
23

A E E T
ASOCIACIÓN ESPAÑOLA 
DE ECOLOGÍA TERRESTRE

Ecosistemas 27(2): 23-33 [Mayo-Agosto 2018]
Doi.: 10.7818/ECOS.1378

Artículo publicado en Open Access bajo los términos 
de Creative Commons attribution Non Comercial License 3.0.

MONOGRÁFICO: 
Pérdida de polinizadores: evidencias, causas y consecuencias

ecosistemas
REVISTA CIENTÍFICA DE ECOLOGÍA Y MEDIO AMBIENTE

ISSN 1697-2473 / Open access
disponible en www.revistaecosistemas.net

© 2018 Los Autores. Editado por la AEET.  [Ecosistemas no se hace responsable del uso indebido de material sujeto a derecho de autor]

Los cambios de uso del suelo como responsables del declive
de polinizadores
A. Lázaro1,*, C. Tur1

(1) Instituto Mediterráneo de Estudios Avanzados (IMEDEA; UIB-CSIC). C/ Miquel Marquès 21, 07190, Esporles, Islas Baleares, España.

* Autor de correspondencia: A. Lázaro [amparo.lazaro@imedea.uib-csic.es]

> Recibido el 17 de enero de 2017 - Aceptado el 09 de mayo de 2017

Lázaro, A., Tur, C. 2018. Los cambios de uso del suelo como responsables del declive de polinizadores. Ecosistemas 27(2): 23-33. Doi.:
10.7818/ECOS.1378
La pérdida, fragmentación y degradación del hábitat natural y seminatural ocasionada por los cambios antropogénicos en el uso del suelo es una
de las causas fundamentales de la disminución de polinizadores alrededor del mundo. En este trabajo revisamos de qué manera afectan los cambios
de uso del suelo a los insectos polinizadores nativos silvestres, así como los efectos particulares de los tres principales tipos de uso del suelo (agri-
cultura, ganadería y urbanización) sobre la abundancia y diversidad de polinizadores, las redes planta-polinizador y el servicio de polinización. Los
cambios de uso del suelo pueden variar en intensidad, pero todos conllevan perturbaciones del hábitat que afectan a las poblaciones de polinizadores,
sobre todo mediante la modificación de los recursos florales y de anidamiento. En general, independientemente del tipo de uso del suelo, los cambios
cuya intensidad incrementa la disponibilidad de recursos y la heterogeneidad de microhábitats tienden a tener efectos positivos sobre la abundancia
y diversidad de polinizadores, mientras que si los reducen el efecto suele ser negativo. Además, la respuesta de los polinizadores depende de sus
rasgos (especialización, movilidad, sociabilidad, lugar de anidamiento, fenología). Algunas especies o grupos pueden verse favorecidos y otros des-
favorecidos ante los diferentes usos del suelo. Aunque los efectos negativos de los cambios de uso del suelo son ubicuos, los hábitats antropogénicos
pueden ser aún lugares adecuados para los polinizadores si se toman las medidas de conservación, restauración y manejo oportunas.

Palabras clave: abundancia y diversidad de polinizadores; agricultura; alteraciones antropogénicas; ganadería; pérdida y fragmentación del hábitat;
urbanización

Lázaro, A., Tur, C. 2018. Land-use changes as drivers of pollinator declines. Ecosistemas 27(2): 23-33. Doi.: 10.7818/ECOS.1378
The loss, fragmentation and degradation of natural and semi-natural habitats due to land-use changes is one of the fundamental causes of world-
wide pollinator declines. In this paper, we review how land-use changes affect wild native pollinator insects, as well as the particular effects of the
three main types of land-use (agriculture, livestock grazing and urbanization) on pollinator abundance and diversity, plant-pollinator networks, and
pollination service. Land-use changes may vary in intensity, but all of them involve habitat disturbances affecting pollinator populations, especially
through modification of their floral and nesting resources. In general, regardless of the land-use type, changes whose intensity increases the availability
of resources and the heterogeneity of microhabitats tend to have positive effects on the abundance and diversity of pollinators, whereas changes
that reduce resource availability usually have negative effects. Moreover, the response of pollinators depends on their specific traits (specialization,
mobility, sociability, nesting site, phenology). Some species or groups may be favoured while others disadvantaged by different land-uses. Although
the negative effects of land-use changes are ubiquitous, anthropogenic habitats may still be suitable for pollinators if appropriate conservation,
restoration and management measures are taken.
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Los polinizadores son fundamentales para la reproducción se-
xual de un gran porcentaje de plantas silvestres y cultivadas (Klein
et al. 2007; Ollerton et al. 2011). Por tanto, contribuyen al manteni-
miento de la diversidad y funcionalidad de los ecosistemas (Kremen
et al. 2007) y sustentan casi el 10% de la producción económica
mundial de alimentos (Gallai et al. 2009). Sin embargo, durante la
última década, múltiples estudios han alertado sobre la creciente
desaparición de los polinizadores alrededor del mundo (Biesmeijer
et al. 2006; Potts et al. 2010; Burkle et al. 2013) y las graves con-
secuencias que su déficit podría provocar sobre la biodiversidad
global (Biesmeijer et al. 2006; Burkle et al. 2013; Lundgren et al.
2016) y las demandas de la producción agrícola (Aizen y Harder
2009; Garibaldi et al. 2013).

De entre las muchas amenazas que sufren los polinizadores
hoy en día, la pérdida de hábitat natural y seminatural, ocasionada
principalmente por los cambios de uso del suelo, ha sido identifi-

cada como una de las causas fundamentales del declive de polini-
zadores (Goulson et al. 2008; Winfree et al. 2009; Potts et al. 2010).
Las interacciones entre plantas y polinizadores tienen lugar cada
vez más en ecosistemas antropizados dominados por los cambios
de uso del suelo, tendencia que se acentuará en las siguientes dé-
cadas a medida que la población humana aumente (Tilman et al.
2001). En este trabajo revisamos los mecanismos a través de los
cuales los cambios de uso del suelo afectan a los insectos polini-
zadores –principalmente polinizadores nativos y silvestres–, los pa-
trones generales observados y los efectos particulares de distintos
tipos de cambio de uso del suelo (agricultura, ganadería y urbani-
zación) sobre la abundancia y diversidad de polinizadores, las
redes planta-polinizador y el servicio polinización que proporcionan
a las plantas. Por último, apuntamos algunas medidas de restau-
ración que pueden contribuir a mitigar estos efectos y diferentes
líneas de investigación que requieren futuro trabajo.
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Los cambios de uso del suelo destruyen, fragmentan
y degradan el hábitat de los polinizadores

Los cambios en el uso del suelo son modificaciones antropo-
génicas de la superficie terrestre que conllevan pérdida, fragmen-
tación y degradación del hábitat natural (Winfree et al. 2011). Estos
cambios, a través de la alteración de los recursos disponibles, tie-
nen efectos a diferentes escalas (individuos, poblaciones, comuni-
dades) sobre los polinizadores, las plantas que polinizan y sus
interacciones (Kremen et al. 2007).

Destrucción del hábitat
Actualmente, la pérdida de hábitat es la principal causa de ame-

naza para la supervivencia de muchas especies, y se prevé que lo
continúe siendo en el futuro (Sala et al. 2000). La presencia de po-
linizadores está positivamente asociada con la presencia de los re-
cursos naturales de los que dependen, tales como flores
(Steffan-Dewenter y Tscharntke 2001; Potts et al. 2003), lugares de
anidamiento (Potts et al. 2005; Williams et al. 2010) y sitios de ovi-
posición (Johst et al. 2006). Los cambios de uso del suelo implican,
en numerosas ocasiones, reducciones de la cantidad de hábitat na-
tural en el paisaje y por tanto suponen para los polinizadores una
pérdida de recursos. Esto conduce inevitablemente a una disminu-
ción de la abundancia y riqueza y a cambios en la composición de
la comunidad de polinizadores en los reductos de hábitat natural
que permanecen – principalmente en los de menor tamaño – o en
el nuevo hábitat antropogénico generado (Cane et al. 2006; Stef-
fan-Dewenter et al. 2006; Brosi et al. 2008).

Fragmentación del hábitat
Los cambios de uso del suelo que destruyen el hábitat también

producen simultáneamente fragmentación, es decir, cambios en la
configuración espacial del hábitat remanente (tamaño, conectivi-
dad, bordes). Sin embargo, con frecuencia los efectos específicos
de cada proceso – pérdida de hábitat y fragmentación – son difíciles
de separar (Hadley y Betts 2012). En general, tanto la abundancia
como la diversidad de plantas y polinizadores se reducen al dismi-
nuir el tamaño y la conectividad de los fragmentos de hábitat (Stef-
fan-Dewenter 2002; Fahrig 2003; Xiao et al. 2016). El tamaño del
fragmento es un parámetro simple que predice bien la riqueza de
insectos porque los fragmentos más grandes contienen mayor nú-
mero de recursos y microhábitats (Steffan-Dewenter 2002;
Tscharntke et al. 2002). Cuando los recursos florales y de anida-
miento no son suficientes dentro de los fragmentos, la conectividad
entre fragmentos es fundamental, ya que los polinizadores depen-
den de otros fragmentos de hábitat cercanos para la obtención de
recursos complementarios (Mandelik et al. 2012; Neame et al.
2013; Wray y Elle 2015). El aislamiento de los fragmentos tiene un
efecto negativo sobre los polinizadores (Steffan-Dewenter 2002;
Fahrig 2003; Ricketts et al. 2008), aunque su impacto depende del
grado de movilidad de los diferentes taxones (Steffan-Dewenter et
al. 2002, 2006; Westphal et al. 2006), de la configuración espacial
de los fragmentos en su área de forrajeo y de la cantidad de hábi-
tats de alta calidad existentes en la matriz de paisaje que rodea a
los fragmentos (Potts et al. 2010; Kennedy et al. 2013; Wray y Elle
2015). Por otro lado, la fragmentación del hábitat también aumenta
la proporción de bordes, y por lo tanto el ‘efecto borde’ (Murcia
1995). Los bordes son lugares donde dos tipos de hábitats se jun-
tan y por esto, suelen tener efectos locales positivos sobre la abun-
dancia y diversidad de polinizadores; sin embargo, muchas
especies no están presentes en ellos por lo que fragmentos con
una alta proporción de bordes se suelen considerar de poco valor
para la conservación (Tscharntke et al. 2002). La forma del frag-
mento afecta a la importancia relativa del tamaño del borde y la ex-
tensión de sus efectos (Ewers y Didham 2007).

La fragmentación además puede reducir el flujo génico entre
poblaciones de insectos (Davis et al. 2010; Jha y Kremen 2013a;
Jha 2015; López-Uribe et al. 2015) lo que podría comprometer su
supervivencia a largo plazo.

Degradación del hábitat
Los cambios de uso del suelo también pueden degradar el há-

bitat, es decir, reducir su calidad y/o modificar sus condiciones.
Ejemplos de degradación del hábitat asociados a los cambios de
uso del suelo y que afectan a los polinizadores son la contaminación
con sustancias tóxicas, la modificación de variables físicas (micro-
clima, luminosidad) o la proliferación de especies invasoras. Por
ejemplo, el uso del suelo para agricultura intensiva a menudo va li-
gado a la utilización de insecticidas con efectos letales o sub-letales
para los polinizadores (Potts et al. 2010). Los insecticidas provocan
la mortalidad de los polinizadores por intoxicación directa (Alston et
al. 2007) y pueden tener efectos negativos sobre la abundancia y
diversidad de abejas silvestres, su anidamiento, comportamiento,
crecimiento de la colonia y reproducción (Brittain et al. 2010; Gill et
al. 2012; Rundlöf et al. 2015). Por otro lado, los herbicidas y fertili-
zantes afectan a los polinizadores indirectamente, disminuyendo la
disponibilidad de recursos florales (Gabriel y Tscharntke 2007;
Holzschuh et al. 2008). En áreas urbanas la calidad del hábitat para
los polinizadores también puede disminuir debido a la reducción y
homogenización de la vegetación, las actividades humanas que mo-
difican el microclima o la presencia de contaminantes en el aire y el
suelo (Harrison y Winfree 2015). Además, tanto las plantas como
los polinizadores no nativos son desproporcionadamente más abun-
dantes en paisajes antropogénicos (Morales y Aizen 2002; Ishii et
al. 2008; Williams et al. 2011), ya sea porque se han introducido ac-
cidentalmente o intencionadamente, para su uso en jardinería o con
fines de manejo agrícola. Los polinizadores exóticos pueden afectar
a las comunidades nativas de polinizadores a través de la compe-
tencia por los recursos florales y de anidamiento, así como también
mediante la introducción de agentes patógenos; y las plantas intro-
ducidas pueden desplazar a las plantas locales modificando la com-
posición de las comunidades (Stout y Morales 2009).

Efectos del cambio de uso del suelo sobre los
polinizadores: patrones generales

Las respuestas de los polinizadores a los cambios en el uso del
suelo son predominantemente negativas, aunque muy variables
entre grupos taxonómicos, especies y estudios. Aún así, de esta
diversidad de respuestas se pueden extraer algunos patrones ge-
nerales relacionados con la intensidad de los cambios producidos
en el hábitat que afectan a la disponibilidad de recursos y con los
rasgos de las especies de polinizadores (Winfree et al. 2009; Win-
free et al. 2011; De Palma et al. 2015).

Intensidad de los cambios y disponibilidad de recursos
Los cambios extremos en el uso del suelo, independientemente

del tipo de cambio, suelen resultar en efectos muy negativos, mien-
tras que cambios leves o moderados muestran pocos efectos o in-
cluso efectos positivos sobre los polinizadores (Winfree et al. 2009;
Potts et al. 2010; Winfree et al. 2011). De hecho, los paisajes agrí-
colas manejados de manera extensiva pueden ser buenos hábitats
para muchas especies de polinizadores (Winfree et al. 2007, Brosi
et al. 2008), igual que las áreas urbanas o suburbanas (Cane et al.
2006; Fortel et al. 2014; Baldock et al. 2015). Más aún, algunos es-
tudios han mostrado que el uso del suelo moderado puede maximi-
zar la riqueza y abundancia de polinizadores (Hogsden y Hutchinson
2004; Tscharrntke et al. 2008; Lázaro et al. 2016a) y de interacciones
de polinización (Lázaro et al. 2016b). Probablemente, esto ocurre
porque un uso moderado del suelo aumenta la heterogeneidad de
hábitats, incrementando así la diversidad de recursos y nichos (Tews
et al. 2004; Cane et al. 2006; Winfree et al. 2008). Como regla gene-
ral, los cambios de uso del suelo cuyas intensidades de perturbación
disminuyen los recursos florales también disminuyen los polinizado-
res, mientras que los cambios del uso del suelo cuyas intensidades
aumentan los recursos florales tienen un impacto positivo sobre los
polinizadores (revisado en Winfree et al. 2011). Por tanto, los polini-
zadores parecen responder más consistentemente a cambios en los
recursos que a los cambios en el uso del suelo en sí mismos. 
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Rasgos de los polinizadores
La respuesta de los polinizadores frente a los distintos tipos de

cambios de uso del suelo depende de los rasgos particulares de
cada especie, que a menudo covarían. La vulnerabilidad de los po-
linizadores está principalmente relacionada con su nivel de espe-
cialización, su movilidad, su grado de sociabilidad, el lugar de
anidamiento, su fenología y tasa de reproducción (Williams et al.
2010; Winfree et al. 2011, De Palma et al. 2015; Fig. 1).

Nivel de especialización – En general los taxones especialistas,
es decir, aquéllos que requieren un tipo particular de hábitat o de
recursos en su fase adulta o larvaria, son más sensibles a los cam-
bios del uso del suelo que los generalistas, que son capaces de uti-
lizar un amplio rango de hábitats o recursos diferentes (Winfree et
al. 2011; De Palma et al. 2015). Así se ha observado en sírfidos
(Schweiger et al. 2007; Meyer et al. 2009), mariposas y polillas
(Hogsden y Hutchinson 2004; Ockinger et al. 2010; Bergerot et al.
2011) o avispas (Zanette et al. 2005). En abejas, las especies mo-
nolécticas u oligolécticas también tienden a ser menos frecuentes
en hábitats perturbados por usos del suelo urbanos o agrícolas
(Steffan-Dewenter 2002; Cane et al. 2006; Williams et al. 2010; De
Palma et al. 2015).

Movilidad – Los efectos de la destrucción y fragmentación del
hábitat natural como consecuencia de los cambios en el uso de
suelo son menores en especies de polinizadores con rangos de
vuelo largos, que son por tanto capaces de buscar recursos en par-
ches de hábitat complementarios distantes, que en especies con
rangos de vuelo cortos (Steffan-Dewenter et al. 2002; Westphal et
al. 2006). De acuerdo con esto, en mariposas, polillas y sírfidos se
ha mostrado que las especies con menor movilidad son más sus-
ceptibles a los cambios de uso del suelo (Schweiger et al. 2007;
Meyer et al. 2009; Ockinger et al. 2010). En las abejas, el tamaño
corporal se correlaciona con la distancia de forrajeo respecto a su
lugar de anidamiento (Greenleaf et al. 2007). Se ha visto que este
rasgo influye sobre su sensibilidad frente al aislamiento del hábitat
Williams et al. 2010) y los cambios de uso del suelo (De Palma et
al. 2015), si bien las especies de tamaño pequeño no son siempre
más vulnerables (Cane et al. 2006; Winfree et al. 2007). Además,
las diferencias en el grado de movilidad influyen sobre la escala es-
pacial en la que los cambios en los usos del suelo afectan a los po-
linizadores. Por ejemplo, las abejas solitarias responden a pérdidas
de hábitat natural a escalas pequeñas de hasta 750 m, mientras
que otras abejas sociales responden a escalas más grandes, en
especial Apis melifera, que responde a un radio de 3000 m (Stef-
fan-Dewenter et al. 2002).

Grado de sociabilidad – Las distintas especies de abejas pueden
variar en su grado de sociabilidad (solitarias, semisociales, euso-
ciales; Fig. 1a, b), un rasgo importante que modula la sensibilidad
de las especies a las alteraciones antropogénicas. Varios trabajos
han mostrado que globalmente las abejas sociales son más vulne-
rables a los cambios en el uso del suelo que las solitarias (Ricketts
et al. 2008; Winfree et al. 2009; Williams et al. 2010; Kennedy et al.
2013), aunque los mecanismos que hay detrás de esta respuesta
aún no se conocen bien. Se ha sugerido que la mayor sensibilidad
de las especies sociales puede estar relacionada con el gran ta-
maño y persistencia de sus colonias que favorecería la bio-acumu-
lación de pesticidas y extendería el tiempo de exposición de los
individuos durante su ciclo vital completo (Williams et al. 2010; Brit-
tain y Potts 2011). En particular, las abejas sociales parecen ser
más sensibles a la intensificación agrícola que al pastoreo, un tipo
de uso del suelo que afecta más a la ocurrencia de abejas solitarias
(De Palma et al. 2015). En paisajes urbanos, algunos estudios han
mostrado que la diversidad y abundancia de abejas solitarias y se-
misociales es mayor que en áreas naturales (Sirohi et al. 2015),
pero parece ser que las abejas solitarias prefieren zonas periurba-
nas mientras que las sociales son más abundantes en el núcleo ur-
bano (Banaszak-Cibicka y Zmihorski 2012).

Lugar de anidamiento – En el caso de las abejas, el lugar de ani-
damiento determina su vulnerabilidad ante distintas alteraciones an-
tropogénicas y tipos concretos de cambios de uso del suelo (Williams

et al. 2010; Winfree et al. 2011; De Palma et al. 2015; Fig. 1c, d).
Las transformaciones del suelo relacionadas con la agricultura se
asocian con una pérdida de abejas que anidan en cavidades por en-
cima del suelo, mientras que las especies de abejas que construyen
nidos bajo tierra aumentan probablemente por el incremento de la
superficie de suelo desnudo (Williams et al. 2010). Por el contrario,
la urbanización favorece más a las abejas que anidan en cavidades
por encima del suelo que a las que excavan nidos subterráneos
(Cane et al. 2006; Neame et al. 2013; De Palma et al. 2015), ya que
estas especies pueden encontrar oportunidades para anidar en agu-
jeros o grietas de estructuras y construcciones urbanas.

Fenología y tasa de reproducción – Especies de abejas con pe-
riodos de vuelo cortos o que comienzan su actividad de manera
temprana también suelen verse más afectadas por las alteraciones
asociadas a los cambios de uso del suelo (Banaszak-Cibicka y Zmi-
horski 2012; De Palma et al. 2015). Algunos estudios también han
mostrado que las especies univoltinas (Hogsden y Hutchinson
2004; De Palma et al. 2015) y las que tienen tasas de reproducción
más bajas (Ockinger et al. 2010) son más susceptibles a algunos
cambios antropogénicos.
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Figura 1. Los rasgos de los polinizadores determinan su grado de
vulnerabilidad frente a las distintas perturbaciones antropogénicas
asociadas a cada tipo de cambio de uso del suelo. Algunas espe-
cies pueden verse favorecidas (‘especies ganadoras’) y otras per-
judicadas (‘especies perdedoras’). Por ejemplo, los usos agrícolas
afectan más negativamente a las abejas sociales que a las abejas
solitarias y la urbanización aumenta la abundancia especies que
construyen nidos en cavidades por encima del suelo pero dismi-
nuye la de las especies que excavan nidos subterráneos. (a) Bom-
bus terrestris, una abeja social, visitando una flor de Carlina
corymbosa. (b) La especie solitaria Andrena agilissima sobre una
flor de Brassica balearica. (c) Nido de Megachile sicula construido
en una pared de piedra. (d) Nido subterráneo de Eucera elongatula
con una abeja hembra asomada en su entrada. Fotos: C. Tur.
Figure 1. Pollinator traits determine their vulnerability to different
anthropogenic perturbations associated with each land-use change
type. Some species may be favored (‘winner species’) whereas
others disadvantaged (‘loser species’). For instance, agricultural
uses affect more negatively social bees than solitary bees, and ur-
banization increases the abundance of species that build nests in
cavities above-ground whereas it decreases that of species that dig
nests below-ground. (a) Bombus terrestris, a social bee, visiting a
flower of Carlina corymbosa. (b) The solitary species Andrena agi-
lissima on a flower of Brassica balearica. (c) Nest of Megachile si-
cula built on a stone wall. (d) Underground nest of Eucera
elongatula with a female bee poking in the entrance. Photos: C. Tur.



Principales cambios de uso del suelo y su impacto
sobre los polinizadores

Los cambios antropogénicos del suelo más comunes son la
conversión de hábitat natural a usos agrícolas, ganaderos y urba-
nos (Fig. 2). El porcentaje de territorio dedicado a la agricultura y
asentamientos urbanos supone un 39% de la superficie terrestre
no cubierta por hielo (Ellis et al. 2010) y se espera que, para el
2050, 109 hectáreas más se conviertan a agricultura para alimentar
a la creciente población humana (Tilman et al. 2001). Los pastizales
(26% de la superficie) o hábitats seminaturales inmersos en paisa-
jes agrícolas y habitados ocupan el 37% de la tierra, mientras que
la parte urbana o suburbana comprende cerca de un 8% de la su-
perficie de la tierra (Ellis et al. 2010).

Agricultura
La conversión de áreas naturales en áreas de cultivo modifica

la abundancia y disponibilidad de los recursos florales y de anida-
miento necesarios para los polinizadores, aunque los cambios de-
penderán del tamaño, el tipo y la diversidad de los cultivos (ej.
monocultivo), así como de las prácticas concretas de manejo (ej.
rotación de cultivos, mantenimiento de la vegetación ruderal, agri-
cultura ecológica) (Fig. 2a). Se piensa que la intensificación agrí-
cola es uno de los mayores responsables de la pérdida de
polinizadores (Kremen et al. 2002; Tscharntke et al. 2005; Batáry
et al. 2011) y de los servicios de polinización (Garibaldi et al. 2013).
Se caracteriza por la destrucción y fragmentación del hábitat natu-
ral, además de por su degradación debido al incremento de la uti-
lización de productos agroquímicos y sistemas de mecanización
que afectan directa e indirectamente a los polinizadores (Nicholls y
Altieri 2013).

Efectos sobre la abundancia y diversidad de polinizadores – El
número de visitas totales y la riqueza de polinizadores en los culti-
vos (Ricketts et al. 2008), así como su estabilidad espacial y tem-
poral (Garibaldi et al. 2011) aumentan conforme disminuye la
distancia de los cultivos a las áreas naturales o seminaturales. Ade-
más, tanto la abundancia como la riqueza de polinizadores en los
cultivos aumentan con la heterogeneidad del paisaje agrícola (Run-
dlöf et al. 2008), siendo los monocultivos intensivos los que más se
benefician de estos efectos de paisaje (Kennedy et al. 2013).

Respecto a las prácticas de manejo, se ha observado que las
visitas de polinizadores y su diversidad son mayores en cultivos di-
versificados que en monocultivos (Kremen y Miles 2012; Nicholls y
Altieri 2013), porque los monocultivos reducen la diversidad floral
y sólo proporcionan recursos durante un tiempo limitado (Nicholls
y Altieri 2013). A pesar de esto, la diversificación de cultivos no es
por sí sola suficiente para mantener un nivel idóneo de polinización,
sino que debe combinarse con otras prácticas que favorezcan la
presencia de polinizadores (Kremen y Miles 2012). Las prácticas
mecánicas asociadas a la intensificación agrícola y la aplicación de
herbicidas resultan en la pérdida de los márgenes de los campos y
las malas hierbas que proporcionan sitios de anidamiento y recur-
sos florales importantes para los polinizadores (Holszschuh et al.
2008). Además, el uso de fertilizantes inorgánicos también puede
desencadenar la pérdida de polinizadores a través de la homoge-
neización de las comunidades de flores (Wesche et al. 2012), y el
uso de pesticidas afecta directamente la supervivencia y el éxito
reproductivo de los polinizadores (Potts et al. 2010; Gill et al. 2012;
Rundlöf et al. 2015). Por este motivo, se han encontrado efectos
positivos de la agricultura ecológica sobre los polinizadores (Hols-
zschuh et al. 2008; Rundlöf et al. 2008; Kennedy et al. 2013), aun-
que los efectos dependen sobre todo del contexto de paisaje. En
general, los efectos negativos de la intensificación agrícola (con-
vencional vs. orgánica) sobre la abundancia y riqueza de poliniza-
dores son más fuertes en paisajes simples (baja cobertura de
hábitats seminaturales, paisajes homogéneos) que en paisajes
complejos, lo que indica efectos sinérgicos de estas dos presiones
(Rundlöf et al. 2008; Batáry et al. 2011).

Efectos sobre las redes planta-polinizador – La pérdida y frag-
mentación del hábitat asociadas a la intensificación agrícola pue-
den resultar en una pérdida de interacciones de las redes de
polinización, siendo las interacciones más especializadas aquellas
que se pierden primero (Aizen et al. 2012), así como en un incre-
mento de la modularidad de las redes planta-polinizador que podría
disminuir su estabilidad (Spiesman y Inouye 2013).

Los estudios que han evaluado cómo las distintas prácticas de
manejo agrícola influyen sobre la estructura de las redes de inter-
acciones planta-polinizador no son muy numerosos, por tanto, to-
davía es pronto para generalizar acerca de sus efectos. Por
ejemplo, el mantenimiento de la vegetación ruderal en los campos
de cultivo es una práctica beneficiosa para incrementar la diversi-
dad de polinizadores y la productividad de los cultivos, sin embargo,
no ha mostrado tener ningún efecto sobre las propiedades y es-
tructura de las redes de polinización (Carvalheiro et al. 2011). Tam-
poco se han encontrado diferencias entre redes planta-polinizador
en cultivos de viña orgánicos y convencionales, aunque el número
de interacciones es mayor en los viñedos orgánicos (Kehinde y
Samways 2014). Por otro lado, la alteración del hábitat con una me-
canización intensa que destruye la vegetación simplifica las redes
de interacción y convierte a Apis mellifera en la especie poliniza-
dora predominante a medida que se incrementa el nivel de altera-
ción (Carman y Jenkins 2016). También se ha comprobado que en
fragmentos agrícolas las redes son más generalistas que en frag-
mentos de hábitat restaurados (Marrero et al. 2014), mientras que
en los bordes entre tierras de cultivo y áreas de bosque las redes
son más diversas y de mayor tamaño, ya que estas zonas albergan
mayor cantidad de flores (Hagen y Kraemer 2010). En las áreas
agrícolas la calidad y heterogeneidad del paisaje que rodea a los
fragmentos son factores determinantes de la estructura de las
redes, ya que tienen efectos positivos sobre su tamaño, conectivi-
dad y anidamiento (Moreira et al. 2015).

Efectos sobre el servicio polinizador – Los polinizadores silves-
tres contribuyen significativamente en la polinización de un gran
número de cultivos (Kremen et al. 2002; Morandin y Winston 2006;
Winfree et al. 2008) y a menudo son más efectivos que la abeja de
la miel. La utilización de Apis mellifera sólo puede complementar,
pero nunca sustituir, la polinización por insectos silvestres (Gari-
baldi et al. 2013). En cultivos orgánicos cercanos a áreas naturales,
las abejas silvestres pueden proporcionar todos los servicios de po-
linización incluso cuando los requerimientos de polinización son
elevados (Kremen et al. 2002). Por esta razón, los polinizadores
silvestres, en particular las abejas, constituyen un recurso natural
muy valioso para los cultivos (Klein et al. 2007). Un aumento en la
abundancia y diversidad de polinizadores silvestres no sólo incre-
menta la cantidad (Klein et al. 2007; Garibaldi et al. 2013), sino tam-
bién la calidad (Brittain et al. 2014) de la producción de muchos
cultivos, y por consiguiente aumentan también las ganancias netas
obtenidas por los agricultores (Morandin y Winston 2006). Además,
como la composición de las comunidades de polinizadores sufre
variaciones interanuales, una diversidad elevada garantiza el man-
tenimiento del servicio de polinización (Kremen et al. 2002).

Varias revisiones han mostrado que los servicios de polinización
en paisajes agrícolas disminuyen con la pérdida extrema de hábitat
y/o con la distancia a hábitats naturales (Ricketts et al. 2008; Win-
free et al. 2009; Garibaldi et al. 2011). Aunque la primera síntesis
de estudios en tierras de cultivo no evidenciaba claramente que el
declive de polinizadores observado al incrementarse la distancia a
áreas naturales estuviera acompañado por una disminución gene-
ral de la producción de frutos y semillas (Ricketts et al. 2008), una
síntesis posterior (Garibaldi et al. 2011), mostró una disminución
en la producción de los cultivos, así como una menor estabilidad
espacial de la producción con el aislamiento. A pesar de que toda-
vía hay pocos trabajos que comparen cómo las acciones de manejo
a nivel local y las de paisaje afectan a los servicios de polinización
en sistemas agrícolas (Kremen y Miles 2012), algunos de ellos han
mostrado que, en general, las variables a nivel de paisaje superan
a los efectos locales (Kremen et al. 2002; Carvalheiro et al. 2010).
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Ganadería
El pastoreo de ganado modifica la comunidad de plantas a tra-

vés de la herbivoría, el pisoteo y la fertilización del suelo por las ex-
cretas de los animales (Pykälä 2004; Navarro et al. 2006; Scohier
y Dumont 2012), y por tanto, altera la densidad y diversidad de flo-
res disponibles para los polinizadores (Vázquez y Simberloff 2004;
Mayer et al. 2006; Xie et al. 2008). Además, cuando se incrementa
la intensidad de forrajeo, se reduce la estructura de la vegetación,
la estabilidad del suelo y la cobertura herbácea, mientras que au-
mentan la compactación del suelo y las zonas con suelo desnudo
(Kimoto et al. 2013) (Fig. 2b).

Efectos sobre la abundancia y diversidad de polinizadores – El
impacto del pastoreo de ganado sobre los polinizadores se ha es-
tudiado sobre todo en abejas y mariposas (Roulston y Goodell
2011; Scohier y Dumont 2012), mientras que otros grupos de in-
sectos han recibido menos atención. Los trabajos que han anali-
zado la relación entre la intensidad de forrajeo y la abundancia o
diversidad de polinizadores han encontrado resultados variables
en signo (positivos o negativos) y magnitud entre distintos grupos
de polinizadores (Sjödin et al 2008; Murray et al. 2012), especies
de un mismo género (Carvell 2002) o taxones a lo largo de la esta-
ción (Kimoto et al. 2013; Lázaro et al. 2016a). Además, el momento
y la intensidad de forrajeo son dos factores que afectan decisiva-
mente a las respuestas observadas de los polinizadores (Carvell
2002; Scohier y Dumont 2012; Lázaro et al. 2016a).

Diversos estudios han mostrado que el forrajeo causa disminu-
ciones en la abundancia y diversidad de abejas (Kruess y
Tscharntke 2002; Hatfield y LeBuhn 2007), mariposas (Kruess y
Tscharntke 2002; WallisDeVries et al. 2007), escarabajos (Mayer
et al. 2006; Sjödin et al 2008) o sírfidos (Sjödin et al 2008). Estas
disminuciones se han relacionado sobre todo con los impactos ne-
gativos de la herbivoría sobre las comunidades de flores (Mayer et
al. 2006; Roulston y Goodell 2011). Sin embargo, el pisoteo de los
animales también podría afectar directamente a los polinizadores
al incrementar la mortalidad de los individuos y la destrucción de
sus nidos (Sjödin 2007), o bien indirectamente mediante la dismi-
nución de la disponibilidad de refugios para los polinizadores en la
vegetación (Potts et al. 2009).

Por el contrario, otros trabajos no han encontrado ninguna re-
lación entre el forrajeo y la abundancia y riqueza de abejas y mari-
posas (Sjödin et al 2008), o han encontrado efectos positivos sobre
la riqueza de abejas (Carvell 2002; Vulliamy et al. 2006; Morandin
et al. 2007), mariposas (Scohier y Dumont 2012) y escarabajos
(Scohier y Dumont 2012).También se ha mostrado que el forrajeo
a intensidades intermedias puede maximizar la diversidad y abun-
dancia de polinizadores (Kearns y Olivera 2009; Lázaro et al.
2016a). Por tanto, el efecto del pastoreo sobre los polinizadores
puede variar de positivo a negativo dependiendo de la manera en
la que el ganado modifica la vegetación y de si la intensidad de fo-
rrajeo observada incrementa o disminuye los recursos florales uti-
lizados por los polinizadores (Carvell 2002; Mayer et al. 2006;
Sjödin et al 2008; Kimoto et al. 2013). Las diferentes respuestas
observadas de los grupos polinizadores también pueden estar re-
lacionadas con sus necesidades específicas de forrajeo y anida-
miento (Carvell 2002; Goulson 2003). Por ejemplo, el pastoreo del
ganado genera áreas de suelo desnudo que favorecen principal-
mente a las especies de polinizadores que anidan bajo tierra (Potts
et al. 2003; Vulliamy et al. 2006; Murray et al. 2012).

Efectos sobre las redes planta-polinizador – El pastoreo cambia
la abundancia y diversidad de flores y polinizadores, afectando por
tanto a la estructura y dinámica de toda la comunidad de interac-
ciones (Potts et al. 2003; Vanbergen et al. 2014; Lázaro et al.
2016b). Sin embargo, los efectos de esta perturbación sobre las
redes planta-polinizador aún no están claros. Vázquez y Simberloff
(2003) encontraron en diferentes comunidades argentinas, que el
pastoreo de ganado modificaba unas pocas interacciones muy fre-
cuentes. Vanbergen et al. (2014) compararon sitios sin pastoreo y
con pastoreo en Escocia y mostraron que el pastoreo aumentaba

el tamaño, la diversidad, y la generalización de las redes. Un resul-
tado similar fue encontrado por Yoshihara et al. (2008) cuando com-
pararon sitios sin pastoreo con sitios fuertemente pastoreados en
Mongolia, mientras que a niveles intermedios de pastoreo encon-
traron una menor diversidad y generalización de la red de poliniza-
ción (Yoshihara et al. 2008). En este último estudio, sin embargo,
los gradientes de pastoreo se asociaron con diferentes tipos de her-
bívoros (ovejas y cabras frente a las vacas y caballos) y, por lo
tanto, estos dos efectos no pudieron ser separados. Por contra, Lá-
zaro et al. (2016b) encontraron en el Mediterráneo que las redes a
intensidades intermedias de pastoreo eran más grandes, más ge-
neralizadas y modulares, y que contenían interacciones más diver-
sas y equilibradas, lo que sugiere que mantener un nivel moderado
de pastoreo por ovejas y cabras puede ser importante para preser-
var la complejidad y la diversidad biológica de comunidades medi-
terráneas ricas, que tienen una larga historia de pastoreo de estos
animales domésticos.

Efectos sobre el servicio polinizador – Algunos trabajos han mos-
trado un efecto negativo del pastoreo sobre la fecundidad de las
plantas en respuesta a la pérdida de polinizadores (Vázquez y Sim-
berloff 2004; Hegland et al. 2005; Lázaro et al. 2016a), mientras que
otros atribuyen el efecto negativo del pastoreo sobre la reproducción
de las plantas a la disminución de su densidad por el propio efecto
del forrajeo (Vázquez y Simberloff 2004). Sin embargo, el servicio
polinizador y la reproducción de algunas plantas también se pueden
ver beneficiados por el pastoreo al disminuir la competencia con
otras plantas y aumentar la disponibilidad de recursos abióticos
(Ågren et al. 2006) o por la mayor atracción de polinizadores a há-
bitats más diversos (con pastoreo) (Vanbergen et al. 2014).

Urbanización
La urbanización supone pérdida y fragmentación del hábitat na-

tural e implica una serie de transformaciones físicas y biológicas del
hábitat que difícilmente los procesos de sucesión ecológica pueden
revertir (McKinney 2002; Pickett et al. 2011) y que afectan a los po-
linizadores (Fig. 2c). La urbanización reduce la cobertura vegetal,
incrementa las superficies pavimentadas y aumenta la heterogenei-
dad espacial, ya que transforma el paisaje en un complejo mosaico
de áreas construidas que se entremezclan con áreas verdes (Cade-
nasso et al. 2007). Sin embargo, las áreas urbanas se caracterizan
por la homogeneidad biótica debido a la sustitución de especies na-
tivas por exóticas y a la expansión de un número reducido de espe-
cies que proliferan en estos ambientes antrópicos (McKinney 2006).
Además, las actividades que se desarrollan en las zonas urbanas
modifican las condiciones microclimáticas del hábitat – las ciudades
son ‘islas de calor’ – generan contaminación lumínica y aumentan la
contaminación del aire y el suelo (Harrison y Winfree 2015).

Efectos sobre la abundancia y diversidad de polinizadores – Nu-
merosos estudios concluyen que el incremento de la urbanización
disminuye la riqueza y abundancia de especies de abejas (Hernan-
dez et al. 2009, Martins et al. 2013), avispas (Zanette et al. 2005),
abejorros (Ahrné et al. 2009), mariposas (Bergerot et al. 2011; Cas-
ner et al. 2014), sírfidos (Bates et al. 2011) y polillas (Bates et al.
2014). Las disminuciones de polinizadores en áreas urbanas se
han relacionado con el impacto negativo de las superficies pavi-
mentadas sobre la disponibilidad de recursos y sustratos adecua-
dos para el anidamiento de las abejas (Jha y Kremen 2013b; Geslin
et al. 2016), la contaminación por metales pesados del néctar y el
polen de las plantas utilizadas por los polinizadores (Morón et al.
2012), la mortalidad por colisión con los vehículos que circulan por
las carreteras (Baxter-Gilbert et al. 2015) o la aplicación de pestici-
das y herbicidas en jardines (Muratet y Fontaine 2015). Sin em-
bargo, algunos estudios no observan diferencias en abundancia o
número de especies de polinizadores entre localidades sometidas
a distintos niveles de urbanización (Kearns y Oliveras 2009; Ba-
naszak-Cibica y Zmihorski 2012) o entre paisajes urbanos, rurales
y naturales (Baldock et al. 2015). Niveles de urbanización modera-
dos pueden albergar mayor riqueza y abundancia de mariposas
(Blair y Launer 1997; Hogsden y Hutchinson 2004) y abejas (Fortel
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et al. 2014) que áreas sin urbanizar. Se ha mostrado incluso, que
en algunos casos las áreas urbanas pueden albergar una riqueza
mayor de abejas que áreas de cultivo (Baldock et al. 2015) o re-
servas naturales (Sirohi et al. 2015). En las áreas urbanas la dis-
ponibilidad de recursos florales para los polinizadores y su dinámica
temporal son muy diferentes respecto a las áreas naturales o agrí-
colas, probablemente debido a la irrigación continua de las zonas
verdes y a la presencia de plantas ornamentales exóticas que flo-
recen en momentos diferentes a los de las plantas nativas, lo que
induce a su vez cambios en la dinámica poblacional de los polini-
zadores (Gotlieb et al. 2011; Wray y Elle 2015) y permitiría mante-
ner su abundancia más estable (Leong et al. 2016).

Por tanto, como ocurre con otros usos del suelo, el grado de in-
tensidad de la urbanización influye sobre la magnitud y el signo de
sus efectos sobre la diversidad y abundancia de polinizadores. Sin
embargo, resulta difícil caracterizar adecuadamente el grado de ur-
banización de la matriz de paisaje, ya que existe una gran hetero-
geneidad dentro de las propias ciudades en las características
locales de los distintos tipos de parches de hábitat remanente (ej.
tipo de vegetación, riqueza floral, área, número de márgenes, op-
ciones de manejo) que afectan a la riqueza, abundancia y compo-
sición observadas de las comunidades de polinizadores urbanos
(Bergerot et al. 2011; Matteson et al. 2013; Shwartz et al. 2013).
Además, las presiones antrópicas ligadas a la urbanización afectan
de manera diferente a las especies de polinizadores en función de
sus rasgos, por lo que se ha observado que en las zonas urbanas

la composición de las comunidades cambia con respecto a la de
áreas rurales o naturales adyacentes (Cane et al. 2006; Fortel et
al. 2014). Por ejemplo, parece ser que coleópteros, dípteros y lepi-
dópteros son más sensibles a la urbanización que los himenópteros
(Deguines et al. 2016) y que las condiciones climáticas asociadas
a la urbanización son más favorables para las especies termofílicas
y xerotérmicas, como parecen indicar los cambios de distribución
de algunas especies de abejas (Banaszak-Cibicka 2014).

Efectos sobre las redes planta-polinizador – El número de es-
tudios que han evaluado los efectos de la urbanización sobre las
redes de interacciones entre polinizadores y plantas es todavía muy
limitado. Las redes planta – polinizador de las zonas verdes urba-
nas presentan menor nivel de especialización (H2’) que las de
áreas naturales o tierras de cultivo cercanas (Gotlieb et al. 2011;
Baldock et al. 2015) y tienden a ser ricas en especies de visitantes
florales más generalistas (Geslin et al. 2013; Jedrzejewska-Szmek
y Zych 2013; Baldock et al. 2015), lo que podría deberse en parte
a la riqueza de plantas no-nativas en las zonas urbanas que atraen
a polinizadores generalistas (Lopezaraiza-Mikel et al. 2007). Por
tanto, la urbanización implica mayor homogenización funcional de
los polinizadores (Deguines et al. 2016). En un estudio con comu-
nidades experimentales de plantas en distintas localidades a lo
largo de un gradiente de urbanización se ha encontrado que las
redes de polinización de las áreas urbanas tienen menor número
de interacciones y sus interacciones se distribuyen de forma más
homogénea (Geslin et al. 2013).
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Figura 2. Los distintos tipos de uso del suelo (a: agricultura, b: ganadería y c: urbanización) causan destrucción y fragmentación del hábitat, pero además
implican diferentes factores de degradación que afectan directa o indirectamente – a través de la alteración de la disponibilidad de recursos florales y de
anidamiento – a la abundancia y riqueza de polinizadores. Fotos: C. Tur.
Figure 2. Distinct types of land uses (a: agriculture, b: livestock grazing, and c: urbanization) cause habitat loss and fragmentation, but also involve dif-
ferent degradation factors that affect pollinator abundance and richness directly or indirectly, by modifying the availability of floral and nesting resources.
Photos: C. Tur.



Efectos sobre el servicio polinizador – En las áreas urbanas los
servicios de polinización que proporcionan las comunidades de po-
linizadores silvestres son importantes para las actividades agrícolas
a pequeña escala (ej. huertos urbanos), para las plantas nativas
de los espacios verdes o para los árboles de los jardines (Haus-
mann et al. 2015). Los polinizadores urbanos también podrían ser
de importancia para mantener el servicio de polinización en hábitats
agrícolas o naturales adyacentes (Gill et al. 2016).

Existen pocos estudios que midan el éxito reproductivo de las
plantas en áreas urbanas y no se conoce bien cuál es la diferencia
en cantidad y calidad del servicio de polinización en áreas urbanas
respecto al de áreas naturales. Sin embargo, algunos estudios
muestran que plantas del centro urbano producen menos frutos o
semillas que plantas del área periurbana (Pellissier et al. 2012) o
de áreas naturales y agrícolas (Leong et al. 2014). Por el contrario,
otros estudios muestran un efecto positivo de la urbanización sobre
el éxito reproductivo en distintas especies de plantas (Verboven et
al. 2014; Theodorou et al. 2016), lo que sugiere que los servicios
de polinización en las áreas con un nivel de urbanización moderado
se mantienen.

Restauración de polinizadores en paisajes antropo-
génicos

Los cambios de uso del suelo seguirán ocurriendo de manera
inevitable como consecuencia del desarrollo de las actividades hu-
manas en el paisaje. Sin embargo, existen acciones de restaura-
ción, conservación y decisiones de gestión que se pueden llevar a
cabo para minimizar sus impactos negativos o incluso para trans-
formar estas zonas alteradas por la actividad humana en hábitats
favorables para los polinizadores. Cuando el paisaje presenta un
alto nivel de antropización restaurar incluso fragmentos de hábitat
pequeños puede ser beneficioso para restaurar la diversidad de po-
linizadores (revisado en Winfree 2010). En general, para preservar
los servicios de polinización en los paisajes antropogénicos es ne-
cesario mantener suficientes recursos para los polinizadores sil-
vestres (diversidad de hábitats, recursos florales, recursos de
anidamiento) y reducir los riesgos derivados del uso de agroquími-
cos y del movimiento de los polinizadores manejados (Dicks et al.
2016). Sin embargo, las acciones de restauración de polinizadores
deben adecuarse al tipo concreto de uso del suelo. A continuación
se mencionan sucintamente algunas acciones de conservación y
restauración que pueden contribuir a mitigar los efectos negativos
causados por los distintos usos del suelo sobre los polinizadores.

Restauración de polinizadores en las zonas agrícolas
Para aumentar los polinizadores en los paisajes agrícolas es im-

portante preservar o incrementar las áreas naturales o seminaturales
que rodean los campos de cultivo (Kremen et al. 2002; Steffan-De-
wenter et al. 2002), reducir el uso de agroquímicos, proporcionar re-
cursos florales dentro y alrededor de los cultivos (Nicholls y Altieri
2013) y romper la homogeneidad de los monocultivos con bordes no
cultivados, setos, praderas o bosques seminaturales (Tscharntke et
al. 2005). Se ha comprobado que no eliminar la vegetación ruderal
puede ser beneficioso para mantener las comunidades de abejas
en los paisajes cultivados (Morandin y Winston 2006). La mayoría
de acciones de restauración de polinizadores en los paisajes agrí-
colas están enfocadas en preservar la diversidad de recursos flora-
les disponibles (Kremen et al. 2007; Winfree 2010). Sin embargo,
la siembra de plantaciones mixtas de flores seleccionadas para
atraer y mantener a los polinizadores en las zonas de cultivo tam-
bién es una buena manera de restaurar polinizadores en áreas agrí-
colas (Carvell et al. 2007; Potts et al. 2009).

La agricultura ecológica ha mostrado ser una opción de manejo
eficiente para conservar los polinizadores principalmente cuando
el contexto paisajístico es muy homogéneo o está muy alterado
(Rundlöf et al. 2008; Batáry et al. 2011). Además, incrementar la
heterogeneidad espacial (González-Varo et al. 2013) y mantener
hábitats de alta calidad alrededor de los campos de cultivo (Ken-

nedy et al. 2013) puede contrarrestar los impactos negativos de la
agricultura intensiva.

Restauración de polinizadores en las zonas ganaderas
Las decisiones sobre cómo gestionar la ganadería deben ajus-

tarse a las necesidades particulares de conservación, las comuni-
dades concretas de plantas y el tipo de ganado, porque el
comportamiento de forrajeo y por tanto sus efectos sobre la vege-
tación varían entre distintas especies de animales. Reducir la can-
tidad de ganado por unidad de superficie o mantener mosaicos de
paisaje que combinen pastizales extensivos con campos que per-
manezcan sin pastar durante unos años, pueden ser decisiones de
manejo útiles para potenciar la diversidad de insectos polinizadores
en los pastizales (Kruess y Tscharntke 2002). Sin embargo, en co-
munidades mediterráneas con una larga historia de pastoreo por
ovejas y cabras, mantener un nivel moderado de pastoreo puede
ser importante para preservar la complejidad y la diversidad bioló-
gica (Lázaro et al. 2016b); aunque la conservación de especies
concretas de polinizadores puede, en algunos casos, requerir la eli-
minación total del pastoreo durante algunos meses del año (Lázaro
et al. 2016a).

Restauración de polinizadores en las zonas urbanizadas
Contrariamente a lo que podría parecer, las áreas urbanas son

ecosistemas capaces de mantener una biodiversidad considerable
de polinizadores por lo que recientemente los programas de con-
servación de polinizadores incluyen también iniciativas de restau-
ración en áreas urbanas (Hall et al. 2017). Un desarrollo urbanístico
sostenible que permita mantener espacios verdes diversos bien co-
nectados y reforzar la gran heterogeneidad de los paisajes urbanos
puede ayudar a incrementar la diversidad de especies al existir
mayor diversidad de hábitats (Zerbe et al. 2003; Sattler et al. 2010).
En este sentido, los jardines y las áreas verdes urbanas juegan un
papel importante para la conservación de la biodiversidad dada su
capacidad para actuar como refugio de polinizadores (Osborne et
al. 2008; Threlfall et al. 2015). Por ejemplo, sembrar plantas atrac-
tivas para las abejas en los jardines (Pawelek et al. 2009), instalar
estructuras artificiales para el anidamiento de las abejas (Gaston
et al. 2005; Fortel et al. 2016) o plantar vegetación nativa en los
márgenes de las carreteras (Hopwood 2008) son acciones de ges-
tión útiles para promover una mayor diversidad de polinizadores en
las áreas urbanas.
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