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García-Callejas, D., Torres, A. 2019. Restauración de interacciones ecológicas: medidas y consecuencias a escala de comunidad. Ecosis-
temas 28(2): 42-49. Doi.: 10.7818/ECOS.1748
La restauración de interacciones ecológicas es clave para recuperar la biodiversidad de ecosistemas degradados y otros atributos de los mismos.
Cada interacción restaurada modifica la estructura de la comunidad resultante a través de efectos directos (e.g., depredación) e indirectos, lo que
puede provocar cambios en su estabilidad o resiliencia ante perturbaciones.
En este trabajo abordamos de manera teórica cómo la restauración de interacciones en una comunidad con varios niveles tróficos afecta 1) la via-
bilidad potencial de la comunidad, 2) el número de especies que persisten en ella y 3) la importancia de los efectos indirectos (e.g., derivados de la
co-ocurrencia de varias especies) sobre la dinámica de la comunidad. Para ello simulamos el establecimiento progresivo de visitantes florales, fru-
gívoros y predadores en una comunidad, y medimos su impacto sobre dichas medidas.
Los resultados de nuestro modelo muestran la complejidad que comporta la reintroducción de especies en la cima de la cadena trófica. Las comu-
nidades con mayor estructura vertical muestran una mayor persistencia media de especies y una mayor importancia de efectos indirectos, mientras
que su viabilidad es menor que la de comunidades exclusivamente vegetales. Esta dicotomía se explica por el doble papel de las interacciones in-
troducidas: a mayor número de interacciones, la estabilidad del sistema disminuye, pero a su vez, estas interacciones atenúan variaciones deses-
tabilizantes en las tasas demográficas. Estos resultados enfatizan la necesidad de integrar diversas variables a escala de comunidad en estudios
sobre restauración de interacciones, para obtener una visión más completa sobre las trayectorias de los ecosistemas.
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García-Callejas, D., Torres, A. 2019. Restoration of ecological interactions: metrics and outcomes at the community scale. Ecosistemas
28(2): 42-49. Doi.: 10.7818/ECOS.1748
The restoration of ecological interactions is key for recovering the biodiversity and other attributes of degraded ecosystems. In particular, each inter-
action has the potential to alter the structure of the resulting community through direct and indirect effects (e.g., predation), which may result in
changes in community stability or resilience against perturbations.
In this study, we analyze using theoretical models how the restoration of ecological interactions in a multitrophic community modifies 1) the feasibility
domain of the community, 2) the average number of species that persist in it, and 3) the importance of indirect effects on species dynamics. We si-
mulate the progressive establishment of floral, frugivore and predator visitants in a community and measure its impact on such metrics.
Our results show the overall complex effect of restoring interactions at the top of the trophic chains. Communities with higher trophic structure are in
average more persistent, whereas their feasibility domain is lower than in plant-only communities. This apparent dichotomy is explained by the dual
role of the introduced interactions: an increase in the number of interactions is destabilizing, but it simultaneously mitigates destabilizing variations
on demographic rates. Overall, our results emphasize the need to integrate community-level metrics, such as those proposed here, in studies aiming
at improving our understanding of the restoration of ecological interactions and ecosystems trajectories.
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Introducción

Las actividades humanas afectan de manera directa a más de
un 77% de la superficie terrestre y un 87% de los océanos
(Cernansky 2018; IPBES 2018). La conservación de hábitats
relativamente libres de influencia humana es, por tanto, insuficiente
para revertir las tendencias actuales de pérdida de biodiversidad. La
degradación de ecosistemas asociada con actividades humanas

(e.g., caza o agricultura) a menudo conlleva cambios en la
composición de especies, con un claro sesgo hacia las especies
animales de gran tamaño, como depredadores y grandes herbívoros,
(Dirzo et al. 2014; Sandom et al. 2014; Ripple et al. 2015), y la
pérdida de interacciones ecológicas (Tylianakis et al. 2008). La
desaparición de estos grupos de especies e interacciones puede
implicar a su vez la pérdida de las funciones (e.g., polinización,
dispersión de semillas) que esas especies desempeñan en el
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ecosistema (Bakker et al. 2016; Galetti et al. 2018), lo que puede
acelerar la extinción local de especies y una mayor propensión del
ecosistema al colapso (Solé y Montoya 2001; Dunne et al. 2002).
Revertir la degradación de ecosistemas y recuperar la funcionalidad
asociada a la diversidad de especies e interacciones se convierte
entonces en una prioridad para combatir y mitigar los efectos del
cambio global (IPBES 2018). 

La restauración ecológica como disciplina científica busca i)
describir y cuantificar la degradación de ecosistemas respecto a un
estado determinado, ii) entender los factores que provocan dicha
degradación y iii) examinar y proponer vías de recuperación hacia
estados menos degradados (Palmer et al. 2016). Entre otros
objetivos, los procesos de restauración ecológica permiten
recuperar valores de biodiversidad cercanos a los valores
anteriores al deterioro (Newmark et al. 2017), así como mejorar la
funcionalidad de procesos ecosistémicos clave, como el reciclado
de nutrientes (Rey-Benayas et al. 2009) o la capacidad de retención
de agua en el suelo (Chen et al. 2014). Históricamente, los
programas de restauración ecológica se han sustentado sobre la
recuperación de la cubierta vegetal, priorizando la reintroducción
de especies vegetales autóctonas con el paso del tiempo. La idea
subyacente a estas actuaciones es que la comunidad animal sensu
lato y las funciones ecosistémicas se recuperarán eventualmente
una vez la comunidad vegetal sea devuelta a un estado similar al
que existía previo al deterioro. Esta visión está fuertemente
enraizada en la literatura científica sobre restauración ecológica:
en revisiones recientes, se estima que alrededor de un 70% de los
artículos sobre restauración ecológica se centran en comunidades
vegetales (McAlpine et al. 2016).

Sin embargo, estas ideas sobre la recuperación de
comunidades completas después de procesos de restauración
vegetal no han sido probadas de manera consistente. Las
comunidades ecológicas naturales albergan una enorme variedad
de especies, no sólo vegetales. Las interacciones planta-animal,
como la polinización de plantas por insectos, aves y/o murciélagos,
juegan un papel clave en la estructura de comunidades ecológicas
y en el funcionamiento de los ecosistemas (Bascompte y Jordano
2007; Ollerton et al. 2011). La organización de estas especies da
lugar a redes de interacciones con estructuras enormemente
complejas (Proulx et al. 2005) y muestran una serie de
características que las distinguen de redes formadas con
interacciones aleatorias entre especies. En otras palabras, la
estructura de las comunidades ecológicas no es en absoluto
aleatoria. Por ejemplo, se ha mostrado que la mayoría de las
interacciones en redes tróficas tienen una magnitud o fuerza menor
de la esperable por modelos nulos, mientras que sólo unas pocas
interacciones son relativamente fuertes (Berlow 1999). De manera
similar, estas redes tróficas tienden a ser más modulares que redes
aleatorias, lo que significa que existen grupos bien definidos de
especies, cuyos miembros interactúan comparativamente más con
otras especies de su mismo grupo que con el resto de especies.
Esta disposición de interacciones y magnitudes parece conferir
estabilidad ante perturbaciones (Thébault y Fontaine 2010). 

Mientras que un elevado número de estudios ha evaluado los
cambios en la comunidad cuando se pierden interacciones
ecológicas (e.g., cascadas tróficas) y aunque el interés en abordar
la restauración desde el punto de vista de las comunidades
ecológicas no es nuevo (Palmer et al. 1997), sólo un número
reducido de estudios ha examinado los cambios asociados con la
restauración de interacciones planta-animal. Dichas investigaciones
se han centrado principalmente en evaluar la reintroducción de
depredadores (e.g., el lobo en Norteamérica o el dingo en Australia)
(Soule et al. 2003; Glen et al. 2007), la introducción de especies
sustitutas (en inglés taxon substitution) para la restauración de una
función específica en el ecosistema (e.g., el uso de tortugas
terrestres gigantes de Aldabra para reemplazar especies extintas
de tortugas gigantes en islas) (Hansen et al. 2010) y la
recuperación de polinizadores (LaBar et al. 2014). No obstante, la
mayoría de los proyectos de reintroducción se enfocan en

aumentar la viabilidad de una especie concreta, y no
necesariamente en la restauración de interacciones ecológicas y
su seguimiento (Soorae 2010).

Los programas de restauración ecológica, por tanto, necesitan
incorporar la perspectiva de las redes de interacciones multitróficas
(i.e., entre diferentes grupos tróficos), para entender la organización
y la estabilidad de las comunidades recuperadas (Young et al.
2016; Soule et al. 2003). En esta línea, una de las estrategias de
restauración que está cogiendo más impulso en la actualidad es la
resilvestración o renaturalización de ecosistemas (en inglés
rewilding), que promueve la restauración de procesos naturales e
interacciones entre especies, con especial énfasis en la
restauración de redes tróficas complejas (Perino et al. 2019;
Svenning et al. 2016). Sin embargo, los datos sobre los efectos de
este tipo de iniciativas son escasos y la literatura al respecto
consiste predominantemente en ensayos, perspectivas y artículos
de opinión (Svenning et al. 2016). Actualmente, apenas existen
programas de monitoreo de interacciones sobre comunidades
ecológicas multitróficas, y mucho menos tras implementar acciones
de restauración. El propio muestreo de interacciones a escala local
es complejo y requiere de diferentes aproximaciones dependiendo
del tipo de interacción y la escala espaciotemporal asociada
(Jordano 2016). En este contexto, la teoría sobre redes ecológicas
proporciona medidas cuantificables que pueden incorporarse de
manera directa a los programas de seguimiento de la restauración
y para evaluar la trayectoria de la comunidad.

En los últimos años, se han empezado a publicar los primeros
conjuntos de datos que incluyen explícitamente interacciones de
varios tipos (e.g., antagonistas, mutualistas, competitivas) en una
misma red (Melián et al. 2009; Pocock et al. 2012; Kéfi et al. 2015).
Dichos conjuntos de datos nos permiten aproximarnos a preguntas
fundamentales en ecología de comunidades como, por ejemplo, la
influencia de los distintos tipos de interacciones en la estructura y
estabilidad de las comunidades (Pocock et al. 2012; Evans et al.
2013; Kéfi et al. 2016). Pero, a pesar de estos avances recientes,
aún existe un claro déficit de datos sobre la variación de redes
ecológicas en procesos de restauración, o de manera más general,
en secuencias de ensamblaje de comunidades.

Igualmente, la teoría de redes ecológicas ha desarrollado
mucho más el análisis de redes ya completas que los procesos de
ensamblaje. Por tanto no se dispone de herramientas teóricas que
permitan entender, por ejemplo, cómo varía la resiliencia o la
estabilidad de una comunidad a lo largo de procesos de ensamblaje
o restauración (pero véase el reciente trabajo de Ponisio et al.
(2019), en el que se esboza una perspectiva combinando ecología
y evolución).

En este trabajo proponemos una aproximación al estudio de la
restauración o reintroducción de interacciones ecológicas desde
una perspectiva de comunidad. Usamos modelos teóricos para
simular el establecimiento progresivo de diferentes especies en una
comunidad con varios niveles tróficos, incluyendo visitantes
florales, frugívoros, y predadores. Tras cada introducción,
analizamos el impacto de las interacciones introducidas sobre tres
medidas a escala de comunidad: la viabilidad de la red de
interacciones, la persistencia media de las especies en dicha
comunidad, y los efectos indirectos que las interacciones generan
en el resto de la comunidad. Dichas medidas nos proporcionan
información complementaria sobre el efecto de cada interacción no
sólo entre las especies involucradas, sino sobre la comunidad en
su conjunto.

Métodos
Comunidad de estudio

Como ejemplo para ilustrar nuestra aproximación, usamos parte
de la comunidad vegetal y animal de la Isla del Aire (panel A de la
Fig. 1), una pequeña isla de 34 hectáreas de superficie al sureste
de Menorca (Islas Baleares, España). Prácticamente toda la
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superficie de la isla está expuesta a la influencia marina, por lo que
la mayor parte de la vegetación es halófila, excepto en áreas
resguardadas del mar y del viento, donde aparecen parches de
especies típicamente mediterráneas como el lentisco (Pistacia
lentiscus) (Pérez-Mellado et al. 2006). En Aire se han documentado
una serie de complejas interacciones entre la rapa mosquera
(Helicodiceros muscivorus) y la lagartija balear (Podarcis lilfordi)
(Pérez-Mellado et al. 2006). La rapa mosquera (panel E de la
Fig. 1) es una arácea, endémica de las Islas Baleares, Córcega y
Cerdeña, con varias adaptaciones destinadas a maximizar la
polinización por especies de dípteros. En particular, en el momento

de la floración, la inflorescencia muestra termogénesis, a la vez que
genera un olor similar al de la carne podrida que atrae fuertemente
a los polinizadores. La presencia de esta especie aparece
fuertemente relacionada con el porcentaje de suelo ocupado por
Suaeda vera, un arbusto halófilo de la familia Chenopodiaceae, lo
que sugiere que S. vera (panel D de la Fig. 1) puede actuar de
facilitadora para el establecimiento y/o desarrollo de H. muscivorus
(Pérez-Mellado et al. 2006). La lagartija balear (panel C de la
Fig. 1), por su parte, es un lacértido omnívoro endémico de las Islas
Baleares, que es fácil observar en la Isla del Aire asoleándose en
la espata de las rapas, donde a su vez se alimenta de los dípteros

44

García Callejas y Torres 2019Ecosistemas 28(2): 42-49

Figura 1. La Isla del Aire (A) y algunas de las especies consideradas: B) Cernícalo vulgar (Falco tinnunculus, C) Lagartija balear (Podarcis lilfordi, D),
Sosa (Suaeda vera, E), Rapa mosquera (Helicodiceros muscivorus). Fotos: A - Autoritat portuaria de Balears. B,C,D,E - Wikimedia commons.
Figure 1. The Aire Island (A) and some of the species considered: B) Falco tinnunculus, C) Podarcis lilfordi, D) Suaeda vera, E), Helicodiceros muscivorus.
Pictures: A - Autoritat portuaria de Balears. B,C,D,E - Wikimedia commons.



(géneros Calliphora y Lucilia) que acuden a polinizar las flores.
Además de este efecto negativo indirecto de P. lilfordi sobre H.
muscivorus, la lagartija balear actúa como dispersor de la rapa,
cuyas semillas consume habitualmente. Las semillas dispersadas
por P. lilfordi muestran una mayor probabilidad de germinación que
las depositadas naturalmente (Pérez-Mellado et al. 2006). La
lagartija balear también realiza funciones de polinizador y dispersor
de semillas de otras especies presentes en la Isla del Aire, como el
lentisco o el hinojo marino (Crithmum maritimum) (Pérez-Mellado
et al. 2000). Debido a la ausencia de depredadores naturales en la
isla, P. lilfordi alcanza densidades elevadas, estimadas en unos
4100 individuos por hectárea (Pérez-Mellado et al. 2008). En todo
caso, es ocasionalmente depredado por aves visitantes, como el
cernícalo vulgar (Falco tinnunculus, panel B de la Fig. 1).

Todas las especies mencionadas conforman una red de
interacciones de tres niveles tróficos, que incluye interacciones
antagonistas, mutualistas, y comensalistas (García-Callejas et al.
2018).

Viabilidad y persistencia de comunidades ecológicas

Las comunidades ecológicas son sistemas complejos que
muestran propiedades emergentes en cuanto a, por ejemplo, su
estabilidad o funciones ecosistémicas (Moore y de Ruiter 2012).
La relación entre la estructura y la estabilidad de las comunidades
es una de las cuestiones que más debate han generado en el
estudio de las redes ecológicas, y sobre la que aún no existe una
respuesta general. La abstracción matemática más comúnmente
usada para definir la estabilidad en redes de interacciones
(estabilidad local, e.g. May 1972; Allesina y Tang 2012) tiene
importantes limitaciones ecológicas. En particular, los puntos de
equilibrio de una comunidad no tienen, necesariamente, que
contener a todas las especies originalmente presentes. En otras
palabras, partiendo de una comunidad base, es posible que las
configuraciones teóricamente estables pierdan especies respecto
a esta comunidad base.

Un análisis más realista consiste en evaluar el potencial de la
comunidad completa para coexistir sin perder especies. Dicho
potencial puede ser definido como el dominio de viabilidad de una
comunidad determinada, o como su estabilidad estructural (en
inglés, feasibility domain o structural stability) (Rohr et al. 2014;
Saavedra et al. 2017). Esta medida se puede calcular a partir de la
matriz de interacciones de la comunidad, y varía entre 0 (donde la
combinación de especies no puede coexistir con una estructura de
red determinada) y 1 (donde cualquier combinación de tasas de
crecimiento u otros parámetros permiten la coexistencia de todas
las especies). Es, por tanto, una medida probabilística, que en
términos más precisos indica la fracción de tasas de crecimiento
de las especies del sistema compatibles con la persistencia de toda
la comunidad (Saavedra et al. 2017). Así pues, comunidades con
mayor dominio de viabilidad serán, potencialmente, más capaces
de mantener todas las especies presentes sin extinciones locales.
La base teórica de esta medida ha sido desarrollada por Rohr et
al. (2014) para redes mutualistas bipartitas y por Saavedra et al.
(2017) para redes de competencia. 

El dominio de viabilidad evalúa el potencial de una estructura
de red para albergar todas las especies presentes. Los parámetros
demográficos de las diferentes especies serán los que determinen,
en cada caso concreto, la persistencia observada. Es de esperar
que dominios de viabilidad elevados impliquen valores de
persistencia elevados, pero esto no es necesariamente cierto en
todos los casos. Por ejemplo, una comunidad puede tener un
dominio de viabilidad elevado, pero si ciertas especies muestran
tasas de crecimiento muy negativas, podrán exceder los valores
incluidos en dicho dominio y extinguirse localmente. De manera
similar, una comunidad con un dominio de viabilidad limitado, pero
cuyas especies tienen tasas de crecimiento elevadas, podría
mostrar un porcentaje alto de persistencia. Un análisis más en
profundidad del concepto de viabilidad aplicado a redes de
interacciones se puede encontrar en Godoy et al. (2018).

Efectos indirectos de las interacciones

Las interacciones entre pares de especies tienen efectos
directos entre las especies implicadas (e.g., mortalidad en
interacciones depredador-presa, o mayor tasa de supervivencia en
semillas dispersadas por mutualistas), pero también generan una
serie de efectos indirectos en el resto de especies de la comunidad,
que son generalmente difíciles de predecir y pueden tener una
influencia igual o superior a la de los efectos directos (Menge 1995).
Por ejemplo, la presencia de peces insectívoros en charcas
permanentes afecta indirectamente la fecundidad de plantas
terrestres en las cercanías de las charcas, a través de una cadena
de interacciones (Knight et al. 2005). Así pues, para estimar el
efecto de la reintroducción de una interacción determinada, es
necesario estimar los efectos indirectos asociados a dicha
interacción. Interacciones que generen efectos indirectos
comparativamente elevados implican, en general, una menor
capacidad de predecir la trayectoria posterior de la comunidad.

La magnitud de los efectos indirectos derivados de una
interacción se puede estimar calculando una serie de matrices
asociadas a la red de interacciones (Novak et al. 2016):

matriz de efectos directos entre cada par de especies,1.
generalmente llamada matriz jacobiana o matriz de comunidad.
matriz de efectos netos entre cada par de especies. Los2.
elementos de esta matriz son la suma de efectos directos e
indirectos entre cada par de especies.

De esta manera, cuando el efecto neto de una especie sobre
otra tiene un signo diferente a su efecto directo es porque se ha
generado un efecto indirecto mayor que el directo, y de signo
contrario. Se estima que, en redes tróficas, alrededor del 40% de
los efectos netos entre especies tienen signos diferentes a los
efectos directos (Menge 1995; Montoya et al. 2009). Siguiendo
estos estudios previos, utilizamos la frecuencia de cambios de
signo entre efectos directos e indirectos como valor relativo de la
importancia de los efectos indirectos.

Modelo teórico, parametrización y simulaciones

Partiendo de la comunidad vegetal, simplificada, de la Isla del
Aire, simulamos la reintroducción secuencial de cada una de las
especies (o grupos) animales, y el efecto de sus interacciones
sobre el dominio de viabilidad, la persistencia del sistema, y los
efectos indirectos generados. Por tanto, en este contexto, cada una
de las “comunidades” consideradas viene definida por la
introducción de una especie con respecto a la comunidad anterior.
Así pues, la comunidad 1 comprende sólo especies vegetales. Las
tasas de crecimiento intrínsecas de H. muscivorus y de C.
maritimum son negativas, debido a su dependencia total de
polinizadores efectivos para su reproducción, mientras que las
tasas de crecimiento de P. lentiscus y S. vera son positivas, ya que
su polinización es mayormente anemófila. La comunidad 2 incluye
los polinizadores dípteros, que teóricamente tienen un efecto
positivo sobre H. muscivorus y sobre C. maritimum. En la
comunidad 3 se introduce la lagartija balear, que ejerce de
depredadora de dípteros y, a su vez, de dispersora de semillas de
P. lentiscus, H. muscivorus y C. maritimum. Por último, en la
comunidad 4 se añade la interacción antagonista entre el cernícalo
vulgar y la lagartija balear (Fig. 2). Las tasas de crecimiento
intrínsecas de dípteros, lagartija balear y cernícalo vulgar son
positivas pero cercanas a cero en ausencia de interacciones, para
reflejar el hecho de que las especies seleccionadas sólo
representan una parte de la comunidad real de la isla del Aire, y las
especies animales tienen acceso a fuentes alternativas de alimento
(en el código asociado al artículo se puede consultar la
parametrización completa de los modelos). Para cada una de las
cuatro comunidades generamos una matriz de interacciones con
valores cualitativamente plausibles, y calculamos 1) el dominio de
viabilidad asociado a la matriz de interacciones, 2) el número de
especies que persisten en equilibrio en el sistema dinámico, y 3)
las matrices jacobianas y de efectos netos, lo que nos permite
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estimar el ratio de interacciones que cambian de signo entre los
efectos directos y netos. El modelo dinámico utilizado para calcular
estas matrices es un modelo sencillo de la familia Lotka-Volterra,
en el que la variación de densidad poblacional (N) de la especie i
con el tiempo viene dada por:

donde la tasa de crecimiento intrínseca de la especie (ri) y el
efecto de las interacciones con el resto de las n especies j de la
comunidad (αij) es mediado por las densidades poblacionales de
dichas especies (Nj). En esta formulación general, se permiten
efectos asimétricos (i.e., de manera general αij ≠ αji), e interacciones
positivas, negativas o neutras (i.e., αij<0,αij>0,αij=0). La magnitud
de las interacciones en el modelo ha sido estimada cualitativamente,
en ausencia de datos empíricos. Los detalles de la parametrización
y el cálculo de las medidas asociadas a este sistema pueden ser
consultados en el código que acompaña este artículo, desarrollado
en el lenguaje R (R Core Team 2018), y disponible en el repositorio
https://github.com/DavidGarciaCallejas /REIN_code.

Para cada comunidad analizada (Fig. 2), generamos 1000
réplicas con ligeras perturbaciones de las tasas de crecimiento y
los parámetros de interacción, para estimar el comportamiento de
las medidas ante pequeñas variaciones en la comunidad. Los
resultados son analizados de manera cualitativa, ya que
estimaciones de significancia estadística no son apropiadas para
resultados de simulaciones, debido a que es posible aumentar todo
lo que se desee la potencia estadística tan solo con aumentar
indiscriminadamente el número de réplicas de las simulaciones
(White et al. 2014).

Resultados y discusión
En la comunidad de la Isla del Aire, el dominio de viabilidad más

alto corresponde a la comunidad vegetal sin ninguna interacción
animal (comunidad 1; Fig. 3). A su vez, la comunidad con un
dominio de viabilidad más bajo (y más variable) es en la que sólo
hay especies vegetales y polinizadores (comunidad 2). La
introducción de la lagartija balear y el cernícalo aumenta el dominio
de viabilidad con respecto a esta última, aunque sin alcanzar los

valores de la comunidad 1. Sin embargo, tanto la persistencia
observada como la magnitud de los efectos indirectos aumentan a
medida que la comunidad se hace más compleja, es decir, a medida
que se reintroducen interacciones (Fig. 3). Por tanto, partiendo de
una supuesta comunidad vegetal depauperada, la recuperación de
interacciones entre diferentes grupos funcionales en la comunidad
promovería un aumento persistente de la biodiversidad, así como
una mayor importancia de los efectos indirectos entre especies.

La comunidad exclusivamente vegetal resulta potencialmente
más viable que el resto debido a la configuración de sus
interacciones (negativas, pero no excesivamente fuertes) y al
número limitado de especies que contiene (Fig. 3). A pesar de la
alta viabilidad potencial, en las dinámicas simuladas con el modelo
propuesto sólo las especies vegetales P. lentiscus y S. vera
persisten a largo plazo. Esto se debe a que la tasa de crecimiento
intrínseca de H. muscivorus y Crithmum maritimum es negativa en
ausencia de polinizadores efectivos. 

La acción de las especies de dípteros (i.e., polinizadores) y de
la lagartija balear (comunidades 2, 3, y 4) aumenta la persistencia
media de las especies alrededor de un 20% (Fig. 3). No obstante,
el dominio de viabilidad disminuye abruptamente para la comunidad
formada por especies vegetales y dípteros (comunidad 2) y es
mucho más variable. Por una parte, la disminución indica una
mayor sensibilidad de la estructura de la red a variaciones en las
tasas demográficas: pequeños cambios en, por ejemplo, la tasa de
crecimiento poblacional a corto término puede, potencialmente,
desestabilizar esta comunidad en mayor medida que las otras
comunidades simuladas. Por otro lado, la mayor variabilidad del
dominio de viabilidad con respecto al resto de comunidades, se
debe a la relativa escasez de interacciones en la comunidad:
pequeños cambios en la magnitud de alguna de las interacciones
planta-polinizador pueden modificar sustancialmente la viabilidad
a largo plazo de la comunidad. En ese sentido, el aumento del
dominio de viabilidad en las comunidades con lagartija balear
(comunidad 3) y cernícalo vulgar (comunidad 4) muestra cómo la
presencia de estas especies y sus interacciones asociadas
aumenta, potencialmente, la resiliencia de la comunidad ante
cambios en las tasas demográficas, a su vez que disminuye la
variabilidad asociada a pequeños cambios en la magnitud de las
interacciones. Este resultado es consistente con estudios previos
que indican el papel de las especies de alto nivel trófico como
compensadoras de picos poblacionales (e.g. McCann et al. 2005). 
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Figura 2. Comunidades analizadas. El tipo de línea de cada interacción representa su signo: líneas continuas representan interacciones competitivas;
discontinuas, comensalismo; punteadas, mutualistas; discontinuas punteadas, depredación. Los acrónimos junto a cada silueta son las iniciales de su
nombre científico: HM Helicodiceros muscivorus, SV Suaeda vera, PLe Pistacia lentiscus, CM Crithmum maritimum, IP insect pollinators, PL Podarcis
lilfordi, FT Falco tinnunculus.
Figure 2. Communities analysed. Line types correspond to interaction types as follows: solid lines are competitive interactions; dashed lines, commensalistic
ones; dotted lines, mutualistic ones; and dotted-dashed ones, predation. Acronyms besides the silhouettes are the initials of their scientific names: HM HM
Helicodiceros muscivorus, SV Suaeda vera, PLe Pistacia lentiscus, CM Crithmum maritimum, IP insect pollinators, PL Podarcis lilfordi, FT Falco tinnun-
culus.

https://github.com/DavidGarciaCallejas/REIN_code


En este estudio hemos usado valores cualitativamente plausi-
bles pero fenomenológicos para los parámetros del modelo
dinámico, con la intención de mostrar el efecto de la recuperación
de interacciones biológicas en una comunidad relativamente
simple. Así pues, los resultados aquí mostrados deben tomarse
como indicios potenciales, y, sobre todo, como ejemplo de medidas
desarrolladas en el campo de las redes ecológicas que pueden ser
aplicadas de manera directa al diseño, evaluación y seguimiento
de programas de restauración de interacciones ecológicas. 

El potencial de aplicación de medidas como las propuestas a
casos empíricos con redes más complejas depende principalmente
de la calidad de los datos de partida. Las estimaciones de magnitud
de interacción, por ejemplo, son notoriamente complejas de obtener
debido a que, idealmente, implican medir tasas de crecimien-
to en dos comunidades con las mismas condiciones excepto la
ocurrencia o no de la interacción estimada (Berlow et al. 2004;

Novak 2010), y a su vez su interpretación varía dependiendo de la
escala temporal considerada (Abrams 1987). Igualmente, la propia
ocurrencia de una interacción depende de factores adicionales a
la propia presencia de las dos especies implicadas, como por
ejemplo la coincidencia en las fenologías (Encinas-Viso et al.
2012) o variables ambientales que no son necesariamente las que
determinan la distribución de las especies. Por ejemplo, variables
relacionadas con la estacionalidad de la temperatura, entre
otras, determinan la ocurrencia de interacciones, pero no están
relacionadas con el rango de distribución de especies de roedores
y sus ectoparásitos (Poisot et al. 2017). En otras palabras, la co-
ocurrencia de especies con potencial para interactuar no garantiza
la existencia de una interacción (Barner et al. 2018). 

El siguiente problema práctico para obtener medidas como las
propuestas radica en estimar la magnitud de todas las inter-
acciones que se consideren representativas de la comunidad.
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Figura 3. Medidas obtenidas de las comunidades simuladas (1000 réplicas por cada comunidad): A) dominio de viabilidad, B) Importancia de efectos in-
directos, medida como el número de cambios de signo entre efectos directos y efectos netos, C) persistencia, medida como la frecuencia de especies
que persisten en la comunidad tras 3000 pasos temporales. En todos los paneles se muestra el histograma de frecuencias absolutas, y un punto en el
valor medio de la distribución. Nótese la distribución semi-continua del panel A y, en menor medida, el panel B, en contraposición a la distribución en
valores discretos del panel C. En cada panel, las distribuciones para cada comunidad son las correspondientes al código de color de la Figura 2.
Figure 3. Metrics for the simulated communities (1000 replicates for each community): A) feasibility domain, B) Importance of indirect effects, measured
as the number of sign switches between direct and net effects, C) persistence, measured as the frequency of persisting species after 3000 timesteps. In
all panels the histogram of absolute frequencies is depicted, alongside a point representing the mean values. Note the semi-continuous distribution of
panels A, and to a lesser extent, B, in contrast to the discrete nature of the distribution of panel C. In each panel, distributions in different colors correspond
to the color code of Figure 2.



En comunidades mínimamente complejas es inviable programar
experimentos para obtener valores directos, por lo que se han
desarrollado metodologías indirectas para obtener magnitudes de
interacción entre especies a partir de sus abundancias relativas y/o
frecuencias de interacción (Vázquez et al. 2005, 2007), o a partir de
series temporales de abundancias (Ovaskainen et al. 2017).

Por último, el tamaño poblacional necesario para una restau-
ración efectiva y funcional de las interacciones ecológicas asociadas
a una especie reintroducida depende de numerosos factores,
incluyendo información relativa a la historia natural de la población
en cuestión, su variabilidad genética y adaptabilidad al hábitat
(Armstrong y Seddon 2008), así como la calidad del hábitat (e.g.,
cantidad y distribución) o la conectividad con otras poblaciones (Wolf
et al. 2015).

En todo caso, con un conocimiento previo suficiente de la
comunidad de estudio o de comunidades similares de referencia,
sería posible definir la secuencia de reintroducción de interacciones
entre especies que maximiza: 1) el dominio de viabilidad, por tanto,
la resiliencia potencial ante perturbaciones; y 2) la persistencia de
especies observada. La aproximación propuesta puede ser tam-
bién aplicada a comunidades ensambladas de manera natural, en
las que se podría estimar si las trayectorias de ensamblaje tienden
a maximizar alguna de las medidas aquí propuestas. Una
aproximación complementaria es la comparación de trayectorias
de comunidades mediante su análisis geométrico, que puede ser
combinada con medidas de red para el análisis de la viabilidad o
resiliencia de trayectorias de ensamblaje (De Cáceres et al. 2019). 

Las ideas y medidas de red aquí propuestas complementan
estudios recientes sobre cómo mejorar la cuantificación y el
seguimiento de procesos de restauración ecológica en proyectos
de resilvestración de ecosistemas (Torres et al. 2018; Perino et al.
2019). Dichos trabajos proponen medir la integridad ecológica del
ecosistema como la interacción de tres componentes clave para su
funcionamiento: la restauración de perturbaciones naturales y
estocasticidad; la conectividad de sus comunidades; y la
recuperación de sus redes tróficas. Las medidas empleadas en
nuestro estudio pueden relacionarse con la conectividad de una
metacomunidad (García-Callejas et al. 2019), y, de manera directa,
con el grado de complejidad de las comunidades tróficas. En
concreto, el indicador propuesto en Torres et al. (2018) combina
estimas de la viabilidad y distribución espacio-temporal de especies
presentes en el área de estudio, pero no incluye ninguna medida
de interacción entre especies. En este estudio hemos incorporado
interacciones tróficas, comensalistas y mutualistas, mostrando que
es perfectamente factible incorporar la complejidad derivada de
considerar múltiples tipos de interacciones en procesos de
restauración y animamos a su inclusión en programas de
seguimiento como el propuesto por Torres et al. (2018), que está
siendo actualmente aplicado por la fundación Rewilding Europe
(www.rewildingeurope.com) en su red de proyectos.

La Asamblea General de Naciones Unidas ha declarado 2021-
2030 como “la década de las Naciones Unidas para la restauración
de ecosistemas“, dando un gran impulso a iniciativas de
restauración para combatir el cambio climático, mejorar la
seguridad alimentaria, y el acceso a agua potable y mejorar el
estado de la biodiversidad (https://www.unenvironment.org/news-
and-stories/press-release/new-un-decade-ecosystem-restoration-
offers-unparalleled-opportunity). Para ello, marca objetivos como la
recuperación de 350 millones de hectáreas de ecosistemas
degradados hasta 2030. Por tanto, nos encontramos ante un
momento clave para recordar la necesidad de impulsar la
restauración de interacciones ecológicas y del funcionamiento de
los ecosistemas y su seguimiento (Young et al. 2016; Montoya et
al. 2012). Como hemos mencionado anteriormente, la mayor
limitación para integrar medidas de red en marcos como el
propuesto por Torres et al. (2018), o de manera más general en
programas de seguimiento, es la dificultad para recabar información
empírica robusta sobre las comunidades multitróficas. En este
sentido, nuevas iniciativas de restauración deberían asentarse
sobre la colaboración entre profesionales de diferentes disciplinas,

sobre la colaboración entre profesionales de diferentes disciplinas,
e integrar, desde su diseño inicial, muestreos sistemáticos de
variables asociadas a la comunidad multitrófica del ecosistema,
como la ocurrencia y frecuencia de diferentes tipos de interacciones
entre poblaciones.
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