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1. RESUMEN. 

Las actividades humanas y el cambio en el uso de la tierra han reducido la 

biodiversidad en numerosos ecosistemas provocando una gran crisis de pérdida de 

biodiversidad a escala planetaria. Esta pérdida de diversidad, se debe, en buena 

parte, a los efectos de la agricultura. Entre los grupos más amenazados a escala 

global se encuentran los polinizadores, los cuales son esenciales para el correcto 

funcionamiento de los ecosistemas terrestres y para asegurar la producción de 

numerosos cultivos. Nuestro estudio se centra en 9 pares de fincas ubicadas en 

determinadas localidades de Andalucía dedicadas al cultivo del olivar diferenciándose 

así, un manejo extensivo y orgánico y un manejo intensivo-convencional, donde 

examinaremos, mediante el análisis de polen de cajas nido para abejas colocados en 

estos cultivos, la riqueza y la distribución de frecuencias de interacción de las redes 

mutualistas plantas-polinizadores en determinadas complejidades de paisaje. Se 

construyeron 18 redes de interacción donde participaron un total de 70 tipos polínicos 

pertenecientes a 23 familias botánicas, siendo las especies más importantes de la 

familia Boraginaceae, Fabaceaea y Asteraceae, y 13 especies de abejas solitarias 

pertenecientes a la familia Megachilidae. Los parámetros analizados han permitido 

verificar la efectividad ecológica de los cultivos extensivos y orgánicos aumentando la 

diversidad de interacción, la diversidad de tipos polínicos y la robustez de la red 

independientemente de la complejidad de paisaje.  
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1.- ABSTRACT. 

Human activities and changes in land use have reduced biodiversity in numerous 

ecosystems, causing a great crisis of biodiversity loss on a planetary scale. This loss 

of diversity is due, in good part, to the effects of agriculture. Among the most threatened 

groups on a global scale are pollinators, which are essential for the correct functioning 

of terrestrial ecosystems and to ensure the production of numerous crops. Our study 

focuses on 9 pairs of farms located in certain localities of Andalucia dedicated to the 

cultivation of olive groves thus differentiating, an extensive and organic management 

and an intensive-conventional management, where we will examine, through the 

analysis of pollen from nest boxes of bees placed in these crops, the richness and 

distribution of interaction frequencies of the plant-pollinator mutualist networks in 

certain landscape complexities. It has built 18 interaction networks where they 

participated a total of 70 pollen types belonging to 23 botanical families, being the most 

important species of the family Boraginaceae, Fabaceaea and Asteraceae, and 13 

species of solitary bees belonging to the family Megachilidae. The analyzed 

parameters have allowed to verify the ecological effectiveness of the extensive and 

organic crops increasing the diversity of interaction between species, the diversity of 

pollen types and the robustness of the network independently of the complexity of the 

landscape.                    
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Palabras clave: polen, cajas nido para abejas, redes de interacción, complejidad de 

paisaje, manejo ecológico, biodiversidad.  

Key words: pollen, “Bees hotels”, interaction networks, landscape complexity, 

ecological management, biodiversity.  
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2.- Introducción. 

Existe a nivel mundial una preocupante crisis de diversidad de polinizadores, que pone 

en riesgo la cantidad y calidad de los servicios ecosistémicos de polinización, tanto 

para especies de plantas silvestres como de cultivos agrarios (Hallett et al., 2017). 

Esta crisis de biodiversidad está causada por todas aquellas acciones que contribuyen 

al deterioro ambiental como la deforestación, establecimiento de cultivos y cambios 

en el uso del suelo, destrucción de nidos por las prácticas de pastoreo, construcción 

de infraestructuras ocupando áreas antes habitadas por insectos, introducción de 

especies exóticas, explotación inadecuada de los recursos producidos por las abejas, 

uso de agroquímicos en agricultura y el cambio climático global (Parra & González, 

2000). La preocupación sobre la crisis global de biodiversidad se extiende a los 

polinizadores de las plantas y a los importantes servicios que prestan a la humanidad.  

Los polinizadores son esenciales para el funcionamiento de los ecosistemas 

terrestres. Así, el 87% de alrededor 308.000 especies de las plantas con flores 

descritas en el mundo son polinizadas por animales (Ollerton et al., 2011) cuyo éxito 

reproductivo va a depender de la acción de estos polinizadores. El ecosistema puede 

ser, por tanto, sensible a la pérdida de la función ecológica de la polinización (Potts et 

al., 2010; Burkle et al., 2013; González-Varo et al., 2013). Además, los insectos 

polinizadores polinizan las flores de muchos cultivos, convirtiéndose entonces la 

polinización en un servicio para la humanidad que ha sido valorado como un 

importante servicio ecosistémico (Ollerton et al., 2011). Así, es conocido que el 75% 

de los cultivos de alimentación humana muestra un aumento de la producción de frutos 

y semillas con la polinización animal (Klein et al., 2007). Por consiguiente, la gravedad 

de los efectos de la pérdida de polinizadores para una especie de planta dependerá 

de la efectividad de los polinizadores restantes (Hallett et al., 2017). 

La conservación de polinizadores es importante, ya no solo por la contribución que 

ejercen al medio natural y a los cultivos, sino también por derecho propio al ser un 

componente de la biodiversidad mundial (valor intrínseco de la biodiversidad). 

Además, son importantes, directa o indirectamente en la conservación de otras 

especies. 

  



7 
 

Entre los insectos polinizadores, las abejas nativas juegan un papel destacado, siendo 

un componente importante en los ecosistemas naturales fundamental para su 

funcionamiento (Parra & González, 2000) y han sido utilizadas para evaluar la 

biodiversidad en áreas de conservación (Bonilla, 1997). Sin embargo, a pesar de las 

preocupaciones sobre una crisis mundial de polinizadores, los datos todavía 

disponibles sobre el estado de las especies de abejas no domésticas son limitados 

(Bartomeus et al., 2013) y escasos (Winfree, 2010). Existen unas 20000 especies de 

abejas en todo el mundo.  

En España se han citado más de 1100 especies de abejas, considerándose la cuenca 

mediterránea una de las áreas con una mayor diversidad de abejas (Ortiz-Sánchez et 

al., 2018) por su condición mediterránea y su proximidad al continente africano 

(Michener, 2007; Nieto et al., 2014). Se estima que, de las 2000 especies de abejas 

presentes en Europa, el 9,2% se consideran amenazadas y el 5,2 % casi amenazadas 

(Ortiz-Sánchez et al., 2018). Dentro de las especies amenazadas, el 20,4% son 

endémicas de Europa (Nieto et al., 2014). Sin embargo, el 56,7 % de las especies han 

sido clasificadas como “datos insuficientes”, por lo que es probable que el número real 

de especies amenazadas sea mucho más alto (Nieto et al., 2014).  

2.1. Abejas solitarias. 

Ante la limitación para el uso de la capacidad polinizadora de la especie domesticada 

Apis mellifera, las abejas silvestres se convierten en polinizadores claves (Kearns et 

aI., 1998; Paxton, 1999).  

En la actualidad, hay una creciente preocupación por el declive de las poblaciones de 

abejas observado en las últimas décadas, no sólo de Apis mellifera, domesticada por 

el hombre para producir bienes materiales, sino por las abejas solitarias.  

Aproximadamente, del total de especies de abejas que hay en todo el mundo, un 75% 

son abejas solitarias (Danforth et al., 2013). De hecho, en España, se han citado más 

de 1.000 especies diferentes de abejas, de las cuales un 95% son solitarias y tienen 

una importantísima labor polinizadora de multitud de especies de plantas, tanto 

silvestres como cultivadas (Grupo de trabajo Ecoflor, 2016). Diversos estudios 

demuestran que la eficacia de la polinización de insectos silvestres como las abejas 

solitarias frente a Apis mellifera, es más alta. Por ejemplo, Garibaldi et al. (2013), 

demostró que la fructificación en sistemas de cultivo aumentó significativamente con 
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la visita de insectos silvestres frente a la visita de la abeja doméstica, que 

representaron la mitad de las visitas a las flores del cultivo, diferenciándose los 

coeficientes entre deposición de polen y la fructificación. Este descubrimiento indica 

que los insectos silvestres proporcionan una polinización de mejor calidad (Greenleaf 

& Kremen, 2006; Hoehn et al., 2008; Klein et al., 2009; Carvalheiro et al., 2011).  

Las abejas solitarias excavan galerías en el suelo o utilizan agujeros disponibles en 

árboles u orificios hechos por el ser humano, en los cuales, anidan y construyen septos 

o series lineales separados por tabiques fabricados con diversos materiales (Suárez-

Cervera, Marquez, Bosch, & Seoane-Camba, 1994), aprovisionándolos de polen y 

néctar para el desarrollo de sus larvas (Krombein, 1967). El aceptar materiales 

creados por el ser humano para la cría ha facilitado el establecimiento de algunas 

especies como polinizadores comerciales de cultivos (Maeta & Kitamura, 1974; 

Torchio, 1993).  

Estos materiales contribuyen a la restauración de las comunidades de abejas 

solitarias, pero con resultados dispares, ya que aún no se conoce la eficiencia de esto 

en nuestro agroecosistema (Maclvor & Packer, 2015; Fortel et al., 2016).  

 

Figura I. Abeja solitaria ocupando una caja nido artificial.  
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2.2.- Medidas agroambientales (AES). 

En la actualidad, a medida que la modernización agrícola avanza, la relación entre la 

agricultura y los principios ecológicos está siendo quebrada, acumulándose la 

evidencia de los serios problemas económicos, sociales y ambientales que muestra 

un sistema agrícola intensivo, productivo y competitivo (Conway & Pretty, 1991), 

siendo esta la causa principal de la pérdida de biodiversidad en los paisajes agrícolas 

(Tilman, et al., 2001; De Heer, Kapos & Ten Brink, 2005).  

Esta creciente preocupación por el impacto ambiental que conlleva la agricultura en 

Europa ha llevado a la Unión Europea a la introducción de medidas agroambientales 

donde se recompensa a los agricultores si modifican sus prácticas agrícolas para 

proporcionar beneficios al medio ambiente (Kleijn & Sutherland, 2003). 

Las medidas agroambientales o AES (agri-environment schemes) fueron introducidas 

en la reforma de 1992 de la Política Agraria Común (PAC) de la Unión Europea con el 

objetivo de reducir los impactos negativos sobre la biodiversidad de una agricultura 

cada vez más intensiva (Kleijn & Sutherland, 2003; Oñate, 2005). Estas medidas 

surgieron de acuerdos voluntarios entre los agricultores y la administración para 

disminuir la intensidad de manejo de sus cultivos y, junto con medidas equivalentes 

aplicadas en países como Estados Unidos o Australia, se han considerado 

tradicionalmente como la principal herramienta disponible para frenar la pérdida de 

biodiversidad asociada a la intensificación de la agricultura a nivel global (Kleijn et al., 

2011). De hecho, una gran parte de las AES tiene como objetivo la conservación 

genérica de la biodiversidad y los servicios ecosistémicos, como la polinización y el 

control biológico de plagas (Ekroos et al., 2014). Aproximadamente, la Unión Europea 

lleva gastado desde 1994 unos 24,3 billones de euros en medidas agroambientales 

(Kleijn & Sutherland, 2003), donde el costo anual de la Política Agraria Común es de 

16.900 millones de euros (Pretty et al., 2001). 
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Sin embargo, la cuestión sobre si constituyen o no un mecanismo adecuado para 

cumplir este objetivo continúa siendo asunto de debate científico. Estas medidas 

resultan efectivas cuando su objetivo principal es la conservación de determinadas 

especies en regiones bien delimitadas (Concepción & Díaz, 2013) y cuando las 

prescripciones de manejo que incluyen están basadas en los requerimientos de las 

especies a las que van dirigidas (Peach et al., 2001; Perkins et al., 2011). Esa 

efectividad disminuye en cuanto el objetivo es más amplio, como la conservación de 

la biodiversidad en un país o región.  

Por ejemplo, analizando los efectos de factores que actúan tanto a escala local como 

paisajística sobre diferentes grupos de organismos en sistemas agrícolas de toda 

Europa (Concepción et al., 2012a), encontramos distintas respuestas a las mismas 

características del paisaje como, por ejemplo, la abundancia de lindes con vegetación 

seminatural entre cultivos que proporcionarían hábitats y recursos complementarios a 

los organismos (Concepción & Díaz, 2013). Otro parámetro que afecta a la efectividad 

son las relaciones no lineales e interacción entre la intensificación agrícola y 

diversidad del medio. Esta relación varía dependiendo del grado de extensificación de 

la medida y del sistema agrícola en que se aplica (cultivos vs. pastos). Así, estos 

límites tuvieron mayores efectos en el caso de los cultivos, mientras que la proporción 

de usos no productivos en el paisaje resultó relevante en los pastizales, pero no en 

los cultivos (Concepción & Díaz, 2013). Estos efectos estarían relacionados con el 

concepto de “heterogeneidad funcional del paisaje” (Fahrig et al. 2011), que trata de 

incorporar los requerimientos de hábitat de los diferentes organismos, y el grado en 

que los diversos elementos del paisaje los benefician a la hora de analizar los efectos 

del paisaje sobre la biodiversidad (Concepción & Díaz, 2013).  

Por lo tanto, se deduce que la efectividad de las medidas agroambientales debe 

depender de la composición de la comunidad de organismos, como de hecho se 

observa en estudios a escalas amplias (Kleijn et al., 2009; Concepción et al., 2012a). 

Hasta la fecha, hay un número limitado de estudios publicados que arrojan resultados 

son contradictorios (por ejemplo, Kleijn et al., 2001; Peach et al., 2001; Kohler et al., 

2007). 
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Para ello, es necesario el diseño de programas agroambientales de conservación 

considerando la composición de especies y el grado de especialización y asociación 

de las mismas al sistema agrícola de interés, a fin de establecer prioridades y objetivos 

de conservación específicos que guíen las opciones de manejo a desarrollar (Filippi-

Codaccioni et al., 2010; Gabriel et al., 2010).  

Nuestro estudio, se centra en cultivos de olivar en diversas localidades. El olivar se ha 

convertido en el cultivo de mayor significación de Andalucía, superando las 500.000 

ha Córdoba y Jaén (Martínez, Simón & Jiménez, 2008). Tiene una gran importancia 

ya que es un cultivo estratégico para recuperar la biodiversidad por sus características 

de cultivo permanente y forestal, la vegetación asociada al cultivo tales como flora 

herbácea y leñosa y la fauna asociada, por su distribución a lo ancho de la cuenca 

mediterránea (el principal punto caliente para la biodiversidad en Europa) y por su 

distribución alrededor de algunos de los principales Espacios Naturales Protegidos 

(Farfán & Vargas, 2010; Gómez-Calero, 2010).  

Las malas prácticas de este cultivo para la mejora del rendimiento, como el exceso de 

laboreo, el uso desmedido de productos agroquímicos y la eliminación de la 

vegetación ha incidido gravemente en la biodiversidad de especies de la zona en la 

que se encuentre. Por lo tanto, la primera limitación en cuanto a medida agroambiental 

se refiere, es su aplicación a escala local. La configuración del paisaje agrario se ve 

afectada, a su vez, por el proceso de intensificación que, además de reducir la 

capacidad de los campos para albergar organismos debido a los aportes crecientes 

de fertilizantes y fitosanitarios y al mayor grado de mecanización de los cultivos 

(Donald et al., 2001; Donald et al., 2006), provoca la simplificación y homogeneización 

del paisaje debido a la eliminación de hábitats no productivos, tales como lindes, 

árboles o barbechos (Benton et al., 2003; Duelli & Obrist, 2003). Esta limitación 

podemos observarla y analizarla en las redes mutualistas, las cuales se explicarán en 

el punto 2.2.2. Otra limitación para las medidas agroambientales sobre la diversidad 

es la potencial influencia de la complejidad del paisaje sobre dichas medidas, de aquí 

nuestra hipótesis.  
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2.2.1.- Genéricas del paisaje.  

La efectividad de las medidas agroambientales depende de las relaciones existentes 

entre la diversidad y la intensificación agrícola tanto a escala local como paisajística, 

así como de la interacción entre ambas (Concepción et al., 2008, Concepción et al., 

2012a).  De este modo, la diversidad de los campos agrícolas aumentaría con la 

complejidad del paisaje circundante debido a que la presencia de hábitats naturales y 

seminaturales actúan como fuente de biodiversidad. 

Nuestra hipótesis se basa en “la hipótesis intermedia de complejidad del paisaje” que 

postula la eficacia de las medidas agroambientales para la conservación local 

moderada por el paisaje, de tal manera que es máxima en el paisaje estructuralmente 

simple, en lugar de paisajes despejados (es decir, extremadamente simplificados) o 

en paisajes complejos (Tscharntke et al., 2005; Rundlöf & Smith, 2006; Concepción et 

al., 2008; Batáry et al., 2010b; Smith et al., 2010; Geiger et al., 2010; Batáry et al., 

2011).  

En paisajes de complejidad alta (proporción de hábitats no cultivables (>20%)) 

(Tscharntke et al., 2012), la biodiversidad y el funcionamiento asociado a los servicios 

ecosistémicos que aportan, como el control de plagas o la polinización, es alta en 

todas sus fracciones, por lo que las medidas agroambientales de conservación no 

producirían un efecto reconocible (Tscharntke et al., 2012) y, además, esas especies 

recolonizarían continuamente, tanto los campos con AES como los campos cultivados 

del modo tradicional (Tscharntke et al,. 2005). Esta baja efectividad también ocurre en 

los paisajes simples ampliamente despejados o de complejidad baja (proporción de 

hábitats no cultivables (<1%)) (Tscharntke et al., 2012), ya que quedarían muy pocas 

poblaciones para aportar servicios ecosistémicos beneficiosos para el medio (Figura 

II, Tscharntke et al., 2012).  

Por ende, la introducción de la agricultura orgánica proporcionaría una excelente 

mejora de diversidad local y funcionamiento del ecosistema en paisajes cuya 

complejidad sea intermedia (proporción de hábitats no cultivables (1-20%)), en 

comparación con los otros rangos de complejidad (Figura II, Tscharntke et al., 2012). 
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Del mismo modo, se espera que haya un efecto de saturación en la relación entre la 

complejidad del paisaje y la diversidad, de forma que una vez alcanzado este umbral 

de saturación a niveles altos de complejidad no habría más efectos positivos del 

aumento de la complejidad en la biodiversidad y ésta última, se mantendría constante. 

Este efecto de saturación de respuesta podría deberse tanto a la recolonización de 

los campos desde el paisaje circundante (Tscharntke et al., 2005) como a potenciales 

efectos de borde del hábitat no cultivado en organismos estrechamente ligados a los 

sistemas agrícolas (Díaz & Tellería, 1994). 

En la Figura II se muestra en base a la hipótesis de la complejidad intermedia cómo 

varía la biodiversidad y la efectividad de las medidas agroambientales conforme la 

complejidad del paisaje aumenta: 

Figura II. (A) Biodiversidad en campos agrícolas con y sin AES Vs. Complejidad paisajística. 

La línea continua muestra la trayectoria esperada de la biodiversidad en presencia de medidas 

agroambientales y la línea de puntos del control muestra los efectos de una agricultura 

convencional sin medidas agroambientales. (B) Efectividad de las AES Vs. Complejidad 

paisajística (Concepción et al., 2008, Concepción et al., 2012a). 

En resumen, las medidas agroambientales practicadas hasta la actualidad en Europa, 

no han sido capaces de paliar los efectos negativos de la intensificación agrícola a 

escala paisajística y sólo pueden tratar de mitigar los impactos que este proceso 

ocasiona a escala local (Concepción & Díaz, 2013) poniendo de manifiesto la 

necesidad de considerar la configuración del paisaje a la hora de diseñar los 

programas agroambientales (Concepción et al., 2008, Gabriel et al., 2010; Concepción 

et al., 2012a). 
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2.2.2.- Redes de polinizadores en sistemas agrícolas. 

Cada vez se reconoce más que la estructura, la estabilidad y el funcionamiento de la 

comunidad dependen, no solo de qué especies están presentes en una comunidad, 

sino también de cómo interactúan (Tylianakis et al., 2008). 

Así, las interacciones de especies forman la arquitectura de la biodiversidad 

(Bascompte & Jordano, 2007). Estas interacciones mutualistas como la polinización 

en forma de redes complejas nos proporcionan información esencial relacionada con 

la conservación (Carvalheiro, Barbosa & Memmott, 2008; Tylianakis et al., 2010), la 

estabilidad comunitaria, el funcionamiento del ecosistema (Thompson et al., 2012; 

Peralta et al., 2014) y los procesos evolutivos (Jacquemyn et al., 2011; Fenster et al., 

2015).  

Basándonos en nuestro estudio sobre redes de plantas y polinizadores entre 

sistemas agrícolas cuyo manejo es extensivo y orgánico e intensivo o convencional, 

en general, el análisis estructural de la diferencia entre estos tipos de manejo, debe 

revelar una diversidad de especies e interacciones determinada y destacar las 

especies importantes para los servicios de polinización (Burkle & Alarcón, 2011). 

Estos análisis todavía se encuentran en auge de iniciación, pero el estudio de las 

redes de interacción en estos sistemas agrícolas se está convirtiendo en un campo 

de investigación cada vez más importante (Bosch et al., 2009).  

La intensificación de la agricultura provoca una homogeneización biótica en estas 

redes de interacción, es decir, un proceso mediante el cual las redes de interacción 

se vuelven cada vez más similares entre sí en composición y frecuencia (Laliberté & 

Tylianakis, 2010). Una agricultura orgánica beneficia a la diversidad local de especies 

de plantas y abejas (Holzschuh et al., 2007; Kehinde & Samways, 2012) pero aún es 

necesario determinar estos efectos positivos sobre la diversidad en determinadas 

zonas y paisajes (Clough et al., 2007).  

Para la construcción de nuestras redes de interacciones plantas-polinizador en 

sistemas agrícolas, hemos utilizado el análisis de polen, proporcionándonos así, un 

registro extendido del historial de visitas realizadas por las abejas, en lugar de una 

instantánea de una sola interacción (Courtney et al., 1981).  
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En nuestro estudio, examinaremos la riqueza y distribución de frecuencias de 

interacción de las redes plantas-polinizadores en cultivos de olivar orgánicos y 

convencionales e intensivos y alrededores (zonas de vegetación natural y seminatural) 

en determinadas complejidades de paisaje, pudiendo así, analizar la efectividad 

ecológica de los cultivos extensivos.  

2.3.- Objetivos. 

El objetivo general de este estudio es determinar la red de interacción entre los 

polinizadores y la flora asociada al olivar en diferentes olivares de Andalucía con 

distinto manejo agrícola y contexto paisajístico mediante el uso de nidales para abejas 

solitarias (o “Bee Hotels” atendiendo a su denominación en inglés). 

Los objetivos específicos de este trabajo son: 

1) Construcción de redes de interacciones de polinización para la flora asociada al 

cultivo del olivar en base a los datos del espectro polínico existente en los nidales para 

abejas. 

2) Evaluar la variación en la red de polinización en función del manejo de olivar y de 

contexto paisajístico. 
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3.- Material y métodos. 

3.1.- Área de investigación y diseño de estudio. 

El área de estudio donde se ha realizado la investigación fue en 9 pares de fincas de 

olivar ubicadas en Andalucía concretamente en las provincias de Jaén, Córdoba, 

Sevilla, Cádiz y Málaga (Figura III). Cada área incluye un olivar de manejo extensivo-

orgánico o ecológico y un olivar de manejo intensivo-convencional, así como zonas 

naturales o seminaturales entre ellos, como matorrales y bosques de encinas. Estas 

localidades se enmarcan dentro de un clima mediterráneo, mediterráneo sub-

continental para el caso de Jaén, Córdoba y Sevilla, mediterráneo tropical para el caso 

de Málaga y mediterráneo oceánico para el caso de Cádiz, cuya temperatura media 

anual oscila entre 17ºC y 19ºC y con una precipitación anual entre 500-750 mm entre 

estas localidades.   

En cada olivar (Tabla I), se colocaron 4 o 6 nidales de abejas (dependiendo del tamaño 

de la finca) teniendo en cuenta diversos parámetros para su estudio, como el tipo de 

manejo (olivar con o sin cubierta), zona de colocación de los nidales (productivo, si 

está en zonas dentro de la matriz del cultivo o improductivo, si está ubicado en el 

parche de vegetación natural o seminatural cercano al cultivo) y complejidad 

paisajística (baja, intermedia y alta) pudiéndolos observar en la Tabla I cada uno de 

esos parámetros:  

 

Tabla I. Características paramétricas de cada par de fincas.  

  

Localidad Olivar Tamaño de la finca Nº de Bee Hotels Tipo de paisaje Manejo de cubierta

Ardachel,Torres de Albanchez (Manejo convencional) 6 bee Hotels Sin cubierta

Ardachel,Torres de Albanchez (Manejo orgánico) 6 bee Hotels Con cubierta 

Benzalá (Manejo convencional) 4 bee Hotels Sin cubierta

Benzalá (Manejo orgánico) 4 bee Hotels Con cubierta 

Cortijo de Guadiana Extensivo (Manejo convencional) 6 bee Hotels Sin cubierta

Cortijo de Guadiana Extensivo (Manejo orgánico) 6 bee Hotels Con cubierta 

Finca La Torre (Manejo convencional) 6 bee Hotels Sin cubierta

Finca La Torre (Manejo orgánico) 6 bee Hotels Con cubierta 

Gascón, David Lantejuela (Manejo convencional) 4 bee Hotels Sin cubierta

Gascón, David Lantejuela (Manejo orgánico) 4 bee Hotels Con cubierta 

Ojuelos (Manejo convencional) 6 bee Hotels Con cubierta 

Ojuelos (Manejo orgánico) 6 bee Hotels Sin cubierta

Olivar de La Luna (Manejo convencional) 6 bee Hotels Sin cubierta

Olivar de La Luna (Manejo orgánico) 6 bee Hotels Con cubierta 

Rancho del Herrador (Manejo convencional) 4 bee Hotels Sin cubierta

Rancho del Herrador (Manejo orgánico) 4 bee Hotels Con cubierta 

Tobazo (Manejo convencional) 6 bee Hotels Sin cubierta

Tobazo (Manejo orgánico) 6 bee Hotels Con cubierta 

Complejidad 

baja

Grande

Pequeña

Complejidad 

alta

Complejidad 

intermedia

Complejidad 

alta

Complejidad 

baja

Complejidad 

baja

Complejidad 

intermedia

Complejidad 

alta

Complejidad 

intermedia

Cádiz

Jaén

Jaén

Grande

Grande

Grande

Pequeña

Grande

Grande

Pequeña

Jaén

Jaén

Málaga

Sevilla

Sevilla

Córdoba
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Estos parámetros nos permitirán estudiar simultáneamente cómo afecta el tipo de 

manejo y la complejidad del paisaje, así como su interacción con estructura de las 

redes de planta-polinizador. 

En la Figura III podemos observar un mapa con la localización de cada finca en los 

que se instalaron las cajas nido:  

Figura III. Localización de las zonas de muestreo indicadas por un punto rojo. Cada localidad 

tiene un par de olivares, el experimental (manejo extensivo) y el control (manejo intensivo).  

Los nidales fueron instalados antes del comienzo de la primavera (marzo del 2017), 

evitando así el inicio del periodo de vuelo de las especies, y distribuidas en diferentes 

puntos de cada par de fincas revisándose periódicamente y habiendo retirado parte 

del material ocupado durante los meses de mayo y junio y en su totalidad, en los 

meses de octubre y noviembre de 2017.  
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3.2.- Material y método de muestreo 

En este estudio, se fabricaron 96 nidales para abejas solitarias. Para su elaboración, 

se empleó como base principal un bloque de hormigón utilizado para la construcción 

de dimensiones de 20 cm x 40 cm x 20 cm. Dentro de este, introducimos distintos 

materiales de diferente diámetro, cañas de carrizo de 12, 15 o 20 mm y cañas de 

bambú de 9 mm, que serán ocupados por diversos polinizadores como nido. Cada 

nidal contiene diversas cañas de diferente dimensión y troncos de madera con 

perforaciones aleatorias ya que muchas abejas solitarias anidan en agujeros ubicados 

en árboles. Estos nidales se colocaron tanto en zonas improductivas (parches de 

vegetación natural o seminatural) como en zonas productivas (matriz de olivar).  

     

Figura IV. Cajas nido fabricadas con diferentes materiales, pudiéndose observar los huecos 

ocupados por insectos silvestres. 
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3.2.1.- Proceso de extracción y procedimiento experimental  

Después de haber retirado los nidales de la zona de estudio, se procedió a su 

clasificación y aislamiento en un jardín experimental. Cada tronco de madera, caña de 

carrizo y bambú fueron separados en bolsas de tul para evitar la huida de los insectos 

y fueron identificados con etiquetas donde se indicaban el nombre de la finca, el código 

del punto donde se encontraba, el tipo de manejo, la fecha de extracción y, finalmente, 

un número independientemente de cada material (caña de carrizo o bambú) 

obteniéndose en total 1030 cañas de diversas dimensiones cada una.  

Nuestro estudio, basándose en el análisis de polen, nos permite la detección de 

enlaces que involucran las especies, incluyendo especies raras y especies con bajas 

tasas de visita, lo que requeriría períodos de observación muy largos en el campo. Por 

tanto, el uso de datos de polen nos permite revelar un número importante de 

interacciones no detectadas en estudios de campo centrados en plantas dando 

resultados muy significativos en algunas propiedades fundamentales de la estructura 

de nuestra red y proporcionando una visión más completa de las redes de interacción 

planta-polinizador (Bosch et al., 2009). 

Para una posterior identificación de las distintas especies de polen y especies de 

polinizadores, se procedió a abrir cada caña de carrizo o bambú comenzando por el 

material correspondiente a la fecha de la primera retirada del medio (finales de 

primavera/principios de verano), introduciendo así cada artrópodo en tubos eppendorf 

etiquetados correctamente para su identificación. Muchos de los insectos no habían 

llegado a estado adulto, por lo que se procedió a su incubación a temperatura 

ambiente en tubos eppendorf perforados (Anexo I).  

Tras la retirada de los diversos insectos o crisálidas de las cañas de carrizo o 

bambúes, se procedió a extraer muestras de polen de los mismos, realizando 3 

réplicas en caso de encontrar alto contenido polínico. Para esta recolección de polen, 

se utilizó un bastoncillo de algodón en cada caña, pudiendo así extraerlo de las 

paredes de cada material. Después de la extracción, el bastoncillo de algodón es 

llevado a un portaobjetos y con ayuda de una paleta o bisturí lavado previamente, se 

procede a su colocación. Al tener la muestra de polen colocada encima del 

portaobjetos, se le aplica la técnica de Beattie (1971) que consiste en añadir una 

preparación de glicerogelatina o gelatina glicerinada teñida con fucsina básica o azul 
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de metileno ayudando así a la fijación permanente (fosilización artificial) de la muestra 

(Louveaux et al., 1978; Lieux, 1980).  

Después de añadir la glicerogelatina, se distribuye la muestra por el portaobjetos con 

la ayuda de un punzón previamente lavado, para una mejor tinción de los granos de 

polen que pudiera contener la caña o bambú y para una mejora para su posterior 

visión al microscopio óptico. Una vez distribuida la muestra por el portaobjetos, se 

coloca un cubreobjetos encima de la preparación y se deja secar. Los materiales como 

punzones, bisturíes y paletas son lavados previamente en cada uso para evitar el 

riesgo a una contaminación de la muestra. Finalmente, se procederá a su análisis al 

microscopio óptico, utilizando una cuadrícula milimetrada colocada debajo del 

portaobjetos para una mejor identificación.  

Cada abeja encontrada se relacionó con las especies de polen de la misma caña 

asumiendo que esa especie de abeja recogió ese polen lo que permite construir las 

redes de interacción.  

Para la identificación del polen, se ha utilizado el Atlas Polínico de Andalucía 

Occidental (Valdés, Díez, & Fernández, 1987) y la colección de polen de referencia 

de determinadas muestras de campo recogidas durante el periodo de estudio en esas 

parcelas.  

3.3.- Parámetros de red. 

Las métricas calculadas en cada red de interacción fueron: 

a) Conectividad ponderada: número de enlaces de todos los enlaces posibles en 

la red de interacción.  

b) Densidad de enlace: es una métrica que se calcula a partir del número de 

enlaces en la red dividido por el número de especies mostrando así, el grado 

de generalidad de la red.  

c) Índice de Diversidad de Shannon: diversidad de interacciones de la red. 

d) Superposición de nicho: promedio de similitud de las interacciones, es decir, si 

las especies comparten o no nicho ecológico.   

e) Robustez: número de extinciones secundarias que se producen al eliminar 

especies aleatoriamente.  
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3.4.- Análisis de datos. 

Para deducir la diversidad de especies de polen que las abejas acarrearon en cada 

finca y situación experimental, se ha calculado la diversidad alfa, es decir, la riqueza 

de especies (número de especies) de una comunidad a la que consideramos 

homogénea. Así, usando el software EstimateS (Colwell, 2013) se obtuvo para cada 

finca la riqueza específica estimada (para evitar infraestimar la estima de diversidad, 

la riqueza específica fue proyectada a un factor de dos veces el tamaño muestral) y el 

valor del estimado de la diversidad Chao2, que tiene en cuenta en su estima de 

diversidad la rareza. Asimismo, se obtuvo un estimador de la diversidad beta, es decir, 

el grado de reemplazo o de diferenciación en la composición de especies entre 

diferentes comunidades en un ecosistema (Whittaker, 1972). Para ello, para cada 

finca obtuvimos un valor de diversidad beta basado en el “Coeficiente de similitud de 

Jaccard” (Martella et al., 2012) entre las zonas productivas e improductivas de la finca. 

Después, calculamos las métricas más importantes de la red, las variables respuesta 

como conectividad ponderada, densidad de enlace, Índice de Diversidad de Shannon, 

superposición de nicho y robustez para cada red bipartita. Para esto, utilizamos el 

“paquete Bipartite” del programa Rstudio. Seguido de esto, ejecutamos los modelos 

lineales generales de efectos mixtos (GLM) para analizar la importancia del manejo 

de la cubierta herbácea, la complejidad del paisaje y su interacción paisaje y manejo 

(factores fijos) en estas métricas de red, es decir, las propiedades de la comunidad, 

verificando las suposiciones de los modelos. La localidad se incluyó como factor 

aleatorio.  

Los modelos se compararon con determinados parámetros, siendo estos los factores 

que inducen la variación, complejidad del paisaje, tipo de manejo y su interacción, con 

un modelo nulo utilizando pruebas ΔAIC y ANOVA para las diferencias significativas. 

Las pruebas de verosimilitud ΔAIC (Criterio de información de Akaike) predice como 

de justado es nuestro modelo y se obtiene restando el ΔAIC de los modelos que 

compiten (el modelo nulo y nuestro modelo), donde podemos interpretar que una 

reducción de ΔAIC >2 implica una diferencia significativa entre esos dos modelos, bajo 

el criterio del valor más bajo de ΔAIC (Blüthgen et al., 2008).  
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4.- Resultados. 

Al finalizar la parte experimental y el análisis de cada material ocupado distribuidos 

por las zonas de estudio, se obtuvieron un total de 13 especies abejas solitarias de la 

familia Megachilidae (Anexo II) y un total de 23 familias de plantas con flores de las 

cuales, se han identificado 70 tipos polínicos (Anexo II, Anexo III). 

En la Tabla II, se puede observar la diversidad alfa en dos métodos, donde Sestimada 

son los valores del número de especies de plantas que deseamos conocer, es decir, 

la riqueza estimada y Chao2, son los valores observados del número de especies 

incluyendo datos de ausencia y presencia. Con esta tabla podemos evaluar en qué 

zona de las 9 par de fincas las abejas pecorean más flores para la recogida de polen.  

Tabla II. Resultados de Diversidad alfa para cada finca dependiendo del tipo de manejo. 

Sestimada y Chao2 con sus respectivos errores.  

   Diversidad α 

Finca Manejo Sestimada Chao2 

Benzalá 
Extensivo-Orgánico 21.2 (3.07) 22 (5.55) 

Intensivo 19.3 (2.88) 19.1 (3.16) 

Cortijo de Guadiana 
Extensivo 

Extensivo-Orgánico 34 (1.28) 33.8 (1.14) 

Intensivo 27.2 (3.27) 27.2 (3.75) 

David Lantejuela 
Extensivo-Orgánico 28.1 (3.8) 28.6 (4.91) 

Intensivo 21.1 (1.51) 20.75 (1.26) 

Finca La Torre 
Extensivo-Orgánico 32.2 (4.49) 33.5 (6.23) 

Intensivo 17.4 (3.98) 18 (5.6) 

Ojuelos 
Extensivo-Orgánico 26.5 (4) 27.25 (5.39) 

Intensivo 25.05 (3.98) 25.8 (5.63) 

Oliva de La Luna  
Extensivo-Orgánico 24.65 (5.77) 34 (15.6) 

Intensivo 10.5 (0.97) 10.3 (0.74) 

Rancho del Herrador 
Extensivo-Orgánico 19.9 (3.18) 19.85 (3.62) 

Intensivo 7.2 (2.59) 6.5 (2.26) 

Torres de Albanchez 
Extensivo-Orgánico 31.7 (2.58) 31.4 (2.63) 

Intensivo 31.8 (3.06) 31.75 (3.37) 

Tobazo 
Extensivo-Orgánico 31.9 (3.15) 31.75 (3.51) 

Intensivo 33.8 (3.15) 33.75 (3.51) 

Total 
Extensivo-Orgánico 71.4 (3.75) 71.4 (4.25) 

Intensivo 55.6 (2.47) 55.3 (2.36) 
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Podemos deducir observando los resultados que la diversidad de especies de plantas, 

es mayor en el manejo extensivo-orgánico que en el manejo intensivo siendo mayor 

en Cortijo de Guadiana, una finca de olivar con complejidad intermedia de paisaje. 

Solo en las fincas de Torres de Albanchez y Tobazo, los resultados de los tipos de 

manejo no se diferencian mucho siendo mayor en el manejo intensivo en el Tobazo. 

Esto puede deberse a la complejidad de paisaje (intermedia en este caso) o a la 

escasa diferencia entre manejos en cada par de fincas. El resultado más bajo de 

diversidad de especies de plantas lo adquiere la finca Rancho de Herrador, de 

complejidad de paisaje alta pero no se diferencia demasiado de parcelas de 

complejidad baja como Benzalá.  

Con los datos obtenidos de diversidad de especies para cada finca, se ha construido 

dos gráficas (Figura V y VI) frente a la complejidad de paisaje en el cual se encuentren, 

donde podemos observar una forma curva con un máximo a niveles intermedios en 

ganancia en diversidad, enseñándonos una diferencia significativa entre el manejo 

extensivo-orgánico y el manejo intensivo-convencional a partir de los niveles de 

paisaje. 

Figura V y VI. Representación de la riqueza de especies frente a la complejidad de paisaje 

siendo a) manejo extensivo-orgánico y b) manejo intensivo-convencional.  
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Para evaluar la diversidad beta, hemos calculado el índice de similitud de Jaccard, es 

decir, hemos comparado en cada tipo de manejo en cada área de estudio, las especies 

de plantas que aparecen en la zona productiva (cultivos) y en la zona improductiva 

(parches de vegetación natural o seminatural) para obtener así el grado de semejanza 

por las especies presentes en ellas. Estos valores oscilan entre 0 y 1, siendo 0 cuando 

no hay especies compartidas entre ambas zonas y hasta 1, cuando las dos zonas 

tienen la misma diversidad de especies.  

Tabla III. Resultados de Diversidad beta para cada finca dependiendo del tipo de manejo 

comparando zonas productivas y zonas improductivas.  

Finca Manejo Diversidad β 

Benzalá 
Extensivo-Orgánico 0.38 

Intensivo 0.44 

Cortijo de Guadiana 
Extensivo 

Extensivo-Orgánico 0.3 

Intensivo 0.4 

David Lantejuela 
Extensivo-Orgánico 0.17 

Intensivo 0.62 

Finca La Torre 
Extensivo-Orgánico 0.28 

Intensivo 0.54 

Ojuelos 
Extensivo-Orgánico 0.43 

Intensivo 0.45 

Oliva de La Luna  
Extensivo-Orgánico 0.25 

Intensivo 0.5 

Rancho del Herrador 
Extensivo-Orgánico 0.31 

Intensivo 0.2 

Torres de Albanchez 
Extensivo-Orgánico 0.33 

Intensivo 0.46 

Tobazo 
Extensivo-Orgánico 0.43 

Intensivo 0.6 

 

El resultado final es la disimilaridad en cada área de estudio según el tipo de manejo 

comparándose las zonas productivas con improductivas. La más semejantes entre 

zonas productivas e improductivas son las fincas de olivar David Lantejuela y Tobazo 

en manejo intensivo con un 0,6 de similaridad. Con estos resultados podemos decir 

que la diferencia entre zonas productivas e improductivas es mayor en el manejo 

extensivo-orgánico en la mayoría de las fincas.  
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A parte del cálculo de la diversidad de especies de plantas, hemos evaluado el número 

total de especies de plantas para cada condición y el número de interacciones 

acumuladas sumando las matrices obtenidas de cada finca en la construcción de las 

redes de interacción.  

Tabla IV. Resumen de riqueza de tipos polínicos y número de interacciones para cada 

condición del estudio.   

Tipo de Manejo 
Complejidad 

Paisaje 

Número de 
tipos 

polínicos 

Número de 
interacciones 

Todos Todos 70 2185 

Ecológico Todos 66 1145 

Convencional Todos 53 1040 

Ecológico Baja 38 332 

Ecológico Intermedia 44 512 

Ecológico Alta 49 301 

Convencional Baja 37 448 

Convencional Intermedia 39 413 

Convencional Alta 31 179 
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Podemos observar que hay más tipos polínicos e interacciones entre polinizadores y 

plantas en el manejo ecológico, encontrándose más tipos polínicos en manejo 

ecológico en complejidad de paisaje alta y más interacciones en manejo ecológico en 

complejidad de paisaje intermedia. En las Figuras VII y VIII están representadas estos 

valores frente a los diferentes tipos de complejidad de paisaje. Podemos observar en 

la Figura VII qué para el total de tipos polínicos, hay mayor riqueza de especies en el 

manejo extensivo que en el manejo intensivo. Al igual que en la anterior figura, en la 

Figura VIII, podemos observar el número de interacciones entre especies entre tipo 

de manejo siendo mayor riqueza de especies en el manejo extensivo que en el manejo 

intensivo. 

  

Figura VII. Representación del total de tipos polínicos encontrados para cada tipo de manejo 

frente a la complejidad de paisaje. 
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Figura VIII. Representación del total de interacciones entre planta-polinizador encontrados 

para cada tipo de manejo frente a la complejidad de paisaje.  

Se han construido 18 redes de interacción planta-polinizador, dos por finca de estudio 

y para cada tipo de manejo (Anexo IV, Anexo V). Podemos observar en las redes, 

especies presentes en la mayoría de las zonas de estudio como especies de la familia 

Boraginaceae (Echium sp.), Asteraceae o Fabaceae y otras no tan abundantes, pero 

con alta importancia como especies de la familia Fagaceae (Quercus sp.). Hay 

algunas especies de plantas que solo aparecen en una o dos fincas de olivar como es 

el caso de Anchusa sp. que solo aparece en La Torre, Centranthus calcitrapae en 

Benzalá, Cistus albidus en Rancho de Herrador, Herniaria cinérea en Ojuelos y David 

Lantejuela (las dos fincas ubicadas en Sevilla), Muscari sp. en Benzalá y Cortijo 

Guadiana Extensivo (las dos fincas ubicadas en Jaén) y Ranunculus arvensis y Vicia 

sativa en David Lantejuela. También ocurre con las especies de abejas solitarias, 

como es el caso de Anthidium melanorum que solo aparece en Ojuelos y Olivar de La 

Luna, Megachile leachella en Rancho del Herrador y Heriades crenulatus en Torres 

de Albanchez. Las especies Osmia adunca y Osmia submicans aparecen en la 

mayoría de fincas.   
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Lo esperable en las conclusiones es la obtención de resultados complejos que nos 

indiquen una mayor diversidad y complejidad estructural en las redes de interacción 

de olivares con manejo extensivo-orgánico (ecológico), siendo estas, por ejemplo, 

más robustas ante perturbaciones y con una mayor conectividad y estabilidad. 

También se espera un resultado semejante en los olivares con una complejidad de 

paisaje más elevada pero que las diferencias en esos efectos de manejo se maximicen 

a complejidades del paisaje intermedias, como predice nuestra hipótesis.  

A partir de los datos de abundancia (visitas de abejas a la flor) y el número de 

especies presentes en las redes, se han calculado las siguientes variables 

comparando el modelo nulo con nuestro modelo (Anexo VI):  

- Índice de Diversidad de Shannon-Weaber: los resultados para esta variable, 

nos indican que hay diferencia entre tratamientos (p-value > 0,0261), por lo 

tanto, es significativo, por lo que según esta variable, la diversidad de 

interacciones entre especies mejora en manejo orgánico. A mayor diversidad 

de interacciones que posea nuestras redes, mayor será su resistencia frente a 

perturbaciones. Según el Índice de Diversidad de Shannon-Weaber, el modelo 

aumenta en 0,5 veces al pasar de un modelo intensivo y convencional a un 

modelo extensivo y orgánico.  

- Conectividad ponderada: para esta variable, hemos obtenido una pequeña 

diferencia entre tratamientos, es decir, es marginalmente significativo, ya que 

al comparar la interacción paisaje y tipos de manejo la p-value es mayor a 0,05 

pero hay diferencia entre estos modelos. Se podría decir que en modelo 

ecológico tiene más zonas beneficiosas para los polinizadores que en el 

modelo convencional. Un aumento de la conectividad ponderada refleja una 

distribución más uniforme de los flujos de especies. 

- Robustez: Según nuestros resultados para esta variable, hay diferencia entre 

tratamientos, es decir, es significativo (p-value > 0,0376), por lo que el modelo 

extensivo y orgánico es más robusto que el modelo intensivo o convencional. 

A mayor robustez de la red, mayor será su resistencia frente a perturbaciones 

y no se propagará en la red de interacciones. 

- Densidad de interacciones: los resultados son significativos ya que, al comparar 

el modelo nulo con el modelo de interacción entre paisaje y tipo de manejo, 

hemos obtenido que hay diferencias entre estos modelos al ser la p-value > 
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0.003822, por lo que habrá más densidad de interacción en el modelo extensivo 

y orgánico que en el modelo convencional. Según esta variable, el modelo 

aumenta o mejora en 2,4 veces al pasar de un modelo intensivo y convencional 

a un modelo extensivo y orgánico. 

- Superposición de nicho HL (nivel trófico superior): los resultados son 

significativos (p-value > 0.0122), obteniendo diferencias en la interacción entre 

el paisaje y el tipo de manejo, habiendo menos superposición de nichos de 

especies de abejas en el manejo extensivo y orgánico que en el manejo 

intensivo o convencional.  

- Superposición de nicho LL (nivel trófico inferior): los resultados son 

significativos (p-value > 0.038), obteniendo diferencias entre tratamientos, 

habiendo menos superposición de nichos de especies de plantas en el manejo 

extensivo y orgánico que en el manejo intensivo o convencional, por lo que las 

especies de plantas no sufrirían una mayor perturbación al extinguirse otra 

especie que interactúa con ellas.  

En la Tabla V podemos observar que el ΔAIC de todas las variables respuesta menos 

de la conectividad ponderada hay mayor verosimilitud, es decir, nuestro modelo es 

más ajustado que el modelo nulo. En la variable conectividad apenas se nota la 

diferencia entre modelo nulo y nuestro modelo.  

Tabla V. Comparación entre diversas condiciones usando la prueba función de verosimilitud 

(ΔAIC) para las variables respuesta. idóneo  

Variable respuesta Variable explicativa ΔAIC 

Diversidad de Shannon Manejo 4 

Conectividad ponderada Interacción entre complejidad y manejo -0,851 

Robustez Manejo 2,56 

Densidad de interacciones Interacción entre complejidad y manejo 4,39 

Superposición de nicho (HL) Interacción entre complejidad y manejo 
1,73 

Superposición de nicho (LL) Manejo 2,42 
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En resumen, lo que predicen los modelos respecto a la variación de los parámetros 

de red (variables respuesta en estos modelos) es que el tipo de manejo afecta en 

general a los parámetros de red, siendo mejor en manejo extensivo y orgánico que el 

manejo intensivo o convencional. La complejidad del paisaje contribuye menos a la 

variación en los parámetros de las redes abejas solitarias-plantas (determinadas a 

través de tipos polínicos), y en todo caso, su influencia fue a través de como el manejo 

dependió del paisaje (en el caso de la densidad de interacciones y la superposición 

del nicho HL), no pudiendo corroborar nuestra hipótesis.  

5.- Discusión.  

De los resultados comentados anteriormente, podemos deducir que el manejo 

extensivo y orgánico es favorable para la diversidad de tipos polínicos que transportan 

las abejas solitarias a sus nidos para alimentar a sus larvas y para la complejidad de 

las redes de interacciones que estos polinizadores establecen con las plantas en los 

olivares. Un olivar ecológico trata de favorecer los procesos de regulación natural de 

las plagas, la recuperación de la biodiversidad, la fertilidad y el control de la erosión 

del suelo, la productividad y rentabilidad de la actividad agraria (Martínez, Simón & 

Jiménez, 2008). La efectividad de las medidas agroambientales que están 

implementando a los cultivos, ya sean de olivar u otros, por ejemplo, el cambio entre 

manejo convencional a manejo ecológico sigue siendo un tema de debate. Dado el 

gran gasto europeo, es importante saber si las medidas agroambientales mejoran la 

biodiversidad del ecosistema, pero la falta de estudios que realice evaluaciones al 

respecto no permite un juicio general sobre esa efectividad. Kleijn & Sutherland (2003) 

hicieron un estudio revisando literatura sobre la efectividad de las medidas 

agroambientales sobre la biodiversidad y concluyeron que aproximadamente la mitad 

de esos artículos carecen de efectos positivos sobre la biodiversidad.  

A partir de esa revisión, ha habido una gran cantidad de artículos publicados sobre 

esta efectividad demostrando que las medidas agroambientales mejoran la 

biodiversidad localmente (Batáry et al., 2015). Así, estos estudios se asemejan a 

nuestra investigación ya que han sido realizados principalmente en áreas de cultivo 

intensivo, pero son escasos los estudios sobre la efectividad en áreas con una 

agricultura extensiva (Kampmann et al., 2012) o comparando ambas. Nuestro estudio 

va más allá de buscar solo la efectividad sobre las buenas prácticas entre cultivo 

extensivo y orgánico y cultivo intensivo o convencional, sino que también tiene en 
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cuenta si la biodiversidad está influenciada por la estructura del paisaje. Las hipótesis 

sobre la relación entre la efectividad de las prácticas agroambientales y la estructura 

de paisaje y el contraste ecológico han sido confirmadas por numerosos estudios 

(Batáry et al., 2011; Scheper et al., 2013; Tuck et al., 2014; Hammers, et al., 2015). 

Un ejemplo de estos estudios fue el realizado por Batáry et al. (2011), donde dedujo 

que la efectividad de las medidas agroambientales es positiva en áreas de cultivo cuyo 

paisaje es simple pero no en cultivos cuyo paisaje es complejo confirmándose con una 

investigación sobre la biodiversidad de polinizadores en estos cultivos (Scheper et al., 

2013), llevándonos a la conclusión de que las buenas prácticas sobre el ecosistema 

mejora las interacciones mutualistas, en este caso, interacción planta-polinizador 

(Emer et al., 2016).   

Dejando de lado por ahora los tipos de manejo y centrándonos en los polinizadores, 

está totalmente confirmado que la diversidad y la abundancia de las abejas silvestres 

aseguran la entregan de servicios ecosistémicos y el mantenimiento de la diversidad 

del ecosistema (Tscheulin et al., 2011) pero estás abejas también dependen de la 

diversidad de plantas nativas (Morandi & Kremen, 2013). En nuestro estudio, 

numerosas especies vegetales presentes en las cubiertas de los caminos de los 

cultivos de olivar influyeron en el mantenimiento y conservación de la diversidad de 

abejas solitarias. Por ejemplo, la especie Echium sp. está muy representada en la 

mayoría de las zonas de estudio y se puede comprobar que es frecuentemente 

visitada por determinadas abejas al igual que han reflejado otros estudios (por 

ejemplo, Campos et al., 2017). También podemos observar, en ocasiones, el pecoreo 

de especies como Olea europaea o Quercus sp., observado también en otros estudios 

(Bosch et al., 1993; Vicens et al., 1993; Campos et al., 2017).  

El papel de la riqueza de especies de polinizadores presentes en un área en la 

facilitación de las funciones del ecosistema ha sido un foco de investigación ecológica 

durante décadas donde los experimentos de campo y laboratorio muestran claramente 

que muchas de las funciones del ecosistema disminuyen con el decrecimiento de la 

riqueza de especies (Cardinale et al., 2012; Tilman, Isbell & Cowles, 2014). Nuestros 

resultados, unidos a lo arrojado por otros estudios que utilizaron “Bee Hotels” sugieren 

una eficiencia positiva de la utilización de cajas nido para la restauración del 

ecosistema (MacIvor & Packer, 2015; Fortel et al., 2016). Así, las abejas solitarias 

registradas en los olivares de estudio transportaron un número considerable de tipos 
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polínicos (posiblemente 70 especies distintas), contribuyendo a la polinización de 

estas plantas. Otros estudios donde se usaron “Bee Hotels” obtuvo una gran 

aceptación por las abejas silvestres aumentando así esa riqueza de especies y 

favoreciendo la polinización (Fortel et al., 2016). Puesto que es probable que la 

disminución de los polinizadores en un área sometida a perturbación disminuya el 

éxito de la polinización (Biesmeijer et al., 2006; Lundgren et al., 2013; Thomann et al., 

2013), prácticas de restauración de lugares de nidificación que permitan el 

asentamiento de mayor número de polinizadores (en términos de abundancia y 

número de especies, como es el caso de los “Bee Hotels”) son altamente 

recomendables.  

Todas las especies están vinculadas en redes de interacciones mutualistas y 

antagonistas (Paine, 1988). La importancia de conservar estas interacciones y los 

procesos asociados, así como las especies que las componen, se ha enfatizado 

repetidamente (Janzen, 1974; Kearns et al., 1998; Van der Putten, 2004), ya que los 

seres humanos dependemos de los servicios ecosistémicos asociados con las 

interacciones de las especies, como la polinización y el control biológico de plagas 

(Costanza et al., 1997). 

En este sentido, nuestro estudio complementa los numerosos análisis de redes de 

interacciones entre plantas y polinizadores de la última década (Memmott, 1999; Dicks 

et al., 2002; Olesen & Jordano, 2002; Bascompte et al., 2003; Jordano et al., 2003; 

Vázquez & Aizen, 2004; Santamaría & Rodríguez-Gironés, 2007; Petanidou et al., 

2008). Estos estudios se basan en censos de polinizadores realizadas a nivel 

comunitario proporcionando una visión coherente de la estructura de las redes de 

interacción planta polinizador (Bosch et al., 2009).  Los enfoques de red de 

interacciones han mejorado enormemente nuestra comprensión de la respuesta de la 

comunidad frente a gradientes ambientales naturales y antropogénicos pero, aunque 

estos enfoques aún se enfrentan a desafíos analíticos y de muestreo, los avances en 

el tratamiento de determinadas variables respuesta están avanzando en este campo 

y mejorando la capacidad de predicción (Tylianakis & Morris, 2017).  

Las redes de interacción, como las documentadas en este estudio, son solo un 

subconjunto de interacciones aisladas de una red de redes mucho más entrelazadas 

y complejas con enlaces tróficos y no tróficos directos e indirectos (Pocock, Evans & 
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Memmott, 2012) habiendo un número limitado de investigaciones sobre la variación 

de la red a lo largo de determinados gradientes debido a la dificultad de cuantificar las 

interacciones entre especies (Pellissier et al., 2018).  

Nuestros resultados de diversidad de especies, tanto de insectos polinizadores como 

de plantas silvestres o cultivadas, reflejan la existencia de variación entre tipos de 

manejo, dándose en las fincas de olivar de manejo convencional una diversidad más 

homogénea. Esta homogeneización puede ocurrir cuando las comunidades de 

especies que interactúan se vuelven similares en los paisajes agrícolas (Dormann et 

al., 2007; Brittain et al., 2010; Cardinale et al., 2012). Esta comparación de 

comunidades a lo largo de determinados gradientes, se ha utilizado tradicionalmente 

para la mejor comprensión de cómo las condiciones ecológicas cambiantes configuran 

la estructura de los conjuntos de especies como, por ejemplo, la riqueza de especies 

(por ejemplo, Whittaker, Willis & Field, 2001; Macpherson, 2002). En resumen, la 

relación que se ha observado entre las abejas solitarias y el hábitat y la modificación 

de este entre manejo extensivo y orgánico y manejo intensivo- convencional, refleja 

cambios en las redes planta-polinizadores (Reyes-Novelo et al., 2009). Esto ha sido 

abordado en varios estudios (Allen-Wardell et al., 1998; Brown & Albrecht, 2001; 

Cane, 2001; Williams et al., 2001; Goverde et al., 2002; Klein et al., 2002; Santos-Leal 

et al., 2006; Winfree et al., 2007; Brosi et al., 2008; Ricketts et al., 2008; Steffan-

Dewenter & Westphal, 2008).  

En los olivares estos cambios son en el sentido de que el manejo intensivo de las 

cubiertas con herbicidas y el uso de pesticidas conllevan una simplificación de las 

redes de interacción planta-polinizador en mucha mayor medida de lo que incidió la 

simplificación del paisaje. Estos cambios fueron no solo en términos de riqueza de 

tipos polínicos transportados a los nidos, sino también en densidad de interacciones 

y robustez de la red ante la perturbación. Además, en términos generales, el impacto 

de la agricultura intensiva convencional sobre la red y diversidad de tipos polínicos 

transportados fue independiente de la complejidad del paisaje. Esto significa que la 

conversión de agricultura convencional a agricultura ecológica es beneficiosa para la 

riqueza de tipos polínicos que transportan los polinizadores (y por tanto 

presumiblemente para su servicio de polinización de las plantas con flores) en 

cualquier tipo de paisaje. Nuestros resultados no corroboran en este sentido la 

hipótesis de la complejidad intermedia del paisaje, puesto que la ganancia en el 
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servicio de polinización (en términos de número de especies de polen acarreado por 

las abejas solitarias) debido a la práctica agroambiental no estaría siendo máxima a 

niveles intermedios del paisaje. Nuestros resultados difieren de lo encontrado en un 

estudio paralelo (realizado con los mismos nidales artificiales en los olivares de 

estudio) donde se mostró que el aumento en la tasa de colonización de los nidales por 

abejas solitarias en agricultura ecológica con respecto a convencional dependía del 

paisaje, alcanzando un máximo a niveles intermedios de complejidad (Martínez-Núñez 

et al., en preparación), mostrando que abundancia y diversidad de abejas solitarias 

puede responder de forma diferente a la combinación del juego del manejo agrícola y 

la complejidad del paisaje.  

Se han realizado pocos estudios sobre diversidad de polinizadores en olivar (Nielsen 

et al., 2011; Campos et al., 2017) y más escasa es aún la atención a cómo son 

afectados por manejo o paisaje (Tscheulin et al., 2011). Estos últimos autores 

mostraron que la respuesta de las comunidades de abejas a los cambios en el paisaje 

era mejor predichas por rasgos ecológicos de las abejas o por grupos funcionales que 

por la riqueza de especies. Igualmente son extremadamente raros los estudios sobre 

servicio de polinización de las cubiertas herbáceas en olivar por insectos (quizás uno 

de los primeros sea Campos et al., 2017). Aunque Campos et al. (2017) identificaron 

interacciones frecuentes frente a otras escasas, no se vincularon con manejo o 

paisaje. La aportación de este estudio es por tanto singular y de especial relevancia 

al saltar de nivel y tratar de explicar no solo efectos combinados de paisaje y manejo 

sobre polinización, sino también sobre redes de interacciones y, por tanto, sobre los 

pilares que sostienen la biodiversidad, sugiriendo que la agricultura intensiva-

convencional está afectado seriamente al servicio de polinización y a las redes de 

interacciones planta-polinizador, promoviendo pérdida local de interacciones.  

En general, podemos concluir que, desde el punto de vista de la conservación de las 

interacciones y el servicio de polinización, la principal prioridad sería el mantenimiento 

de cubiertas herbáceas y que su práctica es efectiva en cualquier tipo de paisaje con 

beneficios para el servicio de polinización y la complejidad y estabilidad de las redes 

de polinización. Nuestros resultados en este sentido coinciden con algunos estudios 

realizados que mostraron que la implementación de esquemas agroambientales en 

varias zonas de estudio (cambio del manejo tradicional al manejo orgánico o 

ecológico) puede semejarse a los efectos de los hábitats seminaturales en todo el 
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paisaje, demostrando así, los efectos positivos de la agricultura orgánica sobre la 

diversidad de abejas a escala de paisaje (Holzschuh et al., 2008). 

La modificación del hábitat y en particular el cambio de uso de tierras a uso agrícola y 

la intensidad de su manejo son las principales causas de extinciones globales y 

alteraciones en la abundancia de especies, y constituyen una amenaza para la 

biodiversidad de muchos ecosistemas (Foley et al., 2005). Sugerimos, al igual que 

otros autores, que en el futuro las evaluaciones ecológicas se conviertan en parte 

integral de cualquier esquema, necesitando más investigación para analizar los 

efectos del paisaje y los diferentes tipos de manejo sobre el ecosistema (Kleijn & 

Sutherland, 2003).  
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6.- Conclusiones.  

De este estudio derivamos las siguientes conclusiones: 

I. Las cajas nido o “Bee Hotels” son instrumentos eficaces para la restauración 

de los insectos silvestres. Aún más, pueden ser utilizados para averiguar el 

distinto servicio de polinización que realizan distintas especies de polinizadores 

e identificar interacciones que pueden ser difíciles de observar mediante otros 

procedimientos como censos u observaciones directas de polinizadores sobre 

plantas.  

II. Las abejas solitarias promueven la polinización de una gran variedad de 

especies de la flora herbácea y leñosa del olivar. Se han identificado 70 tipos 

polínicos pertenecientes a 23 familias botánicas, siendo las especies más 

importantes de la familia Boraginaceae, Fabaceaea y Asteraceae, y 13 

especies de abejas solitarias pertenecientes a la familia Megachilidae, siendo 

las especies mayoritarias Osmia adunca y Osmia submicans. Su conservación 

parece fundamental por tanto para el mantenimiento de la polinización natural 

de las plantas con flores en los paisajes agrícolas, incluido la polinización de 

plantas cultivadas que requieren de polinización entomófila.   

III. El estudio de la utilidad de las redes ecológicas sugiere ideas de aplicación al 

tipo de manejo de cultivos, en este caso, de cultivos de olivar.  

IV. Según nuestros resultados tanto la diversidad de tipos polínicos transportados 

como la complejidad de la red planta-polinizador son fuertemente impactadas 

por la intensidad del manejo agrícola, siendo el efecto del paisaje mucho menos 

claro. La transformación de manejo intensivo-convencional a manejo extensivo-

orgánico o ecológico, influye positivamente en el servicio de polinización y la 

complejidad y estabilidad de la red planta-polinizador y lo hace 

independientemente del paisaje, no cumpliéndose la hipótesis de la 

complejidad intermedia (Intermediate Landscape Hipothesis). Por tanto, para la 

conservación de polinizadores, su función y la estabilidad de las redes planta-

polinizador, se recomienda como práctica agroambiental generalizada el 

mantenimiento de las cubiertas herbáceas.  

V. Nuestro estudio es el primero que enfoca el mantenimiento y conservación de 

la biodiversidad en olivar a través de un enfoque de redes planta-polinizador. 

Los resultados son claramente transferibles a la gestión de la biodiversidad e 
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ilustran la importancia del mantenimiento de las cubiertas herbáceas más allá 

del mantenimiento de especies, sino en términos funcionales y de estructura 

de comunidad.  

VI. Son necesarios más estudios que profundicen en las redes planta-polinizador 

y en otros posibles perturbadores de estas redes como la intrusión en las redes 

de las abejas domésticas manejadas para producción de la miel o con finalidad 

de mejorar la polinización de los cultivos. 
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8.- Anexos.  

Anexo I. Incubación de larvas de abejas (fases de desarrollo del insecto).   
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Anexo IIa. Total de especies de abejas solitarias identificadas en el estudio. 

Familia Especie 

Megachilidae Anthidium melanorum 

Megachilidae Heriades crenulatus 

Megachilidae Megachile apicalis 

Megachilidae Megachile leachella 

Megachilidae Osmia adunca 

Megachilidae Osmia bicornis 

Megachilidae Osmia caerulescens 

Megachilidae Osmia cyanoxantha 

Megachilidae Osmia latreillei 

Megachilidae Osmia nivetata 

Megachilidae Osmia robusta 

Megachilidae Osmia submicans 

Megachilidae Osmia ravouxi 
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Anexo IIb. Total de tipos polínicos identificados en el estudio.  

Familia Especie Familia Especie 

Alliaceae Allium sp. Cistaceae Helianthemum salicifolium 

Apiaceae Daucus carota Cistaceae Cistus albidus 

Apiaceae sp1 Convolvulaceae Convolvulus sp. 

Asphodelaceae Asphodelus sp. Convolvulaceae Convolvulus arvensis 

Asteraceae Artemisia sp. Cupressaceae sp1 

Asteraceae Calendula arvensis Ericaceae Erica sp. 

Asteraceae Centaurea melitensis Fabaceae Astragalus hamosus 

Asteraceae Centaurea sp. Fabaceae Astragalus sp. 

Asteraceae sp1 Fabaceae Coronilla scorpioides 

Asteraceae sp2 Fabaceae Medicago sp. 

Asteraceae sp3 Fabaceae Melilotus officinalis 

Asteraceae sp4 Fabaceae Melilotus sp. 

Asteraceae sp5 Fabaceae Scorpiurus muricatus 

Asteraceae sp6 Fabaceae Vicia sativa 

Asteraceae sp7 Fagaceae Quercus sp. 

Asteraceae sp8 Geraniaceae Erodium malacoides 

Asteraceae sp9 Geraniaceae Erodium primulaceum 

Asteraceae sp10 Geraniaceae Erodium sp. 

Asteraceae sp11 Geraniaceae Geranium sp. 

Asteraceae sp12 Hyacinthaceae Muscari sp. 

Boraginaceae Anchusa puechii Hyacinthaceae Ornithogalum sp. 

Boraginaceae Anchusa sp. Lamiaceae Lavandula dentata 

Boraginaceae Echium plantagineum Lamiaceae Rosmarinus officinalis 

Boraginaceae Echium sp. Lamiaceae Salvia verbenaca 

Boraginaceae Echium vulgare Malvaceae Malva sp. 

Brassicaceae Diplotaxis sp. Oleaceae Olea europaea 

Brassicaceae Diplotaxis virgata Plantaginaceae Plantago lanceolata 

Brassicaceae Sinapis alba Plantaginaceae Plantago sp. 

Caryophyllaceae Herniaria cinerea Primulaceae Anagallis arvensis 

Caryophyllaceae Silene sp. Ranunculaceae Ranunculus arvensis 

Caryophyllaceae Silene stricta Rosaceae Crataegus monogyna 

Caryophyllaceae Silene vulgaris Rosaceae sp1 

Caryophyllaceae sp1 Rubiaceae Galium aparine 

Caryophyllaceae sp2 Rubiaceae Galium sp. 

Cistaceae Helianthemum sp. Valerianaceae Centranthus calcitrapae 
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Anexo III. Ciertos tipos polínicos presentes en las muestras. 

 

Anexo III(a). 1: Anagallis arvensis; 2: Anchusa sp.; 3: Artemisia sp.; 4: Asphodelus 

sp.; 5: Asteraceae (sp1); 6: Asteraceae (sp2); 7: Asteraceae (sp3); 8: Asteraceae 

(sp4); 9: Asteraceae (sp5); 10: Asteraceae (sp6); 11: Asteraceae (sp7); 12: 

Asteraceae (sp8).  
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Anexo III. Ciertos tipos polínicos presentes en las muestras.  

 

Anexo III(b). 13: Asteraceae (sp9); 14: Asteraceae (sp10); 15: Asteraceae (sp11); 

16a: Asteraceae (sp12); 16b: Asteraceae (sp12); 16c: Asteraceae (sp12); 17: 

Calendula arvensis; 18: Centaurea sp.; 19: Cistus albidus; 20: Convolvulus sp.; 21: 

Convolvulus arvensis; 22: Coronilla scorpioides; 23a: Diplotaxis virgata.  
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Anexo III. Ciertos tipos polínicos presentes en las muestras.   

 

Anexo III(c). 23b: Diplotaxis virgata.; 24: Echium sp.; 25: Erica sp.; 26: Erodium 

malacoides; 27a: Galium sp.; 27b: Galium sp. ;28: Geranium sp.; 29: Lavandula 

dentata; 30: Malva sp.; 31: Medicago sp.; 32: Muscari sp.; 33a: Olea europaea.  
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Anexo III. Ciertos tipos polínicos presentes en las muestras.  

 

Anexo III(d). 33b: Olea europaea; 34a: Plantago lanceolata; 34b: Plantago sp.; 35: 

Quercus sp.; 36: Rosmarinus officinalis; 37: Salvia verbenaca; 38a: Silene sp.; 38b: 

Silene vulgaris; 39a: Sinapis alba; 39b: Sinapis alba; 40a: Vicia sativa; 40b: Vicia 

sativa.  
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Anexo IV. Figuras de las redes de interacción obtenidas en el estudio para cada tipo 

de manejo.  Las barras inferiores (color negro) representan las diferentes especies de 

plantas o tipos polínicos y las barras superiores (color morado) las especies de abejas 

registradas en el estudio. La anchura de los enlaces que representan la interacción 

entre planta-polinizador, indican la frecuencia de cada interacción mutualista. Los 

números en cada barra representan las diferentes especies de abejas y plantas. 

Benzalá (Convencional) 

 

Benzalá (Extensivo-orgánico) 
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Anexo IV. Figuras de las redes de interacción obtenidas en el estudio para cada tipo 

de manejo.   

Cortijo Guadiana Extensivo (Convencional) 

 

Cortijo Guadiana Extensivo (Extensivo-orgánico) 
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Anexo IV. Figuras de las redes de interacción obtenidas en el estudio para cada tipo 

de manejo.   

David Lantejuela (Convencional) 

 

David Lantejuela (Extensivo-orgánico) 
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Anexo IV. Figuras de las redes de interacción obtenidas en el estudio para cada tipo 

de manejo.   

Finca La Torre (Convencional) 

 

Finca La Torre (Extensivo-orgánico) 
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Anexo IV. Figuras de las redes de interacción obtenidas en el estudio para cada tipo 

de manejo.   

Ojuelos (Convencional) 

 

Ojuelos (Extensivo-orgánico) 
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Anexo IV. Figuras de las redes de interacción obtenidas en el estudio para cada tipo 

de manejo.   

Olivar de la Luna (Convencional) 

 

Olivar de la Luna (Extensivo-orgánico) 
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Anexo IV. Figuras de las redes de interacción obtenidas en el estudio para cada tipo 

de manejo.  

Rancho del Herrador (Convencional) 

 

Rancho del Herrador (Extensivo-orgánico) 
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Anexo IV. Figuras de las redes de interacción obtenidas en el estudio para cada tipo 

de manejo.  

Torres de Albanchez (Convencional) 

 

Torres de Albanchez (Extensivo-orgánico) 
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Anexo IV. Figuras de las redes de interacción obtenidas en el estudio para cada tipo 

de manejo.  

El Tobazo (Convencional) 

 

El Tobazo (Extensivo-orgánico) 
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Anexo Va. Códigos para las especies de abejas en las redes de interacción.  

Código Especies de abejas 

1 Anthidium melanorum 

2 Heriades crenulatus 

3 Megachile apicalis 

4 Megachile leachella 

5 Osmia adunca 

6 Osmia bicornis 

7 Osmia caerulescens 

8 Osmia cyanoxantha 

9 Osmia latreillei 

10 Osmia nivetata 

11 Osmia robusta 

12 Osmia submicans 

13 Osmia ravouxi 
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Anexo Vb. Códigos para las especies de plantas en las redes de interacción.  

Código Especies de plantas Código Especies de plantas 

1 Allium sp. 36 Diplotaxis virgata 

2 Anagallis arvensis 37 Echium plantagineum 

3 Anchusa puechii 38 Echium sp. 

4 Anchusa sp. 39 Echium vulgare 

5 Apiaceae (sp1) 40 Erica sp. 

6 Artemisia sp. 41 Erodium malacoides 

7 Asphodelus sp. 42 Erodium primulaceum 

8 Asteraceae (sp1) 43 Erodium sp. 

9 Asteraceae (sp10) 44 Galium aparine 

10 Asteraceae (sp11) 45 Galium sp. 

11 Asteraceae (sp12) 46 Geranium sp. 

12 Asteraceae (sp2) 47 Helianthemum salicifolium 

13 Asteraceae (sp3) 48 Helianthemun sp. 

14 Asteraceae (sp4) 49 Herniaria cinerea 

15 Asteraceae (sp5) 50 Lavandula dentata 

16 Asteraceae (sp6) 51 Malva sp. 

17 Asteraceae (sp7) 52 Medicago sp. 

18 Asteraceae (sp8) 53 Melilotus officinalis 

19 Asteraceae (sp9) 54 Melilotus sp. 

20 Astragalus hamosus 55 Muscari sp. 

21 Astragalus sp. 56 Olea europaea 

22 Calendula arvensis 57 Ornithogalum sp. 

23 Caryophyllaceae (sp1) 58 Plantago lanceolata 

24 Caryophyllaceae (sp2) 59 Plantago sp. 

25 Centaurea melitensis 60 Quercus sp. 

26 Centaurea sp. 61 Ranunculus arvensis 

27 Centranthus calcitrapae 62 Rosaceae (sp1) 

28 Cistus albidus 63 Rosmarinus officinalis 

29 Convolvulus arvensis 64 Salvia verbenaca 

30 Convolvulus sp. 65 Scorpiurus muricatus 

31 Coronilla scorpioides 66 Silene sp. 

32 Crataegus monogyna 67 Silene stricta 

33 Cupressaceae (sp1) 68 Silene vulgaris 

34 Daucus carota 69 Sinapis alba 

35 Diplotaxis sp. 70 Vicia sativa 
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Anexo VI. Calculo de los modelos de nuestro estudio para cada variable respuesta 
utilizando el programa Rstudio.  

Conectividad ponderada 

Models: 
m_nulo: y ~ (1 | Localidad) 
m4: y ~ MANEJO * COB_NAT_CAT + (1 | Localidad) 
       Df     AIC     BIC logLik deviance  Chisq Chi Df Pr(>Chisq) 
m_nulo  3 -48.346 -45.675 27.173  -54.346                          
m4      8 -47.495 -40.372 31.748  -63.495 9.1496      5     0.1032 

 

Fixed effects: 

                                      Estimate Std. Error        df t value Pr(>|t|)     

(Intercept)                           0.271600   0.024145 17.428343  11.249 2.04e-09 *** 

MANEJOORGANIC                        -0.047848   0.030900  9.000000  -1.548   0.1559     

COB_NAT_CATFRAGMENTADO               -0.016006   0.034147 17.428343  -0.469   0.6451     

COB_NAT_CATZABIGARRADO                0.065007   0.034147 17.428343   1.904   0.0736 .   

MANEJOORGANIC:COB_NAT_CATFRAGMENTADO  0.051721   0.043700  9.000000   1.184   0.2669     

MANEJOORGANIC:COB_NAT_CATZABIGARRADO -0.009399   0.043700  9.000000  -0.215   0.8345     

--- 

Signif. codes:  0 ‘***’ 0.001 ‘**’ 0.01 ‘*’ 0.05 ‘.’ 0.1 ‘ ’ 1 

 

Densidad de interacciones: 

Models: 

m_nulo: y ~ (1 | Localidad) 

m4: y ~ MANEJO * COB_NAT_CAT + (1 | Localidad) 

       Df    AIC    BIC  logLik deviance  Chisq Chi Df Pr(>Chisq)   

m_nulo  3 77.961 80.633 -35.981   71.961                            

m4      8 73.576 80.699 -28.788   57.576 14.386      5    0.01334 * 

 

Fixed effects: 

                                     Estimate Std. Error      df t value Pr(>|t|)     

(Intercept)                            5.9996     1.1203  9.7042   5.355 0.000356 *** 

MANEJOORGANIC                         -0.7388     0.4351  9.0000  -1.698 0.123718     

COB_NAT_CATFRAGMENTADO                -0.1866     1.5844  9.7042  -0.118 0.908667     

COB_NAT_CATZABIGARRADO                -0.2036     1.5844  9.7042  -0.129 0.900365     

MANEJOORGANIC:COB_NAT_CATFRAGMENTADO   2.3777     0.6153  9.0000   3.864 0.003822 **  

MANEJOORGANIC:COB_NAT_CATZABIGARRADO   2.4671     0.6153  9.0000   4.010 0.003065 **  

--- 

Signif. codes:  0 ‘***’ 0.001 ‘**’ 0.01 ‘*’ 0.05 ‘.’ 0.1 ‘ ’ 1 
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Shannon. Diversity of interactions 

Models: 
m_nulo: y ~ (1 | Localidad) 
m2: y ~ MANEJO + (1 | Localidad) 
       Df    AIC    BIC  logLik deviance  Chisq Chi Df Pr(>Chisq)   
m_nulo  3 35.693 38.364 -14.847   29.693                            
m2      4 32.475 36.036 -12.237   24.475 5.2187      1    0.02235 * 
--- 
Signif. codes:  0 ‘***’ 0.001 ‘**’ 0.01 ‘*’ 0.05 ‘.’ 0.1 ‘ ’ 1 

 

 

Fixed effects: 

              Estimate Std. Error      df t value Pr(>|t|)     

(Intercept)     2.8911     0.1669 15.3416  17.318 1.74e-11 *** 

MANEJOORGANIC   0.4797     0.1804  9.0000   2.659   0.0261 *   

--- 

Signif. codes:  0 ‘***’ 0.001 ‘**’ 0.01 ‘*’ 0.05 ‘.’ 0.1 ‘ ’ 1 

 

Niche Overlap HL 

m_nulo: y ~ (1 | Localidad) 

m4: y ~ MANEJO * COB_NAT_CAT + (1 | Localidad) 

       Df     AIC    BIC logLik deviance  Chisq Chi Df Pr(>Chisq)   

m_nulo  3 -1.9514 0.7197 3.9757  -7.9514                            

m4      8 -3.6832 3.4398 9.8416 -19.6832 11.732      5    0.03865 * 

 

Fixed effects: 

                                     Estimate Std. Error       df t value Pr(>|t|)     

(Intercept)                           0.63002    0.08086 18.00000   7.791 3.56e-07 *** 

MANEJOORGANIC                        -0.09247    0.11436 18.00000  -0.809   0.4293     

COB_NAT_CATFRAGMENTADO               -0.29195    0.11436 18.00000  -2.553   0.0200 *   

COB_NAT_CATZABIGARRADO               -0.13635    0.11436 18.00000  -1.192   0.2486     

MANEJOORGANIC:COB_NAT_CATFRAGMENTADO  0.45035    0.16173 18.00000   2.785   0.0122 *   

MANEJOORGANIC:COB_NAT_CATZABIGARRADO -0.06056    0.16173 18.00000  -0.374   0.7124     

--- 
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Niche overlap LL 

Models: 

m_nulo: y ~ (1 | Localidad) 

m2: y ~ MANEJO + (1 | Localidad) 

       Df     AIC     BIC  logLik deviance  Chisq Chi Df Pr(>Chisq)   

m_nulo  3 -10.557 -7.8855  8.2783  -16.557                            

m2      4 -12.981 -9.4192 10.4904  -20.981 4.4241      1    0.03543 * 

 

Fixed effects: 

              Estimate Std. Error       df t value Pr(>|t|)     

(Intercept)    0.70362    0.04503 18.00000  15.624  6.5e-12 *** 

MANEJOORGANIC -0.14263    0.06369 18.00000  -2.239    0.038 *   

 

Robustness 

m_nulo: y ~ (1 | Localidad) 

m2: y ~ MANEJO + (1 | Localidad) 

       Df     AIC     BIC logLik deviance  Chisq Chi Df Pr(>Chisq)   

m_nulo  3 -52.167 -49.495 29.083  -58.167                            

m2      4 -54.726 -51.165 31.363  -62.726 4.5597      1    0.03273 * 

--- 

Signif. codes:  0 ‘***’ 0.001 ‘**’ 0.01 ‘*’ 0.05 ‘.’ 0.1 ‘ ’ 1 

 

Fixed effects: 

              Estimate Std. Error       df t value Pr(>|t|)     

(Intercept)    0.87813    0.01441 16.69433  60.924   <2e-16 *** 

MANEJOORGANIC  0.04215    0.01730  9.00000   2.437   0.0376 *   

--- 

Signif. codes:  0 ‘***’ 0.001 ‘**’ 0.01 ‘*’ 0.05 ‘.’ 0.1 ‘ ’ 1 
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Resúmenes de las asignaturas cursadas en el máster.  

1. Técnicas geomáticas aplicadas al medio natural (GIS, teledetección y cartografía 

geoambiental). 

En esta asignatura hemos empleado los Sistemas de Información Geográfica (SIG) en la 

gestión de recursos naturales. Utilizando técnicas geomáticas se han desarrollado diversas 

actividades sobre el desarrollo de modelos digitales del terreno, tratamiento y análisis digital 

de imágenes de satélite, entre otras prácticas. En mi opinión, esta asignatura es muy 

importante ya que, con ella, nos permite obtener información del medio natural creando mapas 

ambientales, así como la distribución y abundancia de las especies presentes en él, y planear 

y planificar acciones para la restauración y conservación de este ante una perturbación 

elaborando mapas de riesgos. 

2. Métodos avanzados de análisis de datos ambientales.  

En esta asignatura hemos utilizado herramientas estadísticas para diseñar muestreos y 

experimentos, formular hipótesis y predicciones y hemos empleado técnicas geoestadísticas 

de análisis espacial de datos ambientales. En mi opinión, es muy importante esta asignatura 

ya que, sin ella, los datos recogidos en una investigación no se podrían analizar, y como 

consecuencia, no podríamos obtener resultados. 

3. Caracterización de los componentes físicos del hábitat. 

Como su nombre indica, esta asignatura es una herramienta muy útil para el aprendizaje de 

la utilidad de métodos para la caracterización de los componentes físicos del hábitat, así como 

las diferentes técnicas e instrumentos utilizados para llevarlo a cabo como el análisis 

geoquímico, las técnicas espectroscópicas, métodos de caracterización de la materia orgánica 

y técnicas microanalíticas.  

4. Caracterización de elementos bióticos del hábitat. 

Esta asignatura es necesaria para el desarrollo profesional en varios campos de estudios ya 

que nos enseña como tomar decisiones ante la gestión de recursos naturales. La asignatura 

nos enseña como plantear un diseño y sus técnicas de muestreo ante un medio natural.  

5. Recursos hídricos y ecosistemas acuáticos 

Esta asignatura nos ayuda a comprender la importancia de los recursos acuáticos 

continentales y de cómo gestionarlos. Las prácticas de campo han sido imprescindibles para 

conocer la problemática ambiental, las alteraciones del medio acuático y planear las 

actividades de restauración.  
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6. Conservación y restauración de sistemas terrestres. 

Esta asignatura es indispensable para el futuro ya que nos enseña los principales tipos de 

impacto antropozoógeno y nos enseña las principales técnicas de restauración de 

ecosistemas terrestres y cómo abordar una explotación sostenible de recursos naturales.  

7. Modelización de la distribución potencial de especies y hábitats. 

Esta asignatura es una herramienta básica para conocer las áreas de distribución de especies 

ayudándonos a construir modelos de distribución o adecuación del hábitat para abordar 

problemáticas o para realizar planes de manejo de conservación.  

8. Explotación sostenible de suelos y agroecosistemas. 

Esta asignatura aborda uno de los principales factores de pérdida de productividad y 

biodiversidad de los hábitats y sistemas agrícolas y la explotación de los recursos naturales 

renovables. Nos enseña a como planear estrategias de explotación sostenible de recursos 

evaluando calidad de suelo, procesos de degradación del suelo y a realizar técnicas de 

restauración y rehabilitación de los suelos agrícolas.  

9. Invasiones biológicas. 

Siendo las invasiones biológicas uno de los principales factores actuales de pérdida de 

biodiversidad, esta asignatura nos ayudará a comprender el foco de problema y los riesgos 

de introducción de especies animales y vegetales, así como su ecología y las diferentes 

estrategias de control frente a esas especies.  

10. Técnicas de conservación de fauna amenazada. 

Esta asignatura es muy importante para conocer el motivo de la conservación de fauna, las 

causas del declive o extinción de poblaciones o especies y las estrategias de conservación.  

11. Enfermedades de la fauna silvestre. 

Esta asignatura nos ayuda a comprender el impacto que ejercen las enfermedades de la fauna 

silvestres sobre las poblaciones de animales y sobre animales domésticos y humanos y nos 

enseña los determinados métodos de diagnóstico y manejo de enfermedades que se pueden 

realizar.  

12. Técnicas de conservación de flora amenazada. 

Esta asignatura es muy importante para conocer el motivo de la conservación de flora, las 

causas del declive o extinción de poblaciones o especies y las estrategias de conservación, 

al igual que la asignatura de Técnicas de conservación de fauna amenazada. 
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