FERNANDEZ-PALACIOS, JM. & MORICI, C. (EDS.) 2004. ECOLOGIA INSULAR / ISLAND ECOLOGY.
ASOCIACION ESPANOLA DE ECOLOGIA TERRESTRE (AEET)-CABILDO INSULAR DE LA PALMA. PP. 251-276.

ALTERACION DE MUTUALISMOS
PLANTA-ANIMAL DEBIDO
A LA INTRODUCCION DE ESPECIES
EXOTICAS EN ECOSISTEMAS INSULARES

ANNA TRAVESET & LuUis SANTAMARIA

Resumen

Los cambios bidticos tienen efectos importantes a una escala de tiempo mucho menor
que otros tipos de cambio ecoldgico, como el climatico. La mayoria de las islas mues-
tran una fraccién de exdticas, muchas ya naturalizadas, que supera bastante a la frac-
cién de endémicas. En este trabajo se analiza la disrupcién de mutualismos insulares
entre plantas y animales polinizadores, dispersores y herbivoros-depredadores. Se es-
tudian los mutualismos en un contexto multiespecifico de integracién de las especies
invasoras en las redes locales de polinizacién y dispersién. Finalmente, se exponen las
implicaciones de estas alteraciones para la conservacién, ya que i) una alta fraccién de
las plantas insulares nativas sufre limitaciones en el cuajado de semillas por falta de
polen y ii) el conjunto de polinizadores y dispersores nativos esta depauperado.

Abstract

Effects of biotic changes act in a much shorter time scale than other kinds of ecological
changes, such as climate change. Most island floras contain a higher percentage of
exotics, many of them already naturalised, than that of endemics. This work analyses
the disruption of insular mutualisms between plants and animals, including
pollinators, dispersers and herbivores-predators. Mutualisms are studied in a
multispecific context of integration of invading species in the local networks of
pollination and dispersal. Finally, these alterations are considered for conservation
because i) a high number of island native plants shows a low fruit set for lack of pollen
and ii) populations of native pollinators and dispersers have been damaged.
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Introduccién

El problema de la creciente introduccién de especies exdticas por parte
de los humanos en ecosistemas en los que han estado ausentes durante
una gran parte, sino la totalidad, de su historia ecolédgica y evolutiva esta
causando grandes modificaciones en todos los ecosistemas del planeta,
desde desiertos hasta selvas tropicales. La introduccién de especies que
actian como invasoras (esto es, aquellas que, al tener una capacidad de
expansién mayor que la de las especies nativas, causan danos econo-
micos o ambientales; Mack et al. 2000, Lodge & Sgrader-Frechette 2002) re-
presenta actualmente la segunda causa de pérdida de biodiversidad, des-
pués de la pérdida de habitat y fragmentacion del paisaje (Williamson
1999, Walker & Steffen 1997) y provoca grandes costes econdmicos para la
sociedad. Aunque el cambio climatico esta recibiendo mas atencion que
otros componentes del llamado cambio global, como son los cambios en
usos del suelo, la deposicién de nitrégeno, la pérdida de biodiversidad y
los cambios bidticos causados por invasiones bioldgicas, el cambio bidtico
va a tener efectos importantes a una escala de tiempo mucho menor
(mientras que el cambio climatico se manifestara como un factor a largo
plazo, Walker & Steffen 1997). A pesar de esta diferencia, ambos aspectos
del cambio global son de una naturaleza similar, ya que:

1) Son el resultado del incremento, mediado por el hombre, de tasas
de cambio «naturales» hasta llegar a niveles sin precedentes en la historia
geoldgica y biologica del planeta (p.ej., UNEP 1999, Mack et al. 2000).

2) Estanincluidos desde 1992 en convenios internacionales, el prime-
ro en la Convenciéon Marco de la ONU sobre el Cambio Climético (http://
unfccc.int/resource/docs/convkp/convsp.pdf) y el segundo en la Conven-
cién sobre Diversidad Biolégica (http://www.biodiv.org/doc/legal/cbd-

es.pdf).

3) Tienen importantes consecuencias econdémicas y una gran capaci-
dad de alterar la naturaleza de los ecosistemas afectados (p. ej., Mooney &
Hobbs 2000).

4) Tienen consecuencias irreversibles a escalas de tiempo razonable-
mente largas, ya que la tendencia a aumentar la concentracién de CO, di-
ficilmente va a revertirse, y la erradicacién total de una especie invasora
es practicamente imposible una vez ésta ha alcanzado grandes extensio-
nes (Mooney & Hobbs 2000, Myers et al. 2000).

El cambio de usos del suelo y la fragmentacién del paisaje (principal-

mente debidos a la urbanizacién y la conversiéon de habitats naturales
para la agricultura) es, por otro lado, un factor de cambio global muy no-
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table, que afecta a la distribucién y abundancia de las especies y contribu-
ye a aumentar la importancia de las especies ex6ticas (Dobson et al. 1997,
Money & Hobbs 2000). Un 80% de la superficie de bosque que original-
mente cubria la tierra ha sido talado, fragmentado o degradado por otro
tipo de actividades, y el 40% del bosque remanente esta seriamente ame-
nazado (UNEP 1999). El mantenimiento o incremento de la tasa de pérdida
de habitat natural es casi seguro, dada la creciente demanda de recursos
humanos, debido al aumento tanto de la poblacién mundial como de los
niveles de extraccién de recursos per capita, y a la intensificacion de la
agricultura (Daily 1997). Es importante considerar que los diferentes as-
pectos del cambio global no tienen efectos puramente aditivos y que su
interaccién puede agravar considerablemente el impacto de cada uno de
ellos (Walker & Steffen 1997, Simberloff 2000a, Weltzin et al. 2003).

En los ecosistemas insulares, las invasiones bioldgicas representan un
peligro mayor que en el continente principalmente debido a las caracteris-
ticas intrinsecas de la biota que los ocupa, como el menor tamano de sus
poblaciones y su evolucién aislada (Vitousek et al. 1995, Cox & Elmqgvist
2000, Simberloff 2000b). En general, las biotas insulares son pobres en es-
pecies y disharménicas (es decir, con proporciones de los diferentes grupos
taxonomicos que difieren significativamente de la region «fuente’, que
suele ser el continente mas cercano), comparadas con areas continentales
de similar tamano. Eso es principalmente debido a su aislamiento (barre-
ras de inmigracién, Whittaker 1998). En las islas oceanicas en particular
(ej. Hawai, Nueva Zelanda, Galapagos, Canarias), la proporcién de flora
exoética (43%; n=4) es mas alta que en otras zonas del planeta (15%; n=7
areas continentales; Lonsdale 1999) y un creciente nimero de trabajos ha
mostrado su impacto negativo sobre la flora y fauna nativas (e.g. Smith
1985, Brockie et al. 1988, Hansen et al. 2002, Olesen & Valido 2002). En Ha-
wal, por ejemplo, las especies invasoras se consideran la principal amena-
za para mas del 90% de las 282 especies vegetales amenazadas (Cox &
Elmgvist 2000). Muchas de estas especies invasoras causan, ademas de im-
portantes modificaciones del habitat donde llegan y se establecen, cam-
bios a menudo drasticos en las relaciones ecoldgicas y evolutivas entre las
especies nativas (Webb & Kelly 1993, Riera et al. 2002, Traveset 2002).

Se han propuesto varias razones por las que los ecosistemas insulares
son més vulnerables a las invasiones biologicas:

1) en ellos, las especies invasoras estan libres del ataque de parasitos
y herbivoros, los cuales controlan sus poblaciones en areas conti-
nentales (hipdtesis de «escape-del-enemigo», Wolfe 2002);

2) lasislas actian como encrucijadas para el mercado internacional,
facilitando tanto la llegada de un mayor nimero de especies exoti-
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cas, como la introduccién de inéculos mayores y mas diversos de
cada especie (Cox & Elmqgvist 2000);

3) el porcentaje més alto de endemismos en las biotas insulares que,
unido a su extrema vulnerabilidad a la destruccién del habitat,
conduce a unas tasas mas altas de extincién.

Considerando Unicamente las angiospermas, la mayoria de islas para
las que existen datos suficientes muestran una fraccién de exéticas, mu-
chas ya naturalizadas, que supera bastante a la de endémicas (Tabla 1).
En contraste con la extensa bibliografia disponible sobre el impacto de las
invasiones biologicas en los ecosistemas terrestres y acuaticos continen-
tales, y que indican a menudo una considerable pérdida de habitats y es-
pecies ligada a dichas invasiones (ver revisién en Levine et al. 2003), su
efecto sobre los ecosistemas insulares ha recibido menor atencién, a pe-
sar de su magnitud (Vitousek et al. 1987). Por ello, el impacto ecoldgico y/o
evolutivo de dichas introducciones sobre el ecosistema receptor (particu-
larmente en sus aspectos funcionales) se desconoce en la mayoria de los
casos. Uno de los efectos menos estudiados es la disrupcién de las inte-
racciones mutualistas (dispersion de semillas, polinizacién) entre plantas
y animales nativos, documentada en diferentes ecosistemas insulares
(Cox et al. 1991, Fujita & Tuttle 1991, Webb & Kelly 1993, Ladley & Kelly
1995, Traveset 1999a, Traveset 2002, Cox & Elmqgvist 2000, Hansen et al.
2002). Aunque otro tipo de perturbaciones como los cambios en el uso del
suelo, la fragmentacion de habitats, o el uso de pesticidas y herbicidas,
también han afectado de forma importante a esas relaciones ecologicas
(Kearns et al. 1999), las invasiones bioldgicas son probablemente la princi-
pal causa de disrupcién de mutualismos insulares (o la segunda, después
de la pérdida de habitat). En este capitulo, presentamos una revision cen-
trada en el efecto que estan ejerciendo las especies invasoras sobre estas
interacciones mutualistas, con el objetivo de determinar su vulnerabili-
dad a una escala global.
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Tabla 1
Fraccién de angiospermas exoticas y endémicas en diferentes islas del mundo
No-endé-
Endé- micas
Isla o archipiélago = micas nativas Exéticas Referencia
Campbell 0(0%)  119(60,7%) 77 (39,3%) Given & Muerk (1980)
(Nueva Zelanda)
Rhum 2(0,4%) 457 (88,2%) 59 (11,4%) Eggeling (1965)
(Escocia)
Salvajes 8 (7,5%) 84 (78,5%) 15 (14%) Pickering & Hansen
(Portugal) (1969)

Pérez de Paz & Acebes
Ginovés (1978)

Parque Nacional 231 (40,7%) 26 (4,6%) 310 (54,7%) Brockie et al. (1988)
Haleakala (Hawai)

Aldabra 17 (6,4%) 161 (60,8%) 87 (32,8%) (Renvoize (1971)
(Seychelles) cf. Brockie et al. (1988)
Galépagos 231(29,5%) 312 (39,9%) 240 (30,7%) McDonald et al. 1989:
datos para flora

vascular)

Mauricio 312 (22%) 368 (26%) 736 (52%) (Olesen et al. 2002)
Canarias 550 (31%) 450-500 (28%) 700 (41%) Kunkel (1976,
flora vascular)

570 (25%) 1300 (57%) 400 (18%) Santos (com. pers.,

flora vascular)

Baleares 89 (6%) 1270 (86%) 124 (8%) (Vila & Mufioz 1999,
toda la flora)
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Disrupcién de mutualismos insulares planta-polinizador

Aproximadamente el 80% de todas las especies de angiospermas son
facultativa u obligatoriamente exdégamas (esto es, de polinizacién cruza-
da), y muchas de ellas dependen de animales para la produccién de semi-
llas (Brown 1990). La mayoria son generalistas, siendo visitadas por una
amplia diversidad de polinizadores, que a su vez visitan flores de una gran
variedad de plantas (Waser 1996, Olesen & Jordano 2002). Esto facilita que
cualquier especie animal introducida que actlle como polinizador tenga
una alta probabilidad de «encajar» dentro del nuevo ecosistema, encon-
trando el recurso necesario para sobrevivir y establecerse. Por otro lado,
una alta fraccién de plantas (un 62% de un total de 258 especies de an-
glospermas; Burd 1994) sufre una limitacion del cuajado de semillas por
falta de polen. Por tanto, desde el punto de vista de la planta nativa, la in-
troduccién de un polinizador exético puede representar un aumento en la
tasa de intercambio de polen, pero también puede promover una limita-
cién todavia mayor de la polinizacién «natural» (ver ejemplos mas abajo).
Por otro lado, la introduccién de un herbivoro o depredador exético puede
afectar de forma indirecta a las relaciones planta-polinizador que existen
en las comunidades nativas.

Al igual que otros grupos de animales, el conjunto de polinizadores in-
sulares esta depauperado. La mayoria de especies son generalistas, como
moscas y abejas solitarias (ej. Carlquist 1974, Lloyd 1985, Inoue 1993), y vi-
sitan un amplio rango de taxones, lo que reduce las oportunidades de evo-
lucién de interacciones especializadas (Barrett 1996). Esto, unido a la baja
efectividad de los polinizadores nativos, comparados con los invasores
(por ejemplo Apis mellifera, Bombus terrestris, Vespula spp.), a la menor dis-
ponibilidad de recursos florales debida a la mayor pobreza en especies, y
al estado actual de degradacién y fragmentacion de los habitats insulares,
hace que las islas sean especialmente vulnerables a los efectos negativos
de la introducciéon de polinizadores exéticos (Hansen et al. 2002, Olesen et
al. 2002, Olesen & Valido 2002).

Introduccion de una especie animal que acttia como polinizador

Los posibles efectos directos que la introduccién de un animal exético
que actie como polinizador puede tener sobre una planta nativa son los
siguientes:

1)  Un menor cuajado de semillas. Existe un buen numero de trabajos (la
mayoria de ellos llevados a cabo en Australia) que demuestran este efecto
con una de las especies introducidas de mayor interés, la abeja de la miel
(Apis mellifera). La introduccién de esta abeja en Australia ha llevado con-
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sigo un descenso en la tasa de visitas por especies nativas en Callistemon
rugulosus (Myrtaceae) (Paton 1993) y en Dillwynia juniperina (Fabaceae)
(Gross 2001), y una disminucion del cuajado de semillas en Grevillea barkl-
yana (Proteaceae) (Vaughton 1996) y en Melastoma affine (Melastomatace-
ae) (Gross & Mackay 1998), aunque en algunos casos, ha causado un au-
mento en la produccién de semillas (por ejemplo en Banksia ornata
(Proteaceae) (Paton 1997). En la isla de Mauricio, A. mellifera disminuye la
tasa de visitas de aves nectariferas a Sideroxylon cinereum y S. puberulum,
ademas de reducir el cuajado de frutos en ambas (Hansen et al. 2002). En
Canarias, sin embargo, no se ha encontrado un efecto de esta abeja sobre
el cuajado de semillas de Echium widlprettii, a pesar de que su presencia in-
fluye en la tasa de visita de otros polinizadores como aves y otros insectos
(Valido et al. 2002).

2)  Una disminucién de la remocién de polen, y por tanto, del fitness paterno.
Este efecto se ha documentado al menos en una especie, Correa reflexa (Pa-
ton 1993).

3)  Un menor flujo génico. Algunos insectos generalistas promueven una
mayor geitonogamia (auto-polinizacion entre flores de una misma planta)
que los polinizadores nativos, y por tanto son polinizadores poco eficien-
tes desde el punto de vista cualitativo. Esto se ha encontrado en Banksia
spinulosa (Proteaceae) (Vaughton 1996), en Callistemon rugulosus (Paton
1993) y en Sideroxylon spp. (Hansen et al. 2002).

Otros estudios documentan el efecto negativo de insectos como Bom-
bus terrestris o varias especies de Vespula sobre las poblaciones de poliniza-
dores nativos en diversas islas, como son Nueva Zelanda, Tasmania o Ja-
pon [ver referencias en (Richardson et al. 2000)], que podrian tener efectos
indirectos sobre la polinizacién de las plantas nativas. Hasta la fecha, no
existe ningln estudio que haya evaluado el efecto a largo plazo de los
cambios en la fauna local de polinizadores de la flora insular. En general,
los estudios experimentales son demasiado cortos en el tiempo para po-
der detectar cambios tanto en las poblaciones de animales como de plan-
tas nativas. Dichos estudios a largo plazo requieren un buen conocimien-
to de las comunidades tanto de la flora como de la fauna nativa (Thorp et
al. 1994).

Introduccién de una especie animal que acttia como herbfvoro o depredador
Cuando la especie animal introducida no es un polinizador, sino un
herbivoro o un depredador, el efecto sobre los mutualismos planta-polini-

zador suele ser bastante perjudicial. En Nueva Zelanda, por ejemplo, el
oposum (Trichosurus vulpecula) introducido de Australia actia como herbi-
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voro de varias especies de muérdago endémicas (Peraxilla, Loranthaceae)
(Ladley & Kelly 1995), promoviendo un drastico descenso en el cuajado de
frutos. También en esta isla, la introduccién de oposums y ratas que de-
predan sobre las flores de una planta parasita endémica amenazada,
Dactylanthus tayklorii (Balanophoraceae), esta contribuyendo a su extin-
cién (Webb & Kelly 1993). Los herbivoros mas frecuentemente ligados al
hombre, como conejos, ratas, cabras, etc., han sido introducidos a menudo
en islas, donde suelen alimentarse de una gran variedad de plantas nati-
vas, reduciendo el cuajado de frutos y semillas. En Hawali, la herbivoria
por cabras y ovejas asilvestradas ha provocado respectivamente el declive
de las leguminosas nativas Canavalia kauensis y Sophora chrysophylla (Vitou-
sek et al. 1987). Estos casos ilustran la reduccién en la producciéon de flores
y frutos por consumo directo o a consecuencia de la herbivoria previa so-
bre partes vegetativas; ademas, investigaciones recientes han revelado
que el efecto de la herbivoria puede influir de forma indirecta en las tasas
de visita de polinizadores (Herrera 2000, Herrera et al. 2002).

La disrupcién de un mutualismo planta-polinizador parece ser més
probable cuando el animal introducido actia como depredador de los po-
linizadores nativos. La introduccién de carnivoros en las islas Canarias y
Baleares, por ejemplo, ha conducido a la extincién de la herpetofauna na-
tiva (lagartos y lagartijas). En el caso de Canarias, los gatos asilvestrados
han provocado la practica extinciéon de los lagartos endémicos del género
Gallotia en algunas de las islas (Nogales & Medina 1996). Actualmente, tan
solo se han detectado interacciones mutualistas entre lagartos y plantas
en aquellos acantilados mas o menos inaccesibles a los gatos asilvestra-
dos (A. Valido com. pers.). En Baleares, se considera que la introduccién de
mustélidos ha sido la causa de la extincién de la lagartija endémica Podar-
cis lilfordi (Lacertidae) en las islas de mayor tamano, Mallorca y Menorca
(Alcover 1980). Aunque parezca que el papel de las lagartijas como polini-
zadoras en estas islas no es muy importante, es probable que su desapari-
cién haya supuesto un descenso importante en el éxito reproductivo de
algunas especies, como Euphorbia dendroides. En la isla de Cabrera, por
ejemplo, P. lilfordi es responsable de una fraccién importante del cuajado
de semillas de esta planta (Traveset & Saez.E. 1997). En Nueva Zelanda la
introduccién de ratas, gatos y armifios ha provocado tanto la reduccién de
las poblaciones de aves nectariferas (Ladley & Kelly 1995) como la drasti-
ca reduccién de las de un murciélago nectarivoro endémico, Mystacina tu-
berculata (Webb & Kelly 1993).

En Hawai, la invasion de especies (en particular, de insectos depreda-
dores como la avispa Vespula pensylvanica y varias especies de hormigas
exobticas; Vitousek et al. 1987) ha sido una de las causas principales de la
extincién de grupos enteros de polinizadores (por ejemplo 52 especies de
abejas endémicas del género Nesoprosopis y 26 especies endémicas de ma-
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riposas nocturnas de los géneros Agrostis, Hedylepta, Nesopeplus, Scotorythra
y Tritocleis) y de la regresion de otros muchos (Hingston & McQuillan 1998,
Cox & Elmqgvist 2000). Ademas, la extincién de un tercio de las 52 especies
endémicas de aves (como consecuencia de la caza, destruccién del habi-
tat y la malaria transmitida por mosquitos introducidos; Cox & Elmgvist
2000), muchas de las cuales actuaban como polinizadoras, ha causado la
extincién de muchas plantas endémicas ornitéfilas (es el caso de 31 espe-
cies de Campanulaceae; Cox & Elmgvist 2000). Por otro lado, la reduccién
de fuentes de néctar provocada por la extincién de plantas endémicas y
por su consumo por polinizadores exoéticos, ha resultado en cambios evo-
lutivos en la morfologia del pico de poblaciones de aves relictas (Smith et
al. 1995).

Paradéjicamente, la reduccion de las poblaciones de polinizadores na-
tivos ha propiciado algunos de los escasos ejemplos en que los polinizado-
res exoéticos tienen efectos beneficiosos sobre ciertas especies de la flora
nativa. Un caso curioso es el de la liana Freycinetia arborea (Pandanaceae),
la cual era polinizada por al menos cuatro especies de pajaros actualmen-
te desaparecidos o amenazados, y que se ha salvado de la extincién gra-
clas a la entrada en las islas de un ave exdtica, Zosterops japonica (Cox
1983); dicha liana parece ser también polinizada ocasionalmente por la
rata negra (Rattus rattus), aunque ésta actla también como depredadora
de sus frutos (Vitousek et al. 1987). Otro caso es el del bulbul de bigotes ro-
jos (Pycnonotus jocosus) en la isla Mauricio, que visita las flores de una cam-
panulacea endémica extremamente rara (Nesocodon mauritianus) mas fre-
cuentemente que las aves nativas (Olesen et al. 1998).

Introduccién de una especie vegetal

La mayoria de estudios sobre el impacto de las especies vegetales ex6-
ticas en la vegetacién nativa examinan los posibles mecanismos de com-
petencia por los recursos (agua, nutrientes, etc.) (Levine et al. 2003). El
efecto que dichas plantas exéticas pueden tener sobre la polinizacién de
las nativas ha recibido mucha menos atencién, tanto en el continente
como en los ecosistemas insulares. Dos de los primeros trabajos publica-
dos al respecto documentan que la especie invasora Lythrum salicaria
(Lythraceae) afecta de forma negativa a las nativas Eupatorium maculatum,
Impatiens capensis (Grabas & Laverty 1999) y Lythrum alatum (Brown & Mit-
chell 2001), reduciendo su cuajado de semillas. Lythrum salicaria y L. alatum
son simpatricas, florecen al mismo tiempo y comparten polinizadores
(Bombus y Apis mellifera).

Los mecanismos de interferencia de una planta exdtica sobre el éxito
reproductivo de una nativa son béasicamente tres: (1) reducciéon del cuaja-
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do de semillas, (2) cambios en el flujo génico y (3) procesos de hibridacién,
especialmente en aquellos casos en que la especie exética se establece en
un area donde existe una especie congenérica nativa. La reduccién del
cuajado de semillas puede producirse bien mediante competencia por los
polinizadores o bien mediante interferencia del polen heterospecifico en
el estigma de las flores nativas (Grabas & Laverty 1999, Brown & Mitchell
2001).

El primer trabajo realizado en islas es, por lo que sabemos, el que se
esta llevando a cabo en la isla de Mallorca, examinando como influye la
presencia de dos especies de Carpobrotus sobre el éxito reproductivo de
cuatro especies nativas (Cistus salvifolius, C. monspeliensis, Lotus cytisoides y
Anthyllis cytisoides; Moragues & Traveset en preparacion) Resultados preli-
minares indican que aunque esta especie es muy comun en las reas don-
de esta establecida, no afecta de forma importante al cuajado de semillas,
a pesar de que la exdtica comparte polinizadores con las nativas y de que
hay deposicién de polen de Carpobrotus en los estigmas de las mismas (ver
foto 1).

Foto 1
Flor de la especie invasora Carpobrotus edulis polinizada por insectos nativos
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La introduccién de especies vegetales exdticas en un area afecta tam-
bién a la fauna nativa de polinizadores. Existe un buen numero de traba-
jos [revisados por (Richardson et al. 2000)] que muestran que muchas es-
pecies de plantas introducidas se ven favorecidas por los mutualismos
que establecen con la fauna nativa. Las poblaciones de polinizadores tam-
bién pueden verse favorecidas al disponer de ese nuevo recurso que repre-
senta la planta exotica (por ejemplo, flores con abundante néctar y/o po-
len). Es también posible, sin embargo, que la planta exdética tenga un
efecto negativo sobre dicha fauna. Por ejemplo, Graves & Shapiro (2003)
encuentran que algunas de las plantas introducidas son téxicas para las
larvas de mariposas nativas que las visitan y ovipositan sobre ellas, dismi-
nuyendo su tasa reproductiva.

Disrupcién de mutualismos insulares planta-dispersor

Aligual que en el caso de la polinizacién, en los sistemas de dispersiéon
de plantas existe un nivel muy alto de generalismo; las plantas dispersa-
das por animales dependen normalmente de un amplio rango de espe-
cies, las cuales a su vez consumen los frutos de una gran variedad de
plantas (Jordano et al. 2002). Ademas, en la mayoria de los sistemas plan-
ta-dispersor, especies diferentes de frugivoros pueden ser funcionalmente
equivalentes en su interaccién con una especie vegetal en particular (Za-
mora 2000). En las islas, sin embargo, la posibilidad de esta redundancia
es menor debido a (1) la menor riqueza de especies comparada con areas
continentales y (2) la mayor especificidad, a veces exclusividad, de las in-
teracciones planta-dispersor que han evolucionado en ellas, especialmen-
te en las islas oceédnicas (Given 1995). La extincién de fauna que ha tenido
lugar en muchas de ellas ha sido masiva. Por ejemplo, en toda la regién
del Pacifico se estima que se han extinguido unas 2000 especies de aves
como consecuencia de las recurrentes colonizaciones humanas y subsi-
gulente degradacién del habitat (Olson 1989, Steadman 1995). Las conse-
cuencias de muchas de estas extinciones, en concreto de aquellas espe-
cies que actuaban como dispersoras de plantas, empiezan a hacerse
evidentes ahora, al comprobarse el declive de las poblaciones de plantas
que probablemente dependian de ellas (Cox & Elmqgvist 2000, Meehan et
al. 2002).

Algunos estudios han sugerido que los animales dispersores juegan un
papel clave en los ecosistemas, manteniendo la estructura y diversidad de
las comunidades naturales (Christian 2001). El grupo de islas donde esto
parece mas evidente son las del Pacifico Sur, donde con un nivel de ende-
micidad vegetal del 30-50%, al menos 31 géneros pertenecientes a 14 fa-
milias de angiospermas son polinizados y/o dispersados por zorros vola-
dores (murciélagos del orden Megachiroptera), especialmente del género
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Pteropus (Marshall 1985). En la isla de Samoa, en particular, el 30% de los
arboles dependen, total o parcialmente, de murciélagos para su poliniza-
cioén o dispersién. Las poblaciones insulares de estos animales se han re-
ducido debido, sobre todo, a la caza, los tifones y la introduccién de depre-
dadores (Cox et al. 1991). Estos murciélagos son los Unicos mamiferos
frugivoros-nectarivoros presentes en la mayoria de estas islas, y las conse-
cuencias negativas de su desaparicién para la flora nativa se han detecta-
do ya en la isla de Guam, donde algunas especies se han extinguido o son
muy raras (Fujita & Tuttle 1991).

Introduccién de una especie animal que acttia como dispersor

Una especie animal introducida puede favorecer la dispersién de una
planta nativa si actia como frugivoro y es un dispersor legitimo (disper-
sando sus semillas sin afectar a su viabilidad) y efectivo (depositando la
mayoria de semillas en sitios adecuados para su germinacién y estableci-
miento). En islas, este fendmeno no es raro. En Nueva Zelanda, por ejem-
plo, los estorninos diseminan las semillas de un buen grupo de plantas
nativas pertenecientes a diferentes familias (Ferguson & Drake 1999). La
introduccién de carnivoros en Baleares, concretamente martas y ginetas,
contribuye a la dispersién de varias plantas nativas como Cneorum tri-
coccon, Phillyrea spp. y Ficus carica (Traveset 1999b). En la isla de Mallorca, el
consumo de frutos de Cneorum tricoccon por martas, su dispersor principal
tras la extincién de Podarcis lilfordi, puede ser elevado (mas del 70% de la
produccién de frutos; Riera et al. 2002). Dicho «reemplazo» podria haber
modificado, ademas, la distribucién de la planta, extendiéndola a altitu-
des mas elevadas: actualmente, la planta se encuentra hasta los 1.000 m
de altura en Mallorca, mientras que en el resto de islas y en las areas del
continente esta siempre por debajo de los 500 m. Las lagartijas son disper-
sores muy efectivos de esta planta (ver foto 2), removiendo casi el 100% de
los frutos en las islas e islotes donde atn estan presentes, y el hecho de no
haber encontrado fosiles de estos reptiles por encima de esta altura apoya
la hipétesis de que, antes de la llegada de sus nuevos dispersores, su dis-
tribucién altitudinal estaba limitada por la abundancia de lagartijas (Tra-
veset 1999D, Riera et al. 2002).
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Foto 2
Podarcis pityusensis, principal dispersor de Cneorum tricoccon en las islas Pitiusas.
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Introduccién de una especie animal que acttia como herbivoro o depredador

Al igual que sucedia en el caso de la disrupcién de mutualismos planta-
polinizador, la introduccién de un animal exético en el sistema puede alte-
rar el éxito en la dispersion de la planta de forma indirecta al afectar a las
poblaciones de los dispersores nativos. Por ejemplo, en Nueva Zelanda y en
otras islas cercanas como Chatham, la introduccién del oposum australia-
no (Trichosurus vulpecula), que actia como depredador de frutos, ha provoca-
do cambios importantes en las poblaciones de algunas plantas en las que
se observa un bajo reclutamiento de juveniles (Given 1995). El caso mas es-
pectacular, que muestra las consecuencias de una invasién biologica alte-
rando un mutualismo y provocando cambios importantes en la comunidad
de plantas, es el documentado en el fynbos sudafricano (Christian 2001). Se
trata de la hormiga argentina, Linepithema humile, que ha eliminado a mu-
chas de las hormigas nativas, importantes dispersoras del casi 30% de la
flora de ese ecosistema. Ademas de la hormiga argentina, otras especies de
hormigas exéticas se estan expandiendo por el mundo (p. €j., Solanopsis in-
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victa, Pheidole megacephala y Wasmannia auropunctata, ésta Ultima introducida
en varias islas como Hawai, Galapagos, Nueva Caledonia, etc.) (Holway et al.
2002). Los efectos devastadores que pueden provocar dichas hormigas han
recibido muy poca atencién todavia. En el caso de Wasmannia, puede estar
alterando los abundantes mutualismos existentes entre varias especies de
salamanquesas (geckos) y la flora nativa que depende de ellos, tanto para
su polinizacién como para su dispersion (Whitaker com. pers.).

Otros casos que muestran el efecto indirecto de la introduccién de ani-
males exdticos sobre la flora lo encontramos en la isla de Menorca, en Ca-
narias y en Nueva Zelanda. En el primer caso, la desaparicion de la lagartija
balear Podarcis lilfordi ha supuesto la desaparicién del principal (probable-
mente el Unico) dispersor de un arbusto endémico, Daphne rodriguezii, el
cual cuenta en la actualidad con un total de 7 poblaciones. La falta de dis-
persién de sus semillas es probablemente la causa por la que la mayoria de
esas poblaciones estan en regresién y pueden llegar a desaparecer en un fu-
turo cercano (Traveset & Riera remitido). En Canarias, los gatos cimarrones
(asilvestrados), introducidos desde hace varios siglos, actian como depre-
dadores sobre lagartos (del género Gallotia) dispersores de frutos carnosos
de plantas nativas (Nogales & Medina 1996). La desaparicién de algunas es-
pecies de Gallotia en algunas islas ha representado un factor de seleccién
para el tamano de los frutos de Neochamaelea pulverulenta (Valido 1999); éste,
de hecho, representa un ejemplo de como una disrupcién de mutualismos
debida a la introduccién de especies exdticas puede también tener conse-
cuencias evolutivas. En Nueva Zelanda, las ratas introducidas de Polinesia,
Rattus exulans, depredan sobre murciélagos que, a su vez, actian también
como dispersores de plantas, con consecuencias negativas importantes
tanto para los primeros como para las segundas (Ladley & Kelly 1995).

Introduccién de una especie vegetal

Disponemos todavia de muy poca informacién sobre la influencia que
las plantas exdticas pueden tener sobre la dispersién de especies nativas.
No hay ningin caso documentado en los ecosistemas insulares y sélo
unos pocos en los continentales. Los mecanismos de dicha influencia
pueden ser varios:

1) Competencia por los dispersores. Sallabanks (1993) ha demostrado que
Crataegus monogyna, invasora en el oeste de Oregon (USA) es mejor compe-
tidora por los dispersantes que su congéner nativo debido a la mayor can-
tidad y calidad de los frutos que produce.

2)  Alteracidn de los patrones de dispersion de las semillas de las plantas nati-
vas. En el caso de que los frugivoros (exéticos o nativos) consuman frutos
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exbticos y nativos simultdneamente, las semillas de la especie nativa po-
drian ser diseminadas en microhébitats poco adecuados para su futura
germinacion (p.ej. por competencia con semillas de exéticas transporta-
das simultaneamente al mismo sitio de germinacion, o por deposicién de
las semillas nativas junto a adultos de la especie exética). No existe nin-
gun caso documentado de momento. De igual manera, el consumo simul-
tdneo de frutos exdéticos y nativos (en el mismo feeding boot) y su simulta-
nea deposicion podria alterar la germinacién de las semillas nativas, por
ejemplo mediante efectos alelopaticos.

Algunas especies vegetales exéticas producen frutos durante una épo-
ca del afio en la que otros recursos son escasos y/o en habitats en los que
las especies nativas producen pocos frutos carnosos, como es el caso de
algunas islas o islotes. Esto puede beneficiar a los animales como mamife-
ros, aves o reptiles nativos que consuman esos frutos exéticos, ya que és-
tos representan una nueva fuente de agua y nutrientes. En varias islas
mediterraneas (I. Hyeres e I. Pitiusas), los frutos de Carpobrotus o de Opun-
tia son probablemente importantes recursos durante el verano, época en
la que escasean los alimentos y el agua, tanto para la lagartija balear
como para otras especies introducidas, como las ratas y los conejos (Bour-
geois 2002; Riera & Traveset, en prep.).

Los mutualismos planta-animal en un contexto multiespecifico:
integracion de las especies invasoras en las redes locales
de polinizacién y dispersién

Durante las Ultimas décadas, se ha dedicado un importante esfuerzo al
estudio de las invasiones. A pesar del importante progreso logrado, las in-
vasiones parecen ser extraordinariamente idiosincrasicas, lo que ha difi-
cultado la obtencién de reglas generales que puedan aplicarse para des-
cribir el comportamiento de las especies introducidas o para evaluar el
riesgo que conlleva la introduccién de una cierta especie en un habitat
determinado (Richardson et al. 2000). El paradigma central durante este
periodo ha sido el de la «resistencia ecolégica» o «resistencia bidtica» de
las comunidades a la invasién (Elton 1958), que enfatiza las relaciones
bidticas negativas entre las especies locales e invasoras y predice (1) que
el riesgo de invasién decrece la aumentar la captura de recursos por la co-
munidad nativa (por ejemplo, al aumentar el nimero de especies en la co-
munidad) y (2) que el establecimiento de las especies invasoras se ve favo-
recido por la ausencia de enemigos naturales (herbivoros, depredadores y
patégenos) fuera de su rango nativo (Simberloff 1986, Rejmének 1998). Sin
embargo, el analisis a escalas mucho mayores que las tradicionales parce-
las (plots) de experimentacion contradice la primera prediccién: los ecosis-
temas mas diversos tienden a albergar una mayor diversidad de especies
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invasoras (Rejmanek 1996, Stohlgren et al. 1999, 2003). Asimismo, aunque
algunas especies exéticas presentan un dafio menor por herbivoros en
areas invadidas que en las naturales (Wolfe 2002), no esta demostrado
que dicho dafio sea determinante en el éxito de invasién (Keane & Craw-
ley 2002).

Estas discrepancias han llevado a una revisién critica del paradigma de
«resistencia ecoldgica» y a la propuesta de incorporar, como complemento
a éste, las relaciones facilitadoras a la investigacién de los fenémenos de
invasién (Richardson et al. 2000). Para hacerlo, es imprescindible profundi-
zar en el conocimiento del papel que juegan los mutualismos en la modu-
laciéon de la resistencia bidtica de las comunidades al establecimiento de
especies invasoras. En particular, es importante considerar el efecto que el
establecimiento de nuevos mutualismos entre la especie invasora y espe-
cles ya presentes, sean nativas o invasoras, pueden tener para la supera-
cién de dicha resistencia bidtica.

Los mutualismos con polinizadores y dispersores son probablemente de
particular importancia para las invasiones por plantas, ya que la produc-
cién de propagulos es determinante para su indculo y subsiguiente expan-
sién (Hopper y Rausch 1993, Duncan 1997). Existen numerosos casos de
animales exoticos o nativos que favorecen la expansion de plantas exdéticas.
Por ejemplo, la paloma rosa Nesoenas mayeri y el periquito Psittacula echo, en-
démicos de la isla Mauricio, actian como dispersores de varias plantas in-
vasoras (Olesen et al. 2002). Las semillas de Carpobrotus spp. (Aizoaceae), un
grupo de especies sudafricanas particularmente invasoras en otras regio-
nes de clima mediterraneo, son dispersadas por ratas (Rattus rattus) y cone-
jos (Oryctolagus cuniculus) en el Sur de Europa (Bourgeois 2002), y por conejos
(Sylvilagus bachmanii), liebres (Lepus californicus) y ciervos (Odocoileus hemio-
nus) en California (D’Antonio 1990). Por ultimo, los estorninos (Sturnus vul-
garis) introducidos en Nueva Zelanda dispersan las semillas de varias espe-
cies de plantas, tanto exdéticas (Phytolacca octandra, Rubus fruticosus y al
menos tres especies de Solanum) como nativas (Ferguson & Drake 1999).

Los ejemplos de animales exdticos o nativos que favorecen la poliniza-
cioén de plantas exdticas son también abundantes ya que, aunque muchas
de las especies de plantas invasoras son autocompatibles o incluso ente-
ramente autdgamas, en ciertos grupos (como las especies lefiosas) abun-
dan las especies de polinizaciéon cruzada (Richardson et al. 2000). Aunque
hay casos documentados de limitacién en la produccién de semillas atri-
buible a la falta de polinizadores (como la higuera, Ficus carica, y la legumi-
nosas del género Melilotus en Norteameérica), en otros muchos las plantas
son polinizadas por la fauna nativa o exética (como Trifolium pratense en
Nueva Zelanda, que no produjo semillas hasta la llegada de abejorros
ex6ticos) (Richardson et al. 2000). A menudo, las plantas exéticas poliniza-
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das por un animal exotico lo son por la abeja de la miel (Apis mellifera),
que por ejemplo ha reducido la probabilidad de limitaciéon de polen de
muchas de las plantas exoticas introducidas en muchas areas de Nortea-
mérica (Willson & Burley 1983).

Estos casos de facilitacién bidtica [sensu (Simberloff & Von Holle 1999)]
parecen ser tan importantes como los de resistencia bidtica (de las especies
nativas a la invasién, mediante competencia, depredacién y parasitismo)
y pueden conducir a la aceleracién del impacto de las especies invasoras
sobre los ecosistemas nativos, pudiendo llegar a desembocar en el llama-
do «invasional meltdown» [un proceso por el cual las especies invasoras
se facilitan reciprocamente, conduciendo a una auto-aceleracién de las
tasas de invasiéon y a una amplificacién sinérgica de su impacto; (Simber-
loff & Von Holle 1999)].

Tradicionalmente, la casi totalidad de los estudios de polinizacién se
han enfocado en una sola especie de planta y la comunidad de insectos
que la polinizan o, como maximo, en gremios de plantas relacionadas y
sus polinizadores. Este sesgo reflejaba el paradigma predominante, esto
es, que las relaciones planta-polinizador eran relaciones altamente espe-
cializadas resultantes de la coevolucion estrecha entre una o pocas espe-
cies. En la ultima década, varios estudios empiricos y revisiones (Jordano
1987, Herrera 1988, Waser 1996, Ollerton 1996, Elberling & Olesen 1999)
han sefialado, sin embargo, que las relaciones planta-polinizador son ma-
yoritariamente de alto nivel de generalidad. El patron general es, pues, de
relaciones multiespecificas: la mayoria de las especies establecen interac-
ciones con varias especies y la importancia de cada una de estas interac-
ciones es por tanto débil. La consecuencia més importante es que la in-
vestigacion de las relaciones planta-polinizador debe enfocarse a nivel de
comunidad, en lugar de hacerlo a nivel de pares o grupos limitados de es-
pecies (Jordano 1987, Memmott 1999). La formalizacién de las interaccio-
nes entre comunidades de plantas y polinizadores mediante redes de rela-
ciones, utilizando métodos de analisis desarrollados por la ecologia de
redes tréficas, ofrece un marco conceptual idéneo para dichos estudios
(Memmott 1999).

Aungque la cuantificacién y analisis de dichas redes de relaciones, o «re-
des de polinizacidén», es relativamente reciente, varios estudios publicados
han avanzado protocolos de medicién (Memmott 1999, Olesen et al. 2002) y
métodos de analisis (Olesen et al. 2002, Olesen & Jordano 2002, Bascompte
et al. 2003) y han indicado importantes propiedades de las redes de polini-
zacion. En primer lugar, el nivel de conectividad disminuye al aumentar la
riqueza de especies (Olesen & Jordano 2002); por tanto, las comunidades
insulares, que son tipicamente pobres en especies, tienden a mostrar ele-
vados niveles de conectividad (y, por tanto, de generalizacién). En segundo
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lugar, tras corregir el efecto de la variaciéon en el tamano de la red (que va-
ria con la riqueza de especies), las plantas de islas muestran una menor
generalizacién que aquellas del continente, mientras que los insectos
muestran un grado comparable de generalizacién (Olesen & Jordano
2002); por lo tanto, una vez descontado el efecto de su menor riqueza en
especies, las plantas insulares muestran niveles menores de generaliza-
cién que sus polinizadores. En tercer lugar, en islas oceanicas, la presencia
de especies endémicas super-generalistas facilita la insercién de las espe-
cles invasoras en la red de polinizacién, mientras que las frecuencias rela-
tivamente bajas de interacciones entre especies introducidas no indica
que se establezcan complejos de invasién (Olesen et al. 2002). La baja ri-
queza especifica de los ecosistemas insulares resulta en la presencia de
especies sUper-generalistas tanto de plantas como de polinizadores, que
tienden a incluir a las especies invasoras en su nicho alimenticio (para los
polinizadores) y reproductivo (para las plantas) y, por tanto, a facilitar el
establecimiento de dichas invasoras. Por todo ello, es razonable esperar
que la mayor abundancia de polinizadores super-generalistas en los eco-
sistemas insulares (relacionada con la baja riqueza en especies de sus co-
munidades) resulte en una mayor propensién al establecimiento de espe-
cies de plantas invasoras, que a su vez pueden provocar una disminucién
en el establecimiento de las plantas nativas.

El estudio de redes (sean troficas, de polinizacién o de dispersion) pro-
porciona también un marco adecuado para evaluar el impacto de las es-
pecies invasoras sobre las relaciones funcionales entre especies nativas.
Por desgracia, tan solo ahora esta empezando a recibir atencién y no hay
apenas datos publicados de redes que incluyan especies nativas e invaso-
ras. Uno de los escasos trabajos publicados analiza las redes de poliniza-
cién en las islas Azores y Mauricio (Olesen et al. 2002). En estas islas, las
especies exdticas representan (en Azores y Mauricio respectivamente) el
38y 58% de los polinizadores, asi como el 30 y 36% de las plantas observa-
das en las redes de polinizacién. La proporcién de interacciones que invo-
lucran a especies exéticas es ligeramente inferior a la frecuencia de di-
chas especies en la red: el 43 y el 36% para los polinizadores exdticos, asi
como el 23 y el 33% para las plantas. Sin embargo, la elevada abundancia
y generalidad de algunas especies de polinizadores ex6ticos hacen que es-
tos medien una alta proporcién de las visitas florales observadas en la
red. Los polinizadores exdticos son responsables respectivamente del 48 y
el 69% de las visitas florales a toda la comunidad de plantas y, en las islas
Mauricio, un solo polinizador exético (la abeja de la miel) copa el 63% de
dichas visitas florales. Como la mayor parte de estas visitas se realizan so-
bre flores de especies nativas, con tan solo un 18 y un 10% de visitas a
plantas exdticas, el impacto mas probable de las especies invasoras seria
la perturbacién de los patrones de polinizacién de especies nativas por la
visita de insectos exéticos. Por ejemplo, en las Unicas plantas endémicas
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incluidas en las redes estudiadas, Gastonia mauritiana en las Mauricio y Azo-
rina vidalii en las Azores, los polinizadores exéticos realizaron entre la mi-
tad y tres cuartos de las visitas florales (el 76 y el 49% respectivamente).

Implicaciones para la conservacion

Las interacciones mutualistas juegan un papel muy importante en los
ecosistemas, manteniendo la estructura y diversidad de las comunidades
naturales (Bond 1994, Given 1995, Kearns et al. 1998, Christian 2001). Por
ello, es importante destacar su importancia tanto para la conservacién de
la biodiversidad, como de los bienes y servicios proporcionados por los eco-
sistemas. Las interacciones mutualistas son también importantes para la
prevencion y gestion de las invasiones biologicas, ya que el establecimiento
de interacciones de novo entre especies nativas e invasoras (esto es, la per-
meabilidad de las redes mutualistas locales a la inclusién de nuevas espe-
cies) o entre especies invasoras (formando los llamados «complejos de in-
vasion») puede facilitar dichas invasiones (Richardson et al. 2000).

Aunque los mutualismos planta-polinizador y planta-dispersor se han
considerado tradicionalmente como relaciones especializadas, circunscri-
tas a pares de especies ligados por fenémenos de coevolucién, varios es-
tudios recientes (Jordano 1987, Waser 1996) concluyen altos niveles de ge-
neralidad, por lo que parece més correcto y operativo considerarlos como
redes de interrelaciones que involucran a muchas especies. El estudio de
estos mutualismos a escala de todo el ecosistema es tan novedoso como
necesario, particularmente en ecosistemas insulares, dado que el escena-
rio actual de perturbaciones es alarmante: conjuntos enteros de poliniza-
dores y dispersores (insectos, aves, murciélagos e incluso reptiles en mu-
chas islas; Corbet 2000, Nabhan 1997, Olesen & Valido 2002), estan
desapareciendo. La pérdida de mutualismos resulta a menudo en descen-
sos en las tasas de reclutamiento de las plantas que dependen de ellos, li-
gados a menudo a descensos poblacionales y extinciones locales o inclu-
so totales. En algunos casos, los polinizadores o dispersores nativos son
reemplazados por especies exoticas, pero la eficiencia de estas ultimas es
a menudo inferior. Por desgracia, la falta de estudios a nivel de ecosiste-
ma nos impide obtener estimas globales del impacto de dicha pérdida de
mutualismos, asi como del grado de resiliencia que poseen las redes de
mutualismos contra este tipo de perturbaciones (mediada por ejemplo
por el reemplazo de una especie mutualista por otra funcionalmente
equivalente).

La conservacién, con un enfoque funcional, de las redes de mutualis-

mos tiene varias implicaciones practicas. En primer lugar, los programas
de restauracion del paisaje deberian considerar las interacciones mutua-
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listas de forma explicita. Las actuaciones de restauracion de la cubierta
vegetal, por ejemplo, deberian reemplazar aquellas comunidades y espe-
cies de plantas que han desaparecido de forma desproporcionada, espe-
cialmente aquellas de las que dependen grupos vulnerables o particular-
mente importantes de polinizadores.

En segundo lugar, deberia dedicarse mas esfuerzo a conservar especies
clave (en el caso de plantas, aquellas de las cuales dependen muchos poli-
nizadores o dispersores) y a mantener «compartimentos» (grupos funcio-
nales de especies ligadas por mutualismos exclusivos o muy frecuentes)
particularmente vulnerables (Corbet 2000), como alternativa al enfoque
actual, centrado exclusivamente en proteger especies raras que ya no
afectan probablemente al funcionamiento del ecosistema. Para ello, es
necesario (1) identificar compartimentos y especies clave en las redes lo-
cales de polinizacién y de dispersién, (2) determinar su vulnerabilidad y
(3) establecer objetivos regionales de gestién que integren el mosaico for-
mado por las distintas redes locales (ya que algunos elementos pueden
pertenecer a varias de estas redes) (Corbet 2000). Un ejemplo de comparti-
mento vulnerable son las abejas de gran tamario y lengua larga, particu-
larmente importantes por su capacidad para forrajear a bajas temperatu-
ras y volar largas distancias entre parches (tipicas de los paisajes
fragmentados del centro y norte de Europa), pero dependen de la presen-
cia de plantas con flores de corola profunda, cada vez mas raras debido al
arado de los campos (Corbet 2000).

En tercer lugar, es importante conceder una atencion especial a los po-
linizadores super-generalistas, particularmente aquellos favorecidos o in-
troducidos por el hombre. Estos polinizadores tienen un efecto dual sobre
las floras locales: por un lado, dada su abundancia y amplio nicho alimen-
tario, pueden desplazar a otros animales mutualistas y tener efectos ne-
gativos sobre el reclutamiento de las plantas visitadas; por otro, pueden
incrementar el reclutamiento de algunas plantas locales, particularmente
cuando sustituyen a mutualistas nativos que han desaparecido por otras
causas (ver ejemplos en la secciones anteriores). En el caso de la abeja de
la miel, por ejemplo, la decisién de erradicarla, tolerarla o incluso promo-
verla activamente fuera de su rango nativa varia localmente, al variar
tanto su efecto sobre otras especies como los objetivos de gestién (Paton
2000). En tanto se progresa en la identificacién de principios generales que
regulen el efecto de los polinizadores super-generalistas (como el pro-
puesto por Roubik 2000: las comunidades mas diversas son mas resis-
tentes a la invasién por abejas de la miel), la actuacién ad hoc basada en la
investigacion de los efectos locales parece la mejor estrategia a seguir.

Las causas mas importantes de alteraciéon de mutualismos planta-ani-
mal (principalmente, la pérdida de hébitats, invasiones, fragmentacién,
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pesticidas y herbicidas; Kearns et al. 1998) son compartidas por las dife-
rentes regiones del planeta. Sin embargo, sus consecuencias pueden va-
riar ampliamente dependiendo del sistema en cuestion. La restauracion
de sistemas de polinizacién y dispersidén pristinos es practicamente impo-
sible, ya que los cambios en el uso de suelo y las introducciones de espe-
cies son probablemente irreversibles (debido tanto a su dindmica natural
como a la persistencia de los factores socio-econémicos que los motivan).
Como sugiere Roubik (2000), la clave de la cuestién esta en si estos «nue-
vos» sistemas podran absorber nuevas especies e interacciones a la vez
que permitan mantener las interacciones nativas. El obtener este conoci-
miento para poder elaborar planes de gestién que permitan preservar la
funcién de esos mutualismos por encima de su «disfuncién» es, sin duda,
un desafio para los investigadores y gestores de la conservacién.
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