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La restauración de la cubierta vegetal difícilmente recupera la comunidad original de referencia, lo 
que es una manifestación de la irreversibilidad de la pérdida de biodiversidad debida a los cambios 
antrópicos. Las herramientas que contamos para la recuperación son producir especies para la obra, 
conectar el espacio a restaurar con otros menos degradados, y utilizar el banco de semillas existente en 
el suelo. La restauración no asegura la reproducción exacta del proceso histórico sucesional que 
generó las comunidades vegetales actuales. 

  

Introducción 

El reto central de la restauración ecológica aparece nítidamente 
enunciado en los trabajos de los autores pioneros en esta disciplina: The 
acid test of our understanding is not whether we can take ecosystems to 
bits on pieces of paper, however scientifically, but whether we can put 
them together in practice and make them work (Bradshaw 1983; Figura 
1). 

¿Pueden reunirse y ensamblarse las piezas perdidas del ecosistema y 
que el resultado funcione? La respuesta, en la mayoría de los casos, es 
no. Al menos, no como funcionaba el ecosistema antes de que sufriera la 
perturbación que motivó la restauración. Sólo en escenarios que no se 
encuentren contaminados, en los que no se haya perdido el suelo original 
y estén funcionalmente conectados con fragmentos conservados que 
actúen como fuentes de propágulos y tras un tiempo considerable podría 
alcanzarse el éxito (Cairns 1995a). El porqué en la mayor parte de los 
escenarios no es viable la reunión exhaustiva de las piezas del 
ecosistema y su ensamblaje en un complejo con las características del 
referente natural se explica atendiendo a restricciones que limitan la 
restitución de la composición, el funcionamiento y, en ocasiones, los 
usos generadores del paisaje. 

La rareza inherente de las comunidades vegetales 

Maina y Howe (2000) sostienen que la abundancia de las especies en 
función del número de individuos se distribuye siguiendo una función 
log-normal en cualquier comunidad vegetal considerada (Figura 2). Este 
patrón refleja el elevado porcentaje de táxones que aparecen 

    

 

 

Figura 1. En el Jardín Botánico 
Nacional de Cuba, se ha reproducido 
un fragmento de coabal, comunidad 
vegetal que se desarrolla sobre 
serpentinas. Para ello, no sólo los 
especímenes sino incluso el sustrato 
fue trasladado desde su lugar de 
origen hasta el Jardín, y aquí se 
recreó la comunidad. 
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representados con una abundancia o frecuencia muy baja, cualidad que recibe el nombre de rareza 
inherente de la comunidad (Tabla 1). 

La heterogeneidad ambiental en el seno de la 
comunidad incrementa el porcentaje de especies poco 
frecuentes. La heterogeneidad es sin duda uno de los 
problemas que dificultan el reconocimiento 
generalizado de este concepto en la colectividad 
científica (Looijen & van Andel 1999). A pesar de las 
posibles diferencias de criterio en la definición de los 
límites, la Tabla 1 muestra que con independencia del 
significado sucesional y de si la persistencia está 
limitada por factores edáficos o climáticos, 
invariablemente el porcentaje de especies poco 
frecuentes es superior a un tercio del total, llegando a 
superar el 80%. Frente a este patrón, la conspicua 
dominancia de un reducido número de especies en las 
formaciones propias de ambientes extratropicales 

eclipsa, en el paisaje, la riqueza real. Esta percepción puede conducir a una errónea interpretación de las 
comunidades como agregados de especies características y diferenciales, error especialmente grave en el 
marco de la restauración (Figura 3). La cuestión es: ¿pueden reponerse mediante siembra y 
plantación todas las especies integrantes de una comunidad vegetal?  

Tabla 1. Rareza inherente de algunas comunidades de la Península Ibérica y Canarias. Esta Tabla indica una muestra 
reducida y heterogénea de comunidades vegetales cuya rareza inherente se pone de manifiesto mediante el porcentaje de 
las especies que están presentes en menos de un 20 % de los inventarios realizados, así como el contraste entre el número 
de especies que integran la comunidad y el valor medio de las que aparecen cuando se levanta un inventario de la misma 
en el campo.  

  Número 
total de 
especies

Media de 
especies 

por 
inventario 

Especies en ≤ 
20% de los 
inventarios 

Número 
de 

inventarios 

Referencia 

Comunidades azonales 

Sobre sustratos móviles 

En dunas costeras móviles 
Medicago - Ammophyletum 
arundinaceae 

17 8 6 (35%) 14 Costa & 
Mansanet 1981

En pedreras de pizarras 
Sesamoido -Silenetum 
herminii 

28 11 11 (39%) 10 Izco & Ortiz 
1987 

Rupícolas 

 

Figura 2. Una distribución sesgada de la abundancia de 
las especies vegetales es una característica fundamental 
de las comunidades vegetales. (Basado en Maina & 
Howe 2000). 
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silicícola 
Saxifragetum willkommianae 

31 9 17 (55%) 9 Escudero & 
Pajarón 1996 

calcícola 
Craepido -Campanuletum 
legionensis 

46 18 19 (41%) 11 Fernández 
Areces et al. 

1983 

Riparias 

Aliseda 
Galio - Alnetum glutinosae 

157 31 110 (70%) 17 Rivas-
Martínez et al. 

1986 

Halófitas 

Juncal 
Soncho - Juncetum maritimi 

169 19 139 (82%) 31 Biurrum 1999 

Comunidades zonales 

Pioneras 

Terófitos arvenses 
Poa - Arabidopsietum 
thalianae 

100 16 80 (80%) 24 Carretero & 
Boira 1982 

Tardías 

Sabinar costero 
Rhamno - Juniperetum lyciae 

27 9 10 (37%) 12 Rivas-
Martínez 1980

Piornal 
Junipero - Cytisetum 
subass. cytisetosum 
oromediterranei 

37 9 29 (78%) 14 Rivas-
Martínez et al. 

1987 

Pinar canario 
Pinetum canariensis subass. 
typicum 

38 8 28 (74%) 21 Salas et al. 
1998 

Pastizal psicroxerófilo 
Sileno -Jasionetum centralis 

41 13 22 (54%) 22 Luceño & 
Vargas 1986 

Coscojar 
Rhamno - Quercetum 

f

46 14 26 (56%) 8 Casas et al. 
1989 
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cocciferae 1989 

Encinar 
Bupleuro - Quercetum 
rotundifoliae 

72 24 45 (63%) 7 Casas et al. 
1989 

Hayedo 
Carici -Fagetum sylvaticae 

76 25 42 (55%) 7 Rivas-
Martínez et al. 

1984 

Quejigar 
Spiraeo - Quercetum fagineae 

224 34 176 (79%) 23 García-
Mijangos 1997

 
  

Una prospección de la oferta de planta autóctona de 
siete viveros españoles especializados en producción de 
semillas y plantas para restauración (Bertoko Basoa, 
DGCONA, Proyecto Forestal Ibérico, Semillas Zulueta, 
Viveros Barbol, Viveros Valseco, Vivers Tortadès) 
reveló un total de 243 especies comercialmente 
disponibles, lo cual representa menos del 4% de la flora 
vascular de la España peninsular (aproximadamente 
6.720 especies; Médail y Quézel 1997). La 
representación de los distintos grupos vegetales en la 
oferta comercial se encuentra absolutamente sesgada 
hacia plantas vivaces frente a anuales; hacia leñosas 
frente a herbáceas; hacia arbóreas frente a arbustos o 
matas; y hacia coníferas frente a frondosas. El esfuerzo 
en la producción de planta forestal no sólo se ha 
dirigido hacia la ampliación del número de especies, 
sino especialmente hacia el aumento del número de 
procedencias convenientemente identificadas y 
caracterizadas tal como recomienda la normativa 
vigente (O.O.M.M. 3079-80/89, Sistema OCDE 1994; 
R.D. 1356/98). A pesar de lo exiguo de la oferta, ésta se 
encuentra constituida en su mayor parte por especies 
arbóreas dominantes en vez de por especies pioneras o 
facilitadoras. Quizás las únicas especies que se 
producen por su capacidad de acelerar la sucesión sean 
las gramíneas, por su eficiencia para estabilizar el 
sustrato en taludes, y las leguminosas, por su actividad 
como fijadoras de nitrógeno atmosférico. 
Desafortunadamente, las especies seleccionadas 
frecuentemente se limitan al reducido número de las 
que forman parte de las mezclas de semillas, 
denominadas comerciales, enriquecidas con especies 
exóticas y que se recomiendan indiscriminadamente 

para cualquier escenario geográfico, edáfico o climático. A pesar de su bajo precio y de su alta eficiencia 

 

Figura 3. Plantación de encinas realizada con fines 
propios de la restauración pero empleando protocolos 
convencionales de repoblación (Montes de Toledo, 
España). La restauración del encinar no consiste sólo en 
la siembra o plantación de encinas.
   

 

 

Figura 4. Revegetación de los taludes de la autovía M-
40 de Madrid (España) en la que los plantones emergen 
a través de pinchazos realizados en una manta orgánica. 
Este recubrimiento puede adquirirse con la mezcla de 
semillas incorporada o bien utilizarse como soporte 
para hidrosiembras. 
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y versatilidad, las especies introducidas pueden desplazar a especies nativas. Tal como se ha 
comprobado cuando la especie europea Vulpia myuros (L.) C. C. Gmelin es introducida en la 
restauración de taludes en California (Brown y Rice 2000). 

Ante la certeza de que un elevado número de especies no llegará a formar parte de la oferta comercial, 
tan sólo cabe contemplar tres posibles alternativas: producción por encargo de especies concretas para 
cada obra, conexión del espacio a restaurar con otros menos degradados y optimización del uso del 
banco de semillas del suelo. 

La producción de planta a partir de recolecciones de semillas o esquejes de rodales próximos al 
escenario de las actuaciones no persigue la obtención del total de las especies que potencialmente 
formarían parte de las comunidades a restaurar. Por otra parte, el uso de diásporas de especies 
infrecuentes o raras conservadas ex situ se limita a proyectos que pretenden reforzar poblaciones o 
reintroducir efectivos de una determinada especie amenazada o extinta, pero no se destinan a la 
restitución exhaustiva de la composición de las comunidades a restaurar. 

Si la producción de planta en vivero no puede abarcar exhaustivamente la demanda, la estrategia podría 
basarse en facilitar su ingreso espontáneo al conectar el espacio restaurado con la matriz circundante. La 
viabilidad de esta propuesta se ve comprometida tanto por la proximidad a espacios conservados como, 
sobre todo, por la limitada capacidad de dispersión de los vegetales a lo largo de corredores (van Dorp et 
al. 1997). Aun cuando no existieran estos obstáculos o su efecto fuera insignificante, esta estrategia 
asume que la extinción local de una especie puede subsanarse facilitando la recolonización espontánea, 
lo cual puede no ser el caso. La integración de las diferentes especies en una comunidad vegetal natural 
es el resultado de un proceso histórico en el que el orden en el que cada especie se incorpora y las 
circunstancias ambientales en que este fenómeno se produce determinan la composición resultante. La 
comunidad puede cerrarse a la entrada de efectivos de especies que anteriormente formaron parte de ella 
como consecuencia de alteraciones en su estructura inducidos por el cambio de su composición florística 
(Lundberg et al. 2000). 

Siendo la obtención de planta en vivero y la recolonización soluciones parciales, cabe plantear si 
preservar el banco de diásporas residente en los horizontes superficiales del suelo puede avalar la 
fidelidad de la restitución del cortejo florístico. En el caso de la rehabilitación de espacios afectados por 
obras civiles, tanto los organismos promotores como las empresas adjudicatarias están obligados a la 
ejecución de programas de vigilancia ambiental que contemplen la retirada de los centímetros 
superficiales del suelo, material al que se denomina tierra vegetal, y su acopio hasta su extendido en 
capas de una potencia fijada en el proyecto de obra (R.D. 1302/86; R.D. 1131/88; Ruza 1999). En 
taludes con aportes de tierra vegetal previos a las siembras, 45 años después se observa un grado de 
evolución varias décadas más avanzado que el de aquellos taludes no tratados (Wali 1999). Sin embargo, 
la inspiración agronómica de los protocolos actuales conduce a que el extendido de tierra vegetal se 
lleve a cabo con el fin de mejorar el resultado de las posteriores siembras, más que con el de devolver al 
territorio un banco de semillas difícilmente reproducible artificialmente (Ramos 1983; Figura 4). Desde 
el primer momento, las operaciones recomendadas para el manejo de la tierra vegetal contrastan con las 
que optimarían el rendimiento del banco de semillas. En la primera fase de decapamiento, se recomienda 
la retirada de los primeros 20-25 cm superficiales (MOPT 1992), pudiéndose encontrar en proyectos de 
obra valores de 30-40 cm. En clara oposición, los estudios sobre la estructura del banco de semillas 
identifican que hasta más de un 90% de las semillas viables se concentran en los primeros 2 cm 
superficiales (Tacey & Glossop 1980). Incluso se ha comprobado que si se recogen 30 cm en lugar de 10 
cm, se reduce el reclutamiento de plántulas procedentes del banco de semillas a una tercera parte 
(Rokich et al. 2000). En cuanto a la fase de extendido, el Ministerio de Obras Públicas y Transportes 
recomendaba para la preparación del terreno para siembras un aporte de 20 cm de espesor (MOPT 
1992). Actualmente, se tiende a utilizar como criterio de calidad la mayor potencia del recubrimiento de 
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tierra vegetal, llegando a recomendar más de 30 cm. Una mayor potencia aumenta además el riesgo de 
que las semillas u otros propágulos queden sepultados a mayor profundidad. La mayoría de los estudios 
sobre la capacidad de germinación de las semillas indican que, a pesar de la variación interespecífica y 
edáfica, la profundidad óptima para la germinación de semillas o desarrollo de brotes es igual o inferior 
a 2 cm, resultando inhibidas a profundidades superiores a los 10 cm (Andrade et al. 1997; Masilamani & 
Dharmalingam 1998; Akinola et al. 1999; Hossain et al. 1999; O'Dwyer 1999; Pandey & Khatoon 1999; 
Bello et al. 2000; Chachalis & Reddy 2000; Hamze & Jolls 2000; Quilichini & Debussche 2000; Torma 
& Hodi 2000). 

Otros aspectos referentes al manejo de la tierra vegetal 
no son tan contestados por la literatura científica reciente 
(Figura 5). Se exige que si la tierra va a permanecer 
acopiada por un periodo superior a seis meses se deberá 
proceder a la siembra de mezclas de especies que 
incluyan leguminosas fijadoras de nitrógeno, e incluso se 
recomienda el abonado (M.O.P.T. 1992; Ruza 1999). 
Ambas medidas aumentan la competencia con las 
especies ruderales introducidas o favorecidas al 
incrementar la disponibilidad de nutrientes. Tampoco se 
limita el período que puede permanecer acopiada la tierra 
vegetal, cuando es sabido que un almacenaje superior a 1 
año reduce en más del 50% su capacidad de germinación 
(Rokich et al. 2000). 

Aún en el mejor de los casos, el potencial de los aportes 
de tierra vegetal se encuentra limitado por la 
representación sesgada de las distintas especies en el 
banco de diásporas. Hasta el 75% corresponden a 
ruderales y anuales, encontrándose las especies leñosas, 
especialmente las arbóreas, escasamente representadas 
(López-Mariño et al. 2000; Tekle & Bekele 2000). 

En humedales la viabilidad de la restauración de la 
cubierta vegetal está condicionada por el estado de 
conservación de los sedimentos originales. La 
experiencia adquirida en la restauración de lagunas y 
marismas en el Parque Nacional de Doñana demuestra 
que los bancos de diásporas y formas de resistencia de 
antiguos fondos palustres permiten la restauración 
exitosa de marismas que fueron desecadas hace muchos 
años mediante plantaciones de eucaliptos (Cano-Manuel 
2000; Figura 6). La vinculación del éxito de la restauración a la persistencia de fondos palustres bien 
conservados sugiere que en aquellos enclaves en los que nunca existieron tales fondos difícilmente se 
alcanzará un mosaico de comunidades maduras. 

  

Restauración de la estructura y funcionamiento del ecosistema 

El hecho de que la restauración de la cubierta vegetal difícilmente alcance la recuperación de la riqueza 
de especies, y aun lográndolo, restituya la abundancia relativa de las especies, es una manifestación de la 

 

 

Figura 5. La recomendación es estructurar los acopios 
temporales de tierra vegetal en caballones paralelos, de 
geometría trapezoidal. Sin embargo, habitualmente sólo 
se respeta el que los acopios no superen los 2 m de 
altura para evitar la compactación de las capas 
inferiores. 
  

 

 
Figura 6. Eliminación de plantaciones de eucaliptos 
para la restauración de marismas en el Parque Nacional 
de Doñana (España). 
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irreversibilidad de la pérdida de biodiversidad inherente al cambio antrópico. La desaparición de 
organismos autótrofos parece afectar con mayor frecuencia a procesos sobre los que se apoyan la 
estructura y funcionamiento de los ecosistemas (Knops et al. 1999). El impacto en el ecosistema causado 
por la extinción de una especie vegetal no es sólo debido a la pérdida de biodiversidad (Wilsey y Potvin 
2000), sino que la magnitud e incluso la dirección de los efectos sobre la estructura y funcionamiento del 
ecosistema dependen de cuál sea la especie que se pierde (Symstad et al. 1998). Los efectos de la 
desaparición de una especie vegetal pueden comprometer la productividad y estabilidad del ecosistema 
en el caso de una especie clave, o pueden mitigarse si el proceso de restauración sustituye la especie 
extinguida por otra funcionalmente semejante. Aún en este último caso, el empobrecimiento en especies 
funcionalmente redundantes incrementa la sensibilidad del ecosistema frente a perturbaciones (Fonseca 
y Ganade 2001). 

  

Paisajes vinculados a usos ancestrales 

La desaparición de usos tradicionales 
debido a las nuevas prácticas de 
explotación y gestión del territorio ha 
supuesto en determinados casos un 
cambio cualitativo en la presión antrópica 
sobre las comunidades vegetales y el 
paisaje. El reconocimiento de esta 
relación causa-efecto entre uso y paisaje 
ha evidenciado la conveniencia de 
preservar algunos de estos usos 
tradicionales, dado que la pérdida 
irreversible de usos generadores de 
paisajes singulares conlleva la 
imposibilidad de restaurar las 
comunidades vegetales asociadas. Se 
trata de una limitación de la restauración 
de la cubierta vegetal que trasciende el 
ámbito local. Ecosistemas mediterráneos 
emblemáticos caracterizados por su 
diversidad biológica, como las dehesas, pueden ser difícilmente recuperables (Costa Tenorio et al. 1997; 
Figura 7). Si no es viable restituir su particular sistema de explotación, difícilmente podrá ser la dehesa 
el horizonte de la restauración. Esta limitación contrasta con el reconocimiento de las dehesas 
dominadas por quercíneas perennifolias como hábitat natural de interés comunitario cuya designación 
contempla el restablecimiento de estos hábitats (Directiva 92/43 CEE). En este contexto, la mayor 
dificultad para los responsables de cualquier propuesta de restauración es determinar en qué medida el 
mosaico de comunidades elegido como referente es en realidad el resultado de un proceso de sucesión 
espontánea o se trata de un etnoecosistema que se sustenta en el aprovechamiento que hace un sistema 
social de un sistema natural, ejemplo de lo cual son las mencionadas dehesas de fagáceas (Mesa 1996). 

Estos tres bloques de limitaciones se pueden resumir en una única: la restauración de la cubierta 
vegetal puede favorecer un proceso de cicatrización, pero no reproducir de novo el proceso 
histórico que generó las comunidades vegetales actuales, aun cuando organismos de la 
Administración española competentes en materia de reforestación hayan defendido que "la 
reconstrucción requiere comúnmente la repetición del proceso constructor que siguió la Naturaleza" 
(ICONA 1989). La reproducibilidad no sólo es inviable, sino incluso inasequible dada la imposibilidad 

 

 
Figura 7. La definición de dehesa no está vinculada a ninguna especie 
arbórea concreta. La dehesa puede estar dominada por encinas, 
alcornoques, melojos, castaños, fresnos, o por laureles (Laurus azorica
(Seub.) Franco) como ocurre en Fanal (Madeira). 
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de identificar patrones en las secuencias temporales. A escalas relevantes para el nivel de comunidad, la 
contingencia de los procesos ecológicos y de los organismos implicados alcanza niveles de complejidad 
tan elevados que las regularidades se limitan a generalizaciones vagas y confusas (Lawton 1999). La 
incorporación de modelos no lineales que integren la enorme sensibilidad de la dinámica de los 
ecosistemas a las condiciones iniciales no ha dado aún resultados aplicables (Hastings et al. 1993; Johst 
et al. 1999; Dhamala et al. 2001; Harrison et al. 2001). 

A las limitaciones intrínsecas del proceso de restauración de la cubierta vegetal, se suman otras de índole 
práctico pero de efectos igualmente determinantes como la fragmentación de los escenarios en función 
de competencias administrativas, de reparto de tramos de obra, o de la propiedad de la tierra. 

Cairns (1995b) plantea que la única alternativa a la tasa actual de destrucción de especies y hábitats 
consiste en la aplicación de una política de compensación de pérdidas netas (no-net-loss policy), de 
forma que la degradación accidental o deliberada de cada ecosistema sea corregida mediante su 
restauración o la de otro enclave ecológicamente equivalente. A juzgar por las limitaciones expuestas, 
difícilmente podrá la restauración constituir una alternativa frente a la preservación de los ecosistemas. 
En todo caso será una herramienta al servicio de la conservación. 
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