.7 6860.5 113 886.8 333 4280.6 228.8 3975.0 8748.9 114 077.7 333 

4 131 101.0 16 418.5 116 346.9 561 960.4 4 578 986.0 231 119 730.1 14 045.7 107 500.9 607 454.3 4 590 357.0 311 

5 66 047.0 7552.4 52 606.6 301 339.6 2 902 864.8 231 72 812.1 8120.3 59 832.2 353 570.7 2 896 100.0 242 

6 105 616.7 12 517.5 93 194.2 492 039.3 4 005 953.3 231 98 725.8 11 210.0 87 838.8 507 692.9 4 012 844.0 311 

7 368.8 14.0 1292.4 1606.0 7922.5 523 333.6 11.1 1022.2 1318.6 7957.7 123 

8 72 752.1 6868.1 65 371.8 307 197.7 2 824 688.5 231 73 276.7 7136.0 65 591.7 321 181.3 2 824 163.8 311 

9 45 597.1 5502.0 41 374.2 290 144.1 2 348 966.0 324 51 433.4 6401.0 45 802.9 316 986.6 2 343 130.0 312 

10 22 110.1 2319.1 19 295.7 96 132.6 823 843.0 111 22 614.4 2451.0 19 588.7 102 390.0 823 338.6 111 

11 53 407.7 5349.1 47 633.0 341 090.2 3 535 404.8 312 55 098.9 5397.9 49 350.0 364 742.2 3 533 713.5 312 

12 38 661.7 3802.0 35 692.0 199 060.9 2 046 867.3 312 38 581.1 3628.5 35 018.1 210 578.1 2 046 948.0 312 

13 79 592.3 9352.6 69 191.4 411 424.3 3 679 692.5 312 76 648.2 8680.2 66 966.1 433 955.3 3 682 636.8 312 

14 72 538.6 8030.0 62 389.3 411 560.0 3 947 913.3 312 72 111.0 7626.5 62 758.1 434 882.0 3 948 341.5 312 

15 60 143.1 5995.9 53 280.4 309 181.1 2 997 986.5 312 63 535.6 6551.7 55 918.0 329 385.0 2 994 594.3 312 

16 82 529.3 9375.5 73 102.8 484 182.2 4 549 010.0 312 88 101.0 9612.3 77 984.3 516 824.8 4 543 438.0 312 

17 91 057.2 9956.7 79 563.7 403 790.6 3 659 171.5 231 89 694.1 10 089.2 77 991.2 439 659.1 3 660 534.3 211 

18 76 554.0 7740.0 67 868.2 499 860.4 4 878 880.0 312 89 049.2 9675.0 78 639.1 569 525.9 4 866 385.0 312 

19 80 928.5 8443.8 70 507.3 403 740.2 4 186 010.0 322 96 078.3 9703.1 83 178.4 477 140.1 4 170 860.3 322 

20 105 743.4 11 678.0 91 566.2 591 639.5 5 549 765.0 312 144 515.1 18 119.9 122 893.4 706 165.2 5 510 993.0 312 

21 15 411.3 1493.7 13 427.9 48 803.1 431 147.4 231 12 410.9 1171.9 10 901.3 47 894.2 434 147.8 242 

22 104 544.6 10 949.2 91 585.2 401 940.3 3 758 982.0 231 88 114.9 8575.6 78 328.1 406 817.9 3 775 412.0 242 

23 64 459.4 6684.4 56 665.3 304 877.6 3 036 217.8 312 62 859.0 6167.9 55 496.7 324 966.7 3 037 818.0 311 

24 87 609.3 8534.1 77 658.9 431 240.3 4 463 458.0 312 79 997.7 7629.4 70 851.5 452 166.3 4 471 069.5 312 

25 90 521.7 9547.0 79 512.2 513 045.4 4 952 066.0 312 89 809.5 9152.2 79 824.5 544 643.8 4 952 778.5 312 

26 97 883.3 11 822.1 83 654.8 545 595.6 4 962 064.5 312 98 243.6 11 254.3 83 571.6 575 541.9 4 961 704.0 312 

27 6149.9 140.8 1687.4 15 187.1 334 739.0 324 5408.6 275.9 2539.8 18 320.2 335 480.3 312 

28 22 644.7 2646.0 19 082.5 111 274.8 990 380.9 312 20 808.6 2364.6 17 661.5 113 299.4 992 217.0 312 

29 98 053.3 11 343.6 85 344.7 540 987.5 4 870 570.0 312 108 335.2 12 967.0 94 240.3 597 158.4 4 860 288.0 312 

30 82 824.1 9766.6 71 372.1 439 347.1 3 931 948.8 322 92 333.2 10 982.8 81 156.5 487 558.5 3 922 439.5 321 

31 16 164.3 1687.3 15 501.0 104 946.8 1 044 934.8 311 21 333.1 2310.1 20 135.5 126 011.7 1 039 766.1 311 

32 1716.8 3.8 0.1 96.3 58 649.9 323 1596.0 3.1 0.1 103.5 58 770.7 321 

33 30 764.6 2623.8 27 860.6 177 313.4 2 185 655.5 324 40 826.6 3533.5 37 169.3 211 804.8 2 175 593.3 312 

34 8216.1 697.2 7356.9 39 539.4 390 483.2 332 8177.7 782.4 7736.0 44 865.4 390 521.5 333 
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Discusión 

¿Cómo de factible es la recopilación de datos Big Data para modelar servicios ecosistémicos? 

En líneas generales, los resultados muestran una mejora en el servicio ecosistémico de retención de sedimentos, si bien 
existe variabilidad espacial a lo largo de la cuenca. De manera preliminar, cabe destacar que, bajo el diseño de estudio, los 
cambios derivados muestran el efecto del cambio del suelo modelizados a través del factor C, y en menor medida del factor P, 
ya que el resto de los datos de entrada (factor K, R, LS, y microcuencas) se mantuvieron constantes por la falta de bases de 
datos temporales para estas variables que dieran constancia de los cambios temporales en el territorio. Esto, debido a la dificultad 
de obtener valores para cada factor adaptados a periodos concretos de manera rápida mediante las herramientas del Big Data 
utilizadas. Dentro de estos datos con variaciones en cada periodo, conviene destacar que los cambios ligados al factor C, están 
principalmente condicionados a la propia asignación de coeficientes a clases CLC a partir de una fuente temporal intermedia, ya 
que la actualización multitemporal del factor C es escasa, lo que limita la adecuación del mismo a cada época (Latella et al., 
2025). 

Principalmente, se observó un cambio hacia valores C mayores en las superficies impermeables, y disminuciones o ausencia 
de cambio en los valores C en superficies agroganaderas y forestales (Tabla 2). Dado que, en las zonas urbanas, los valores C 
cercanos a cero reflejan mayor impermeabilidad, esto podría denotar que las áreas urbanas de la provincia son cada vez menos 
homogéneas, por ejemplo, en forma de mayor superficie de zonas verdes (ver Tabla A1) (Fan et al., 2021). También destaca la 
disminución del factor C en los espacios con vegetación escasa. Este cambio implica una menor susceptibilidad a la erosión del 
suelo en estas regiones. En esta línea, es sabido que, en zonas con poca vegetación, la sucesión natural (más años de abandono 
que lleven a vegetación más compleja y estable), reduce la escorrentía y por ende la producción de sedimentos (Zhou et al., 
2024). Esto es coherente con la disminución del factor C y además es indicativo de que, pese a utilizar la misma capa del factor 
C para cada cobertura del suelo, la toma de datos mediante el Big Data es todavía fiable.  

La aplicación de un valor específico del factor P para las áreas cultivadas y otros tipos de uso del suelo permite una evaluación 
más precisa y matizada del riesgo de erosión del suelo. Reconoce la variabilidad inherente a la susceptibilidad a la erosión según 
los diferentes usos del suelo, lo que nos permite adaptar las estrategias de gestión de la erosión del suelo de forma más eficaz 
(Demir y Dursun, 2024). Nuestro estudio pretendía la obtención de datos mediante fuentes Big Data y adaptadas al contexto. No 
obstante, por falta de medios disponibles, se tuvo que asignar valores siguiendo criterio experto (ver Tabla 1). Esto podría ser 
indicador de que mayor esfuerzo es todavía necesario en la generación de cartografía para el factor P actualizada y de libre 
acceso. 

En resumen, y para todos los factores USLE, se puede argumentar que este enfoque basado en software de modelización 
de servicios ecosistémicos y de obtención de datos en repositorios del Big Data permite asignar mayor detalle a las categorías 
de CLC, no tratándolas como homogéneas siguiendo proxies de otros estudios (por ejemplo, Rocha y Sparovek, 2021). Esto 
sería especialmente relevante en aquellas zonas homogéneas donde la incertidumbre espectral es menor (Álvarez-Martínez et 
al., 2010). En el territorio estudiado, esto podría ser de especial utilidad en la asignación de valores C específicos a masas 
forestales distintas, como son las plantaciones de pinar y los bosques de frondosas bien conservados; mientras que se 
mantendría una mayor incertidumbre en aquellas parcelas mixtas ligadas al aprovechamiento maderero (por ejemplo, aquellas 
que intercalan eucalipto y/o pináceas con frondosas nativas), ya que la resolución del pixel de 100-500 m hace que el factor C 
sea una media de lo encontrado dentro de este (Álvarez-Martínez et al., 2010). 

Además, otra de las limitaciones de este estudio es que, aun cuando la fuente de datos del valor C aporta granularidad parcial 
a coberturas de naturaleza similar; CLC no está exento de incertidumbre. Para España, se han documentado problemas de 
comparabilidad temporal y de asignación temática, particularmente intensos desde 2012 y especialmente relevantes entre 
categorías de praderas y categorías heterogéneas o mixtas (García-Álvarez y Camacho Olmedo, 2022). El problema de fondo 
viene a ser que la resolución temática de CLC no siempre permite representar adecuadamente cubiertas con distinta estructura, 
manejo e implicaciones ecológicas (García-Álvarez y Camacho Olmedo, 2022). Por ello, incluso aunque el factor C sea correcto, 
su asignación a categorías de cobertura del suelo puede errar. En este trabajo, este fenómeno parece haberse repetido, tal y 
como demuestran la no existencia de mosaico de cultivos en 1990 y su aparición notable en 2018, a costa de las praderas (Fig. 
2, Tabla A1, Fig. A1). A escala más contextual, CLC no permite distinguir entre las plantaciones de frondosas (Eucalyptus spp.) 
y los bosques nativos, una dinámica especialmente relevante en el área de estudio (Onaindia et al., 2018), y por ello se pierde 
cualquier diferencia de la fuente del factor C entre clases. Claramente, las plantaciones de eucalipto (y en menor medida de 
coníferas en aquellas parcelas mixtas que no se clasifican correctamente en CLC) tienen un impacto en la erosión que no se ha 
podido cuantificar (Onaindia et al., 2018). Sería recomendable que futuras actualizaciones de CLC generen una nueva categoría 
para este tipo de coberturas.  

Por todo ello, si bien el uso de bases de datos y procesamiento con Big Data ha permitido agilizar la labor de investigación, 
son necesarios datos en campo y expansiones en los datos geomáticos que permitan validar los resultados y generar cartografía 
de una mayor resolución a la aquí utilizada. Esto es especialmente importante en las parcelas en las mismas clases principales, 
como las masas forestales (bosques o plantaciones) y que tienen maneras de gestión distintas (conservación, abandono o uso 
extractivo, entre otros…) que no quedan reflejadas en la cartografía. 

¿Qué cambios ha tenido la tasa de suministro de sedimentos en Bizkaia? 

Teniendo lo anterior en consideración, el presente caso de estudio mediante InVEST ha demostrado cambios geoespaciales 
entre los dos periodos de estudio. Primeramente, se hace notable ver que, mientras las exportaciones evitadas son positivas y 
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por encima del 5 % de cambio frente al periodo inicial de manera casi absoluta, existen microcuencas en las cuales, al mismo 
tiempo, los sedimentos exportados han aumentado. Esto puede ser contraintuitivo, especialmente notando que, los cambios en 
las coberturas observados (menos praderas, más bosque) siguieren un abandono del territorio debido a las dinámicas de 
población actuales que ha sido descrito como beneficioso para la retención de sedimentos ecosistémica (Foucher et al., 2019) 
(Fig. 2, Fig. A1).  

Esto es un hecho conocido. Velázquez et al. (2022) ya han documentado como la dinámica del abandono ha favorecido la 
cobertura arbórea en las últimas décadas en el norte y centro de España, y el análisis de diagrama de Sankey de este estudio 
así lo corrobora al mostrar traspasos de matorral a bosques (Fig. A1). No obstante, podría ser que, en algunas microcuencas de 
Bizkaia, el aumento de la cobertura forestal no sea suficiente para disminuir los nuevos sedimentos exportados, derivados de 
usos del suelo más erosionables. Tal y como comentaron Hooftman et al. (2023) la erosión evitada depende de la cantidad 
absoluta de erosión posible. Esto significa que, si existe poco suelo erosionable (por ejemplo, roquedos) al inicio del periodo 
estudiado, la magnitud de la erosión evitada y su exportación será preferentemente menor en este periodo. En este estudio, 
existen microcuencas altas (p.e., microcuencas 18 y 20) con macizos calizos donde la cobertura del suelo inicial (1990) mostraba 
superficies de roquedos que al final del periodo (2018) se clasificaron como vegetación escasa. Esto se veía reflejado en el factor 
C, que aumentaba su magnitud significativamente entre las categorías. Claramente, a mayor C, mayor potencial de producción 
de sedimentos, por lo que USLE o los sedimentos exportados aumentaron (Fan et al., 2021). Este hecho tiene implicaciones 
directas en la degradación de la calidad del agua, un mayor riesgo de deslizamientos de tierra e inundaciones repentinas, e 
impactos adversos en los ecosistemas y las comunidades locales (Girona-García et al., 2021). No obstante, y dado que a su vez 
aumentó la superficie forestal, la capacidad de evitar erosión y deposición de sedimentos también se vio aumentada. Esto es 
ecológicamente beneficioso, ya que mitigó los impactos mencionados, y se puede ver en que, aunque la exportación de 
sedimentos aumente, lo hace en mucha menor medida que los valores totales de USLE (la cantidad potencial total de pérdida 
de suelo) (Tabla 3) (Zhou et al., 2024). 

Por otro lado, también son remarcables las propias disminuciones en las exportaciones de sedimentos en las zonas mineras 
de la provincia donde comenzó el abandono de la actividad a finales del pasado siglo (p.e., microcuencas 6 y 8). Mientras que la 
cobertura de 1990 muestra áreas de matorrales, hoy día existen áreas forestales, tanto de frondosas como pináceas. El resultado 
es una exportación de sedimentos claramente reducida (Pacetti et al., 2020). 

En resumen, si bien la cobertura forestal ha aumentado la capacidad de evitación de sedimentos, debido al aumento de la 
cobertura de vegetación en algunas microcuencas de las zonas de cabecera – ligada en parte a la disminución de roquedos y a 
su topografía marcada –, estas exportan más sedimentos y un mayor riesgo USLE. Además, respecto a las zonas mineras de la 
provincia, y dado que el aumento de la cobertura forestal no ha sido llevado a cabo de manera gestionada, y es a menudo fruto 
del abandono del territorio, se recomienda maximizar el potencial de evitar exportación de sedimentos y su protección mediante 
Soluciones basadas en la Naturaleza como zanjas de infiltración o estabilizadores de pendiente (Papaioannou et al., 2023).  

Conclusión 
Este trabajo ha producido información valiosa sobre la dinámica de la erosión de suelo en los últimos 30 años en Bizkaia, de 

una manera rápida, recogiendo información de teledetección y SIG vía el Big Data. Esto permite adaptar la cartografía de 
cobertura del suelo a gran escala y de uso libre a algunos de los factores clave para la estimación del servicio ecosistémico 
objetivo. 

Por el contrario, aun residen limitaciones derivadas de la incertidumbre causada por la baja resolución de los datos y de cómo 
los resultados pueden ser útiles a microescala. La cartografía no puede ser validada ni adaptada a este contexto más local sin 
trabajo de campo. En esta materia, y considerando lo costoso de realizar campañas de campo a gran escala, podría ser 
beneficiosa la actualización de la información existente de manera periódica, por ejemplo, del factor C. Además, aún se carece 
de fuentes de datos para algunos de los factores requeridos, lo cual sugiere la necesidad de trabajar tanto en producción de 
datos faltantes como en el monitoreo de los ya disponibles. 
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Anexo / Annex 

Tabla A1. Coberturas del suelo en la provincia de Bizkaia para los años 1990 y 2018, derivadas de CLC, con el área ocupada 
por cada categoría (km²) y su porcentaje respecto al total provincial en cada fecha. Las categorías principales de uso/cobertura 
del suelo (praderas, mosaico de cultivos, bosques de frondosas, plantaciones de coníferas, bosques mixtos, landas y matorrales, 
y matorral boscoso de transición) se muestran en negrita para facilitar la identificación de los usos más influyentes en el modelo. 

Table A1. Land cover classes in the province of Bizkaia for 1990 and 2018, derived from CLC, showing the area occupied by 
each category (km²) and its percentage of the provincial total for each date. The main land use/land cover categories (pastures, 
complex cultivation patterns, broad-leaved forests, coniferous plantations, mixed forests, moors and heathlands, and 
transitional woodland-shrub) are highlighted in bold to facilitate identification of the land uses most influential in the model. 

Código CLC Descripción 
1990 2018 

Área (km2) % total Área (km2) % total 

111 Tejido urbano continuo 37.272 1.68 % 28.937 1.31 % 

112 Tejido urbano discontinuo 20.140 0.91 % 52.639 2.38 % 

121 Zonas industriales o comerciales 24.142 1.09 % 69.011 3.12 % 

122 Redes viarias, ferroviarias y terrenos asociados 0.370 0.02 % 12.361 0.56 % 

123 Zonas portuarias 2.274 0.10 % 4.398 0.20 % 

124 Aeropuertos 1.661 0.08 % 3.783 0.17 % 

131 Zonas de extracción minera 2.882 0.13 % 6.535 0.30 % 

132 Escombreras y vertederos NA NA 0.330 0.01 % 

133 Zonas en construcción 2.192 0.10 % 0.380 0.02 % 

141 Zonas verdes urbanas 0.580 0.03 % 3.943 0.18 % 

142 Instalaciones deportivas y recreativas 1.371 0.06 % 4.864 0.22 % 

211 Tierras de labor en secano NA NA 8.859 0.40 % 

221 Viñedos NA NA 0.330 0.01 % 

231 Praderas 563.775 25.48 % 232.342 10.50 % 

242 Mosaico de cultivos NA NA 210.232 9.50 % 

243 Terrenos principalmente agrícolas, pero con 
importantes espacios de vegetación natural 4.938 0.22 % 18.072 0.82 % 

311 Bosques de frondosas 101.639 4.59 % 327.352 14.80 % 

312 Plantaciones de coníferas 822.887 37.19 % 831.667 37.58 % 

313 Bosque mixto 74.002 3.35 % 99.063 4.48 % 

321 Pastizales naturales 25.239 1.14 % 46.200 2.09 % 

322 Landas y matorrales mesófilos 148.022 6.69 % 72.655 3.28 % 

323 Matorrales esclerófilos 4.283 0.19 % 0.012 0.00 % 

324 Matorral boscoso de transición 339.045 15.33 % 135.692 6.13 % 

331 Playas, dunas y arenales 0.396 0.02 % 0.233 0.01 % 

332 Roquedo 14.132 0.64 % 2.980 0.13 % 

333 Espacios con vegetación escasa 6.768 0.31 % 27.121 1.23 % 

421 Marismas 1.641 0.07 % 5.511 0.25 % 

423 Zonas llanas intermareales 3.756 0.17 % NA NA 

511 Cursos de agua NA NA 0.641 0.03 % 

512 Láminas de agua 0.578 0.03 % 0.158 0.01 % 

522 Estuarios 2.237 0.10 % 2.862 0.13 % 

523 Mares y océanos 4.610 0.21 % 1.670 0.08 % 

0 NA 1.481 0.07 % 1.481 0.07 % 

  2212.313 100.00 % 2212.313 100.00 % 
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Figura A1. Diagrama de Sankey de las transiciones entre las clases CLC más relevantes para la interpretación de los cambios 
observados en Bizkaia entre 1990 y 2018, incluyendo aquellas con mayores variaciones de superficie y aquellas sujetas a mayor 
incertidumbre cartográfica. El ancho de cada flujo representa el número de píxeles. No se muestran los cambios desde/hacia 
otras categorías no mostradas, ya que son de magnitud menor. 

Figure A1. Sankey diagram of transitions among the CLC classes most relevant for interpreting the changes observed in Bizkaia 
between 1990 and 2018, including those with the largest area variations and those subject to greater cartographic uncertainty. 
Flow width represents the number of pixels. Changes from/to other categories not shown are omitted, as they are of smaller 
magnitude. 
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