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Además, se profundiza y hacen aportes al debate teórico entre la complejidad y estabilidad de 

las redes tróficas, propuesto por Robert May (1972, 1973), y en el concepto multidimensional 

de la estabilidad. 

En resumen, esta investigación aporta significativamente al campo de la ecología y la teoría 

de redes, destacando la importancia de integrar enfoques topológicos, cuantitativos y 

dinámicos para obtener una comprensión más profunda de cómo la estructura de las 

interacciones tróficas afecta la estabilidad de los ecosistemas. Este conocimiento es esencial 

para desarrollar estrategias de manejo y conservación que protejan la biodiversidad y los 

servicios ecosistémicos, y para mitigar los efectos del cambio climático global y las 

actividades humanas en los ecosistemas marinos polares. 



 

Instituto de Ciencias (ICI) 
DOCTORADO EN CIENCIA Y TECNOLOGÍA  

Evaluado y acreditado por la Comisión Nacional de Evaluación y Acreditación Universitaria (CONEAU). 

Resolución Nº 1178/11. Calificación “B” 

 

 

 

 

RESPUESTA DE LAS REDES DE INTERACCIONES MARINAS COSTERAS 
A LAS PERTURBACIONES ORIGINADAS  

POR EL CAMBIO CLIMÁTICO GLOBAL Y ACTIVIDADES ANTRÓPICAS: 
UNA COMPARACIÓN ENTRE SISTEMAS ANTÁRTICOS Y SUBANTÁRTICOS 

 

 

 

Iara Diamela Rodriguez 

 

 

 

Director Dr. Leonardo A. Saravia 

 

 

 

 

 

Junio, 2024 



  



RESUMEN 

La estructura de las complejas redes de interacciones tróficas (depredador−presa) determina la respuesta de 

los ecosistemas ante perturbaciones. Los ecosistemas marinos de altas latitudes están experimentando 

significativos cambios debido al cambios ambientales e invasiones biológicas.  En la Península Antártica, 

estas transformaciones están impulsadas principalmente por el cambio climático, mientras que, en la región 

subantártica, las actividades humanas juegan un papel predominante. Es fundamental comprender las 

diferencias entre estas áreas para monitorear los cambios que están ocurriendo y se esperan se incrementen 

en las próximas décadas. 

En esta tesis se analiza y compara la estructura y complejidad de las redes tróficas marinas en dos 

ecosistemas de alta latitud: caleta Potter en la Península Antártida y el canal Beagle en la región 

subantártica. Mediante la aplicación de diversos enfoques, tanto cualitativos como cuantitativos, estáticos 

y dinámicos, se evalúa la estabilidad de estas redes de interacciones entre especies a perturbaciones, en el 

contexto del cambio climático global y las presiones antropogénicas. 

Inicialmente, se describe la estructura topológica de las redes tróficas mediante la recopilación y análisis 

de las interacciones depredador-presa en ambos ecosistemas. Usando métricas de estructura, complejidad 

y estabilidad, los resultados muestran que la red trófica del canal Beagle es estructuralmente más compleja 

que la de la caleta Potter. El canal Beagle alberga un mayor número de especies e interacciones, presenta 

un nivel trófico medio más alto y mayor omnivoría. No obstante, es menos estable y más vulnerable a la 

pérdida de especies altamente conectadas. A pesar de esta vulnerabilidad, la prevalencia de especies 

omnívoras y una estructura modular sugiere que el ecosistema subantártico posee cierta capacidad de 

adaptación flexible, lo que le permite amortiguar las perturbaciones antes de colapsar. En contraste, la red 

trófica de la caleta Potter, aunque menos compleja en términos de número de especies e interacciones, nivel 

trófico medio y omnivoría, muestra una mayor estabilidad. Su estructura más simple parece conferirle una 

mayor capacidad de recuperación ante perturbaciones. Esta relación inversa entre complejidad y 

estabilidad, observada en estas redes, apoya las ideas propuestas por May (1972, 1973), que sugieren que 

una mayor complejidad estructural conduce a una menor estabilidad. 

Para profundizar en el funcionamiento de estas redes, se aplicó un modelo dinámico estocástico de Lotka-

Volterra Generalizado (LVG) con colonización. Este modelo permitió simular la dinámica poblacional de 

las especies y analizar cómo las interacciones afectan la estabilidad de la red a lo largo del tiempo. Se 

descubrió que la red de la caleta Potter tiene una mayor conectancia cuantitativa en comparación con la red 

del canal Beagle, lo que indica una estructura más compleja y una distribución más uniforme de la fuerza 

de interacción entre sus especies. Esto sugiere que, aunque la red del canal Beagle sea más diversa en 

términos de especies e interacciones, su menor complejidad se define por la distribución más sesgada de la 

fuerza de estas interacciones. En términos de estabilidad dinámica, la caleta Potter mostró una menor 

variabilidad en la abundancia total de las especies, lo que la hace más estable que el canal Beagle. La mayor 

proporción de especies omnívoras en el ecosistema subantártico podría estar contribuyendo a su menor 

conectancia cuantitativa, reduciendo así su estabilidad dinámica y capacidad de recuperación frente a 



perturbaciones. Estos hallazgos desafían la hipótesis de May, sugiriendo que, al incorporar información 

más realista, cuantitativa y dinámica en los modelos de redes tróficas, la complejidad puede promover la 

estabilidad. 

Para entender mejor la estabilidad de estas redes, se estimó la fuerza de las interacciones tróficas en la red 

de la caleta Potter. El método aplicado permite transformar una red topológica cualitativa en una red 

cuantitativa, proporcionando una medida más precisa de cómo las interacciones afectan el funcionamiento 

y la estabilidad del ecosistema. Se encontró que la red de la caleta Potter está dominada por interacciones 

débiles, con algunas pocas interacciones fuertes que son críticas para la estructura y estabilidad del sistema. 

Las especies clave suelen ser aquellas en niveles tróficos más bajos, como los detritos y las macroalgas, 

fundamentales para el flujo de energía y materia en el ecosistema. Las simulaciones de extinciones 

revelaron el papel esencial del pez Notothenia coriiceps en la estructura y funcionamiento de este 

ecosistema; su pérdida podría llevar a una fragmentación significativa de la red, subrayando su importancia 

para la estabilidad del ecosistema. 

Esta investigación aporta significativamente al campo de la ecología y la teoría de redes, destacando la 

importancia de integrar enfoques topológicos, cuantitativos y dinámicos para obtener una comprensión más 

profunda de cómo la estructura de las interacciones tróficas afecta la estabilidad de los ecosistemas. Este 

conocimiento es esencial para desarrollar estrategias de manejo y conservación que protejan la 

biodiversidad y los servicios ecosistémicos, y para mitigar los efectos del cambio climático global y las 

actividades humanas en los ecosistemas marinos polares. 

Palabras clave: Redes tróficas, estabilidad, complejidad, ecosistemas polares, cambio climático, 

perturbaciones antropogénicas, Antártida, Subantártida. 

  



ABSTRACT 

The structure of complex trophic interaction networks (predator-prey) determines ecosystem responses to 

disturbances. High-latitude marine ecosystems are undergoing significant changes due to environmental 

stressors and biological invasions. In the Antarctic Peninsula, these transformations are primarily driven by 

climate change, whereas in the subantarctic region, human activities play a predominant role. 

Understanding the differences between these areas is crucial for monitoring the ongoing changes, which 

are expected to intensify in the coming decades. 

This thesis analyzes and compares the structure and complexity of marine trophic networks in two high-

latitude ecosystems: Potter Cove in the Antarctic Peninsula and the Beagle Channel in the subantarctic 

region. By applying various approaches, both qualitative and quantitative, static and dynamic, the stability 

of these species’ interaction networks is evaluated in the context of global climate change and anthropogenic 

pressures. 

Initially, the topological structure of the trophic networks is described through the collection and analysis 

of predator-prey interactions in both ecosystems. Using metrics of structure, complexity, and stability, the 

results show that the trophic network in the Beagle Channel is structurally more complex than that of Potter 

Cove. The Beagle Channel hosts a higher number of species and interactions, exhibits a higher average 

trophic level, and greater omnivory. However, it is less stable and more vulnerable to the loss of highly 

connected species. Despite this vulnerability, the prevalence of omnivorous species and a modular structure 

suggest that the subantarctic ecosystem possesses some flexible adaptive capacity, allowing it to buffer 

disturbances before collapsing. In contrast, the trophic network in Potter Cove, although less complex in 

terms of the number of species and interactions, average trophic level, and omnivory, demonstrates greater 

stability. Its simpler structure seems to confer a higher capacity for recovery from disturbances. This inverse 

relationship between complexity and stability, observed in these networks, supports the ideas proposed by 

May (1972, 1973), suggesting that greater structural complexity leads to lower stability. 

To deepen into the functioning of these networks, a stochastic dynamic model of Generalized Lotka-

Volterra (GLV) with colonization was applied. This model allowed for the simulation of species population 

dynamics and analysis of how interactions affect the network's stability over time. It was found that the 

Potter Cove network has higher quantitative connectance compared to the Beagle Channel network, 

indicating a more complex structure and a more uniform distribution of interaction strength among its 

species. This suggests that, although the Beagle Channel network is more diverse in terms of species and 

interactions, its lower complexity is defined by a more skewed distribution of interaction strength. In terms 

of dynamic stability, Potter Cove exhibited less variability in the total abundance of species, making it more 

stable than the Beagle Channel. The higher proportion of omnivorous species in the subantarctic ecosystem 

might be contributing to its lower quantitative connectance, thus reducing its dynamic stability and recovery 

capacity in the face of disturbances. These findings challenge May's hypothesis, suggesting that 

incorporating more realistic, quantitative, and dynamic information into trophic network models can show 

that complexity may promote stability. 



To better understand the stability of these networks, the strength of trophic interactions in the Potter Cove 

network was estimated. The applied method allows converting a qualitative topological network into a 

quantitative one, providing a more precise measure of how interactions affect the ecosystem's functioning 

and stability. It was found that the Potter Cove network is dominated by weak interactions, with a few 

strong interactions that are critical to the system's structure and stability. Key species are often those at 

lower trophic levels, such as detritus and macroalgae, which are fundamental for energy and matter flow 

within the ecosystem. Extinction simulations revealed the essential role of the fish Notothenia coriiceps in 

the structure and functioning of this ecosystem; its loss could lead to significant network fragmentation, 

highlighting its importance for ecosystem stability. 

This research significantly contributes to the field of ecology and network theory, emphasizing the 

importance of integrating topological, quantitative, and dynamic approaches to gain a deeper understanding 

of how the structure of trophic interactions affects ecosystem stability. This knowledge is crucial for 

developing management and conservation strategies that protect biodiversity and ecosystem services, and 

for mitigating the effects of global climate change and human activities on polar marine ecosystems. 

Keywords: Food networks, ecological stability, complexity, polar ecosystems, climate change, 

anthropogenic disturbances, Antarctic, Subantarctic.  
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27 

Figura 1.5.  Mapa del canal Beagle y su ubicación en la isla de Tierra del Fuego 

(Argentina, América del Sur). (a) El mapa bicontinental se dibujó 

utilizando el paquete R 'marmap' (Pante & Simon-Bouhet, 2013). Los 

archivos de forma de contorno de (b) Tierra del Fuego y (c) el canal 

Beagle fueron adaptados de Aguirre et al. (2012) & Iachetti et al. 

(2021), correspondientemente. 
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Figura 1.6.  Vista del canal Beagle en primavera de los años 2022 y 2023. (a) 

Fotografías área donde se observan la ciudad y bahía Ushuaia. (b) 
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Fotografía desde el centro del canal donde se observan bosques de 

macroalgas sobresaliendo por la superficie del agua. Fotografías: I. D. 

Rodriguez. 

Figura 2.1.  (a) Representación de una matriz de adyacencia (A) binaria arbitraria 

donde cada celda es un elemento 𝑎𝑖𝑗 , las especies de la columna 

representa los depredadores 𝑗 y las especies de las filas las presas 𝑖. (b) 

Grafo resultante dirigido y no ponderado, ordenado según el nivel 

trófico de las especies. En este caso, el número de nodos es 𝑆 = 6 y el 

de interacciones 𝐿 = 7. 

38 

Figura 2.2.  Histogramas del (a) nivel trófico medio, (b) omnivoría, (c) 

modularidad, y (d) estabilidad de las redes simuladas para las redes 

tróficas de caleta Potter (verde) y canal Beagle (violeta). Los valores 

empíricos de las métricas están representados por flechas y el valor se 

muestra debajo de la flecha. Las barras pequeñas de color más oscuro 

son los intervalos de confianza superior e inferior del 95 % de las 

aleatorizaciones. Se encontraron diferencias estadísticas (p < 0.05) 

entre las redes tróficas en todas las métricas analizadas. 
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Figura 2.3.  Representación gráfica de las redes tróficas de (a) caleta Potter y (b) 

canal Beagle. Cada círculo (nodo) representa una especie trófica y las 

líneas (enlaces) representan interacciones presa−depredador entre 

especies. La posición vertical de los nodos indica la posición trófica 

de una especie y la posición horizontal indica la afiliación al módulo 

de una especie. El tamaño de los nodos es proporcional al grado 

(número de interacciones totales) de una especie. El color del nodo 

indica el rol topológico de la especie: violeta oscuro = conector de red 

(especies con alta conectividad entre y dentro de los módulos), violeta 

claro = conector de módulo (especies con pocos enlaces 

principalmente entre módulos), verde claro = especialista de módulo 

(especies con pocos enlaces dentro de su propio módulo). 
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Figura 2.4.  Gráficos de barras del número de especies dentro de cada módulo de 

(a) caleta Potter y (b) canal Beagle coloreados por hábitat: verde = 

pelágico, amarillo = bentopelágico, violeta = bentónico; se 

encontraron diferencias significativas entre ellos (Caleta Potter: Chi-

cuadrado = 34.43, p = <0.01. Canal Beagle: Chi-cuadrado = 33.03, p 

= <0.01). Gráficos de barras de (c) caleta Potter y (d) canal Beagle que 

muestran la frecuencia de afiliación de grupos funcionales de especies: 
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verde oscuro = taxones basales, verde claro = zooplancton, amarillo = 

nodos no vivos, violeta claro = bentos, violeta oscuro = peces; se 

encontraron diferencias significativas entre ellos (Caleta Potter: Chi-

cuadrado = 76.53, p = <0.01. Canal Beagle: Chi-cuadrado = 115.15, p 

= <0.01). Gráficos circulares de porcentaje de especies dentro de cada 

tipo de hábitat para (e) caleta Potter y (f) canal Beagle; y grupos 

funcionales para (g) caleta Potter y (h) canal Beagle; se encontraron 

diferencias significativas solo en el porcentaje de grupos funcionales 

de zooplancton y peces (Zooplancton: Chi-cuadrado = 9.43, p = <0.01. 

Peces: Chi-cuadrado = 5.89, p = 0.01). 

Figura 3.1.  Índices topológicos de las redes simuladas con el modelo estocástico 

de LVG con colonización para las redes tróficas de caleta Potter 

(verde) y canal Beagle (violeta). (a) Gráfico del número de especies e 

interacciones, donde cada punto representa los valores de las métricas 

calculados a partir de las simulaciones y las elipses el intervalo de 

confianza del 95% basado en una distribución t multivariada. 

Histogramas de frecuencia de (b) conectancia topológica, (c) el nivel 

trófico medio y (d) la omnivoría calculadas de las redes simuladas. Las 

líneas punteadas representan el valor mediano de los índices 

topológicos de las simulaciones. Los * en el eje x indican los valores 

empíricos de los índices topológicos, obtenidos en el Capítulo 2 de esta 

tesis. Se encontraron diferencias mayores al 80% en la distribución de 

todas las métricas analizadas entre ecosistemas. 

70 

Figura 3.2.  Figura 3.2.  Histogramas de frecuencia de conectancia cuantitativa 

(𝐶𝑞) calculadas a partir de las redes simuladas con el modelo 

estocástico de LVG con colonización para las redes tróficas de caleta 

Potter (verde) y canal Beagle (violeta). Las líneas punteadas 

representan el valor mediano de los índices en las simulaciones. Se 

encontraron diferencias mayores al 80% en la distribución de ambas 

métricas analizadas entre ecosistemas. 
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Figura 3.3.  Índices de estabilidad temporal de las redes simuladas con el modelo 

estocástico de LVG con colonización para las redes tróficas de caleta 

Potter (verde) y canal Beagle (violeta). Histogramas de frecuencia de 

(a) la variabilidad del número de especies, (b) el logaritmo de la 

variabilidad de la abundancia y (c) la permanencia de especies. Las 

líneas punteadas representan el valor mediano de los índices en las 
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simulaciones. Se encontraron diferencias mayores al 80% en la 

distribución de la variabilidad de la abundancia entre ecosistemas. 

Figura 3.4.  Efecto de la tasa de colonización en la complejidad y la estabilidad 

dinámica de las redes tróficas de caleta Potter (verde) y canal Beagle 

(violeta). Gráficos de caja para (a) la conectancia cuantitativa (𝐶𝑞), (b) 

la variabilidad del número de especies (𝑣𝑆), (c) la variabilidad de la 

abundancia de las especies (𝑣𝐴) y (d) la permanencia de especies 

según tasas de colonización de 0.05, 0.2, 0.5 y 0.8. Los valores 0.8, 0.5 

y 0.2, ubicados arriba o abajo de los gráficos de caja, indican 

proporciones de las diferencias significativas (mayor al 80%) en la 

distribución métricas para el nivel de tasa de colonización, comparadas 

con las tasas correspondientes de 0.8, 0.5 y 0.2. 
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Figura A.3.1.  Efecto de la tasa de colonización en la complejidad y la estabilidad 

dinámica de las redes tróficas de caleta Potter (verde) y canal Beagle 

(violeta). Gráficos de caja para (a) el número de especies, (b) el 

número de interacciones, (c) la conectancia, (d) el nivel trófico medio, 

y (e) la omnivoría según tasas de colonización de 0.05, 0.2, 0.5 y 0.8.  
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Figura 4.1.  (a) Representación de una matriz de adyacencia (A) arbitraria donde 

cada celda es un elemento 𝑎𝑖𝑗  y representa la fuerza de interacción, las 

especies de la columna representan los depredadores 𝑗 y las especies 

de las filas las presas 𝑖. (b) Grafo resultante dirigido y ponderado, 

donde el grosor de las flechas es proporcional a la fuerza de 

interacción, ordenado según el nivel trófico de las especies. En este 

caso, el número de nodos es 𝑆 = 6 y el de interacciones 𝐿 = 7. 

83 

Figura 4.3.  Distribución de frecuencia de la fuerza de interacción mediana para la 

red trófica de caleta Potter. Número total de interacciones = 649. La 

distribución se ajustó mejor a un modelo gamma (𝑚𝑒𝑑𝑖𝑎 = 0.149, 

𝑆𝐸 = 0.006). 

88 

Figura 4.2.  Representación gráfica de la red trófica de caleta Potter. Las especies 

(nodos) están dispuestas verticalmente y coloreadas por nivel trófico. 

El tamaño de los nodos es proporcional al número total de 

interacciones (grado). Las interacciones depredador−presa están 

representadas por flechas, de presa a depredador, y el grosor de la 

flecha es proporcional a la fuerza de la interacción. 
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Figura 4.4.  Relaciones entre la fuerza de interacción total (propiedad ponderada) 

y propiedades no ponderadas de la red trófica de caleta Potter. Se 

ajustaron regresiones de cuantiles (línea verde claro = cuantil 25, línea 

verde media = cuantil 50, línea verde oscuro = cuantil 75) para mostrar 

la tendencia entre el logaritmo de la fuerza de interacción total y (a) 

nivel trófico, (b) logaritmo del grado, (c) omnivoría, y (d) similitud 

trófica. 
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Figura 4.5.  Efectos sobre la estabilidad (autovalor máximo medio o QSS) al 

eliminar especies secuencialmente en función de la disminución de las 

propiedades ponderadas y no ponderadas de la red trófica de caleta 

Potter: (a) fuerza de interacción, (b) nivel trófico, (c) grado, (d) 

omnivoría y (e) similitud trófica. Las líneas grises continuas 

representan valores de estabilidad intercuartil. La línea vertical 

punteada de color gris más oscuro representa las especies cuya 

extinción resulta en la fragmentación de la red trófica en más de un 

compartimento. 
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1. Redes complejas 

“I think the next century will be the century of complexity.” 

− Stephen Hawking, enero de 2000 

La complejidad es un fenómeno natural que se manifiesta en una amplia variedad de sistemas y en todos 

los diferentes niveles de organización. Sin embargo, la palabra "complejidad" es intrínsecamente ambigua 

y altamente dependiente del contexto. Definir qué constituye un sistema complejo representa un desafío en 

sí mismo. Tradicionalmente, un sistema complejo se define como un conjunto de numerosos componentes 

que interactúan de forma no lineal, dando lugar a propiedades emergentes que no pueden ser comprendidas 

únicamente mediante el análisis de los componentes individuales. Aunque las condiciones necesarias y 

suficientes para la constitución de un sistema complejo no están claras, la no-linealidad, la multiplicidad de 

elementos y la emergencia son características clave que diferencian estos sistemas de los llamados sistemas 

simples (Ladyman et al., 2013). 

Pocos campos de investigación pueden rastrear su nacimiento hasta un único momento y lugar de la historia. 

El origen de la ciencia de redes se remonta a 1736, cuando el matemático Leonard Euler resolvió el 

problema de los siete puentes de Königsberg (actualmente Kaliningrado, Rusia). La ciudad se encontraba 

atravesada por el río Pregel, de forma tal que el terreno quedaba dividido en cuatro regiones conectadas por 

siete puentes (Figura 1.1). El desafío consistía en encontrar un recorrido que cruzara cada puente 

exactamente una vez, regresando al punto de partida. Euler demostró a través de un esquema simplificado 

de la ciudad (Figura 1.1), que posteriormente sería conocido como grafo, que tal camino no era posible y, 

lo más interesante, que esta imposibilidad era una propiedad intrínseca de la arquitectura de la ciudad (o 

grafo). Esta demostración sentó las bases de la teoría de grafos, la base matemática de la ciencia de redes 

actual (Newman, 2003). 

 

Figura 1.1 Mapa de Königsberg en la época de Leonhard Euler, que muestra dónde se encontraban los 

siete puentes y las ramas del río (en celeste). Superpuesta a la imagen de la ciudad el esquema 

simplificado (grafo) desarrollado por Euler. 
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Los grafos o redes son herramientas fundamentales para comprender el complejo mundo que nos rodea. 

Dado que los sistemas complejos suelen estar formados por múltiples componentes interaccionando, 

pueden ser representados mediante redes donde los nodos representan los componentes y los enlaces sus 

interacciones. Esta estructura les otorga a los grafos una gran versatilidad, lo que permite su adaptación a 

una infinidad de sistemas y la adopción de diversas formas (Albert & Barabási, 2002). Por ejemplo, en las 

redes sociales, los nodos pueden representar distintas características individuales, mientras que los enlaces 

reflejan las relaciones entre los individuos. Estos enlaces pueden ser dirigidos, como en el caso de las redes 

metabólicas, donde indican el flujo de reacciones químicas, o ser no dirigidos, como en el problema de los 

puentes de Königsberg. Además, los enlaces pueden tener asignado un peso, lo que permite representar la 

importancia o la fuerza de las interacciones, como el tráfico en una red de transporte. Los grafos pueden 

ser caracterizados por una amplia gama de propiedades, cuantitativas y cualitativas, asociadas tanto a los 

nodos como a los enlaces. Esta flexibilidad proporciona la capacidad de incorporar múltiples niveles de 

detalle, generando así una gran variedad de combinaciones posibles. Esta representación ofrece una manera 

eficiente de simplificar sistemas complejos, preservando la información esencial de su estructura, 

facilitando el análisis de fenómenos emergentes. 

En la naturaleza, las especies se encuentran formando complejas redes de interacciones entre ellas y el 

ambiente, a lo que Darwin, en el último párrafo de El origen de las especies (1859), se refirió como un 

banco enmarañado (“entangled bank”) y nosotros llamamos redes ecológicas. Las redes ecológicas pueden 

representar distintos tipos de interacciones entre especies: tróficas (de alimentación), mutualistas (de 

polinización, dispersión de semillas), de competencia (interferencia por el uso de los recursos comunes), 

amensalistas y comensalistas. En particular, una red trófica es un modelo conceptual de la estructura de una 

comunidad, donde los nodos representan especies y los enlaces, las interacciones depredador−presa entre 

ellas. Los enlaces pueden describirse cualitativamente mediante una variable binaria (1 ó 0, presencia o 

ausencia de interacción) o cuantitativamente mediante un número real que caracteriza el peso (o fuerza) de 

la interacción. En el primer caso la red se denomina “no ponderada” y, en el segundo, “ponderada” (Landi 

et al., 2018). Las interacciones de alimentación entre especies subyacen al flujo de materia y energía de un 

ecosistema y median las respuestas de las especies a perturbaciones naturales y antropogénicas. Entender 

los fenómenos ecológicos y matemáticos detrás de las redes tróficas y, más ampliamente, de las redes 

ecológicas, es central para entender el destino de la biodiversidad y los ecosistemas en respuesta a 

perturbaciones (Pascual & Dunne, 2005). 

El estudio de las redes tróficas implica describir su estructura, es decir, la forma en que las especies están 

conectadas entre sí, comprender las reglas que gobiernan esta estructura y evaluar cómo la estructura de la 

red impulsa la dinámica ecológica. A la luz del cambio climático, la pérdida de biodiversidad, la 

contaminación y otros estresores antropogénicos, los estudios de redes tróficas se han enfocado en 

responder una pregunta que se remonta a los fundamentos de la ecología: ¿Cuál es la relación entre la 

estructura de una comunidad ecológica y su funcionamiento y estabilidad? Tradicionalmente, se creía que 

la diversidad de un ecosistemas conducía a una mayor estabilidad hasta que, en 1972, Robert May desafiara 

esta noción intuitiva mediante un enfoque matemático riguroso, demostrando que la diversidad podía ser 
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desestabilizante (May, 1972, 1973; McCann, 2000). Este hallazgo fue desconcertante, ya que los 

ecosistemas reales son, sin duda, complejos, diversos y aparentemente estables, e inició un debate duradero 

sobre la "complejidad−estabilidad" en la comunidad científica, que continúa hasta nuestros días (Landi 

et al., 2018). En este contexto, la complejidad asociada a la estructura de una comunidad está definida por 

su riqueza (número de especies), la densidad de interacciones (enlaces tróficos promedio por especie) y 

conectancia (densidad de interacciones dividida por la riqueza, que representa la proporción de 

interacciones establecidas en relación con el número total de interacciones posibles) (Gardner & Ashby, 

1970). De esta manera, una red trófica es considerada más compleja cuanto mayor es la cantidad de especies 

y el número de interacciones entre ellas. Sin embargo, el verdadero avance radicó en la aproximación al 

problema. May buscaba establecer una relación entre las métricas estructurales (también llamadas 

topológicas) de las redes tróficas y la estabilidad de las comunidades, marcando el surgimiento de lo que 

hoy conocemos como la teoría de redes tróficas. Desde entonces, han sido propuestos muchos patrones 

estructurales estabilizadores: la presencia de compartimentos o módulos (grupos de especies que 

interaccionan más fuertemente entre ellas que con especies de otros grupos), la predominancia de 

interacciones débiles sobre fuertes (Saint-Béat et al., 2015), entre otros (ver Tabla 2.2 en el Capítulo 2 para 

más métricas de redes y su relación con la estabilidad). 

Es importante destacar que la teoría de redes tróficas ha sido desarrollada principalmente a partir de estudios 

en ecosistemas terrestres y dulceacuícolas, siendo escasos los estudios que logran compilar redes tróficas 

marinas de alta resolución (Link, 2002). Aún más, la mayoría fueron desarrolladas para regiones templadas 

y tropicales (por ej., Link, 2002; Dunne et al., 2004; Miller et al., 2010; Navia et al., 2016; Bornatowski et 

al., 2017; Funes et al., 2022). En los últimos años, las regiones polares y subpolares han adquirido gran 

relevancia como laboratorios modelo para evaluar los efectos del cambio climático global y las 

perturbaciones de origen antrópico y el enfoque de redes complejas ha aportado significativamente a la 

comprensión de la respuesta de las comunidades a estos cambios (McMeans et al., 2013; De Santana et al., 

2013; Kortsch et al., 2021; López-López et al., 2022; Marina et al., 2024). 

2. Ecosistemas de altas latitudes 

Los ecosistemas de altas latitudes se diferencian notablemente del resto por sus características climáticas, 

físicas y ambientales únicas. La dinámica de las variables ambientales en estas regiones está regida por el 

fotoperiodo estacional, lo que resulta en variaciones extremas en la radiación solar y en la longitud del día 

y la noche a lo largo del año. Como resultado, estos entornos se caracterizan por ser fríos y estar fuertemente 

influenciados por la nieve y el hielo (Clarke & Harris, 2003). En estas latitudes, abundan los fiordos, 

originados por la inundación marina de antiguos valles excavados por glaciares. Constituyen estuarios en 

términos oceanográficos, ya que están muy influenciados por la descarga de agua dulce proveniente del 

deshielo de los glaciares que los rodean (Syvitski et al., 1987). Esta descarga altera las condiciones 

fisicoquímicas, tales como la temperatura y salinidad, con consecuencias en la estratificación de la columna 

de agua, que varía tanto en distancia al glaciar como estacionalmente, siendo más pronunciada en los meses 

de primavera y verano. Estos ecosistemas son considerados puntos calientes (o, por su término en idioma 
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inglés, hotspots) de biodiversidad (Grange & Smith, 2013). Las características que confieren singularidad 

a las regiones polares también las vuelven altamente susceptibles a los cambios ambientales. Los 

ecosistemas polares del sur del planeta han permanecido relativamente aislados, prístinos y lejos de las 

presiones antropogénicas. Sin embargo, estos ecosistemas están cada vez más expuestos a múltiples 

estresores regionales o locales, como el calentamiento global, las invasiones biológicas, la explotación 

antropogénica de los recursos naturales, entre otros (Clarke & Harris, 2003; IPCC, 2022). 

Rodeando al continente antártico se encuentran las expresiones australes de los océanos Pacífico, Atlántico 

e Índico caracterizada por presencia de la Corriente Circumpolar Antártica (CCA), considerada la más 

intensa e importante del planeta. Circula sin interrupción de oeste a este aproximadamente entre las latitudes 

45-60°S, debido a la existencia de un gradiente de presión, que aumenta desde latitudes medias a altas en 

el hemisferio sur, provocando vientos desde el oeste de gran velocidad, haciendo que las aguas superficiales 

circulen en el mismo sentido alrededor de la Antártida. La CCA tiene una gran influencia en el clima 

regional y global, así como en la distribución de nutrientes, en la dinámica productiva de todos los océanos 

y en la biodiversidad marina. Se pueden distinguir en distintos “frentes”, masas de agua que se diferencian 

por sus propiedades fisicoquímicas, asociados a la divergencia y convergencia de aguas (Figura 1.2): hacia 

el norte de la CCA se ubica el Frente Polar (FP), que es considerado el límite de la región Antártica; a 

continuación, se ubica una zona transicional llamada Zona Frontal Polar, limitada por el FP hacia el sur y 

el Frente Subantártico (FSA) al norte; y, por último, el Frente Subtropical (FST) delimita la región 

Subantártica (Talley et al., 2011). 

La Antártida, el continente más austral de la Tierra, se encuentra aislada de las plataformas continentales 

adyacentes, y la CCA sostiene el aislamiento biológico a nivel continental (Barnes et al., 2006; Chown 

et al., 2015). El continente antártico abarca una superficie de 14 millones de km², con aproximadamente el 

98% de su territorio cubierto por hielo (Peck, 2018). Destaca por registrar las temperaturas y la humedad 

atmosférica promedio más baja, convirtiéndola en el desierto más extenso del planeta, así como por ser 

notablemente ventoso y tener la altitud media más alta de todos los continentes. 

La Antártida es una de las regiones más severamente afectadas por los fenómenos asociados al cambio 

climático global, aunque este impacto no es homogéneo en todo el continente (Turner et al., 2005). Desde 

la segunda mitad del siglo XX, el norte de la Península Antártica ha experimentado el mayor incremento 

de la temperatura media anual del aire (Turner et al., 2020). Este aumento ha sido acompañado por eventos 

anómalos de temperatura media regional, conocidos como olas de calor, alcanzando niveles sin precedentes 

durante los veranos antárticos (González-Herrero et al., 2022). Se estima que, hacia finales del siglo, el 

número de estos eventos se duplicará en la mayor parte de la Antártida (Feron et al., 2021). Como 

consecuencia, el clima en la Península Antártica está atravesando una transición, pasando de un clima polar, 

frío y seco, a uno de tipo subantártico, caracterizado por temperaturas más cálidas y mayor humedad 

(Montes-Hugo et al., 2009). Esto ha tenido severas consecuencias en la criósfera: la mayoría de los glaciares 

que actualmente bordean fiordos se encuentran en un dramático y acelerado retroceso, con reducción del 

área cubierta de hielo y una expansión de las costas (Cook et al., 2016). Además, la extensión y duración 
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del hielo marino ha mostrado una variación interanual y regional sustancial (Loeb et al., 1997; Stammerjohn 

et al., 2008). Las formas de vida marinas que habitan la región antártica están altamente adaptadas y las 

características de su historia de vida están intrínsecamente ligadas a la dinámica del hielo de esta región. 

Es por ello por lo que los efectos del cambio climático están modificando notablemente la productividad, 

la biodiversidad y el funcionamiento general de los ecosistemas marinos de la Península Antártica (Peck, 

2018). 

 

Figura 1.2.  Mapa de la ubicación de las regiones Antárticas y Subantárticas y sus límites. Adaptado de 

Leppe et al. (2007), Talley et al. (2011) & Moon et al. (2017). 

La delimitación de la región Subantártica es más difícil de determinar (Terauds et al., 2012) y depende 

desde qué disciplina se la defina (Selkirk, 2007). Tradicionalmente se considera que la región incluye las 

aguas entre el Frente Polar (FP) y el Frente Subtropical (FST) (Talley et al., 2011; Moon et al., 2017), 

abarcando latitudes que van desde los 60°S hasta los 46°S aproximadamente (Pendlebury & Barnes-

Keoghan, 2007) (Figura 1.2). Esta área incluye el extremo sur de Sudamérica, siendo la zona continental 

más cercana a la Antártida y con la que comparte una historia biogeográfica más reciente. Hace 

aproximadamente 34 millones de años ocurrió la apertura del pasaje de Drake y el establecimiento de la 

CCA (Barker & Thomas, 2004), convirtiendo a estas dos regiones en zonas biogeográficas distintas, con 

diferentes características ambientales y biodiversidad (Downey et al., 2012; Griffiths & Waller, 2016). 

La región Subantártica está sujeta a complejas interacciones entre el ambiente (la atmósfera, la tierra, la 

criósfera y el océano), la flora y fauna locales y las actividades humanas. El clima subantártico se caracteriza 
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por un rango de temperatura relativamente bajo y estable entre -5°C y +15°C. Al experimentar condiciones 

menos severas en comparación con la Antártida, presenta una mayor diversidad biológica (Griffiths & 

Waller, 2016). En su vasta extensión, unos 132,291 km2 (Giesecke et al., 2021), se encuentran los últimos 

vestigios de la última glaciación, convirtiéndolo en uno de los reservorios de agua dulce más importante 

del mundo. Dada su ubicación, es un centro clave de acoplamiento océano-atmosférico y de la circulación 

de la masa de agua del océano, con consecuencias en la distribución regional y global del calor, los gases 

disueltos y, a través del transporte de nutrientes, la productividad global de los océanos. 

Junto con la Antártida, la región Subantártica es considerada una de las más sensibles al cambio climático. 

Los registros climáticos, desde mitad del siglo XX, han mostrado una tendencia al calentamiento de la 

temperatura del aire en esta región (Pendlebury & Barnes-Keoghan, 2007; Nel et al., 2023), y se proyecta 

que seguirá calentándose durante el siglo XXI (IPCC, 2023). Además, está ocurriendo una intensificación 

de los vientos en la región Subantártica que estarían afectando a la CCA, aumentando su fuerza de 

circulación y generando una migración gradual hacia el sur de la corriente y sus frentes asociados (D. W. J. 

Thompson & Solomon, 2002; Gillett & Thompson, 2003; Gille, 2008). Acoplado al cambio climático, la 

intensificación de las actividades y el transporte humano, principalmente entre la región Subantártica y la 

Península Antártica, están reduciendo las barreras de aislación del continente antártico, y planteando un 

serio peligro ante la invasión y el establecimiento de especies no nativas, con el potencial de provocar 

homogeneización de las biotas marinas y reducir el carácter endémico de la fauna antártica (Aronson et al., 

2007; Chown et al., 2012; Griffiths & Waller, 2016; Fraser et al., 2018; McCarthy et al., 2019; Hughes 

et al., 2020; Grant et al., 2021). 

2.1. Antártida: Caleta Potter 

Caleta Potter (62°14ʹS, 58°38ʹO) es un fiordo tributario de la bahía Guardia Nacional, con una extensión 

aproximada de 9 km2, situado al sudeste de la isla 25 de Mayo del archipiélago de las islas Shetland del 

Sur, en la Península Antártica (Figura 1.3). Desde 1953, se encuentra asentada la Base Científica Argentina 

Carlini, que ha permitido que este sea uno de los ecosistemas más largamente monitoreados en toda la 

Península Antártica (Wiencke et al., 1998, 2008; Schloss et al., 2012; Kim et al., 2018; Antoni et al., 2024). 

El glaciar Fourcade, que rodea la caleta hacia el norte y el este, cubrió una parte significativa de este fiordo 

hasta la década de 1950. Desde entonces, ha experimentado un proceso acelerado de retracción, con una 

velocidad de retroceso de 40 m año-1 (Rückamp et al., 2011), alcanzando su posición actual sobre tierra en 

2016 (Figura 1.4.a). Esta retracción ha dado lugar a la formación de morfologías submarinas, como 

morrenas, marcas de roca y de erosión por hielo, que delimitan zonas con diferentes características en 

términos de sustrato, profundidad y topografía. Combinado con las condiciones ambientales actuales 

asociadas a la influencia del agua de deshielo, se pueden delimitar tres áreas (Wölfl et al., 2014; Jerosch 

et al., 2018; Neder et al., 2022) (Figura 1.3 y 1.4): (1) la caleta externa (~2.5 km2), libre de hielo hace al 

menos 60 años, es la zona con menos influencia glaciar y que conecta con aguas abiertas, presenta 

profundidades máximas de 185 m y sustrato arenoso con rocas hacia las costas colonizadas por grandes 

biomasas de macroalgas; (2) la caleta interna (~1.45 km2), es la zona de mayor influencia glaciar, con 
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profundidades que no superan los 50 m, caracterizado por sustrato fangoso inhabitado principalmente por 

especies bentónicas filtradoras (ascidias, esponjas, etc.); y (3) la caleta media (~1.65 km2), que actúa como 

una zona de transición, combina sustrato rocoso y blando, y posee profundidades intermedias. La 

distribución de agua dulce cargada de sedimentos está condicionada por los vientos, siguiendo una 

circulación ciclónica. El agua entra desde la bahía Guardia Nacional, fluyendo desde la parte externa hacia 

la media por la costa noroeste. Luego, se produce un giro en la caleta más interna frente al glaciar. Esto crea 

un gradiente de turbidez, con niveles bajos en la costa norte, altos frente al glaciar y niveles intermedios en 

la costa sur (Roese & Drabble, 1998; Monien et al., 2017). 

 

Figura 1.3.  Mapa de caleta Potter y su ubicación en la isla 25 de Mayo (islas Shetland del Sur, Península 

Antártica). (a) El mapa bicontinental y su batimetría se dibujó utilizando el paquete de R 

'marmap' (Pante & Simon-Bouhet, 2013) (b) El archivo de forma de contorno para la isla 25 

de Mayo se obtuvo del Instituto Geográfico Nacional (www.ign.gob.ar). (c) Mapa de caleta 

Potter adaptado de Rückamp et al. (2011) & Neder et al. (2022). Las líneas punteadas grises 

indican morfologías submarinas que delimitan la caleta en zonas interna, media y externa, 

desde el glaciar hacia el mar abierto, correspondientemente. Las líneas coloreadas indican la 

posición del glaciar entre los años 1956 y el 2010. 

Caleta Potter es a menudo considerada un ejemplo del posible futuro de los ecosistemas del sur de la 

Península Antártica. El marcado calentamiento regional, especialmente durante los meses de primavera-

verano, ha resultado en un aumento de la temperatura superficial del agua y una reducción de la salinidad 

(Bers et al., 2013); se ha observado un aumento en la descarga de agua de deshielo glaciar y sedimentos, 

debido al retroceso glaciario (Meredith et al., 2018), una tendencia a la reducción en la cobertura de hielo 

marino (Schloss et al., 2012) así como un aumento en los disturbios asociados al impacto por hielo 

(Quartino et al., 2013; Pasotti, Manini, et al., 2015; Deregibus et al., 2017). Estos cambios han 

desencadenado respuestas biológicas tanto a nivel de especies como de comunidades, incluyendo cambios 

http://www.ign.gob.ar/
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en la abundancia, diversidad y distribución de especies, alterando la estructura y el funcionamiento de este 

ecosistema. 

 

Figura 1.4.  Vista de caleta Potter durante la campaña de verano 2022-2023. (a) Fotografía aérea donde 

se observa la base Carlini, el frente del glaciar Fourcade, su actual ubicación sobre tierra, y 

la caleta interna. (b) Fotografía de la zona media de la caleta con aguas superficiales 

marrones, correspondientes a agua dulce de deshielo. (c) Fotografía donde se observa la base 

Carlini y la apertura de caleta externa hacia mar abierto. Fotografías: I. D. Rodriguez. 

A nivel de la base de la red trófica, los productores primarios, se distinguen distintas respuestas de las 

comunidades pelágicas (fitoplancton) y bentónicas (micro y macroalgas). El derretimiento glaciar afecta la 

producción primaria fitoplanctónica al reducir la salinidad del agua, la estratificación de la columna de 

agua, la penetración de la luz y la disponibilidad de nutrientes (Schloss et al., 2012). En el contexto del 

aumento de la temperatura y olas de calor, se observaron cambios en la biomasa y la composición de la 

comunidad de fitoplancton, con una transición de microplancton a nanoplancton (Antoni et al., 2020, 2024; 

Latorre et al., 2023). Esto se traduce a que, en áreas fuertemente influenciadas por el derretimiento glaciar 

(caleta interna), la red trófica planctónica está dominada por el bucle microbiano en lugar de ser 

predominantemente herbívora (Garcia et al., 2016, 2019). Por otro lado, las macroalgas bentónicas están 

siendo influenciadas por la disminución de la capa de hielo marino (mayor disponibilidad de luz), el 

aumento de los niveles de sedimentos en la columna (menor penetración de luz) y la liberación de nuevas 

áreas libre de hielo disponibles para la colonización asociadas al retroceso de los glaciares (Deregibus et al., 

2016). El cambio climático parecería estar afectando positivamente la distribución y producción neta de 

macroalgas bentónicas (Deregibus et al., 2023; Iken et al., 2023) y el detrito derivado de ellas (Braeckman 

et al., 2019). Por último, el aumento de la escorrentía de los glaciares ha conducido a una disminución de 

la producción primaria de microalgas bentónicas (Hoffmann et al., 2019; Braeckman et al., 2021), alterando 
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el equilibrio de las fuentes de alimento para los consumidores secundarios hacia el consumo de detritos de 

macroalgas (Braeckman et al., 2024). 

Además, en la comunidad bentónica se ha observado un cambio en la estructura y distribución de las 

especies. En áreas con frecuentes desprendimientos de hielo y afectadas por el aporte de sedimentos como 

en la caleta interna, se ha registrado un cambio en la dominancia de especies, pasando de especies 

filtradoras, como las ascidias, a un conjunto más diverso, con una mayor presencia de especies carroñeras 

y oportunistas (Pasotti et al., 2015; Sahade et al., 2015). Sin embargo, al mismo tiempo y como sucede con 

las macroalgas, hubo una expansión del bentos hacia áreas nuevas libres de hielo formando ensambles con 

una alta riqueza de especies, diversidad y complejidad estructural (Lagger et al., 2017, 2018). Por otro lado, 

se han informado eventos de mortalidad masiva del krill antártico Euphasia superba y el tunicado Salpa 

thompsoni en caleta Potter, vinculados a la elevada presencia de material particulado litogénico asociado al 

deshielo del Glaciar Fourcade (Fuentes et al., 2016). 

2.2. Subantártida: Canal Beagle 

El canal Beagle (54º 53’S, entre 66º 30’O y 70ºO, Figura 1.5) es un valle glaciario inundado por una 

ingresión marina hace aproximadamente 8000 años (Rabassa et al., 2000; Bujalesky, 2011). Conecta los 

océanos Pacífico y Atlántico, con agua fluyendo desde el primero hacia el segundo, es decir, de oeste a este 

(Martín et al., 2023). Las aguas transportadas desde el Pacífico hacia el canal son abastecidas 

principalmente por la corriente del Cabo de Hornos, que transporta agua del Frente Subantártico a lo largo 

de los ~270 km de la costa sur de la Isla Grande de Tierra del Fuego, la más grande del Archipiélago 

Fueguino. En su recorrido va formando un sistema de complejos canales con un ancho promedio de ~4 km 

y una profundidad muy variable en todo su trayecto, alcanzando un máximo de 644 m (Balestrini et al., 

1998). Esta región constituye un ecosistema único donde el mar se encuentra con densos bosques 

subantárticos de lenga (Nothofagus pumilio) y extensas turberas. 

El canal Beagle responde a una dinámica fiordo-estuarina controlada por ingresos estacionales 

(principalmente en primavera-verano) y significativos de fuentes de agua dulce (ríos, arroyos, glaciares, 

descargas urbanas), acompañado de nutrientes y material particulado de origen terrestre (Amin et al., 2011; 

Garzón Cardona et al., 2016; Rodríguez-Flórez et al., 2023). De esta manera, se genera un gradiente oeste-

este de menor a mayor salinidad (Rodríguez-Flórez et al., 2023). Aunque se caracteriza por una alta 

concentración de nutrientes, es considerado de baja concentración de clorofila, siendo la irradiancia solar 

el factor limitante para el inicio de la producción fitoplanctónica (Amin et al., 2011). 

Geopolíticamente, este canal tiene la particularidad de ser compartido por dos naciones: Argentina y Chile. 

La parte occidental del canal pertenece exclusivamente a Chile, mientras que la parte oriental es compartida, 

con Argentina al norte y Chile al sur, marcando la frontera entre ambos países (Figura 1.5.c). El tramo 

argentino del canal Beagle se extiende desde bahía Lapataia (54º 51’S, 68º 34’O), dentro del Parque 

Nacional Tierra del Fuego, hasta su salida al Atlántico, con una profundidad máxima de 200 m (Balestrini 

et al., 1998). En esta área, la isla Gable representa un punto de separación en las características batimétricas 
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y oceanográficas, definiendo lo que se conoce como el canal interno y el canal externo. El canal interno, al 

oeste de la isla, es más profundo y con un sustrato principalmente lodoso (Brambati et al., 1991). La 

presencia de morrenas glaciares someras limita el intercambio de aguas con los océanos circundantes 

(Antezana, 1999) y recibe mayor aporte de agua dulce, resultando en aguas de menor salinidad y 

temperatura (Iachetti et al., 2021). Por otro lado, el canal externo, al este de la isla, es más somero, con un 

sustrato arenoso (Brambati et al., 1991), y recibe una mayor influencia de aguas del Atlántico. Dada la 

extensión y heterogeneidad del canal Beagle, en esta tesis vamos a enfocarnos en el canal interno. 

 

Figura 1.5.  Mapa del canal Beagle y su ubicación en la isla de Tierra del Fuego (Argentina, América del 

Sur). (a) El mapa bicontinental se dibujó utilizando el paquete R 'marmap' (Pante & Simon-

Bouhet, 2013). Los archivos de forma de contorno de (b) Tierra del Fuego y (c) el canal 

Beagle fueron adaptados de Aguirre et al. (2012) & Iachetti et al. (2021), 

correspondientemente. 

A pesar de que existe una tendencia al calentamiento en la región Subantártica (Pendlebury & Barnes-

Keoghan, 2007; Olivares-Contreras et al., 2019; Nel et al., 2023), actualmente se desconoce la magnitud y 

dirección de los cambios proyectados en el sur de Sudamérica, incluido el canal Beagle (Calvin et al., 2023). 

Sin embargo, este ecosistema se encuentra amenazado por una amplia variedad de presiones 

antropogénicas. 

En la costa del canal interno, específicamente en la bahía que lleva su nombre, se ubica la ciudad de Ushuaia 

(54º 49’S, 68º 19’O), la más austral del mundo, fundada en 1884 y en constante crecimiento poblacional 

durante los últimos 40 años (de 11.443 en 1980 a 80.371 en 2022; INDEC, 2022), relacionado 

principalmente con el desarrollo industrial y el turismo. Desafortunadamente, este crecimiento demográfico 

no siempre ha estado acompañado de planificación urbana, lo que ha resultado en una gestión insuficiente 

de los residuos sólidos y de los efluentes urbanos e industriales (Gil et al., 2011; Diodato et al., 2020). 

Además, se identificó un aumento en la cantidad de nutrientes inorgánicos asociados al tráfico industrial, 
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turístico y marítimo (Amin et al., 1996). Este aumento de nutrientes, asociado a la contaminación, tiene 

graves consecuencias para el ecosistema del canal Beagle, especialmente para una especie clave: el 

cachiyuyo (Macrocystis pyrifera), una alga parda que forma densos bosques en el litoral rocoso del canal. 

Estos bosques submarinos, que asombraron a Darwin por su tamaño y compleja morfología, actúan como 

ingenieros ecosistémicos al alterar las condiciones del agua y proporcionar hábitat y refugio contra la 

depredación para diversas especies, aumentando la diversidad local (Adami & Gordillo, 1999; Graham 

et al., 2007; Bruno et al., 2018). Sin embargo, las descargas de sedimentos y nutrientes a la columna de 

agua pueden reducir la penetración de la luz y afectar el crecimiento y la morfología del cachiyuyo. Esto 

podría llevar a la sustitución de los bosques de algas por comunidades menos diversas y complejas, como 

los céspedes de algas, con implicaciones críticas para la fauna y el ecosistema a largo plazo si los niveles 

de contaminación continúan aumentando (Kaminsky et al., 2024). 

 

Figura 1.6.  Vista del canal Beagle en primavera de los años 2022 y 2023. (a) Fotografías área donde se 

observan la ciudad y bahía Ushuaia. (b) Fotografía desde el centro del canal donde se 

observan bosques de macroalgas sobresaliendo por la superficie del agua. Fotografías: I. D. 

Rodriguez. 

Una de las mayores amenazas a la biodiversidad nativa y al funcionamiento del ecosistema del canal Beagle 

es la introducción de especies exóticas. Desde hace varias décadas, se ha observado la presencia de 

salmónidos, como el salmón chinook (Oncorhynchus tshawytscha), en lagos y ríos de la Patagonia, tanto 

del lado argentino como chileno (Figueroa-Muñoz et al., 2023). La invasión de esta especie está asociada 

a la introducción intencional para la pesca recreativa (Astorga et al., 2008) y a la accidental asociada al 

cultivo de salmónidos en Chile. Uno de los problemas asociados a esta actividad industrial es el escape de 

individuos desde las jaulas de cultivo al ambiente natural pudiendo afectar a la biodiversidad local a través 

de la depredación, la competencia y la propagación de enfermedades y parásitos, entre otros (Quiñones 

et al., 2019). El establecimiento y expansión de poblaciones del salmón Chinook en bahías y ríos que 
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descargan en el canal Beagle (Fernández et al., 2010; Chalde & Fernández, 2017; Nardi et al., 2019) supone 

un grave peligro, ya que al ser un depredador superior que vive en el mar y solo migra a los ríos para 

reproducirse, se alimentaría de múltiple especies de peces nativas, como los nototénidos, e invertebrados 

de relevancia económica, como la centolla (Lithodes santolla y Paralomis granulosa), el recurso pesquero 

más importante de esta zona, y ecológica como la langostilla (Grimothea gregaria), la especie más 

abundante del ecosistema (Arntz & Gorny, 1996; G. D. James & Unwin, 1996; Fernández et al., 2010). 

Otra actividad industrial que pone en peligro el ecosistema es la presión pesquera de especies 

económicamente importantes como la centolla (Lithodes santolla y Paralomis granulosa), actividad para 

la cual existe una estricta regulación, pero no tan estricto control (Lovrich, 1997). 

3. Estructura de la tesis 

En la Introducción de esta tesis, se destaca el extenso conocimiento acumulado sobre la respuesta de ciertas 

especies o grupos funcionales (productores primarios, krill, especies bentónicas filtradoras, etc.) a diversos 

estresores asociados al cambio climático y a las perturbaciones humanos en ecosistemas de altas latitudes 

australes. Sin embargo, es un desafío determinar el efecto neto de estos disturbios sobre las ya de por sí 

complejas redes de interacciones entre especies, como las redes tróficas, y su impacto en el funcionamiento 

y estabilidad de estos ecosistemas. Por esta razón, es esencial comprender las diferencias (y similitudes) 

entre los ecosistemas de las regiones Antártica y Subantártica para monitorear los cambios en curso y 

anticipar los que esperan que se produzcan en las próximas décadas. 

El objetivo de esta tesis es, mediante enfoques topológicos y dinámicos, analizar y comparar la 

estructura y estabilidad de las redes de interacciones tróficas de ecosistemas marinos Antárticos 

(caleta Potter) y Subantárticos (canal Beagle), en el marco de las crecientes alteraciones del ambiente 

derivadas del cambio climático global y las perturbaciones antropogénicos. 

Se describe a continuación la estructura general de este trabajo de tesis. En el Capítulo 2, se presenta el 

marco conceptual y práctico del análisis topológico de redes. Se explora la estructura, y se comparan la 

complejidad y estabilidad de las redes tróficas de caleta Potter y el canal Beagle. En el Capítulo 3, se 

profundiza en esta comparación considerando la dinámica poblacional de las especies que constituyen las 

redes tróficas. Para ello, se ajusta y aplica un modelo dinámico estocástico de Lotka-Volterra Generalizado 

con colonización. A través de numerosas simulaciones de la dinámica poblacional, se comparan la 

complejidad y estabilidad dinámica de las redes tróficas de caleta Potter y el canal Beagle. Aún más, se 

explora la influencia de la tasa de colonización en la complejidad y estabilidad dinámica de ambas redes. 

En el Capítulo 4, se presentan las bases metodológicas para estimar la fuerza de interacción trófica entre 

especies de un ecosistema, lo que permite pasar de una red topológica cualitativa a una cuantitativa. Esta 

metodología se aplica a la red trófica de caleta Potter, y a partir de las estimaciones obtenidas, se evalúa el 

rol de las especies en la estructura, estabilidad y fragmentación de la red mediante simulaciones de 

extinción. Finalmente, en el Capítulo 5, se realiza una integración de los resultados obtenidos en los 

capítulos anteriores de este trabajo de tesis. Se discute la noción de Robert May (1972, 1973) sobre la 
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relación entre complejidad y estabilidad en el contexto de los hallazgos obtenidos para las redes tróficas de 

caleta Potter y el canal Beagle. Se reflexiona sobre la relevancia de los aportes del presente trabajo en el 

marco de las alteraciones del ambiente producidas por el cambio climático global y las perturbaciones 

antropogénicas en los ecosistemas de estudio. 
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Resumen 

La estructura de las redes de interacciones tróficas (depredador−presa) juega un papel importante en la 

determinación de la estabilidad de los ecosistemas frente a perturbaciones. Los ecosistemas marinos de 

altas latitudes se están viendo afectados por factores de estrés ambiental e invasiones biológicas. En la 

Península Antártica, estas transformaciones son impulsadas principalmente por el cambio climático, 

mientras que, en la región Subantártica, las actividades antropogénicas son las principales responsables de 

los cambios observados. Comprender las diferencias entre estos ecosistemas es esencial para anticipar y 

monitorear los cambios en estas áreas. Este Capítulo explora y compara la estructura y estabilidad de las 

redes tróficas marinas en dos regiones de altas latitudes: caleta Potter en la Antártida y el canal Beagle en 

la región subantártica. Para ello, se recopilaron las interacciones tróficas entre especies y se calcularon 

diversas métricas de complejidad, estructura y estabilidad. La red trófica del canal Beagle resultó ser más 

compleja que la de caleta Potter, con un mayor número de especies e interacciones entre ellas, un nivel 

trófico medio más alto y mayor omnivoría. Sin embargo, es menos estable y más vulnerable a la pérdida de 

especies altamente conectadas. A pesar de esta vulnerabilidad, la prevalencia de especies omnívoras y una 

mayor modularidad sugiere que el canal Beagle posee cierta capacidad de adaptación flexible, permitiendo 

amortiguar las perturbaciones antes de colapsar. En contraste, la red trófica de caleta Potter, aunque menos 

compleja, con menos especies e interacciones, nivel trófico medio y omnivoría menores, presentó mayor 

estabilidad. Su estructura más simple le estaría confiriendo una mayor capacidad de recuperación ante 

perturbaciones. Esta relación inversa entre complejidad y estabilidad observada en estas redes apoya las 

ideas propuestas por May (1972, 1973), que sugieren que una mayor complejidad estructural conduce a una 

menor estabilidad. No obstante, la existencia y persistencia de redes complejas en la naturaleza, como la 

del canal Beagle, indican que diferentes características estructurales pueden proporcionar mecanismos 

alternativos que optimizan la resiliencia de los ecosistemas frente a las perturbaciones. Este estudio subraya 

cómo las redes tróficas de caleta Potter y el canal Beagle reflejan la diversidad de estrategias evolutivas en 

respuesta a distintas dinámicas ambientales y ofrecen una idea de cómo las redes tróficas marinas pueden 

adaptarse y persistir en un mundo en constante cambio. 

  



CAPÍTULO 2 

35 

1. Introducción 

Las redes tróficas son representaciones de las interacciones depredador−presa que se producen en un 

ecosistema. Estas interacciones son fundamentales para comprender los flujos de materia y energía entre 

los organismos, y son impulsoras clave de la estructura, función y estabilidad de los ecosistemas (Pascual 

& Dunne, 2005). Sin embargo, la ocurrencia, intensidad y frecuencia de estas interacciones pueden y están 

viéndose alteradas por el cambio climático y estresores de origen antropogénico, al modificar los patrones 

de distribución y abundancia de las especies (Blois et al., 2013). 

A pesar de que la estructura de las redes tróficas muestra algunas generalidades comunes entre distintos 

hábitats (Mora et al., 2018), se espera que condiciones ambientales y biogeográficas particulares moldeen 

la arquitectura de las redes de diferentes maneras (Song & Saavedra, 2020). Por ejemplo, la temperatura ha 

sido positivamente asociada con la complejidad de una red trófica, el número de niveles tróficos, de especies 

basales y el nivel de omnivoría (Gibert, 2019). Se espera que ecosistemas de regiones más templadas estén 

dominados por especies generalistas y que la heterogeneidad del hábitat promueva la complejidad de la red 

trófica en términos de número de especies e interacciones tróficas, niveles tróficos y omnivoría (Kortsch 

et al., 2019). Además, los ecosistemas con mayor productividad pueden sustentar más especies (Duffy 

et al., 2017) y cadenas tróficas más largas (Young et al., 2013). 

Existe un extenso debate sobre la relación entre la complejidad y la estabilidad de una red. May (1972, 

1973) fue el primero en proponer que cuanto más compleja es una red trófica, menos estable es. Desde 

entonces, muchos autores han probado y argumentado que la complejidad topológica por sí sola no afecta 

la estabilidad (James et al., 2015; Namba, 2015; Grilli et al., 2016; Landi et al., 2018). Recientemente, 

Wootton (2015) descubrió que a medida que las comunidades aumentaban en complejidad se volvían menos 

estables ante las perturbaciones, pero que los rasgos de las especies también afectaban el resultado de la 

perturbación. En particular, las perturbaciones que afectan a especies generalistas provocan extinciones 

secundarias, mientras que cuando se perturba a una especie especializada, la red es capaz de resistir una 

perturbación mayor antes de que ocurra una extinción. 

Los ecosistemas marinos de altas latitudes se están viendo afectados por drásticas transformaciones 

ambientales y ecológicas, impulsadas por el cambio climático y las actividades antropogénicas (Clarke & 

Harris, 2003; Hoegh-Guldberg & Bruno, 2010; Meredith et al., 2018). La Península Antártica tuvo las tasas 

de calentamiento más altas registradas en todo el mundo en el último medio siglo (Steig et al., 2009; Turner 

et al., 2014). Se considera que esta zona está atravesando una transición de un clima de tipo polar frío-seco 

a un clima de tipo subantártico cálido-húmedo (Montes-Hugo et al., 2009), mientras se intensifican las 

actividades humanas (McCarthy et al., 2019; IAATO, 2023). Como consecuencia, existe un número 

creciente de observaciones acerca de cambios físicos y químicos (ej., retroceso de los glaciares, aumento 

de la entrada de sedimentos, reducción estacional del hielo marino, disminución de la salinidad superficial) 

y de las respuestas biológicas a los mismos (Cook et al., 2005; Schloss et al., 2012; Ducklow et al., 2013; 

Fuentes et al., 2016). Los cambios en la composición de las comunidades, la distribución de especies y la 
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abundancia (Pasotti et al., 2015; Sahade et al., 2015; Lagger et al., 2017) respaldan dicha hipótesis de 

transición climática. 

En el extremo sur de América del Sur se ubica el canal Beagle, un valle glaciar subantártico inundado. Es 

la zona costera más cercana a la Antártida y comparte una historia biogeográfica relativamente reciente, de 

alrededor de 30 millones de años, cuando se estableció la Corriente Circumpolar Antártica (Barker & 

Thomas, 2004). Como resultado, estas áreas se convirtieron en dos regiones biogeográficas distintas, con 

diferentes características ambientales y de biodiversidad (Griffiths & Waller, 2016). Hoy en día, las 

perturbaciones que afectan a dichos ecosistemas tienen diferentes orígenes. El canal Beagle está amenazado 

principalmente por presiones antropogénicas: niveles crecientes de contaminación (aguas residuales 

urbanas, actividades industriales, tráfico marítimo y turismo) (Amin et al., 1996; Gil et al., 2011), la 

introducción de especies exóticas de salmón para la acuicultura (Fernández et al., 2010; Nardi et al., 2019) 

y la presión pesquera de especies económicamente importantes (Lovrich, 1997). Aunque no hay pruebas 

claras de que esta zona esté siendo afectada actualmente por el cambio climático debido a la falta de datos 

a largo plazo, se prevé que las temperaturas marinas aumenten a nivel mundial en los próximos 100 años 

(IPCC, 2023) y que esto afecte al sur de Sudamérica. Se espera que la distribución de las especies se 

desplace hacia los polos con el calentamiento, para que las mismas puedan seguir en ambientes que 

presenten su rango de temperatura preferido (Hickling et al., 2006). Ya existen informes de especies 

exóticas subantárticas en caleta Potter y la Península Antártica (Fraser et al., 2018; Cárdenas et al., 2020) y 

se ha propuesto que muchas tienen el potencial de invadir la Antártida (Diez & Lovrich, 2010; Hughes 

et al., 2020; López‐Farrán et al., 2021). En este contexto, es necesario comprender las diferencias (y 

similitudes) entre las áreas subantárticas y antárticas para monitorear los cambios que están ocurriendo y 

que se espera que aumenten en las próximas décadas (Gutt et al., 2015; Griffiths et al., 2017). El desarrollo 

de modelos nos ayuda a predecir las respuestas de estos ecosistemas. 

El objetivo de este capítulo es explorar y comparar la estructura y estabilidad de las redes tróficas de 

los ecosistemas antárticos (caleta Potter) y subantárticos (canal Beagle) utilizando un enfoque 

topológico. La hipótesis es que el canal Beagle, relativamente más cálido y productivo (Tabla 2.1), 

presentará una red trófica más compleja. En consecuencia, se espera que presente una menor estabilidad 

para hacer frente a las perturbaciones. Por otro lado, caleta Potter, fuertemente estacional, cubierta de hielo 

y menos productiva (Tabla 2.1), presentará una red trófica menos compleja y más estable. 

2. Materiales & métodos 

2.1. Sitios de estudio 

Caleta Potter (Antártida) y el canal Beagle (Subantártida) son dos sistemas marinos que presentan 

dinámicas fiordo-estuarinas, es decir, ambientes en los cuales el aporte de agua dulce tiene una gran 

influencia en las condiciones de la columna de agua. Al ser ecosistemas ubicados en altas latitudes, 

presentan una gran variabilidad estacional en la radiación incidente, factor que controla la temperatura del 
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aire y del agua, e indirectamente, la salinidad, la profundidad de la capa de mezcla, las partículas en 

suspensión de la columna de agua y la concentración de nutrientes. Dado que ambos sitios tienen alta 

disponibilidad de nutrientes, el principal factor limitante que condiciona la producción primaria es la 

irradiancia solar (Schloss et al., 2002; Amin et al., 2011). A pesar de sus similitudes, las características 

ambientales son marcadamente más extremas en Caleta Potter dada su ubicación antártica (Tabla 2.1). 

Tabla 2.1 Resumen de las características ambientales de los ecosistemas de caleta Potter (Antártida) y 

el canal Beagle (Subantártida). 

Características Caleta Potter Canal Beagle Referencias 

Temperatura del agua 

Invierno (min) 

Verano (max) 

 

−2.5 °C 

2 °C 

 

5 ºC 

8.82 ºC 

Schloss et al., 2012; 

Iachetti et al., 2021; 

Antoni et al., 2024 

Profundidad máxima 200 m 140 m  

Producción primaria (Chl a) 0.615 μg L-1 * 1.945 μg L-1 ** 
Schloss et al., 2012; 

Iachetti et al., 2021 

* Se calculó como el promedio de la concentración de Chl a de la caleta interna y externa, para los años 1991−2009. 

** Se calculó como el promedio de la concentración de Chl a de dos sitios (bahía Lapataia y al sur de bahía Ushuaia) del canal interno, 

para los años 2012−2014. 

2.2. Compilación de las redes tróficas 

Se realizó una recolección y compilación bibliográfica de las interacciones tróficas (depredador−presa) de 

las especies presentes en cada sitio. Para caleta Potter, se actualizó la red trófica publicada por (Marina et 

al., 2018), manteniendo los mismos criterios que se utilizaron en su construcción: considerar solo vínculos 

tróficos confirmados por estudios de contenido estomacal y/u observaciones de campo, no teniendo en 

cuenta estudios experimentales y de biomarcadores (isótopos y ácidos grasos). No se consideraron peces 

pelágicos, aves marinas ni mamíferos debido a que, en primer lugar, la comunidad de caleta Potter se 

caracteriza por una alta densidad y biomasa de especies bentónicas, las cuales obtienen su energía 

principalmente de la producción primaria bentónica (micro y macroalgas) (Graeve et al., 2008; Pasotti et 

al., 2015; Braeckman et al., 2021), por lo que su contribución no es relevante para el flujo de materia y 

energía en dicha comunidad (Barrera-Oro, 2002), y, en segundo lugar, hasta donde se sabe, no existen 

registros publicados de mamíferos y aves marinas que ingresen a la caleta para alimentarse. La mayoría de 

los datos fueron tomados durante los meses de verano austral, cuando son llevadas a cabo la mayoría de las 

campañas de investigación antártica. 

Dada la menor disponibilidad de datos sobre la dieta de las especies para el canal Beagle en comparación 

con caleta Potter, se incluyó información de estudios de biomarcadores (Riccialdelli et al., 2017), 

asegurando corroborar las interacciones con información bibliográfica. Cuando no se encontró información 

suficiente sobre la dieta de las especies presentes en el canal, se incluyeron enlaces tróficos reportados en 

ecosistemas subantárticos cercanos, tales como la región de Magallanes y la isla Navarino en la parte 

chilena del canal Beagle (Moreno & Jara, 1984; Castilla, 1985; Andrade Díaz, 2016). También se tuvo en 

cuenta la información sobre la dieta recopilada en estaciones distintas al verano, ya que en el canal Beagle 
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las interacciones tróficas no fluctúan significativamente durante el año, sino más bien la abundancia de las 

especies (Adami & Gordillo, 1999; Almandoz et al., 2011; Aguirre et al., 2012). Tampoco se consideraron 

mamíferos y aves marinas, aunque incluimos peces pelágicos dada su abundancia e importancia como presa 

en el canal Beagle (Riccialdelli et al., 2020). 

2.3. Topología de las redes tróficas 

Las redes tróficas se definen mediante una matriz de adyacencia (A) de interacciones por pares, en la que 

cada elemento 𝑎𝑖𝑗 = 1 cuando la especie 𝑗 se alimenta de la especie 𝑖, y 𝑎𝑖𝑗 = 0 en caso contrario (Figura 

2.1.a). A partir de esta matriz se puede obtener un grafo dirigido con L enlaces tróficos que conectan S 

nodos o especies tróficas (Figura 2.1.b). Las especies tróficas pueden corresponder a: grupos de especies 

biológicas, grupos taxonómicos por encima del nivel de especie debido a la falta de resolución de la dieta 

(género, familia), organismos que comparten los mismos conjuntos de depredadores y presas, y 

compartimentos de materia no viva (ej., detrito, necromasa). De ahora en adelante se utilizará el término 

“especie” como sinónimo de “especie trófica” (Briand & Cohen, 1984). 

 

Figura 2.1.  (a) Representación de una matriz de adyacencia (A) binaria arbitraria donde cada celda es un 

elemento 𝑎𝑖𝑗 , las especies de la columna representa los depredadores 𝑗 y las especies de las 

filas las presas 𝑖. (b) Grafo resultante dirigido y no ponderado, ordenado según el nivel trófico 

de las especies. En este caso, el número de nodos es 𝑆 = 6 y el de interacciones 𝐿 = 7. 

La estructura y complejidad de las redes fue descrita con métricas ampliamente utilizadas en estudios de 

redes tróficas (J. M. Montoya et al., 2006; Landi et al., 2018; Delmas et al., 2019), como densidad de 

interacciones, conectancia, porcentaje de especies basales/intermedias/superiores, nivel trófico medio y 

omnivoría (Tabla 2.2). 
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Tabla 2.2.  Lista de métricas de red analizadas, definiciones e implicaciones ecológicas relevantes 

relacionadas con la estructura, complejidad y estabilidad de las redes tróficas. 

Métrica de red Definición y significado ecológico Referencia 

Número de especies 

(𝑺) 

Número de especies tróficas (nodos) en una 

red trófica. 

Representa la diversidad de especies y tiene 

implicaciones para la persistencia del 

ecosistema. 

May, 1973; Tilman, 1996 

Número de interacciones 

(𝑳) 

Número de interacciones tróficas (enlaces) en 

una red trófica. 

Representa el número de vías por las que 

pueden fluir la materia y la energía. 

Dunne et al., 2002 

Conectancia 

(𝑪) 

Proporción de interacciones establecidas 

entre las especies, en relación con todas las 

interacciones posibles. 

Estimador de la robustez de la red trófica ante 

perturbaciones y estabilidad del ecosistema. 

Ver Ecuación 2.1. 

May, 1973; Dunne et al., 

2002; Saint-Béat et al., 

2015; Delmas et al., 2019 

 

Porcentaje de especies  

basales 

(% Basales) 

Proporción de nodos que no se alimentan de 

ninguna otra especie (p. ej., productores 

primarios, nodos no vivos). 

Las especies basales definen la forma de la 

base de la red trófica. 

Briand & Cohen, 1984 

Porcentaje de especies 

superiores 

(% Superiores) 

 

Proporción de especies sin depredadores. 

Los depredadores superiores pueden controlar 

la estructura del ecosistema mediante el 

control de los niveles tróficos inferiores. 

Briand & Cohen, 1984; 

Frank et al., 2005 

 

Porcentaje de especies 

intermedias 

(% Intermedias) 

Proporción de especies con al menos una 

presa y un depredador.  

Las especies intermedias determinan la 

conectividad entre los niveles tróficos 

superior e inferior y se correlacionan 

positivamente con la omnivoría. 

Briand & Cohen, 1984 

Nivel trófico medio 

(𝑻𝑳𝒎𝒆𝒅𝒊𝒐) 

El nivel trófico (𝑇𝐿) de una especie representa 

el número de interacciones que la separan de 

la base de la red trófica e indica la posición 

que ocupa la especie en la red. 

El 𝑇𝐿𝑚𝑒𝑑𝑖𝑜 de una red trófica representa la 

eficiencia en la transferencia de energía desde 

las especies basales a los depredadores 

superiores y está relacionada con la 

estabilidad. 

Ver Ecuación 2.2. 

Thompson et al., 2007; 

Borrelli & Ginzburg, 

2014 

Omnivoría 

(𝑶𝒎𝒏) 

Proporción de especies que se alimentan de 

recursos en diferentes niveles tróficos. 

Confiere flexibilidad trófica a un ecosistema 

y tiene implicaciones en la estabilidad de la 

red dependiendo de la distribución de la 

fuerza de interacción. 

Ver Ecuación 2.3. 

McCann & Hastings, 

1997; Gellner & McCann, 

2012; Saint-Béat et al., 

2015; Wootton, 2017 
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La conectancia (𝐶) se calcula mediante la siguiente fórmula: 

𝐶 =
𝐿

𝑆2  (Eq. 2.1) 

Donde 𝐿 es el número de interacciones tróficas y 𝑆 el número de especies. 

El nivel trófico se calculó para cada especie en función de su posición en la red trófica utilizando la “técnica 

de promediación de presas” (prey-averaged technique en inglés). Esta métrica se basa en la posición trófica 

de todas las presas en la dieta de un consumidor, donde a los productores primarios se les asigna un 𝑇𝐿 =

0, y supone que todos los enlaces son cuantitativamente equivalentes (cada especie come la misma cantidad 

de cada presa). El 𝑇𝑃 se calcula para el taxón 𝑖 a partir de la matriz binaria de interacciones tróficas como: 

𝑇𝑃𝑖 =  
∑ 𝑇𝑃𝑗𝑗

𝑛𝑖
+ 1  (Eq. 2.2) 

donde 𝑛𝑖 es el número total de presas consumidas por la especie 𝑖, y 𝑇𝑃𝑗  representa la posición trófica de 

todas las presas (𝑗) de la especie 𝑖 (Thompson et al., 2007). 

La omnivoría se calcula como la varianza de los niveles tróficos de las presas de un consumidor. Para la 

especie 𝑖: 

𝑂𝑚𝑛 = ∑ (𝑇𝐿𝑗 − 𝑇𝐿)2 𝐷𝐶𝑖𝑗
𝑛
𝑗=1   (Eq. 2.3) 

donde 𝑛 es el número total de especies, 𝑇𝐿𝑗  es el nivel trófico de la presa 𝑗, 𝑇𝐿 es el nivel trófico promedio 

de las presas y 𝐷𝐶𝑖𝑗  es la fracción de presa (𝑗) en la dieta promedio del depredador (𝑖) (Libralato, 2008). 

Además, como resumen de la topología de las redes, se estudió cómo se distribuyen las interacciones 

tróficas entre todas las especies de la red, llamada distribución de grado acumulativo. Para esto, el grado de 

cada nodo se calculó como la suma de todas las interacciones tróficas entrantes (número de presas) y 

salientes (número de depredadores). Luego, se ajustó la distribución de grado acumulativo a los siguientes 

modelos: exponencial, log-normal, Poisson, ley potencial, ley potencial con cola exponencial y uniforme. 

El ajuste del modelo se realizó utilizando la máxima verosimilitud (McCallum, 1999) y la selección 

mediante el criterio de información de Akaike corregido para un tamaño de muestra pequeño (Burnham & 

Anderson, 2002). 

2.4. Modularidad & roles topológicos de las especies 

Las redes tróficas tienden a organizarse naturalmente en patrones modulares no aleatorios (Grilli et al., 

2016). Esto significa que grupos de presas y depredadores interactúan más fuertemente entre sí que con 

especies que pertenecen a otros grupos. La modularidad es una métrica que mide la fuerza con la que estos 

subgrupos de especies, llamados módulos, interactúan entre sí en comparación con las especies de otros 

módulos. La organización modular se asocia positivamente con la estabilidad y mejora la persistencia de 
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una red trófica, ya que las perturbaciones pueden retenerse dentro de los módulos, limitando la propagación 

al resto de la red (Stouffer & Bascompte, 2011; Gilarranz et al., 2017). 

La modularidad se calcula como la diferencia entre las interacciones realizadas y las esperadas dentro de 

los módulos, dividida por el número total de interacciones. Utilizamos un algoritmo estocástico llamado 

“simulated annealing” (Kirkpatrick et al., 1983; Guimerà & Nunes Amaral, 2005b), que supone que los 

nodos del mismo módulo tienen más enlaces de los que uno esperaría en una red aleatoria. Los módulos se 

obtienen dividiendo todos los nodos de la red para maximizar la modularidad. De esta forma, el índice de 

modularidad se define como: 

𝑀 = ∑ (
𝐼𝑠

𝐿
− (

𝑑𝑠

2𝐿
)

2

)

𝑠

 

Donde 𝑠 es el número de módulos, 𝐼𝑠 es el número de interacciones entre especies en los módulos, 𝑑𝑠 es la 

suma de los grados de todas las especies en el módulo 𝑠 y 𝐿 es el número total de interacciones. 

Las especies pueden desempeñar diferentes roles con respecto a la modularidad según el patrón de 

interacciones tróficas que tienen dentro de su propio módulo y/o entre módulos. Se espera que los nodos 

con el mismo rol tengan propiedades topológicas similares (Guimerà & Nunes Amaral, 2005a, 2005b; 

Kortsch et al., 2015). Para evaluar la similitud/disimilitud del rol de las especies entre caleta Potter y canal 

Beagle, calculamos el rol topológico de cada especie utilizando el método de cartografía funcional 

(Guimerà & Nunes Amaral, 2005a, 2005b). Los roles se determinan según dos parámetros: 

1) El grado estandarizado dentro del módulo (𝑑𝑧), una puntuación 𝑧 que refleja qué tan conectada 

está una especie con otras especies dentro del módulo, en relación a las demás especies dentro de su propio 

módulo: 

𝑑𝑧𝑖 =
𝑘𝑖𝑠 − 𝑘𝑠

̅̅̅

𝑘𝑠

 

donde 𝑘𝑖𝑠 es el número de interacciones de la especie 𝑖 dentro de su propio módulo 𝑠, 𝑘𝑠
̅̅̅ y 𝑘𝑠  son el 

promedio y la desviación estándar de 𝑘𝑖𝑠 sobre todas las especies en 𝑠, respectivamente. 

2) El coeficiente de participación (𝑃𝐶), estima la distribución de interacciones de la especie 𝑖 entre 

módulos: 

𝑃𝐶𝑖 = 1 − ∑
𝑘𝑖𝑠

𝑘𝑖
𝑠

 

donde 𝑘𝑖 es el número total de vínculos de la especie 𝑖 y 𝑘𝑖𝑠   es el número de vínculos de la especie 𝑖 con 

las especies en el módulo 𝑠. 
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Para determinar el rol de cada especie, el espacio de parámetros 𝑑𝑧 − 𝑃𝐶 se dividió en cuatro regiones 

(Kortsch et al., 2015), con dos valores umbral: 𝑑𝑧 = 2,5 y 𝑃𝐶 = 0,625. Así, las especies fueron clasificadas 

de la siguiente manera: 

• Núcleo de módulo (𝑑𝑧 ≥ 2.5, 𝑃𝐶 < 0.625): especies con un número relativamente alto de enlaces, 

pero la mayoría (al menos el 60%) dentro de su propio módulo. 

• Especialista de módulo (𝑑𝑧 < 2.5, 𝑃𝐶 < 0.625):  especies con relativamente pocos enlaces y la 

mayoría dentro de su propio módulo. 

• Conector de módulo (𝑑𝑧 < 2.5, 𝑃𝐶 ≥ 0.625): especie con relativamente pocos enlaces 

principalmente entre módulos. 

• Conector de red (𝑑𝑧 < 2.5, 𝑃𝐶 ≥ 0.625): especie con alta conectividad entre y dentro de los 

módulos. 

Se combinaron el rol topológico con el nivel trófico de cada especie y la membresía al módulo 

correspondiente en una figura para proporcionar una visualización integrada de estas propiedades de la red 

trófica. 

También se recopiló información sobre la biología y el comportamiento alimentario de las especies, las 

cuales fueron clasificadas según su hábitat (pelágico, bentopelágico y bentónico) y grupo funcional (no 

vivos, taxones basales, zooplancton, bentos y peces), para determinar si la afiliación al módulo estaba 

asociada con estos rasgos, como se observa en otras redes tróficas marinas (Rezende et al., 2009; Kortsch 

et al., 2015). Se empleó la prueba de Chi-cuadrado de Pearson para determinar si las proporciones de 

especies por rasgos variaban entre módulos y distintas categorías de los rasgos dentro de cada red trófica. 

Además, se graficó el número de especies por hábitat y afiliación a grupos funcionales dentro de cada 

módulo, así como el porcentaje de especies por categoría de los rasgos. 

2.5. Estabilidad 

La estabilidad es un concepto multidimensional (Donohue et al., 2013) y puede ser caracterizado por 

diversas medidas, como variabilidad, resistencia, persistencia y robustez, que juntas capturan la respuesta 

dinámica del sistema a las perturbaciones. Tradicionalmente, se concibe como la capacidad de un 

ecosistema de mantener su estado en el tiempo, frente a fuerzas externas e internas que lo alejan de ese 

estado (Saint-Béat et al., 2015). 

Una forma ampliamente estudiada de estabilidad, que data desde la publicación de May (1972, 1973), es la 

estabilidad local, que evalúa cómo responde un sistema a una perturbación cerca de un punto de equilibrio. 

El sistema está descrito por un conjunto de ecuaciones diferenciales, que se obtienen de la matriz de 

adyacencia (ver Figura 2.1), y representan la dinámica de las especies. Los puntos de equilibrio son aquellos 

en los que no hay cambios en los tamaños poblaciones. La evaluación se realiza mediante la introducción 

de una perturbación, generalmente la sustracción o adición de un pequeño número de individuos a las 

poblaciones de las especies que componen la red trófica. Se considera que una comunidad es estable si, tras 
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la perturbación, todas las poblaciones vuelven a los valores anteriores a la misma. Matemáticamente, esta 

información se obtiene de la parte real máxima de los autovalores de la matriz comunitaria o jacobiana, que 

consiste en las derivadas parciales del sistema dinámico, evaluados en los puntos de equilibrio: si este valor 

es menor que cero, el equilibrio es estable; si es mayor que cero, el equilibrio es inestable. En la ecología 

de redes tróficas, la matriz jacobiana juega un papel central. No solo porque a partir de ella se puede 

determinar la estabilidad de la red trófica, sino también porque los elementos de la matriz, las derivadas 

parciales evaluadas en equilibrio son interesantes en sí mismos. Estos elementos representan los efectos per 

cápita de una especie sobre otra especie, lo que se conoce como fuerza de interacción (Laska & Wootton, 

1998; Berlow et al., 2004). 

En esta tesis, para evaluar y comparar la estabilidad de las redes tróficas de caleta Potter y el canal Beagle, 

se utilizó la métrica Quasi Sign−Stability (QSS) (Allesina & Pascual, 2008), que evalúa la estabilidad 

basándose en el patrón particular de signos de los elementos de la matriz jacobiana (tipo de interacción) 

independientemente de su magnitud (fuerza de interacción) (Borrelli & Ginzburg, 2014).  Para calcular el 

QSS, se construyó la matriz jacobiana, a partir de la matriz de adyacencia, y se aleatorizaron la magnitud 

de los elementos siguiendo una distribución asimétrica, preservando el signo de las interacciones 

depredador−presa (negativos para los recursos, positivos para los consumidores) (Allesina & Pascual, 2008; 

Grilli et al., 2016; Saravia et al., 2022). La distribución asimétrica de la fuerza de interacción implica que 

el impacto de los depredadores sobre las presas es mayor que el impacto de las presas sobre los 

depredadores (Borrelli & Ginzburg, 2014). En su fórmula original, el QSS se define como la proporción de 

matrices jacobianas con el autovalor máximo negativo. Para facilitar el análisis y la visualización, se calculó 

como la media de la parte real del autovalor máximo de las matrices jacobianas aleatorias. De esta manera, 

se obtuvo una distribución de autovalores máximos para cada aleatorización de la matriz jacobiana. El 

autovalor máximo describe la velocidad en la que una pequeña perturbación decae o se amplifica con el 

tiempo cerca de un punto de equilibrio (Allesina & Pascual, 2008; Grilli et al., 2016; Saravia et al., 2022). 

Una distribución de autovalores máximos con una densidad mayor en valores menores que cero (negativos) 

sugiere una red trófica más estable, con una probabilidad reducida de amplificación de la perturbación. 

2.6. Comparación mediante un algoritmo de aleatorización 

Para realizar una comparación estadísticamente rigurosa entre las redes tróficas, se utilizó el algoritmo de 

(Strona et al., 2014), llamado curveball, para generar una distribución ecológicamente significativa de las 

métricas (Kéfi et al., 2016; Cordone et al., 2020). Dicho algoritmo aleatoriza la estructura de la red 

manteniendo el número de presas y depredadores para cada especie, lo que significa que las especies tienen 

el mismo grado, pero les permite interactuar con especies diferentes que en la red trófica original. Se 

realizaron 1000 aleatorizaciones para cada red trófica y se calcularon métricas de estructura y estabilidad 

(nivel trófico medio, omnivoría, modularidad, QSS). Las métricas de complejidad (número de especies, 

densidad de enlaces, conectividad) no se calcularon ya que no presentan variaciones debido a las 

restricciones del algoritmo. Si los valores empíricos para cada métrica se encontraban dentro de la 

distribución de las redes tróficas aleatorias simuladas, se consideró que las simulaciones se ajustaban a los 
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valores empíricos permitiendo la comparación de redes. Luego, se calculó el intervalo de confianza del 

95% y se comparó las distribuciones obtenidas para cada métrica utilizando la prueba bilateral de 

Kolmogórov-Smirnov (Massey, 1951). 

2.7. Análisis de datos 

Todos los análisis, simulaciones y gráficos se realizaron en R versión 4.0.3 (R Core Team, 2024), utilizando 

el paquete de R 'PoweRlaw' para ajustar las distribuciones (Gillespie, 2015) y el paquete 'multiweb' para 

calcular todas las métricas de las redes y realizar las simulaciones (Saravia, 2024b). 

El código fuente y los datos que respaldan los hallazgos de este estudio están disponibles abiertamente en 

GitHub en https://github.com/123iamela/foodweb-comparison y Zenodo en 

https://doi.org/10.5281/zenodo. 4688715. 

3. Resultados 

3.1. Topología de las redes tróficas 

Las redes tróficas de caleta Potter y canal Beagle difirieron en cuanto a la complejidad y sus propiedades 

estructurales. La red trófica de caleta Potter incluyó un total de 110 presas y depredadores, mientras que 

145 especies caracterizaron la red trófica del canal Beagle. Ambas redes estaban constituidas por 3 nodos 

no vivos (detrito fresco, detritos envejecidos y necromasa). El canal Beagle presentó casi el doble de 

interacciones totales (1115) que caleta Potter (649), pero el mismo valor de conectividad (0.05). Cabe 

señalar que, a pesar de tener diferente número de especies, ambas redes tróficas presentaron una distribución 

de especies muy similar en las posiciones basales (27% Potter, 25% Beagle) y superior (6% Potter, 8% 

Beagle), siendo la mayoría de ellas especies intermedias (67% para ambos ecosistemas) (Tabla 2.3). La red 

trófica del canal Beagle mostró un nivel trófico medio más alto (2.3) y así como también un mayor 

porcentaje de omnivoría (55%) que caleta Potter (2.2 nivel trófico medio y 46% omnivoría) (Figura 2.2.a, 

b). 

El análisis de la distribución de grado acumulativo mostró distribuciones fuertemente sesgadas hacia la 

derecha para ambas redes tróficas, con la mayoría de las especies con pocas interacciones y pocas especies 

con muchas interacciones. El mejor ajuste fue el modelo exponencial y la ley potencial con cola exponencial 

para las redes tróficas de caleta Potter y canal Beagle, respectivamente, según el análisis del AICc (Tabla 

2.4). La distribución de ley potencial con cola exponencial es menos pronunciada que la exponencial, lo 

que se traduce en que la red trófica del canal Beagle tiene más especies con mayor grado que la de caleta 

Potter. 

  

https://github.com/123iamela/foodweb-comparison
https://doi.org/10.5281/zenodo.%204688715
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Tabla 2.3. Valores de métricas de red para las redes tróficas de caleta Potter y canal Beagle. 

Métrica de red Caleta Potter Canal Beagle 

Número de especies (S) 110 145 

Número de interacciones (L) 649 1115 

Conectancia (C) 0.05 0.05 

Especies basales (%) 27 25 

Especies superiores (%) 6 8 

Especies intermedias (%) 67 67 

 

Figura 2.2.  Histogramas del (a) nivel trófico medio, (b) omnivoría, (c) modularidad, y (d) estabilidad de 

las redes simuladas para las redes tróficas de caleta Potter (verde) y canal Beagle (violeta). 

Los valores empíricos de las métricas están representados por flechas y el valor se muestra 

debajo de la flecha. Las barras pequeñas de color más oscuro son los intervalos de confianza 

superior e inferior del 95 % de las aleatorizaciones. Se encontraron diferencias estadísticas 

(p < 0.05) entre las redes tróficas en todas las métricas analizadas. 
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Tabla 2.4.  Ajuste de las distribuciones de grado a los de modelos exponencial, Log−normal, Poisson, ley 

potencial, ley potencial con cola exponencial y uniforme para de las redes tróficas de caleta 

Potter y canal Beagle. AICc = valores del criterio de información de Akaike corregidos para 

tamaños de muestra pequeños, AIC = diferencia con el mejor ajuste para cada modelo 

candidato. * Indica el modelo que mejor se ajusta a los datos. 

Red trófica Modelo AICc AIC  

Caleta Potter Exponencial* 755.51 0.00  

 Log−normal 768.04 12.53  

 Poisson 1296.27 540.76  

 Ley potencial 888.60 133.09  

 Ley potencial/exponencial 756.55 1.04  

 Uniforme 927.16 171.65  

Canal Beagle Exponencial 1075.05 0.30  

 Log−normal 1089.87 16.48  

 Poisson 1979.96 906.56  

 Ley potencial 1280.73 207.33  

 Ley potencial/exponencial * 1073.40 0.00  

 Uniforme 1238.29 164.89  

3.2. Modularidad & roles topológicos de las especies 

 

Figura 2.3.  Representación gráfica de las redes tróficas de (a) caleta Potter y (b) canal Beagle. Cada 

círculo (nodo) representa una especie trófica y las líneas (enlaces) representan interacciones 

depredador−presa entre especies. La posición vertical de los nodos indica la posición trófica 

de una especie y la posición horizontal indica la afiliación al módulo de una especie. El 

tamaño de los nodos es proporcional al grado (número de interacciones totales) de una 

especie. El color del nodo indica el rol topológico de la especie: violeta oscuro = conector de 

red (especies con alta conectividad entre y dentro de los módulos), violeta claro = conector 

de módulo (especies con pocos enlaces principalmente entre módulos), verde claro = 

especialista de módulo (especies con pocos enlaces dentro de su propio módulo). 
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El análisis del rol topológico de las especies mostró que en ambas redes tróficas la mayoría de las especies 

son conectores o especialistas de módulos (especies con pocos enlaces, entre módulos o dentro de su propio 

módulo), sin ningún núcleo de módulo (especies con muchos enlaces dentro de su propio módulo) y solo 

un conector de red (especie con muchos enlaces entre y dentro de los módulos), pero con diferente identidad 

y posición trófica: el pez depredador superior Notothenia coriiceps para caleta Potter, con un nivel trófico 

= 3.0; y la langostilla Grimothea gregaria para el canal Beagle, con un nivel trófico = 2.4 (Figura 2.3). 

 

Figura 2.4.  Gráficos de barras del número de especies dentro de cada módulo de (a) caleta Potter y (b) 

canal Beagle coloreados por hábitat: verde = pelágico, amarillo = bentopelágico, violeta = 

bentónico; se encontraron diferencias significativas entre ellos (Caleta Potter: Chi-cuadrado 

= 34.43, p = <0.01. Canal Beagle: Chi-cuadrado = 33.03, p = <0.01). Gráficos de barras de 

(c) caleta Potter y (d) canal Beagle que muestran la frecuencia de afiliación de grupos 

funcionales de especies: verde oscuro = taxones basales, verde claro = zooplancton, amarillo 

= nodos no vivos, violeta claro = bentos, violeta oscuro = peces; se encontraron diferencias 

significativas entre ellos (Caleta Potter: Chi-cuadrado = 76.53, p = <0.01. Canal Beagle: Chi-

cuadrado = 115.15, p = <0.01). Gráficos circulares de porcentaje de especies dentro de cada 

tipo de hábitat para (e) caleta Potter y (f) canal Beagle; y grupos funcionales para (g) caleta 

Potter y (h) canal Beagle; se encontraron diferencias significativas solo en el porcentaje de 

grupos funcionales de zooplancton y peces (Zooplancton: Chi-cuadrado = 9.43, p = <0.01. 

Peces: Chi-cuadrado = 5.89, p = 0.01). 

A pesar de tener una modularidad significativamente diferente (lo que indica qué tan fuertemente están 

unidos los módulos) (Figura 2.2.c), el análisis de modularidad dividió ambas redes tróficas en cuatro 

módulos distintos (Figura 2.3). La proporción de rasgos de las especies (hábitat y grupo funcional) cambió 
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significativamente entre los módulos de las redes tróficas. Un dato llamativo es que la red trófica del canal 

Beagle presentó tres veces más especies de peces (31) que caleta Potter (9), pero una proporción de 

zooplancton más baja (0.23 caleta Potter, 0.06 canal Beagle) (Figura 2.4.g, h) debido a una menor resolución 

taxonómica para este grupo funcional. 

Se puede encontrar una lista detallada de todas las especies, su afiliación de módulo, rol topológico, grupo 

funcional, hábitat, grado y nivel trófico en la Tabla A1.1 del Anexo 1 para caleta Potter y la Tabla A1.2 para 

canal Beagle. 

3.3. Comparación mediante un algoritmo de aleatorización 

Todas las métricas analizadas de estructura y estabilidad mostraron diferencias estadísticas (p <0.01, Tabla 

2.5) entre sitios. Una observación importante es que todos los valores empíricos de las métricas se 

encontraron dentro de las distribuciones de las redes aleatorias simuladas. La red trófica del Canal Beagle 

presentó valores más altos para todas las métricas analizadas que la de caleta Potter (Figura 2.2). 

Tabla 2.5.  Valores D y p de la prueba de Kolmogórov-Smirnov para la comparación de métricas 

simuladas de caleta Potter y canal Beagle. * Indica valores de p significativamente diferentes 

(<0.05). 

Métrica de red D p 

Nivel trófico medio 0.99 <0.01* 

Omnivoría 1 <0.01* 

Modularidad 0.97 <0.01* 

QSS 0.93 <0.01* 

4. Discusión 

La comparación presentada muestra que las redes tróficas de caleta Potter y canal Beagle tienen estructuras 

diferentes, con importantes consecuencias para su estabilidad. Como se planteó en la hipótesis, la red trófica 

subantártica es más compleja, pero menos estable localmente, y la antártica exhibe una menor complejidad, 

lo que parece proporcionar estabilidad frente a las perturbaciones. 

4.1. Diferencias entre las redes tróficas 

La red trófica del canal Beagle mostró un mayor número de especies tróficas (principalmente debido a una 

mayor riqueza de peces), casi el doble de interacciones, un nivel trófico medio más alto y mayor omnivoría 

que la red de caleta Potter, lo que se traduce a una estructura más compleja, como planteamos en la hipótesis. 

Se espera que ecosistemas más grandes y productivos, como el del canal Beagle, en comparación con caleta 

Potter, promuevan la complejidad de la red trófica. Pueden sustentar un mayor número de especies y 

cadenas tróficas más largas, lo que se correlaciona positivamente con la omnivoría, ya que las especies 

tienen una mayor probabilidad de encontrar presas en diferentes hábitats y en una gama más amplia de 

posiciones tróficas (Thompson et al., 2007; Kortsch et al., 2019). 
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El ajuste a diferentes distribuciones de grados acumulados muestra que el canal Beagle presenta un mayor 

número de especies generalistas que la red trófica de caleta Potter, sustentadas por una mayor proporción 

de especies omnívoras, principalmente peces. Por el contrario, se sabe que la red trófica marina costera de 

la Antártida contiene muchas especies de peces bentónicos con dietas especializadas (Barrera-Oro, 2002). 

La distribución del número de interacciones de las especies en la red trófica también puede determinar la 

vulnerabilidad del sistema a la pérdida de las especies más conectadas. La distribución de ley potencial 

presentada por la red del canal Beagle sugiere que este ecosistema es altamente sensible a las perturbaciones 

que afectan a las especies con alto grado, lo que podría llevar al sistema al colapso (Albert et al., 2000; 

Estrada, 2007). El creciente interés comercial por la langostilla (Grimothea gregaria), la presa más 

conectada y la especie más abundante del ecosistema (Arntz & Gorny, 1996; Varisco et al., 2015), podría 

presentar una seria amenaza a la estabilidad de esta red trófica subantártica si no se lleva a cabo una gestión 

adecuada (Tapella et al., 2002). 

En teoría, las redes exponenciales, como la de caleta Potter, pueden fragmentarse catastróficamente 

mediante la eliminación aleatoria de nodos (Albert et al., 2000). Sin embargo, Cordone et al. (2018, 2020) 

simularon la extinción de especies en caleta Potter y no observaron el colapso de la red trófica, lo que 

sugiere una aparente solidez ante la pérdida de especies. El análisis de estabilidad respalda su conclusión, 

ya que la red trófica de caleta Potter mostró una estabilidad significativamente mayor (QSS más bajo), lo 

que significa que tiene una mayor probabilidad de recuperarse después de una perturbación, como la pérdida 

local de una especie, que la red trófica del canal Beagle. 

La menor estabilidad de la red trófica del canal Beagle, en comparación con caleta Potter, podría atribuirse 

a su mayor complejidad, tal como sugerían los modelos ecológicos de May (1972, 1973). Este resultado 

además corrobora empíricamente la hipótesis de que la estabilidad disminuye a medida que aumenta el 

número de niveles tróficos y la omnivoría (Borrelli & Ginzburg, 2014). Las redes tróficas con muchas 

especies generalistas, como la del canal Beagle, son menos resistentes a las perturbaciones porque, cuando 

se ven afectadas, tienden a causar extinciones secundarias (Wootton, 2015). Esto se debe a que los 

generalistas tienen muchas interacciones débiles que son importantes para la estabilidad (McCann et al., 

1998). 

Aunque la omnivoría no es una medida directa de estabilidad, actúa como amortiguador de los cambios, ya 

que el ecosistema presenta vías de energía alternativas ante las perturbaciones. Las especies omnívoras son 

capaces de adaptarse más rápidamente a una amplia gama de condiciones ambientales al ajustar sus hábitos 

alimenticios para consumir las presas más abundantes (Fagan, 1997), y se ha demostrado que este cambio 

en las preferencias de la presa tiene un fuerte efecto estabilizador en las redes (Gutgesell et al., 2022). En 

este sentido, la proporción altamente significativa de omnivoría en la red trófica del canal Beagle sugiere 

que la red podría ser más robusta a las variaciones en la abundancia de presas que caleta Potter. Estudios 

de redes tróficas han encontrado que el efecto de la omnivoría sobre la estabilidad y las medidas de 

estabilidad local (como el QSS) está influenciado por las fuerza de la interacción entre las especies (Gellner 
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& McCann, 2012). Por lo tanto, una evaluación exhaustiva de este efecto requeriría conocimiento sobre la 

distribución de la fuerza de las interacciones. 

La modularidad fue diferente entre las redes tróficas analizadas, e incluso diferentes mecanismos de 

compartimentación parecen ser responsables de determinar la estructura de cada red. Ha sido propuesto que 

la compartimentación surge como resultado de una combinación de la heterogeneidad del hábitat dentro del 

ambiente, el grupo funcional de las especies y/o la dependencia de cada nodo de la energía derivada de 

distintos recursos basales (Krause et al., 2003; Rezende et al., 2009; Zhao et al., 2018; Eskuche-Keith et al., 

2023). Caleta Potter presentó cada uno de los cuatro módulos asociados a un tipo independiente de recurso 

basal (1−macroalgas, 2−detritos envejecidos, 3−detritos frescos/necromasa/diatomeas, y 4−fitoplancton) 

con diferentes hábitats. Estos resultados respaldan el importante papel que desempeñan las vías energéticas 

y el tipo de hábitat en la estructuración de las redes tróficas antárticas (Cordone et al., 2020). Este patrón 

no fue evidente para la red del canal Beagle. Curiosamente, esta última presentó un módulo sin recursos 

basales, lo que significa que depende energéticamente de otros módulos, y estaba formado por todos los 

depredadores superiores (peces). La mayor modularidad de la red trófica subantártica probablemente esté 

asociada con un hábitat más heterogéneo y complejo creado por el cachiyuyo (Macrocystis pyrifera), una 

macroalga que crece formando extensos bosques (Teagle et al., 2017; Kaminsky et al., 2024). Esta especie 

tiene fuertes interacciones no tróficas (mutualismo, competencia) con otras especies (invertebrados, peces, 

otras macroalgas), ya que no es un recurso alimentario tan importante como lo es como refugio y hábitat 

(Riccialdelli et al., 2017; Miller et al., 2018), con consecuencias indirectas para las interacciones 

depredador−presa (Kéfi et al., 2012). Para comprender completamente los procesos que dan forma a la 

estructura de este ecosistema subantártico para trabajos futuros, se sugiere la incorporación de interacciones 

no tróficas a la red. 

4.2. Similitudes entre las redes tróficas 

Se esperaría que la diferente historia biogeográfica, climática y evolutiva entre caleta Potter y canal Beagle 

se reflejara en una estructura de red trófica marcadamente diferente, aunque se encontraron varias 

similitudes. Las redes tróficas estudiadas mostraron el mismo valor de conectancia (0.05) y proporciones 

similares de especies basales, intermedias y superiores. Las redes tróficas marinas tienden a parecerse entre 

sí (Dunne et al., 2004), en comparación con los ecosistemas no marinos; y en latitudes altas, suelen presentar 

valores bajos de conectancia (entre 0.01 y 0.05) (De Santana et al., 2013; Kortsch et al., 2015). En este 

sentido, estos resultados respaldan estudios previos sobre la complejidad de las redes tróficas polares. 

La conectancia generalmente covaría con la productividad primaria del ecosistema y la proporción de 

especies basales (Vermaat et al., 2009). Las similitudes en los valores de la conectancia, relacionadas con 

la presencia de una proporción muy similar de especies basales, pueden explicarse aún más por la 

importancia de las macroalgas como fuente de energía en ambos ecosistemas. Las macroalgas proporcionan 

una vía directa de energía y materia hacia los organismos que se alimentan de ellas e indirectamente a través 

de las vías detríticas (Riccialdelli et al., 2017; Momo et al., 2020). 
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Las redes tróficas de caleta Potter y canal Beagle están además compartimentalizadas de manera similar en 

términos de número de módulos. En ambos casos, la distribución de los roles topológicos de las especies 

mostró que solo hay una especie responsable de vincular módulos y conectar toda la red trófica. Sin 

embargo, estas especies tienen identidades y posiciones tróficas muy diferentes en cada ecosistema. En 

caleta Potter el conector es un nototénido, Notothenia coriiceps, un pez demersal, generalista, omnívoro y 

un depredador tope (Zamzow et al., 2011; Barrera-Oro et al., 2019). Para el canal Beagle es la langostilla, 

Grimothea gregaria, generalista en términos de hábitat y presas (Romero et al., 2004; Vinuesa & Varisco, 

2007; Pérez-Barros et al., 2010). Esta especie ha sido propuesta como especie wasp-waist (especie con un 

nivel trófico intermedio que tiene alta importancia ecológica al regular la transferencia de energía entre los 

niveles tróficos inferior y superior) para el canal Beagle y áreas adyacentes (Riccialdelli et al., 2020). Al 

alimentarse de muchos niveles tróficos y, en el caso de la langostilla, en hábitats pelágicos y bentónicos, 

estas especies tienen un fuerte efecto en la conectividad, la modularidad y, por lo tanto, la estabilidad de la 

red trófica. Cualquier perturbación que afecte a esta especie podría tener efectos catastróficos en la 

estructura de la red trófica. 

4.3. El impacto de las especies invasoras en la estructura de las redes tróficas. 

Las especies invasoras pueden alterar el funcionamiento de ecosistemas enteros (Anderson & Rosemond, 

2010; Ehrenfeld, 2010; Convey & Peck, 2019). Aunque se está prestando gran atención a la prevención de 

invasiones biológicas en la Antártida mediante la gestión y regulación de las vías de introducción (Chown 

& Brooks, 2019), las especies aún podrían cambiar su distribución impulsadas por el cambio climático, o 

llegar transportadas por actividades humanas e invadir nuevos hábitats (Hughes et al., 2020). Aún más, se 

ha propuesto que los ecosistemas con redes tróficas de baja conectancia (C~0.05), como caleta Potter y 

canal Beagle, son muy vulnerables a las invasiones (Romanuk et al., 2009; Smith‐Ramesh et al., 2017). En 

la Península Antártica se reportó la presencia de especies exóticas generalistas, muchas de las cuales habitan 

el canal Beagle. Un caso particularmente preocupante es el descubrimiento de especies de centolla (familia 

Lithodidae) en el talud continental de la Península Antártica (Thatje & Arntz, 2004). Se considera que la 

biota marina contemporánea de la Antártida ha estado fuertemente determinada por la ausencia de 

depredadores durófagos (que aplastan esqueletos calcáreos) durante millones de años (Aronson et al., 

2007). Poblaciones viables de depredadores generalistas y durófagos de la centolla (Lovrich & Vinuesa, 

2016) alterarían radicalmente la estructura de las redes tróficas marinas antárticas. Aumentaría la 

conectividad, ya que estas especies interactúan con múltiples presas en el espacio y el tiempo, al tiempo 

que reduciría la compartimentación (modularidad) de la red trófica y, como resultado, la resiliencia del 

ecosistema a las perturbaciones (Stouffer & Bascompte, 2011). Además, recientemente se ha identificado 

un asentamiento del bivalvo Mytilus sp. en las islas Shetland del Sur (Cárdenas et al., 2020), evidenciando 

una invasión lo suficientemente exitosa como para permitir el desarrollo de la especie bajo temperaturas 

antárticas. Se sabe que este mejillón es un invasor notable y un fuerte competidor, que puede desplazar a 

las especies sésiles nativas, reduciendo la biodiversidad (Branch & Steffani, 2004; Thomsen et al., 2014), 

modificando la estructura y complejidad de la red trófica. En el canal Beagle, la invasión del salmón 

chinook podría cambiar toda la estructura del ecosistema. Esta especie, al potencialmente predar sobre 
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peces tope (Fernández et al., 2010) y la langostilla (James & Unwin, 1996), podría causar una rápida 

cascada de extinciones secundarias (Donohue et al., 2017). 

5. Conclusiones 

La comparación topológica de las redes tróficas de caleta Potter (Antártida) y el canal Beagle (Subantártida) 

reveló diferencias y características particulares que refleja la diferente historia biogeográfica, climática y 

evolutiva de los respectivos ambientes antártico y subantártico. La red trófica del canal Beagle se destaca 

por su mayor complejidad estructural, manifestada en un número más alto de especies e interacciones 

tróficas, nivel trófico medio y omnivoría, lo que sugiere una mayor diversidad y una red de flujos de materia 

y energía más intrincada. No obstante, esta complejidad también tendría su contraparte negativa en la 

estabilidad del sistema. La red del Canal Beagle es menos estable localmente y más vulnerable a la pérdida 

de especies que son altamente conectadas y generalistas. Esto implica que la desaparición de unas pocas 

especies clave puede desencadenar efectos en cascada que desestabilicen el sistema en su conjunto. 

A pesar de esta vulnerabilidad, el canal Beagle presenta características que sugiere le confieren cierta 

capacidad de adaptación flexible. El alto grado de omnivoría – la tendencia de las especies a alimentarse 

en múltiples niveles tróficos – y una mayor modularidad en su estructura sugieren que esta red puede 

soportar ciertos impactos antes de colapsar. La omnivoría proporciona una flexibilidad en las dietas que 

puede ayudar a amortiguar los efectos de la pérdida de especies específicas, mientras que la modularidad 

puede aislar los efectos negativos de las perturbaciones a partes específicas de la red, evitando que se 

propaguen ampliamente. 

En contraste, la red trófica de caleta Potter, aunque menos compleja, demuestra una robustez significativa 

frente a perturbaciones. Esta red es más sencilla, con menos especies e interacciones tróficas, menor nivel 

trófico medio y omnivoría. Sin embargo, su simplicidad estructural le otorgaría una mayor probabilidad de 

recuperarse después de una perturbación y es menos susceptible a extinciones secundarias. 

La relación inversa encontrada entre la complejidad y la estabilidad de las redes tróficas antárticas y 

subantárticas aporta evidencias que sustentan las ideas originales de que la complejidad conduce a la 

inestabilidad (May, 1972, 1973). Sin embargo, es un hecho que en la naturaleza las redes complejas existen 

y persisten. Las diferencias encontradas en las redes tróficas de caleta Potter y canal Beagle sugieren que 

estas han evolucionado de manera tal que distintas características en su arquitectura proporcionan 

mecanismos alternativos que optimizan sus capacidades para hacer frente a las perturbaciones y mantener 

la funcionalidad del ecosistema en condiciones adversas. En resumen, estas redes reflejan la diversidad de 

estrategias evolutivas en respuesta a las dinámicas ambientales y ofrecen una visión rica de cómo los 

ecosistemas marinos pueden adaptarse y persistir en un mundo en constante cambio.  
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Anexo 2 

Tabla A1.1.  Lista de especies tróficas (en orden creciente de nivel trófico dentro de la afiliación del 

módulo) incluidas en la red trófica de caleta Potter, su módulo, rol topológico, grupo 

funcional, hábitat, grado (número de interacciones tróficas) y nivel trófico (TL). Los colores 

indican el rol topológico de la especie: violeta oscuro = conector de red (especies con alta 

conectividad entre y dentro de los módulos), violeta claro = conector de módulo (especies 

con pocos vínculos principalmente entre módulos), verde claro = especialista de módulos 

(especies con pocos vínculos dentro de su propio módulo). Ninguna especie fue identificada 

como núcleo de módulo (especies con un gran número de enlaces principalmente dentro de 

su propio módulo). 

Especie trófica Módulo Rol topológico Grupo funcional Hábitat Grado TL 

Adenocystis utricularis 1 Especialista de módulo taxón basal bentónico 3 1,00 

Ascoseira mirabilis 1 Especialista de módulo taxón basal bentónico 2 1,00 

Callophyllis atrosanguinea 1 Especialista de módulo taxón basal bentónico 1 1,00 

Curdiea racovitzae 1 Especialista de módulo taxón basal bentónico 2 1,00 

Desmarestia anceps 1 Especialista de módulo taxón basal bentónico 6 1,00 

Desmarestia antarctica 1 Especialista de módulo taxón basal bentónico 6 1,00 

Desmarestia menziesii 1 Especialista de módulo taxón basal bentónico 7 1,00 

Geminocarpus geminatus 1 Especialista de módulo taxón basal bentónico 1 1,00 

Georgiella confluens 1 Especialista de módulo taxón basal bentónico 3 1,00 

Gigartina skottsbergii 1 Especialista de módulo taxón basal bentónico 8 1,00 

Iridaea cordata 1 Especialista de módulo taxón basal bentónico 6 1,00 

Lambia antarctica 1 Especialista de módulo taxón basal bentónico 1 1,00 

Monostroma hariotii 1 Especialista de módulo taxón basal bentónico 2 1,00 

Myriogramme manginii 1 Especialista de módulo taxón basal bentónico 4 1,00 

Neuroglossum delesseriae 1 Especialista de módulo taxón basal bentónico 1 1,00 

Palmaria decipiens 1 Especialista de módulo taxón basal bentónico 11 1,00 

Pantoneura plocamioides 1 Especialista de módulo taxón basal bentónico 1 1,00 

Phaeurus antarcticus 1 Especialista de módulo taxón basal bentónico 2 1,00 

Picconiella plumosa 1 Especialista de módulo taxón basal bentónico 1 1,00 

Plocamium cartilagineum 1 Especialista de módulo taxón basal bentónico 6 1,00 

Porphyra plocamiestris 1 Especialista de módulo taxón basal bentónico 1 1,00 

Trematocarpus antarcticus 1 Especialista de módulo taxón basal bentónico 1 1,00 

Ulothrix sp. 1 Especialista de módulo taxón basal bentónico 1 1,00 

Urospora penicilliformis 1 Especialista de módulo taxón basal bentónico 1 1,00 

Djerboa furcipes 1 Conector de módulo zooplancton bentónico 8 2,00 

Eurymera monticulosa 1 Conector de módulo zooplancton bentónico 8 2,00 

Gitanopsis squamosa 1 Conector de módulo zooplancton bentónico 8 2,00 

Gondogeneia antarctica 1 Especialista de módulo zooplancton bentónico 20 2,00 

Laevilacunaria antarctica 1 Especialista de módulo bentos bentónico 11 2,00 

Margarella antarctica 1 Conector de módulo bentos bentónico 5 2,00 

Nacella concinna 1 Conector de módulo bentos bentónico 10 2,00 

Oradarea bidentata 1 Conector de módulo zooplancton bentónico 7 2,00 
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Paradexamine fissicauda 1 Conector de módulo zooplancton bentónico 10 2,00 

Paradexamine sp. 1 Especialista de módulo zooplancton bentónico 5 2,00 

Pariphimedia integricauda 1 Especialista de módulo zooplancton bentónico 8 2,00 

Probolisca ovata 1 Conector de módulo zooplancton bentónico 6 2,00 

Prostebbingia gracilis 1 Especialista de módulo zooplancton bentónico 17 2,00 

Prostebbingia sp. 1 Especialista de módulo zooplancton bentónico 18 2,00 

Cheirimedon femoratus 1 Conector de módulo zooplancton bentónico 9 2,52 

Bovallia gigantea 1 Conector de módulo zooplancton bentónico 20 2,89 

Notothenia coriiceps 1 Conector de red peces bentopelágico 67 3,00 

Notothenia rossii 1 Conector de módulo peces bentopelágico 41 3,14 

Trematomus newnesi 1 Conector de módulo peces bentopelágico 26 3,49 

Harpagifer antarcticus 1 Conector de módulo peces bentónico 28 3,49 

Aged detritus 2 Conector de módulo nodo no vivo bentónico 26 1,00 

Cumacea 2 Conector de módulo bentos bentónico 9 2,00 

Hippomedon kergueleni 2 Conector de módulo zooplancton bentónico 6 2,00 

Oligochaeta 2 Especialista de módulo bentos bentónico 6 2,00 

Pseudorchomene plebs 2 Conector de módulo zooplancton bentónico 4 2,00 

Spionidae 2 Especialista de módulo bentos bentónico 5 2,00 

Gammaridea 2 Conector de módulo zooplancton bentónico 22 2,36 

Terebellidae 2 Especialista de módulo bentos bentónico 6 2,45 

Nereididae 2 Conector de módulo bentos bentónico 22 2,77 

Aglaophamus trissophyllus 2 Conector de módulo bentos bentónico 9 2,97 

Nemertea 2 Especialista de módulo bentos bentónico 14 3,15 

Polynoidae 2 Conector de módulo bentos bentónico 18 3,19 

Priapulida 2 Conector de módulo bentos bentónico 5 3,28 

Hydrozoa 2 Conector de módulo bentos bentónico 19 3,29 

Barrukia cristata 2 Conector de módulo bentos bentónico 7 3,46 

Trematomus bernacchii 2 Conector de módulo peces bentopelágico 37 3,57 

Bentónico Diatomea 3 Conector de módulo taxón basal bentónico 36 1,00 

Epiphytic Diatomea 3 Especialista de módulo taxón basal bentónico 7 1,00 

Fresh detritus 3 Conector de módulo nodo no vivo bentopelágico 42 1,00 

Necromass 3 Conector de módulo nodo no vivo bentopelágico 25 1,00 

Bryozoa 3 Especialista de módulo bentos bentónico 11 2,00 

Chalinidae 3 Especialista de módulo bentos bentónico 8 2,00 

Dendrilla antarctica 3 Especialista de módulo bentos bentónico 3 2,00 

Laternula elliptica 3 Especialista de módulo bentos bentónico 9 2,00 

Porifera 3 Especialista de módulo bentos bentónico 18 2,00 

Rosella antartica 3 Especialista de módulo bentos bentónico 9 2,00 

Rossella sp. 3 Especialista de módulo bentos bentónico 8 2,00 

Stylo-Myca 3 Especialista de módulo bentos bentónico 11 2,00 

Tanaidacea 3 Conector de módulo bentos bentónico 9 2,00 

Charcotia obesa 3 Conector de módulo zooplancton bentónico 9 2,20 

Eatoniella sp. 3 Especialista de módulo bentos bentónico 6 2,33 

Polyplacophora 3 Conector de módulo bentos bentónico 10 2,33 

Aequiyoldia eightsii 3 Conector de módulo bentos bentónico 12 2,41 

Orchomenella sp. 3 Conector de módulo zooplancton bentónico 11 2,43 

Neobuccinum eatoni 3 Especialista de módulo bentos bentónico 9 2,50 
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Doris kerguelenensis 3 Especialista de módulo bentos bentónico 9 2,75 

Perknaster fuscus antarticus 3 Especialista de módulo bentos bentónico 5 2,75 

Hemiarthrum setulosum 3 Conector de módulo bentos bentónico 6 2,76 

Gastropoda 3 Conector de módulo bentos bentónico 18 2,83 

Diplasterias brucei 3 Especialista de módulo bentos bentónico 7 2,96 

Perknaster aurorae 3 Especialista de módulo bentos bentónico 1 3,00 

Sterechinus neumayeri 3 Conector de módulo bentos bentónico 21 3,00 

Odontaster meridionalis 3 Especialista de módulo bentos bentónico 7 3,08 

Odontaster validus 3 Especialista de módulo bentos bentónico 24 3,10 

Parborlasia corrugatus 3 Especialista de módulo bentos bentónico 13 3,11 

Ophionotus victoriae 3 Conector de módulo bentos bentónico 32 3,30 

Urticinopsis antarctica 3 Especialista de módulo bentos bentónico 10 3,91 

Phytoplankton 4 Conector de módulo taxón basal pelágico 23 1,00 

Ostracoda 4 Conector de módulo zooplancton bentopelágico 20 2,36 

Ascidiacea 4 Conector de módulo bentos bentónico 9 2,45 

Copepoda 4 Conector de módulo zooplancton bentopelágico 27 2,60 

Mysida 4 Conector de módulo zooplancton bentopelágico 16 2,72 

Zooplancton 4 Especialista de módulo zooplancton bentopelágico 17 2,80 

Malacobelemnon daytoni 4 Especialista de módulo bentos bentónico 2 2,90 

Serolis sp. 4 Conector de módulo bentos bentónico 7 3,03 

Polychaeta 4 Conector de módulo bentos bentónico 27 3,06 

Salpidae 4 Especialista de módulo zooplancton pelágico 13 3,28 

Gobionotothen gibberifrons 4 Conector de módulo peces bentónico 15 3,32 

Glyptonotus antarcticus 4 Conector de módulo bentos bentónico 15 3,37 

Euphausia superba 4 Especialista de módulo zooplancton pelágico 17 3,42 

Lindbergichthys nudifrons 4 Conector de módulo peces bentónico 21 3,56 

Cephalopoda 4 Especialista de módulo bentos bentopelágico 8 3,69 

Octopoda 4 Conector de módulo bentos bentopelágico 8 3,75 

Hyperiidea 4 Especialista de módulo zooplancton pelágico 10 3,80 

Parachaenichthys charcoti 4 Especialista de módulo peces bentónico 3 4,07 

Chaenocephalus aceratus 4 Especialista de módulo peces bentónico 9 4,42 

Tabla A1.2.  Lista de especies tróficas (en orden creciente de nivel trófico dentro de la afiliación del 

módulo) incluidas en la red trófica del canal Beagle, su módulo, rol topológico, grupo 

funcional, hábitat, grado (número de interacciones tróficas) y nivel trófico (TL). Los colores 

indican el rol topológico de la especie: violeta oscuro = conector de red (especies con alta 

conectividad entre y dentro de los módulos), violeta claro = conector de módulo (especies 

con pocos vínculos principalmente entre módulos), verde claro = especialista de módulos 

(especies con pocos vínculos dentro de su propio módulo). Ninguna especie fue identificada 

como núcleo de módulo (especies con un gran número de enlaces principalmente dentro de 

su propio módulo). 

Especie trófica Módulo Rol topológico Grupo funcional Hábitat Grado TL 

Crustacea 1 Conector de módulo bentos bentopelágico 21 2,00 

Porifera 1 Conector de módulo bentos bentónico 17 2,00 
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Campylonotus vagans 1 Especialista de módulo bentos bentónico 4 2,00 

Ctenophora 1 Especialista de módulo zooplancton pelágico 5 2,00 

Echiura 1 Especialista de módulo bentos bentónico 5 2,00 

Holothuroidea 1 Especialista de módulo bentos bentónico 6 2,00 

Careproctus pallidus 1 Especialista de módulo peces bentónico 1 2,10 

Copepoda 1 Conector de módulo zooplancton bentopelágico 42 2,11 

Amphipoda 1 Conector de módulo zooplancton bentopelágico 40 2,20 

Euphausiacea 1 Especialista de módulo zooplancton pelágico 25 2,49 

Zygochlamys patagonica 1 Conector de módulo bentos bentónico 10 2,70 

Polychaeta 1 Conector de módulo bentos bentónico 47 2,74 

Gastropoda 1 Conector de módulo bentos bentónico 26 2,80 

Sprattus fuegensis 1 Especialista de módulo peces pelágico 17 2,88 

Galaxias maculatus 1 Especialista de módulo peces bentopelágico 6 2,89 

Ophiuroidea 1 Conector de módulo bentos bentónico 24 2,95 

Congiopodus peruvianus 1 Especialista de módulo peces bentónico 4 3,05 

Patagonotothen longipes 1 Conector de módulo peces bentopelágico 14 3,17 

Hyperiidea 1 Especialista de módulo zooplancton pelágico 11 3,18 

Stromateus brasiliensis 1 Especialista de módulo peces bentopelágico 6 3,21 

Patagonotothen sp. 1 Especialista de módulo peces bentopelágico 9 3,24 

Patagonotothen sima 1 Especialista de módulo peces bentopelágico 7 3,29 

Odontesthes nigricans 1 Conector de módulo peces pelágico 11 3,30 

Cephalopoda 1 Especialista de módulo bentos bentopelágico 23 3,35 

Merluccius hubbsi 1 Especialista de módulo peces bentopelágico 22 3,38 

Patagonotothen ramsayi 1 Especialista de módulo peces bentopelágico 32 3,42 

Myxine glutinosa 1 Especialista de módulo peces bentónico 13 3,48 

Patagonotothen brevicauda 

brevicauda 
1 Especialista de módulo peces bentónico 8 3,51 

Priapulida 1 Especialista de módulo bentos bentónico 8 3,53 

Schroederichthys bivius 1 Especialista de módulo peces bentónico 23 3,62 

Bathyraja albomaculata 1 Especialista de módulo peces bentónico 19 3,63 

Macruronus magellanicus 1 Especialista de módulo peces bentopelágico 22 3,69 

Bathyraja scaphiops 1 Especialista de módulo peces bentónico 6 3,70 

Bathyraja brachyurops 1 Especialista de módulo peces bentónico 25 3,72 

Salilota australis 1 Especialista de módulo peces bentónico 25 3,74 

Bathyraja griseocauda 1 Especialista de módulo peces bentónico 20 3,75 

Dissostichus eleginoides 1 Especialista de módulo peces bentopelágico 28 3,77 

Genypterus blacodes 1 Especialista de módulo peces bentónico 33 3,78 

Cottoperca gobio 1 Especialista de módulo peces bentónico 31 3,83 

Raja (Dipturus) chilensis 1 Especialista de módulo peces bentónico 21 3,83 

Champsocephalus esox 1 Especialista de módulo peces bentopelágico 7 3,91 

Diatomea 2 Conector de módulo taxón basal bentopelágico 33 1,00 

Necromass 2 Conector de módulo nodo no vivo bentopelágico 21 1,00 

Polysiphonia sp. 2 Conector de módulo taxón basal bentónico 7 1,00 

Aged detritus 2 Especialista de módulo nodo no vivo bentónico 19 1,00 

Desmarestia sp. 2 Especialista de módulo taxón basal bentónico 3 1,00 

Porphyra sp. 2 Especialista de módulo taxón basal bentónico 4 1,00 

Cumacea 2 Conector de módulo bentos bentónico 10 2,00 

Exosphaeroma gigas 2 Conector de módulo bentos bentónico 11 2,00 
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Tanaidacea 2 Conector de módulo bentos bentónico 7 2,00 

Oligochaeta 2 Especialista de módulo bentos bentónico 5 2,00 

Laevilitorina caliginosa 2 Conector de módulo bentos bentónico 15 2,09 

Terebellidae 2 Conector de módulo bentos bentónico 8 2,11 

Gammaridea 2 Especialista de módulo zooplancton bentónico 28 2,13 

Cirratulidae 2 Especialista de módulo bentos bentónico 6 2,15 

Ostracoda 2 Conector de módulo zooplancton bentopelágico 27 2,20 

Nereididae 2 Especialista de módulo bentos bentónico 19 2,32 

Glabraster antarctica 2 Especialista de módulo bentos bentónico 7 2,40 

Hydrozoa 2 Conector de módulo bentos bentónico 26 2,65 

Glyceridae 2 Especialista de módulo bentos bentónico 7 2,77 

Polynoidae 2 Especialista de módulo bentos bentónico 21 2,85 

Nemertea 2 Conector de módulo bentos bentónico 22 2,87 

Patagonotothen cornucola 2 Conector de módulo peces bentónico 23 3,20 

Paranotothenia magellanica 2 Conector de módulo peces bentopelágico 14 3,28 

Harpagifer bispinis 2 Conector de módulo peces bentónico 15 3,30 

Fresh detritus 3 Conector de módulo nodo no vivo bentopelágico 45 1,00 

Macroalgae 3 Conector de módulo taxón basal bentónico 21 1,00 

Phytoplankton 3 Conector de módulo taxón basal pelágico 42 1,00 

Blidingia minima 3 Especialista de módulo taxón basal bentónico 1 1,00 

Cladophora sp. 3 Especialista de módulo taxón basal bentónico 6 1,00 

Codium sp. 3 Especialista de módulo taxón basal bentónico 3 1,00 

Derbesia sp. 3 Especialista de módulo taxón basal bentónico 1 1,00 

Ulothrix sp. 3 Especialista de módulo taxón basal bentónico 1 1,00 

Bryozoa 3 Conector de módulo bentos bentónico 14 2,00 

Bivalvia 3 Especialista de módulo bentos bentónico 19 2,00 

Calliostoma nudum 3 Especialista de módulo bentos bentónico 7 2,00 

Chthamalus sp. 3 Especialista de módulo bentos bentónico 4 2,00 

Eurhomalea exalbida 3 Especialista de módulo bentos bentónico 2 2,00 

Fissurella oriens 3 Especialista de módulo bentos bentónico 4 2,00 

Gaimardia trapesina 3 Especialista de módulo bentos bentónico 8 2,00 

Hiatella arctica 3 Especialista de módulo bentos bentónico 7 2,00 

Margarella violacea 3 Especialista de módulo bentos bentónico 13 2,00 

Membranipora isabelleana 3 Especialista de módulo bentos bentónico 10 2,00 

Nacella mytilina 3 Especialista de módulo bentos bentónico 5 2,00 

Notobalanus flosculus 3 Especialista de módulo bentos bentónico 4 2,00 

Pareuthria fuscata 3 Especialista de módulo bentos bentónico 7 2,00 

Plaxiphora sp. 3 Especialista de módulo bentos bentónico 5 2,00 

Serpulidae 3 Especialista de módulo bentos bentónico 7 2,00 

Spirorbinae 3 Especialista de módulo bentos bentónico 8 2,00 

Zooplancton 3 Conector de módulo zooplancton bentopelágico 42 2,02 

Fissurella picta 3 Especialista de módulo bentos bentónico 13 2,13 

Crepipatella dilatata 3 Especialista de módulo bentos bentónico 9 2,15 

Mytilus edulis chilensis 3 Especialista de módulo bentos bentónico 21 2,16 

Ascidiacea 3 Especialista de módulo bentos bentónico 8 2,16 

Aulacomya atra 3 Especialista de módulo bentos bentónico 15 2,20 

Cirripedia 3 Especialista de módulo bentos bentónico 6 2,25 



 Comparación topológica 

58 

Perumytilus purpuratus 3 Especialista de módulo bentos bentónico 8 2,25 

Notochthamalus scabrosus 3 Especialista de módulo bentos bentónico 7 2,34 

Halicarcinus planatus 3 Conector de módulo bentos bentónico 26 2,42 

Pseudechinus magellanicus 3 Conector de módulo bentos bentónico 45 2,58 

Tonicia sp. 3 Especialista de módulo bentos bentónico 6 2,67 

Pagurus comptus 3 Conector de módulo bentos bentónico 27 2,85 

Arbacia dufresnii 3 Especialista de módulo bentos bentónico 23 2,85 

Acanthocyclus albatrossis 3 Conector de módulo bentos bentónico 11 2,89 

Paralomis granulosa 3 Especialista de módulo bentos bentónico 26 3,16 

Peltarion spinosulum 3 Especialista de módulo bentos bentónico 25 3,16 

Trophon geversianus 3 Especialista de módulo bentos bentónico 16 3,19 

Lithodes santolla 3 Especialista de módulo bentos bentónico 30 3,22 

Eurypodius latreillii 3 Especialista de módulo bentos bentónico 25 3,23 

Anasterias antarctica 3 Especialista de módulo bentos bentónico 39 3,25 

Asterina fimbriata 3 Especialista de módulo bentos bentónico 14 3,26 

Cosmasterias lurida 3 Especialista de módulo bentos bentónico 25 3,31 

Ulva sp. 4 Conector de módulo taxón basal bentónico 17 1,00 

Adenocystis utricularis 4 Especialista de módulo taxón basal bentónico 9 1,00 

Ballia sp. 4 Especialista de módulo taxón basal bentónico 3 1,00 

Bostrychia sp. 4 Especialista de módulo taxón basal bentónico 4 1,00 

Callophyllis pinnata 4 Especialista de módulo taxón basal bentónico 7 1,00 

Ceramium diaphanum 4 Especialista de módulo taxón basal bentónico 8 1,00 

Ceramium sp. 4 Especialista de módulo taxón basal bentónico 5 1,00 

Delesseriaceae 4 Especialista de módulo taxón basal bentónico 3 1,00 

Ectocarpus sp. 4 Especialista de módulo taxón basal bentónico 6 1,00 

Griffithsia sp. 4 Especialista de módulo taxón basal bentónico 1 1,00 

Halopteris sp. 4 Especialista de módulo taxón basal bentónico 4 1,00 

Hincksia sp. 4 Especialista de módulo taxón basal bentónico 2 1,00 

Hymenena sp. 4 Especialista de módulo taxón basal bentónico 1 1,00 

Macrocystis pyrifera 4 Especialista de módulo taxón basal bentónico 21 1,00 

Monostroma sp. 4 Especialista de módulo taxón basal bentónico 1 1,00 

Myriogramme sp. 4 Especialista de módulo taxón basal bentónico 1 1,00 

Nothogenia fastigiata 4 Especialista de módulo taxón basal bentónico 8 1,00 

Rhizoclonium sp. 4 Especialista de módulo taxón basal bentónico 6 1,00 

Scytothamus fasciculatus 4 Especialista de módulo taxón basal bentónico 7 1,00 

Sphacelaria sp. 4 Especialista de módulo taxón basal bentónico 2 1,00 

Trailliella sp. 4 Especialista de módulo taxón basal bentónico 1 1,00 

Ulva rigida 4 Especialista de módulo taxón basal bentónico 7 1,00 

Isopoda 4 Conector de módulo bentos bentónico 41 2,00 

Siphonaria lessonii 4 Especialista de módulo bentos bentónico 18 2,00 

Loxechinus albus 4 Especialista de módulo bentos bentónico 5 2,18 

Polyplacophora 4 Especialista de módulo bentos bentónico 23 2,19 

Nacella deaurata 4 Especialista de módulo bentos bentónico 30 2,27 

Grimothea gregaria 4 Conector de red zooplancton bentopelágico 71 2,37 

Nacella magellanica 4 Conector de módulo bentos bentónico 22 2,43 

Eleginops maclovinus 4 Conector de módulo peces bentónico 42 3,02 

Xymenopsis muriciformis 4 Especialista de módulo bentos bentónico 9 3,21 
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Patagonotothen tessellata 4 Conector de módulo peces bentopelágico 35 3,23 

Austrolycus depressiceps 4 Conector de módulo peces bentónico 17 3,50 
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Resumen 

Comprender la dinámica de las interacciones tróficas es un paso inicial esencial para adquirir una 

comprensión integral de la estructura, funcionamiento y estabilidad de los ecosistemas. En este capítulo, se 

desarrolla, ajusta y aplica un modelo dinámico estocástico de Lotka-Volterra Generalizado con colonización 

para comparar la topología, complejidad y estabilidad dinámica de las redes tróficas de caleta Potter 

(Antártida) y el canal Beagle (Subantártida). Además, se evalúa el efecto de la colonización en la estructura 

y estabilidad dinámica de estas redes. Los resultados revelaron diferencias significativas en la dinámica de 

los dos ecosistemas. La red trófica de caleta Potter se caracteriza por una mayor complejidad, con una 

mayor conectancia tanto topológica como cuantitativa, y muestra una mayor estabilidad dinámica en 

comparación con la red más simple y menos estable del canal Beagle. Estos hallazgos desafían la hipótesis 

de May, que sostiene que la complejidad conduce a la inestabilidad, sugiriendo que, al incorporar 

información más realista y cuantitativa en los modelos de redes tróficas, la complejidad puede promover la 

estabilidad. Esto es consistente con la idea de MacArthur (1955) de que "la complejidad engendra 

estabilidad". Además, aunque ambos ecosistemas muestran coherencia entre su estabilidad topológica y 

dinámica, la mayor complejidad de caleta Potter se correlaciona directamente con una estabilidad dinámica 

superior. Este estudio subraya la necesidad de integrar perspectivas tanto topológicas como dinámicas para 

comprender de manera integral la estabilidad de los ecosistemas frente a las crecientes perturbaciones 

antropogénicas y aquellas asociadas al cambio climático global. 
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1. Introducción 

Las redes tróficas, que describen las relaciones de alimentación entre las especies de un ecosistema, juegan 

un papel crucial en la dinámica y persistencia de las poblaciones. Estas interacciones no solo afectan la 

disponibilidad de recursos y la mortalidad por depredación, sino que también están profundamente 

entrelazadas con procesos ecosistémicos, como la transferencia de materia y energía, estructurando así la 

base funcional de los ecosistemas. 

Tradicionalmente, la investigación sobre redes tróficas ha adoptado un enfoque estático, retratando estas 

redes como una instantánea o como una amalgama en el espacio y tiempo, donde todas las especies están 

presentes e interactuando simultáneamente. Sin embargo, en la naturaleza, estas redes son dinámicas 

espacial y temporalmente, tanto en su riqueza de especies como en su topología, influenciadas por una 

miríada de factores bióticos y abióticos, impactos antropogénicos y eventos estocásticos (De Ruiter et al., 

2005; Poisot et al., 2015). El enfoque estático se debe, principalmente, a la escasez y la dificultad de 

obtención de datos cuantitativos sobre series temporales que indiquen quién se alimenta de quién y a qué 

ritmo. Es así como las preguntas más básicas sobre la relación entre la estructura y la variación y estabilidad 

temporal (dinámica) de las redes tróficas aún permanecen sin respuestas (May, 2009). Sabiendo que la 

arquitectura (topología) de las redes tróficas por sí sola no es suficiente para realizar predicciones confiables 

sobre los efectos de las perturbaciones (Berlow et al., 2009; Montoya et al., 2009), la exploración de la 

dinámica de las especies y sus interacciones es crucial para predecir con mayor precisión la respuesta de 

los ecosistemas. 

Modelos teóricos han sido fundamentales para estudiar la dinámica de las redes tróficas. Sin embargo, el 

espacio de modelos de simulación y parámetros es vasto y complejo, por lo que investigadores han tenido 

que recurrir a extensas simulaciones numéricas para abordar el problema (por ej., Brose et al., 2006; Sailley 

et al., 2013; Grilli et al., 2017), dejando un gran margen de incertidumbre en las predicciones teóricas 

(Barbier et al., 2018). Para abordar esta complejidad, aparecieron recientemente enfoques novedosos, 

inspirados por avances en bioinformática, que parten de la premisa de que los ecosistemas complejos y 

diversos existen, y luego caracterizan las interacciones que podrían llevar a tal configuración (Gellner et al., 

2023). De esta manera, consideran restricciones biológicas y energéticas realistas de las interacciones 

depredador−presa, proporcionando un marco teórico y práctico robusto para entender la dinámica de los 

ecosistemas. Además, Barbier y colegas (2018) comprobaron que muchos modelos dinámicos de redes 

exhiben un comportamiento genérico predecible a partir de unos pocos parámetros emergentes, que 

controlan el funcionamiento y la estabilidad de los ecosistemas, especialmente cuando el número de 

especies es alto. Esta robustez permite reducir el espacio de posibilidades, y facilita el ajuste y la predicción. 

El objetivo de este capítulo es evaluar y comparar la relación entre la complejidad y la estabilidad 

dinámica de las redes tróficas de los ecosistemas antárticos (caleta Potter) y subantárticos (canal 

Beagle). Para ello, se desarrolló un modelo estocástico de Lotka-Volterra Generalizado (LVG) con 

colonización (ver Sección 2.1 de este Capítulo). Además, se analizó cómo la tasa de colonización influye 
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en la complejidad y estabilidad dinámica de las redes mediante simulaciones bajo distintos escenarios de 

colonización. Se espera que los resultados se alineen con los obtenidos en la comparación topológica y 

muestren que la mayor complejidad estructural de la red trófica del canal Beagle le confiere menor 

estabilidad dinámica, en comparación con la estructura más simple pero más estable dinámicamente de 

caleta Potter. 

2. Materiales & métodos 

2.1. Modelo dinámico estocástico de Lotka−Volterra Generalizado con colonización 

Descripción del modelo 

La manera más sencilla de simular matemáticamente las dinámicas de una comunidad de especies que 

interactúan es mediante el modelo de Lotka−Volterra Generalizado (LVG). El mismo describe la tasa de 

cambio en el tiempo de la densidad o biomasa de una población de una especie 𝑖 (𝑁𝑖) de la siguiente manera: 

𝑑𝑁𝑖

𝑑𝑡
= 𝑁𝑖 (𝑟𝑖 + ∑ 𝑎𝑖𝑗𝑁𝑗

𝑆

𝑗=1

) 

Donde 𝑆 es la diversidad del sistema, 𝑟𝑖 es la tasa intrínseca de crecimiento de la especie 𝑖, y 𝑎𝑖𝑗  es el 

coeficiente de interacción, que representa el efecto per cápita de la especie 𝑗 en el crecimiento de especie 𝑖 

y el signo determina el tipo de interacción. Dado que en esta tesis nos centramos en las interacciones 

tróficas, la especie 𝑗 es consumidora de la especie 𝑖, entonces 𝑎𝑖𝑗 = −𝑒𝑗𝑎𝑖𝑗  dónde 𝑒𝑗 es la eficiencia 

ecológica, que representa la fracción de biomasa perdida debido a la asimilación y la ineficiencia de la 

producción (Emmerson & Raffaelli, 2004). 

A este modelo básico de ecología se le incorporó la teoría trófica de biogeografía de islas (Gravel et al., 

2011). Esta teoría explica que la riqueza de especies en una comunidad es el resultado de un equilibrio 

dinámico entre los procesos de colonización y extinción, los cuales están influenciados por el área que 

abarca la comunidad local y, además, por las interacciones ecológicas, en particular, las tróficas. De esta 

manera, se definió un modelo de ensamblaje que supone que una comunidad local es una muestra aleatoria 

de especies extraídas de una metacomunidad. La metacomunidad, en esta caso, está definida por la red 

trófica que contiene todas las potenciales interacciones tróficas entre especies, que llamaremos metared 

(Poisot et al., 2012), y son las redes tróficas de caleta Potter (110 especies y 649 interacciones tróficas) y 

canal Beagle (145 especies y 1115 interacciones tróficas) descritas en el Capítulo 2. 

En este modelo, como en el de biogeografía de islas (R. H. MacArthur & Wilson, 1967), las especies pueden 

migrar, con una tasa de colonización 𝑐, desde la metared hacia la comunidad o red local y establecer las 

interacciones tróficas especificadas en la metared, y pueden extinguirse localmente con una probabilidad 

definida 𝑒. Además, se agrega la extinción debido a la ausencia de presas en la red local, llamada extinción 



 Comparación dinámica 

64 

secundaria 𝑠𝑒, y solo aplica a especies no basales, ya que necesitan presas para sobrevivir. Cuando una 

especie se extingue localmente puede producir extinciones secundarias moduladas por la probabilidad 𝑠𝑒 

(Saravia et al., 2022). 

De esta manera, el modelo determinístico LVG queda definido incorporando la tasa de colonización: 

𝑑𝑁𝑖

𝑑𝑡
= 𝑁𝑖 (𝑟𝑖 + ∑ 𝑎𝑖𝑗𝑁𝑗

𝑆

𝑗=1

) + 𝑐𝑖 

 

Para representar la variabilidad estocástica (aleatoria) introducida por factores ambientales en la dinámica 

poblacional de las especies de las redes tróficas, se aplicaron procesos de Markov de un paso, que permite 

especificar las tasas de transición para que la población de cada especie 𝑖 aumente o disminuya 1 (Black & 

McKane, 2012). A partir de estas tasas de transición, se puede construir una ecuación maestra multivariada 

para describir la evolución temporal de la densidad de probabilidad de la población de 𝑆 especies 𝑛 =

(𝑁1, … , 𝑁𝑆). Las soluciones analíticas a la ecuación maestra generalmente no son factibles, lo que requiere 

el uso de simulaciones estocásticas para la exploración. Si bien existe un método exacto para esto (D. T. 

Gillespie, 1976), resulta demasiado lento para sistemas con muchas poblaciones y un gran número de 

individuos. Por lo tanto, se aplicó el método de aproximación del salto 𝜏 (D. T. Gillespie, 2001), el cual 

supone que las tasas de transición 𝑇 son la realización de una variable aleatoria de Poisson con una tasa que 

depende de la suma de eventos para cada especie en un pequeño intervalo de tiempo 𝜏. 

𝑇𝑖 = 𝑁𝑖(𝑟𝑖 + ∑ 𝑎𝑖𝑗𝑁𝑗) + 𝑐𝑖

𝑆

𝑗=1

 

𝑖~Poisson(𝑇𝑖 τ) 

Para simular el modelo se extrae un número aleatorio ∆𝑖 con la distribución especificada, como este valor 

es siempre positivo se debe sumar o restar individuos a la población de acuerdo al signo de la tasa. De esta 

manera, si 𝑇𝑖 > 0 entonces 𝑁𝑖(𝑡 + 𝜏) = 𝑁𝑡(𝑡) + ∆𝑖; y si 𝑇𝑖 < 0 entonces 𝑁𝑖(𝑡 + 𝜏) = 𝑁𝑖(𝑡) − ∆𝑖. 

Ajuste del modelo 

Para realizar el ajuste del modelo, se empleó el método de Computación Bayesiana Aproximada (ABC) 

(Csilléry et al., 2010). ABC permite inferir los parámetros de un modelo de tal manera que pueda generar 

conjuntos de datos artificiales que se asemejen lo más posible a los datos reales observados. El 

procedimiento se desarrolla en tres repetitivos: 

1) Generación de parámetros aleatorios 
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Los valores de fuerza de interacción (𝑎𝑖𝑗 , para 𝑖 ≠ 𝑗) fueron seleccionados aleatoriamente de una 

distribución gamma (asimétrica), de manera tal que existan pocos enlaces fuertes y muchos débiles, 

fenómeno descrito para redes tróficas (Wootton & Stouffer, 2016; Gellner & McCann, 2016). 

Las tasas de colonización específicas de cada especie 𝑖 se determinan en función del nivel trófico (McCann 

et al., 2005; Rooney et al., 2008), como 𝑐𝑖 =
𝑡𝑙𝑖 𝑐

∑ (
𝑡𝑙𝑖

𝑆⁄ )𝑆
𝑖=1

, produciendo un vector de tasas de colonización con 

un promedio 𝑐. De esta manera, las especies con mayor probabilidad de colonización son las especies 

basales. 

Para las tasas intrínsecas de crecimiento (𝑟𝑖) se utilizó una estimación a partir de datos empíricos sobre la 

esperanza de vida máxima de cada especie, utilizando la fórmula 𝑟𝑖 =
1

𝑒𝑠𝑝𝑒𝑟𝑎𝑛𝑧𝑎 𝑑𝑒 𝑣𝑖𝑑𝑎
 (Metcalfe & 

Monaghan, 2003). Este parámetro toma valores entre 0 y 1, siendo negativos para los consumidores. 

La autorregulación de las especies (𝑎𝑖𝑖), tanto basales como consumidoras, se tomaron aleatoriamente de 

una distribución uniforme. Estos coeficientes tienen límites superiores distintos para especies basales y 

consumidores, pero siempre son menores que 1. 

2) Simulación del modelo 

Se utilizó el conjunto de parámetros generados por ABC para simular el modelo. En este caso, se realizaron 

40.000 simulaciones. 

3) Cálculo de estadísticas resumen del modelo 

Para evaluar la similitud entre las simulaciones y los datos observados, se utilizó la distancia euclidiana 

simple entre el número de especies (𝑆) y la conectividad (𝐶) del modelo (𝑆𝑚, 𝐶𝑚,) y la red empírica (𝑆𝑒, 

𝐶𝑒): 

𝑑𝑖𝑠𝑡𝑎𝑛𝑐𝑖𝑎 = √(𝑆𝑚 − 𝑆𝑒)2 + (𝐶𝑚 − 𝐶𝑒)2 

Para asegurarnos que las simulaciones que se asemejen suficientemente a los datos observados, se 

seleccionó el 1% con la menor distancia euclidiana. Utilizando los valores medios de los parámetros 

obtenidos en estas simulaciones, se repitieron los pasos 2 y 3. Este procedimiento se realizó cuatro veces, 

que fue cuando los valores paramétricos alcanzaron el equilibrio, es decir, cuando los parámetros ya no 

cambiaban significativamente en relación con la simulación previa. 
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Tabla 3.1. Rango de valores mínimos y máximos utilizados para el muestreo aleatorio de los parámetros 

en el ajuste ABC en las cuatro corridas del modelo estocástico LVG con colonización para 

ambos ecosistemas. 

Parámetros Mínimo Máximo 

Fuerza interacción (𝑎𝑖𝑗) 0.00001 0.1 

SD fuerza interacción 0.00001 0.3 

Tasa colonización (𝑐𝑖) 0.00001 0.9 

Autorregulación (𝑎𝑖𝑖) 

Basales 

Consumidores 

 

0.0001 

0.0001 

 

0.001 

0.1 

Modelo final 

Para el modelo final estocástico LVG con colonización se utilizaron los valores paramétricos obtenidos por 

ABC y estimados a partir de datos empíricos (Tabla 3.2). Las simulaciones se ejecutaron durante 300 pasos 

de tiempo. Los valores de 𝑆𝑚 y 𝐶𝑚 se calcularon como promedio de los últimos 100 pasos de tiempo. Solo 

se consideraron especies con un promedio 𝑁𝑖 > 4 para excluir especies que colonizan rápidamente y luego 

se extinguen. 

Tabla 3.2. Valores de los parámetros del modelo estocástico LVG con colonización para caleta Potter y 

canal Beagle. 

Parámetros Caleta Potter Canal Beagle 

Fuerza interacción (𝑎𝑖𝑗) 0.0186 0.0129 

SD fuerza interacción 0.226 0.190 

Tasa colonización (𝑐𝑖) 0.783 0.828 

Tasa de crecimiento (𝑟𝑖) 

Basales 

Consumidores 

 

1 𝐸𝑉⁄  

− 1 𝐸𝑉⁄  

 

1 𝐸𝑉⁄  

− 1 𝐸𝑉⁄  

Autorregulación (𝑎𝑖𝑖) 

Basales 

Consumidores 

0.000017 

0.00683 

0.0000385 

0.00349 
EV = esperanza de vida máxima de las especies. 

2.2. Propiedades de las redes tróficas 

Complejidad 

Se analizaron diversas métricas topológicas derivadas de las redes simuladas y se las compararon con las 

métricas de las redes tróficas empíricas. Entre las métricas calculadas se incluyen: número de especies, 

número de interacciones, conectancia, nivel trófico medio, y omnivoría (definidas en el Capítulo 2). Se 

contrastaron gráficamente el número de especies y de interacciones de redes empíricas y simuladas para 

evaluar el ajuste del modelo. 
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Se introduce una nueva métrica que sirve como complemento teórico de la información que proporciona la 

conectancia topológica tradicional (𝐶), la conectancia cuantitativa (𝑪𝒒) (Ulanowicz & Wolff, 1991; 

Bersier et al., 2002). Mientras la conectancia topológica considera que todas las interacciones tróficas son 

igualmente importantes en la red, 𝐶𝑞 asigna peso a los nodos (especies) mediante el índice de entropía de 

Shannon, en función tanto de la cantidad como de la magnitud de sus interacciones. De esta manera, para 

calcular 𝐶𝑞, se utiliza la fórmula de Shannon que describe la diversidad en los pesos de los flujos (𝐹𝑖𝑗 ≠ 0): 

𝐻 = − ∑ (
𝐹𝑖𝑗

𝐹
) 𝑙𝑛 (

𝐹𝑖𝑗

𝐹
)

𝑖,𝑗
𝑖≠𝑗

 

donde 𝐹 es la suma total de los flujos y 𝐹𝑖𝑗es el flujo entre el recurso 𝑖 y el consumidor 𝑗. Luego, se calcula 

el promedio del índice de información mutua, 𝐴: 

𝐴 =  ∑ (
𝐹𝑖𝑗

𝐹
) 𝑙𝑛 (

𝐹𝑖𝑗𝐹

∑ 𝐹𝑖𝑘 ∑ 𝐹𝑚𝑗𝑚𝑘

)
𝑖,𝑗

𝑖≠𝑗

 

Estas medidas se utilizan para calcular la "conectancia efectiva por nodo", 𝑚 (Ulanowicz, 1997). 

𝑚 = 𝑒𝑥𝑝 (
𝐻 − 𝐴

2
) 

Finalmente, la conectancia cuantitativa, 𝐶𝑞 se obtiene dividiendo 𝑚 por el número de especies 𝑆. 

𝐶𝑞 =
𝑚

𝑆
 

Para ilustrar la utilidad de 𝐶𝑞, consideremos una red trófica como un conducto para el flujo de energía. 

Supongamos que cuando una unidad de energía llega a un nodo específico, la probabilidad de que atraviese 

cualquier enlace hacia otros nodos es proporcional al flujo de ese enlace. Los nodos que presentan 

numerosos enlaces de flujos similares se describen como de “alta entropía”, ya que introducen mayor 

incertidumbre en el camino de la energía a través de la red. Por el contrario, los nodos con menos enlaces 

o con flujos muy desiguales aportan menos incertidumbre, ya que la energía tiende a fluir principalmente a 

través de uno de los pocos enlaces fuertes. Por lo tanto, en el cálculo de 𝐶𝑞 se asigna mayor importancia a 

los nodos de alta entropía en comparación con los de baja entropía. Un nodo alcanza la máxima entropía 

cuando todos sus enlaces entrantes y salientes tienen la misma ponderación, similar a la red no ponderada 

utilizada para calcular la conectividad topológica. En consecuencia, 𝐶𝑞 alcanza su valor máximo y equivale 

a 𝐶 cuando todos los enlaces tienen el mismo peso, y es menor en caso contrario (Ulanowicz, 2004; 

Fahimipour & Hein, 2014). 
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Estabilidad dinámica 

Para evaluar y comprar la estabilidad dinámica de los ecosistemas modelados, se calcularon las siguientes 

métricas basadas en los últimos 100 pasos de tiempo de cada simulación: 

− Variabilidad del número de especies (𝒗𝑺): determinada como la desviación estándar en el 

número de especies, normalizada por el número máximo de especies observadas en los datos 

empíricos. Esta métrica evalúa la volatilidad en la composición de especies. 

− Variabilidad de la abundancia de las especies (𝒗𝑨): calculada como el coeficiente de variación 

de la abundancia total. Esto proporciona una medida normalizada de cómo fluctúa la abundancia 

total de las especies a lo largo del tiempo. 

En términos generales, la variabilidad es considerada una medida negativa de estabilidad, es decir, cuanto 

menor es la variabilidad, mayor la estabilidad, y viceversa (McCann, 2000). Además, se calculó: 

− Permanencia de las especies: definida como el número medio de especies presentes durante los 

últimos 100 pasos de tiempo, escalado por el número máximo de especies. Esto cuantifica la 

estabilidad dinámica en la composición de especies y es una medida directa de estabilidad (Law 

& Morton, 1993, 1996; McCann, 2000). 

2.3. Influencia de la colonización 

Para evaluar la influencia de la colonización en la complejidad y estabilidad dinámica de las redes tróficas 

de caleta Potter y canal Beagle, se llevaron a cabo simulaciones utilizando el modelo estocástico GLV con 

colonización descrito en secciones anteriores. Se realizaron múltiples simulaciones variando los niveles de 

colonización en cada una. Los parámetros de fuerza de interacción, desviación estándar de la fuerza de 

interacción, así como los coeficientes de autorregulación para especies basales y consumidores, se 

mantuvieron de acuerdo a los valores obtenidos por el ajuste con ABC. Para cada red, se simularon 

escenarios con tasas de colonización del 0.8 (valor obtenido por el ajuste con ABC), 0.5, 0.2 y 0.05, 

ejecutando 100 simulaciones por escenario. 

2.4. Análisis de datos 

Debido a que el gran número de simulaciones provoca que todas las pruebas estadísticas tradicionales den 

significativos valores de p (<0.05), para evaluar las diferencias entre las métricas de estructura y estabilidad 

dinámica obtenidas del modelo estocástico GLV con colonización para caleta Potter y el canal Beagle, se 

el cálculo de la proporción de las diferencias entre las distribuciones de las métricas. Si las distribuciones 

de las diferencias se centran en cero, es decir, presentan igual proporción de diferencias positivas que 

negativas, indica una alta similitud entre los valores obtenidos para cada ecosistema. A medida que las 

distribuciones se desvían de cero y se hacen más asimétricas entre la proporción de diferencias positivas y 

negativas, las diferencias entre los ecosistemas se vuelven más pronunciadas. Se consideró diferencias 
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significativas cuando se encontraron más del 80% de diferencias en la distribución de las métricas entre 

ecosistemas. 

Todos los análisis, simulaciones y gráficos se realizaron en R versión 4.0.3 (R Core Team, 2024), utilizando 

el paquete de R ‘meweasmo’ para el ajuste del modelo con ABC (Saravia, 2024a) y 'multiweb' para el cálculo 

de las métricas de las redes (Saravia, 2024b). 

El código fuente y los datos que respaldan los hallazgos de este estudio están disponibles abiertamente en 

GitHub en https://github.com/123iamela/dynamic-fw-comparison. 

3. Resultados 

3.1. Complejidad 

Las redes simuladas con el modelo estocástico de LVG con colonización, en la mayoría de los casos, 

presentaron número de especies e interacciones por debajo de su contraparte empírica (Figura 3.1.a), lo 

cual se refleja a su vez en su conectancia (Figura 3.1.b). Los demás índices topológicos, como el nivel 

trófico medio y la omnivoría (Figura 3.1.c y d), presentaron el mismo patrón. En todos los casos, se 

mantiene la relación observada en el análisis topológicos entre las redes, donde el canal de Beagle presenta 

mayores valores medios que caleta Potter en todas las métricas, a excepción de la conectancia, que es mayor 

para la red del ecosistema antártico en el modelo dinámico (Figura 3.1). Todas las métricas topológicas 

presentaron diferencias de más del 90% en la distribución entre ecosistemas (Tabla 3.1). La distribución de 

la conectancia cuantitativa (𝐶𝑞) fue significativamente (mayor al 80%) distinta entre los ecosistemas, siendo 

menor para el canal de Beagle que para caleta Potter (Figura 3.2, Tabla 3.1). 

Tabla 3.1.  Proporción de la diferencias positivas y negativas entre las distribuciones de las métricas 

topológicas y estabilidad dinámica obtenidas por el modelo estocástico GLV con 

colonización para caleta Potter y el canal Beagle. * Indica diferencias mayores al 80% en la 

distribución de las métricas entre ecosistemas. 

Métrica Proporción 

negativa – positiva 

Complejidad  

Número de especies (𝑆) 1.00 – 0.00 * 
Número de interacciones (𝐿) 1.00 – 0.00 * 
Conectancia (𝐶) 0.07 – 0.93 * 
Nivel trófico medio 1.00 – 0.00 * 
Omnivoría 0.97 – 0.03 * 
Conectancia cuantitativa (𝐶𝑞) 0.00 – 1.00 * 
Estabilidad dinámica  

Variabilidad en el número de especies 0.59 – 0.41 
Variabilidad en la abundancia 0.13 – 0.87 * 
Permanencia 0.59 – 0.41 

https://github.com/123iamela/dynamic-fw-comparison
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Figura 3.1.  Índices topológicos de las redes simuladas con el modelo estocástico de LVG con 

colonización para las redes tróficas de caleta Potter (verde) y canal Beagle (violeta). (a) 

Gráfico del número de especies e interacciones, donde cada punto representa los valores de 

las métricas calculados a partir de las simulaciones y las elipses el intervalo de confianza del 

95% basado en una distribución t multivariada. Histogramas de frecuencia de (b) conectancia 

topológica, (c) el nivel trófico medio y (d) la omnivoría calculadas de las redes simuladas. 

Las líneas punteadas representan el valor mediano de los índices topológicos de las 

simulaciones. Los * en el eje x indican los valores empíricos de los índices topológicos, 

obtenidos en el Capítulo 2 de esta tesis. Se encontraron diferencias mayores al 80% en la 

distribución de todas las métricas analizadas entre ecosistemas. 

 

Figura 3.2.  Histogramas de frecuencia de conectancia cuantitativa (𝐶𝑞) calculadas a partir de las redes 

simuladas con el modelo estocástico de LVG con colonización para las redes tróficas de caleta 
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Potter (verde) y canal Beagle (violeta). Las líneas punteadas representan el valor mediano de 

los índices en las simulaciones. Se encontraron diferencias mayores al 80% en la distribución 

de ambas métricas analizadas entre ecosistemas. 

3.2. Estabilidad dinámica 

Al analizar la estabilidad dinámica de las simulaciones del modelo estocástico LVG con colonización, se 

encontraron solo diferencias en la distribución de la variabilidad en la abundancia de las especies, 

exhibiendo la red trófica de caleta Potter un mayor valor para esta métrica que la red trófica del canal Beagle 

(Figura 3.3.b, Tabla 3.1). Sin embargo, tanto la variabilidad en el número como la permanencia de las 

especies presentó proporciones de diferencias positivas y negativas muy similares, sugiriendo una alta 

similitud entre los valores de estas métricas obtenidos para los ecosistemas (Figura 3.3.a y c, Tabla 3.1). 

 

Figura 3.3.  Índices de estabilidad temporal de las redes simuladas con el modelo estocástico de LVG con 

colonización para las redes tróficas de caleta Potter (verde) y canal Beagle (violeta). 

Histogramas de frecuencia de (a) la variabilidad del número de especies, (b) el logaritmo de 

la variabilidad de la abundancia y (c) la permanencia de especies. Las líneas punteadas 

representan el valor mediano de los índices en las simulaciones. Se encontraron diferencias 

mayores al 80% en la distribución de la variabilidad de la abundancia entre ecosistemas. 
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3.3. Influencia de la colonización 

Los escenarios de colonización influyeron de manera diversa en la complejidad y estabilidad dinámica de 

las redes tróficas del canal Beagle y la caleta Potter, según el modelo estocástico de LVG. Todas las métricas 

topológicas (número de especies e interacciones, conectancia, nivel trófico medio y omnivoría) aumentaron 

con los crecientes niveles de tasa de colonización (Figura A.3.1). 

 

Figura 3.4.  Efecto de la tasa de colonización en la complejidad y la estabilidad dinámica de las redes 

tróficas de caleta Potter (verde) y canal Beagle (violeta). Gráficos de caja para (a) la 

conectancia cuantitativa (𝐶𝑞), (b) la variabilidad del número de especies (𝑣𝑆), (c) la 

variabilidad de la abundancia de las especies (𝑣𝐴) y (d) la permanencia de especies según 

tasas de colonización de 0.05, 0.2, 0.5 y 0.8. Los valores 0.8, 0.5 y 0.2, ubicados arriba o 

abajo de los gráficos de caja, indican proporciones de las diferencias significativas (mayor al 

80%) en la distribución métricas para el nivel de tasa de colonización, comparadas con las 

tasas correspondientes de 0.8, 0.5 y 0.2. 

La tasa de colonización, especialmente a niveles bajos (0.05 y 0.2), tuvo un impacto significativo en la 

conectancia cuantitativa (𝐶𝑞), mostrando una relación positiva entre estas variables (Figura 3.4.a, Tabla 3.2 

y 3.3). En general, la variabilidad en el número (𝑣𝑆) y la abundancia (𝑣𝐴) de especies tendió a disminuir 

significativamente con el aumento de la colonización (Figura 3.4.b y c, Tabla 3.2 y 3.3). En el canal Beagle, 
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la disminución en la variabilidad del número de especies fue significativa en todos los niveles de 

colonización, mientras que en la caleta Potter sólo se observó a niveles bajos de colonización (0.05) (Figura 

3.4.b). Por otro lado, la variabilidad en la abundancia de especies mostró una disminución significativa en 

todos los niveles de colonización en la red antártica, pero sólo en el nivel de 0.05 en la red subantártica 

(Figura 3.4.c). Finalmente, la permanencia de especies aumentó significativamente con la tasa de 

colonización en ambos ecosistemas (Figura 3.4.d, Tabla 3.2 y 3.3). 

Tabla 3.2.  Proporción de las diferencias positivas (P > 0) y negativas (P < 0) entre las distribuciones de 

las distintas tasas de colonización para la conectancia cuantitativa (𝐶𝑞), la variabilidad en el 

número de especies (𝑣𝑆), la variabilidad en la abundancia de las especies (𝑣𝐴) y la 

permanencia de especies obtenidas por el modelo estocástico GLV con colonización para el 

canal Beagle. * Indica diferencias mayores al 80% en la distribución entre los niveles de 

migración. 

Métrica 

Tasa de colonización 

0.8 0.5 0.2 

0.05 0.2 0.5 0.05 0.2 0.05 

Proporción negativa – positiva 

𝐶𝑞 0.99 – 1.00 * 0.00 – 1.00 * 0.24 – 0.76 0.00 – 1.00 * 0.04 – 0.96 * 0.00 – 1.00 * 

𝑣𝑆 1.00 – 0.00 * 1.00 – 0.00 * 0.83 – 0.17 * 1.00 – 0.00 * 0.94 – 0.06 * 0.98 – 0.02 * 

𝑣𝐴 0.88 – 0.12 * 0.56 – 0.44 0.44 – 0.56 0.87 – 0.13 * 0.62 – 0.38 0.78 – 0.22 

Permanencia 0.00 – 1.00 * 0.00 – 1.00 * 0.13 – 0.80 * 0.00 – 1.00 * 0.00 – 1.00 * 0.00 – 1.00 * 

Tabla 3.3.  Proporción de las diferencias positivas (P > 0) y negativas (P < 0) entre las distribuciones de 

las distintas tasas de colonización para la conectancia cuantitativa (𝐶𝑞), la variabilidad en el 

número de especies (𝑣𝑆), la variabilidad en la abundancia de las especies (𝑣𝐴) y la 

permanencia de especies obtenidas por el modelo estocástico GLV con colonización para 

caleta Potter. * Indica diferencias mayores al 80% en la distribución entre los niveles de 

migración. 

Métrica 

Tasa de colonización 

0.8 0.5 0.2 

0.05 0.2 0.5 0.05 0.2 0.05 

Proporción negativa - positiva 

𝐶𝑞 0.00 – 1.00 * 0.00 – 1.00 * 0.28 – 0.72 0.00 – 1.00 * 0.01 – 0.99 * 0.00 – 1.00 * 

𝑣𝑆 0.83 – 0.17 * 0.60 – 0.40 0.56 – 0.44 0.79 – 0.21 0.63 – 0.37 0.75 – 0.25 

𝑣𝐴 1.00 – 0.00 * 1.00 – 0.00 * 0.91 – 0.09 * 1.00 – 0.00 * 0.99 – 0.01 * 0.35 – 0.65 

Permanencia 0.00 – 1.00 * 0.00 – 1.00 * 0.14 – 0.78 0.00 – 1.00 * 0.00 – 1.00 * 0.00 – 1.00 

4. Discusión 

El análisis comparativo de la dinámica de las redes tróficas de caleta Potter (Antártida) y el canal Beagle 

(Subantártida) utilizando un modelo estocástico de Lotka−Volterra Generalizado con colonización reveló 

diferencias significativas entre estos ecosistemas, con importantes consecuencias para su estabilidad. Sin 

embargo, en contraposición a la hipótesis inicial y a los resultados obtenidos en la comparación topológica 
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del Capítulo 2 de esta tesis, la red trófica subantártica mostró ser menos compleja, en términos de estructura 

cuantitativa, y menos estable dinámicamente, que la red antártica más compleja y estable. 

4.1. Robustez del modelo 

El modelo estocásticos de Lotka–Volterra Generalizado con colonización aplicado en este Capítulo, aunque 

simple, incorpora la variabilidad poblacional de las especies y potenciales modificaciones en las 

interacciones entre estas, proporcionando un marco sólido para la evaluación de la resiliencia de las redes 

tróficas frente a perturbaciones ambientales. Por otro lado, estos modelos puede servir como un paso 

preliminar hacia marcos más complejos que incorporen más información empírica, como por ejemplo la 

fuerza de interacción entre las especies (Pawar et al., 2012), y/o que tengan en cuenta explícitamente las 

respuestas fisiológicas de cada especie a los cambios ambientales (Beauchesne et al., 2021). 

Adicionalmente, puede ser adaptado a cualquier ecosistema con los datos mínimos disponibles. Esto es una 

gran ventaja cuando, como suele ser el caso, carecemos de conocimiento suficiente sobre los valores 

precisos de los parámetros de interacción en redes ecológicas complejas. 

El hecho de que tanto el número de especies como el número de interacciones en las redes simuladas se 

mantengan por debajo de los valores observados empíricamente concuerda con la metodología utilizada 

para construir las redes tróficas. Estas redes se diseñan como una hoja de ruta integral de las interacciones 

potenciales, en lugar de una instantánea de las interacciones actualmente activas (Paine, 1988). Debido a la 

naturaleza dinámica del modelo, que integra la colonización y extinción de especies como elementos 

fundamentales, es coherente que el número de especies en las redes simuladas no supere el de las 

observaciones empíricas, reforzando la validez del modelo. Además, todas las métricas topológicas 

evaluadas (conectancia, nivel trófico medio y omnivoría) se encontraron dentro del rango de los valores 

empíricos (Capítulo 2), lo que respalda aún más la precisión y fiabilidad del modelo. Estas observaciones 

indican que el modelo no solo es robusto en términos de su capacidad para replicar la estructura de las redes 

tróficas, sino que también ofrece una herramienta fiable para entender la dinámica de las interacciones 

ecológicas. 

4.2. Complejidad y estabilidad dinámica 

Las métricas topológicas obtenidas de las redes tróficas simuladas con el modelo dinámico de LVG con 

colonización reflejaron consistentemente las relaciones observadas en el análisis topológico descrito en el 

Capítulo 2. Específicamente, la red del canal Beagle mostró valores superiores en todas las métricas 

(número de especies y de interacciones, nivel trófico medio y omnivoría) comparadas con las de la caleta 

Potter. La única excepción fue la conectancia topológica (𝐶), donde el canal Beagle registró un valor 

significativamente menor en comparación con su contraparte antártica. A pesar de que el análisis previo 

sugería conectancias equivalentes entre ambos ecosistemas, en la comparación con el modelo dinámico se 

observaron diferencias en 𝐶. 
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Una posible explicación para esta discrepancia es que el ecosistema subantártico tiene una mayor 

proporción de especies omnívoras, con un alto grado de conexión y, aún más, su especie clave, que conecta 

la red trófica, ocupa una posición intermedia (como se observó en el Capítulo 2). En las simulaciones, 

cuando estas especies con un alto grado de conexión no logran colonizar o se extinguen de la red local, la 

conectancia de la simulación disminuye, reduciendo el valor promedio de la conectancia en las 

simulaciones dinámicas de este ecosistema. Este contraste entre los resultados topológicos y dinámicos 

resalta la utilidad de emplear análisis dinámicos de las interacciones entre especies para revelar diferencias 

sutiles que no se perciben en el análisis estático (topológico) (Zhao et al., 2016; López et al., 2018; Kortsch 

et al., 2021). 

El valor de conectancia topológica superior para caleta Potter coincide con un valor significativamente más 

alto de la conectancia cuantitativa (𝐶𝑞), sugiriendo una mayor complejidad estructural cualitativa y 

cuantitativa en sus interacciones. En términos prácticos, esto indica la presencia de un mayor número de 

nodos con alta entropía (interacciones de igual magnitud), es decir, una distribución más uniforme de fuerza 

de interacción entre especies en comparación con la red del canal Beagle. Por el contrario, la red trófica 

subantártica sería menos compleja, con una distribución de fuerza interacción más sesgada hacía unos pocos 

fuertes y muchos débiles. Sin embargo, es importarte recordar que una de las restricciones del ajuste del 

modelo dinámico era que las fuerzas de interacciones fueran tomadas de una distribución asimétrica, por lo 

que un menor 𝐶𝑞 indica flujos más o menos asimétricos, pero nunca del todo uniformes. 

Al analizar comparativamente la estabilidad dinámica de las red tróficas modeladas para caleta Potter y el 

canal Beagle, no se observaron diferencias significativas en la variabilidad del número de especies y la 

permanencia, sugiriendo que ambas redes tróficas son similares en términos de la estabilidad temporal en 

la composición de especies. Sin embargo, la diferencia en la variabilidad de la abundancia total de las 

especies, siendo mayor en el ecosistema subantártico que en el antártico, indica que, aunque la composición 

de especies es estable, la cantidad de individuos dentro de esas especies fluctúa de manera distinta y 

significativa entre las dos redes tróficas. Esto sugiere que caleta Potter es más estable dinámicamente, ya 

que la frecuencia y magnitud de las fluctuaciones en el tamaño de la población son más pequeñas (Harrison, 

1979; McCann, 2000). En contraste, la red trófica del canal Beagle sería menos estable, con especies más 

susceptibles a perturbaciones y mayor riesgo de extinción (Pimm & Redfearn, 1988; Lande, 1993; Borrvall 

& Ebenman, 2008). 

Múltiples autores han encontrado una relación positiva entre 𝐶𝑞 y la estabilidad de las redes tróficas, 

desafiando la noción de May (1972, 1973), la cual sostiene que la conectancia restringe la estabilidad 

(Haydon, 2000; Van Altena et al., 2016; Zhao et al., 2016). Además, este hallazgo contrasta con la teoría 

que postula que las redes con distribuciones sesgadas hacia interacciones débiles tienden a ser más estables 

(McCann et al., 1998; Drossel et al., 2004; Bascompte et al., 2005). Van Altena y colegas (2016) sugieren 

que una distribución de la fuerza de interacción excesivamente sesgada hacia interacciones débiles puede 

resultar en una red trófica escasamente conectada, proponiendo la existencia de un óptimo en la asimetría 

de las interacciones. A la luz de esta teoría y en relación con los resultados obtenidos, la red trófica de la 
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caleta Potter sería más compleja y estable, cuando se considera la distribución y fuerza de las interacciones 

entre las especies y la dinámica de estas, en contraste con la red del canal Beagle, menos compleja y menos 

estable. 

Las distribuciones asimétricas de las interacciones tróficas son una propiedad emergente de las 

comunidades con especies omnívoras y generalistas. Estas especies interactúan con muchas otras a través 

de varios niveles tróficos, estableciendo en su mayoría interacciones débiles y unas pocas fuertes 

(Emmerson & Yearsley, 2004; Wootton & Stouffer, 2016). La red trófica del canal Beagle se caracteriza 

por una alta proporción de especies omnívoras, en comparación a la red trófica de caleta Potter, como se ha 

observado tanto en los resultados del modelo dinámico como en el análisis topológico. La omnivoría puede 

tener una influencia positiva o negativa en la estabilidad de las redes alimentarias, dependiendo de la fuerza 

de interacción, aunque valores altos de omnivoría siempre son desestabilizadores (Gellner & McCann, 

2012; Kratina et al., 2012). En este caso, la mayor prevalencia de omnivoría podría ser la responsable, en 

parte, de la distribución más sesgada de la fuerza de interacción y, por ende, la menor conectancia 

cuantitativa, complejidad y estabilidad de la red trófica de este ecosistema. Por otra parte, la mayor 

diversidad de especies del canal Beagle podría estar contribuyendo a aumentar el sesgo en la distribución 

de las fuerzas de interacción (Banašek-Richter et al., 2009) y a reducir su estabilidad dinámica (Borrvall & 

Ebenman, 2008; Kaneryd et al., 2012; Zhao et al., 2016). La presencia de nodos (especies) altamente 

conectados de forma asimétrica disminuye la robustez de las redes tróficas, ya que enfrentan un mayor 

riesgo de extinción, desde un enfoque cuantitativo y dinámico, ya que una especie no puede persistir si 

recibe energía insuficiente, aunque todavía tenga recursos (Zhao et al., 2016). Además, la abundancia de 

interacciones débiles pueden ser perjudiciales para la estabilidad de las redes tróficas, aumentando el tiempo 

de retorno al equilibrio, retrasando la recuperación de los ecosistemas, haciéndolos más susceptible a 

perturbaciones (Emmerson & Yearsley, 2004; Allesina & Tang, 2012). 

4.3. Influencia de la colonización 

Las simulaciones dinámicas del modelo estocástico de LVG bajo distintos escenarios de colonización 

mostraron que, independientemente de las diferencias particulares entre las redes tróficas, todos las métricas 

estructurales aumentaron con la colonización. Este resultado es esperable ya que, en las redes tróficas 

empíricas, se anticipa que una creciente colonización de especies promueva la diversidad e incremente el 

número de interacciones entre ellas. Este proceso conduce a una acumulación vertical de especies e 

interacciones, aumentando el nivel trófico promedio de la red hasta alcanzar un punto de estabilidad (Pillai 

et al., 2011). 

Se observó una relación positiva entre la conectancia cuantitativa y la tasa de colonización, 

independientemente de nivel de colonización y la red trófica. Esto implica que cuando pocas especies 

pueden migrar hacia la red local, la mayoría de los flujos entre las especies presentes son débiles y sólo 

unos pocos fuertes dominan la red trófica y, que a medida que aumenta la tasa de colonización, los flujos 

de energía se distribuyen más uniformemente entre las especies (Boit & Gaedke, 2014). 
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Por otro lado, la variabilidad en el número de especies (𝑣𝑆) y la abundancia de estas (𝑣𝐴) tiende a disminuir 

con el aumento de la colonización, mientras que la permanencia de las especies en la red local aumenta, 

indicando una estabilización en la composición y abundancia de las especies en ambas redes tróficas. 

Interesantemente, esta estabilización parece estar impulsada por una compensación (trade-off) entre 

distintas dimensiones de la estabilidad dinámica (Donohue et al., 2013; Yang et al., 2019). En la red trófica 

de caleta Potter, la composición en el número de especies se estabiliza “rápidamente”. Esto se manifiesta 

en que solo se observan diferencias significativas a niveles bajos de colonización; a medida que la 

colonización aumenta, las diferencias en la composición de especies desaparecen. Sin embargo, la 

abundancia de las especies en esta red requiere niveles más altos de colonización para estabilizarse, lo cual 

se evidencia por diferencias significativas en todos los niveles de colonización. La red trófica del canal 

Beagle presenta el mismo patrón, pero inverso: la variabilidad en el número de especies necesita mayores 

niveles de colonización para estabilizarse, mientras que la abundancia de las especies se estabiliza con 

niveles bajos de colonización. Este análisis muestra que la estabilización en estas redes tróficas estaría 

influenciada por un equilibrio dinámico entre el número de especies y su abundancia, modulada por el grado 

de colonización. 

El estudio del fenómeno de colonización en el ensamblaje de redes tróficas es fundamental para entender 

la dinámica de los ecosistemas, ya que las comunidades ecológicas se forman y se mantienen a través de la 

llegada e integración de nuevas especies. Además, las especies no están en interacción constante; pueden 

migrar, abandonar un área, reducir su abundancia o incluso extinguirse localmente. Esta dinámica es 

especialmente relevante en los ambientes polares, donde cambios en las variables ambientales, como la 

estacionalidad, y el creciente impacto del cambio climático y las perturbaciones antropogénicas, tienen un 

efecto significativo en las especies y sus interacciones. En particular, en caleta Potter, el calentamiento 

global ha provocado un acelerado retroceso glaciar, creando nuevas áreas libres de hielo. Estas áreas 

recientemente expuestas están siendo colonizadas por especies del ecosistema, lo que constituye un 

fenómeno emergente en este entorno polar (Quartino et al., 2013; Lagger et al., 2018). Además, la llegada 

de especies invasoras es un problema creciente en ambientes polares, como en caleta Potter y el canal 

Beagle. Comprender cómo estas especies invasoras pueden alterar las redes de interacciones entre las 

especies preexistentes y, en consecuencia, afectar el funcionamiento del ecosistema, es crucial para el 

desarrollo de estrategias de conservación efectivas. 

4.4. Aportes al debate complejidad-estabilidad 

En la comparación topológica de las redes tróficas de los ecosistemas antárticos y subantárticos estudiados, 

no se encontraron diferencias en la conectancia topológica. Sin embargo, se observaron variaciones en todas 

las demás medidas de estructura y complejidad. Con base en el mayor número de especies, interacciones, 

nivel trófico medio y omnivoría, se concluyó que la red trófica del canal Beagle es más compleja que la de 

la caleta Potter. A pesar de mantener estas características estructurales, al incorporar el análisis de la 

conectancia cuantitativa, que considera no solo la estructura de las interacciones (quién se alimenta de 

quién) sino también cómo se distribuye la fuerza de estas interacciones (con qué intensidad se alimentan), 
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se evidencia que la red trófica del canal Beagle es, en realidad, menos compleja, en términos de conectancia, 

que la de la caleta Potter. 

Estas observaciones plantean la pregunta de cómo se define la complejidad de la estructura de las redes, en 

general, y en particular, de las redes de interacciones depredador-presa. Desde los análisis de May (1972, 

1973), se utiliza la conectancia (topológica) como un descriptor de la complejidad de las redes tróficas y se 

ha vuelto central en los trabajos que debaten la relación entre la complejidad y estabilidad de estas. A pesar 

de ello, se ha observado una contradicción (Landi et al., 2018), o incluso la ausencia de relación (Van 

Altena et al., 2016; Zhao et al., 2016), entre la conectancia topológica y la estabilidad de las redes. Sin 

embargo, May utilizó como medida de complejidad 𝜎√𝐶𝑆 (donde 𝜎 es el desvió estándar de la fuerza de 

interacción, 𝐶 la conectancia y 𝑆 el número de especies). De esta manera, si bien la conectancia topológica 

es un proxy de complejidad, la relación no es lineal. Los resultados obtenidos sugieren que la conectancia, 

calculada a partir de redes binarias, cualitativas y estáticas, no refleja adecuadamente la complejidad de una 

red, y que la utilización de métricas cualitativas (o no-ponderadas) no son suficientes para describir el 

funcionamiento de los ecosistemas (Kortsch et al., 2021). Incluso, muchos autores han argumentado que la 

complejidad topológica por sí sola no afecta la estabilidad (James et al., 2015; Namba, 2015; Grilli et al., 

2016). Es necesaria la incorporación complementaria de información cuantitativa y dinámica en los 

modelos topológicos de redes para describir con mayor precisión la estructura y el funcionamiento de las 

redes tróficas y, aún más, establecer su relación con la estabilidad frente a perturbaciones. 

Por otro lado, en este capítulo, se analizó estabilidad utilizando una medida global, mientras que en la 

comparación topológica se evaluó la estabilidad local de los ecosistemas. Los resultados revelaron que 

ambos enfoques son consistentes entre sí proporcionando evidencia de que la red trófica del ecosistema 

antártico de la caleta Potter es más estable que la del ecosistema subantártico del canal Beagle. Retomando 

el concepto de multidimensionalidad de la estabilidad ecológica (Donohue et al., 2013), estos hallazgos 

resaltan la idea de que los distintos componentes de la estabilidad no son independientes entre sí y que, para 

evaluar adecuadamente la robustez de los ecosistemas frente a las perturbaciones, es necesaria la medición 

de diferentes dimensiones de la estabilidad. 

En resumen y a la luz de los análisis cuantitativos y dinámicos, la red trófica de caleta Potter sería más 

compleja y estable, en contraste con la red del canal Beagle, menos compleja y menos estable. Las 

características estructurales particulares de la red trófica del canal Beagle (mayor diversidad de especies e 

interacciones, nivel trófico medio, omnivoría y distribución más sesgada de la fuerza de sus interacciones) 

la estarían haciendo más susceptible a las perturbaciones, en comparación con caleta Potter. Estos resultados 

establecen una relación positiva entre la complejidad (medida como conectancia cuantitativa) de las redes 

tróficas con la estabilidad en los ecosistemas antárticos y subantárticos. De esta manera, cuestionan la 

noción tradicional de May, y respaldan la idea original propuesta por MacArthur en 1955 de que "la 

complejidad promueve la estabilidad". 

Para confirmar estas conclusiones obtenidas teóricamente a partir de las simulaciones del modelo 

estocástico LVG con colonización, sería necesario estimar la fuerza de las interacciones basándose en 
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relaciones metabólicas y alométricas entre las especies (Pawar et al., 2012). Esto ayudaría a validar los 

resultados y a comprender mejor la complejidad y estabilidad de estos ecosistemas. 

5. Conclusiones 

El estudio de la dinámica de las redes tróficas de caleta Potter (Antártida) y el canal Beagle (Subantártida), 

utilizando un modelo estocástico de Lotka−Volterra Generalizado (LVG) con colonización, reveló 

diferencias significativas en su complejidad y estabilidad dinámica. Contrariamente a la hipótesis inicial y 

a los análisis topológicos (Capítulo 2), la red de caleta Potter mostró una mayor conectancia cuantitativa en 

comparación con la red del canal Beagle, indicando una estructura más compleja y una distribución más 

uniforme de la fuerza de interacción entre sus especies. Esto sugiere que, aunque la red del canal Beagle 

sea más diversa en términos de especies e interacciones, su menor complejidad se ve definida por la 

distribución más sesgada de la fuerza de estas interacciones. En términos de estabilidad dinámica, caleta 

Potter mostró una menor variabilidad en la abundancia total de las especies, lo que la hace más estable que 

el canal Beagle. La mayor proporción de especies omnívoras en el ecosistema subantártico posiblemente 

esté contribuyendo a su menor conectancia cuantitativa, reduciendo así su estabilidad dinámica y capacidad 

de recuperación frente a perturbaciones. 

Adicionalmente, la incorporación de la tasa de colonización en el modelo permitió identificar que este 

factor juega un papel importante en la dinámica de las redes tróficas y cómo diferentes medidas de 

estabilidad pueden compensarse para obtener la estabilidad general del sistema. En general, la colonización 

tiene un efecto estabilizador sobre las redes tróficas, incrementando la conectancia cuantitativa y 

reduciendo la variabilidad dinámica, lo que contribuye a una mayor permanencia de las especies en el 

ecosistema. El estudio de estos procesos es particularmente relevante en ambientes polares, donde la 

colonización de nuevas áreas por el retroceso de glaciares y la llegada de especies invasoras están alterando 

la dinámica de las comunidades. 

En conclusión, los resultados obtenidos en este capítulo señalan como una mayor complejidad cuantitativa 

y dinámica en las redes tróficas puede contribuir a una mayor estabilidad, desafiando la noción tradicional 

que asocia a la conectancia con la inestabilidad. En lugar de basarse únicamente en la estructura cualitativa, 

binaria y estática, los análisis cuantitativos y dinámicos proporcionan una perspectiva más precisa de la 

estructura, el funcionamiento y la estabilidad de los ecosistemas.  

Estos hallazgos no solo profundización en la relación teórica entre la complejidad-estabilidad de las redes 

de interacciones entre especies, sino que además proporcionan un marco de información sobre el potencial 

impacto del cambio climático global y otras perturbaciones de origen antrópico en las redes tróficas de los 

ecosistemas de caleta Potter y canal Beagle. En particular, tienen importantes implicaciones para el 

desarrollo de estrategias de conservación y manejo adaptativo de los ecosistemas de regiones sensibles 

como la Antártida y Subantártida. 
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Anexo 3 

 

Figura A.3.1.  Efecto de la tasa de colonización en la complejidad y la estabilidad dinámica de las redes 

tróficas de caleta Potter (verde) y canal Beagle (violeta). Gráficos de caja para (a) el número 

de especies, (b) el número de interacciones, (c) la conectancia, (d) el nivel trófico medio, y 

(e) la omnivoría según tasas de colonización de 0.05, 0.2, 0.5 y 0.8.  
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Resumen 

Comprender la compleja interacción entre la estructura y la estabilidad de las redes tróficas marinas es 

crucial para evaluar la resiliencia de los ecosistemas, particularmente en el contexto de los cambios 

ambientales en curso. En la Península Antártica, el calentamiento global ha provocado graves alteraciones 

en la composición de las comunidades, la distribución de las especies y la abundancia durante las últimas 

décadas. En este capítulo, se estimó la fuerza de interacción dentro de la red trófica de caleta Potter 

(Península Antártica) para dilucidar el papel de las especies en su estructura y funcionamiento. Estas 

estimaciones se utilizaron para calcular la estabilidad de la red trófica en respuesta a perturbaciones, 

simulando extinciones secuenciales para cuantificar la importancia de especies individuales y su influencia 

en la estabilidad y fragmentación de la red trófica. Se exploraron las conexiones entre la fuerza de la 

interacción y las propiedades topológicas clave de la red trófica. Los hallazgos revelan una distribución 

asimétrica de la fuerza de la interacción, con una prevalencia de interacciones débiles sobre unas pocas 

fuertes, indicando que no todas las especies tienen el mismo impacto en la red. Las especies que ejercieron 

una mayor influencia dentro de la red trófica mostraron un mayor grado de conectividad y similitud trófica, 

aunque tendían a ocupar niveles tróficos más bajos (ej., macroalgas y detritos) y mostraron menor niveles 

de omnivoría. Las simulaciones de extinción subrayan el papel crucial de determinadas especies, como los 

los anfípodos y el pez Notothenia coriiceps, cuya eliminación provocó cambios significativos en la 

estabilidad y fragmentación de la red trófica. Este estudio destaca la importancia de considerar la fuerza de 

la interacción de las especies al evaluar la estabilidad de los ecosistemas marinos de alta latitud. Los 

conocimientos obtenidos son cruciales para guiar las estrategias de seguimiento y conservación destinadas 

a preservar la integridad de los ecosistemas marinos antárticos en tiempos de rápidos cambios climáticos y 

ambientales. 
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1. Introducción 

Dentro de un ecosistema, las especies están interconectadas a través de relaciones tróficas, que dan forma 

a los flujos de energía y crean redes tróficas complejas. La exploración de las redes tróficas ha mejorado 

significativamente nuestra comprensión de los roles ecológicos de las especies y su impacto en el 

funcionamiento y resiliencia de los ecosistemas (Belgrano et al., 2005; Landi et al., 2018). La mayoría de 

los estudios sobre redes tróficas se han centrado en representaciones binarias, examinando principalmente 

la presencia o ausencia de especies y sus interacciones (Dunne et al., 2002; Kortsch et al., 2015; Olivier & 

Planque, 2017; Marina et al., 2018). Sin embargo, una comprensión más profunda reconoce que las redes 

tróficas poseen complejidades inherentes en forma de interacciones ponderadas, donde la fuerza de las 

interacciones entre especies varía. La integración de interacciones ponderadas basadas en las fuerza de esas 

interacciones en los estudios de la red tróficas ofrece información ecológica valiosa, especialmente al 

examinar la función y la estabilidad de los ecosistemas. Comprender el patrón de estas fuerzas de 

interacción se vuelve fundamental para evaluar y predecir la estabilidad de la red trófica. 

 

Figura 4.1.  (a) Representación de una matriz de adyacencia (A) arbitraria donde cada celda es un 

elemento 𝑎𝑖𝑗  y representa la fuerza de interacción, las especies de la columna representan los 

depredadores 𝑗 y las especies de las filas las presas 𝑖. (b) Grafo resultante dirigido y 

ponderado, donde el grosor de las flechas es proporcional a la fuerza de interacción, ordenado 

según el nivel trófico de las especies. En este caso, el número de nodos es 𝑆 = 6 y el de 

interacciones 𝐿 = 7. 

La fuerza de la interacción en las redes tróficas estima la magnitud del efecto de una especie sobre otra y 

permite diferenciar la importancia de las distintas interacción entre especies. Existen múltiples 

metodologías para estimar la fuerza de interacción en redes tróficas que pueden requerir una gran variedad 

de datos empíricos, utilizando, la mayoría de ellos, la biomasa de las especies (Gauzens et al., 2019; Calizza 

et al., 2021; Gellner et al., 2023). Aquí, se aplicó el método propuesto por Pawar et al. (2012) que combina 

datos sobre la masa corporal de los consumidores y recursos, la densidad de los recursos y el espacio de 

búsqueda del consumidor (también llamada dimensionalidad de la interacción) para obtener estimaciones 

de la fuerza de interacción para cada par de interacciones depredador−presa. La novedad de este método es 

que cambia los coeficientes que relacionan el tamaño corporal con el metabolismo, según si la especie se 
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mueve en un espacio de dos o tres dimensiones (2D o 3D), y tiene la ventaja de que la densidad de recursos 

y la biomasa o densidad de las especies no son obligatorias y pueden ser estimadas. 

Uno de los mayores desafíos es predecir el efecto de la actividad humana en las complejas redes de 

interacciones entre especies. Las interacciones entre especies median cómo se desarrollan los cambios en 

el entorno físico y químico en todo el ecosistema. Los impactos que afectan a una especie pueden tener 

efectos en cascada sobre otras, ya sea directa o indirectamente, dependiendo del patrón de fuerza de estas 

conexiones. Ante el aumento de la temperatura media global causado por el cambio climático global, 

comprender el efecto de las especies en la estabilidad de las comunidades ecológicas es una cuestión 

apremiante. 

La Península Antártica ha experimentado el calentamiento más intenso del planeta en los últimos cincuenta 

años (Ducklow et al., 2013; Turner et al., 2020), con impactos directos sobre la criósfera. Como resultado, 

el glaciar que rodea caleta Potter ha estado retrocediendo rápidamente desde 1950 (Rückamp et al., 2011), 

lo que ha generado efectos en cascada en términos de entrada de agua dulce con escorrentía de sedimentos 

(Schloss et al., 2012), lo que ha llevado a cambios profundos en las comunidades bentónicas y pelágicas 

(Sahade et al., 2015; Garcia et al., 2019; Braeckman et al., 2021; Deregibus et al., 2023). 

Si bien la estructura, complejidad y estabilidad de la red trófica de caleta Potter ha sido ampliamente 

estudiada (Marina et al., 2018; Marina et al., 2018; Cordone et al., 2018, 2020; Rodriguez et al., 2022; 

Salinas et al., 2023), este estudio pretende ir más allá de una evaluación puramente topológica 

(presencia/ausencia) de “quién se come a quién” en el ecosistema de caleta Potter. El objetivo de este 

capítulo es analizar cuantitativamente la estructura de la red trófica del ecosistema antártico (caleta 

Potter) estimando la fuerza de interacción para cada interacción trófica, y evaluar el papel de las 

especies en la estructura y estabilidad de la red trófica, considerando la fuerza de interacción. 

2. Materiales & métodos 

Debido a la falta de datos disponibles sobre el peso corporal de las especies que habitan el ecosistema del 

canal Beagle, el método de estimación de la fuerza de interacción se aplicó solo a la red trófica de caleta 

Potter descrita en el Capítulo 2, la cual documenta 649 vínculos alimentarios entre 110 especies que habitan 

el ecosistema. 

2.1. Estimación de la fuerza de la interacción 

La fuerza de cada interacción por pares en la red trófica se estimó considerando la masa corporal del 

consumidor (depredador) y del recurso (presa) y la dimensionalidad de la interacción (𝐷𝐼) (Pawar et al., 

2012). Primero, se llevó a cabo la recopilación de la información de la masa corporal de los recursos y los 

consumidores. Luego, la 𝐷𝐼 se clasificó en 2 o 3 dimensiones según el espacio y el hábitat de movimiento 

de las especies. Se asignó 2D cuando tanto el depredador como la presa se mueven en 2D (por ej., ambos 

son bentónicos) o si un depredador se mueve en 3D y una presa en 2D (por ejemplo, un depredador pelágico 
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preda sobre una presa bentónica). La 𝐷𝐼 se clasificó como 3D cuando tanto el depredador como la presa se 

mueven en 3D (por ej., ambos son pelágicos) o si el depredador se mueve en 2D y la presa en 3D (por ej., 

depredador bentónico, presa pelágica) (Pawar et al., 2012). 

La ecuación principal que utilizamos para estimar la fuerza de interacción (𝐼𝑆) fue: 

𝐼𝑆 =  
𝛼 𝑥𝑅  𝑚𝑅

𝑚𝐶

 

donde 𝛼 es la tasa de búsqueda,  𝑥𝑅 es la densidad del recurso, y 𝑚𝑅 y 𝑚𝑐 la masa corporal del recurso y 

del consumidor, respectivamente (Pawar et al., 2012). Se emplearon las estimaciones para la tasa de 

búsqueda (𝛼) obtenidas por Pawar et al. (2012) con diferentes coeficientes para ambos espacios de búsqueda 

dimensional (2 y 3D), determinados mediante regresión de mínimos cuadrados ordinarios en relación con 

la masa de los consumidores. Se supuso el caso en el que los recursos son escasos porque se asemeja a las 

condiciones de campo (ver Figura 3.e y f y Ecuación 3 de Pawar et al. (2012). De manera tal que la tasa de 

búsqueda de las interacciones en 2D se calcula como: 

𝛼 =  𝛼2𝐷𝑚𝐶
0.68±0.12 

Para interacciones en 3D se calcula como: 

𝛼 =  𝛼3𝐷𝑚𝐶
1.05±0.08 

Donde 𝛼2𝐷 = 10−3.08 y 𝛼3𝐷 = 10−1.77son los interceptos para cada dimensionalidad de las interacciones. 

Cuando estuvo disponible en la bibliografía, se utilizó el dato empírico de la densidad de los recursos ( 𝑥𝑅). 

De lo contrario, se estimó de acuerdo con la ecuación S18 y las figuras complementarias 2.i y j 

(individuos/m2 – m3) de Pawar et al. (2012): 

𝑥𝑅 =  𝑥0𝑚𝑅
−𝑝𝑥 

donde  𝑝𝑥 es −0.79 ± 0.08 para 2D y −0.86 ± 0.07  para 3D. 

Para recursos tales como macroalgas, esponjas, necromasa y detritos, donde la masa y/o densidad corporal 

son independientes del consumidor, se asignó un valor de 1 a 𝑚𝑅 y 𝑚𝑐. De esta manera la fuerza de la 

interacción dependía únicamente de la biomasa del consumidor (Pawar et al., 2012). 

Considerando que los exponentes reportados por Pawar et al. (2012) tienen asociadas desviaciones estándar 

derivadas de la estimación mediante regresiones lineales, se utilizó estas incertidumbres para cuantificar la 

variabilidad en las estimaciones de la fuerza de interacción. Se generaron 1000 muestras aleatorias de los 

exponentes suponiendo una distribución normal con una media basada en el exponente estimado y una 

desviación estándar igual al error estándar informado. Posteriormente, se calcularon los valores de fuerza 

de interacción para cada muestra, lo que dio como resultado distribuciones de estimaciones de 𝐼𝑆 para cada 
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interacción por pares entre especies. Como estas distribuciones de la 𝐼𝑆 exhibieron tendencias sesgadas 

hacia la derecha, se empleó la mediana de la 𝐼𝑆 para caracterizar la tendencia central. 

Se ajustó la distribución de la 𝐼𝑆 (es decir, medianas para cada interacción) a los modelos exponencial, 

gamma, log–normal, normal, ley potencial y uniforme usando máxima verosimilitud (McCallum, 1999) y 

se realizó la selección del modelo mediante el criterio de información de Akaike (Burnham & Anderson, 

2002). 

2.2. Propiedades de las especies 

Para caracterizar el rol de las especies en la estructura y estabilidad de la red trófica de caleta Potter, se 

calcularon propiedades no ponderadas de la red. Las propiedades no ponderadas son métricas basadas en 

la topología aplicadas a redes tróficas binarias que solo describen la presencia/ausencia de especies, donde 

todos los enlaces tróficos se consideran igualmente importantes en la red. Se calcularon cuatro propiedades 

topológicas de las especies: nivel trófico, grado, omnivoría, descritas y aplicadas en el Capítulo 2 de esta 

tesis, y similitud trófica. Esta última es un índice de superposición en las relaciones de alimentación de las 

especies, tanto como recursos y consumidores, representando el nicho trófico de la especie (Morlon et al., 

2014; Delmas et al., 2019). La similitud trófica (𝑇𝑆) entre cada par de especies en la red trófica se calculó 

utilizando el siguiente algoritmo: 

𝑇𝑆 =
𝑐

𝑎+𝑏+𝑐
  (Eq. 2.1) 

En esta ecuación 𝑐 es el número de depredadores y presas comunes a las dos especies, 𝑎 es el número de 

depredadores y presas exclusivos de una especie y 𝑏 es el número de depredadores y presas exclusivos de 

la otra especie. Cuando las dos especies tienen el mismo conjunto de presas y depredadores, 𝑇𝑆 = 1; cuando 

las dos especies no tienen depredadores ni presas comunes, 𝑇𝑆 = 0 (Martinez, 1991). 

Para estudiar la relación entre las propiedades topológicas de las especies y la fuerza de interacción, se 

realizaron regresiones de cuantiles en el cuantil 0.25, 0.5 (la mediana) y 0.75 entre el logaritmo de la fuerza 

total de interacción, que representa la suma de las fuerza de interacción para todas las interacciones (tanto 

entrantes como salientes) que involucra una especie dada, y cada una de las propiedades topológicas de la 

especie. La importancia de la pendiente de las regresiones de cuantiles se evaluó mediante el método 

bootstrap (Koenker, 2005). 

2.3. Impacto de las especies en la estabilidad & fragmentación de la red trófica 

Para analizar el impacto individual de las especies en la estabilidad de la red trófica, se realizaron 

simulaciones de extinción de especies, eliminando secuencialmente las primeras 50 especies en orden 

decreciente de fuerza total de interacción, nivel trófico, grado, omnivoría y similitud trófica. Después de la 

extinción de cada especie, se examinó el impacto en la estabilidad y fragmentación de la red trófica. No se 

analizaron las extinciones secundarias después de la eliminación de una especie. 
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Para evaluar la estabilidad, se empleó la misma métrica utilizada en el Capítulo 2, el QSS. Este índice, 

cuanto más negativo se vuelve representa una red trófica más estable, con menos probabilidad de que una 

perturbación se amplifique. En las redes depredador−presa, la estabilidad del sistema puede lograrse 

mediante la reducción del tamaño de la red o su conectividad, o aumentando la autorregulación de las 

especies, definida como aquellos mecanismos regulatorios de la tasa de crecimiento poblacional en relación 

a su abundancia (Allesina & Tang, 2012; Barabás et al., 2017). En este estudio, los términos de 

autorregulación de las especies, representados en la diagonal de la matriz jacobiana, son 0 debido a la falta 

de información completa sobre las tasas de crecimiento y las biomasas poblacionales para todas las 

especies. En este contexto, esta medida de estabilidad podría interpretarse como el grado de autorregulación 

necesario para que la red trófica alcance la estabilidad (Grilli et al., 2016). Las especies cuya eliminación 

resulta en una fuerte disminución del autovalor máximo y, por ende, un aumento significativo de la 

estabilidad, pueden ser identificadas como especies clave. Su presencia indica un mayor nivel de 

autorregulación necesario para alcanzar la estabilidad de la red, lo que sugiere un impacto mayor en toda 

la red trófica. Las especies que producen un aumento importante del autovalor máximo, son especies que 

tienen un efecto estabilizador por sí mismas y también podrían ser consideradas especies clave. 

Las redes tróficas tienden a organizarse en patrones modulares, donde los grupos de especies interactúan 

más intensamente entre sí que con especies de otros grupos. Dentro de esta organización modular, las 

especies pueden asumir varios roles, determinados por el patrón de interacciones tróficas tanto dentro de 

su propio módulo como entre módulos, como se estudió en el Capítulo 2. Por lo general, unas pocas especies 

clave, altamente conectadas tanto entre módulos como dentro de ellos, desempeñan un papel crucial en la 

cohesión de toda la red trófica. Para medir la cohesión de la red trófica, calculamos el número de 

componentes conectados después de eliminar una especie. Estos componentes conectados representan 

especies o subgrupos que están desconectados de otros y pueden considerarse una forma extrema de 

modularidad. Cuando una red ecológica se divide en componentes más pequeños, crea diferentes canales 

de flujo de energía e interacciones entre especies. Esta característica puede ser ventajosa en escenarios de 

perturbaciones, ya que evita que los efectos de las perturbaciones se propaguen a otros componentes 

(Stouffer & Bascompte, 2011; Gilarranz et al., 2017). Sin embargo, un número elevado de componentes 

puede ser perjudicial para la red, produciendo vías de energía fragmentadas, una transferencia de energía 

reducida e interacciones limitadas entre especies. Consideramos que una red trófica está fragmentada 

cuando tiene más de un componente, y la especie responsable de la fragmentación se considera una especie 

clave que contribuye a mantener una estructura cohesiva en la red trófica. 

Se realizaron 1000 simulaciones de la eliminación de cada especie, calculando el autovalor máximo de la 

red trófica en cada caso. Se graficaron los resultados de las extinciones secuenciales de acuerdo con las 

diferentes propiedades de las especies y su efecto sobre la estabilidad y fragmentación de la red trófica. 



 Fuerza de interacción 

88 

2.4. Análisis de datos 

Todos los análisis, simulaciones y gráficos se realizaron en R versión 4.3.1 (R Core Team, 2024), utilizando 

los paquetes de R ‘igraph’ (Csardi & Nepusz, 2005), ‘cheddar’ (Hudson et al., 2013) y ‘multiweb’ para 

calcular todas las métricas y simulaciones de la red (Saravia, 2024b). 

El código fuente y los datos que respaldan los hallazgos de este estudio están disponibles abiertamente en 

GitHub en https://github.com/123iamela/pottercove–IS y Zenodo en 

https://doi.org/10.5281/zenodo.10790590. 

3. Resultados 

3.1. Distribución de la fuerza de interacción 

El análisis de la distribución de la fuerza de interacción de la red trófica de caleta Potter mostró que el 

modelo gamma (𝑚𝑒𝑑𝑖𝑎 = 0.149, 𝑆𝐸 = 0.006) era el que mejor se ajustaba, según el análisis AIC, con una 

alta proporción de interacciones débiles y solo unas pocas interacciones fuertes (Figura 4.2 y 4.3, Tabla 

4.1). 

 

Figura 4.3.  Distribución de frecuencia de la fuerza de interacción mediana para la red trófica de caleta 

Potter. Número total de interacciones = 649. La distribución se ajustó mejor a un modelo 

gamma (𝑚𝑒𝑑𝑖𝑎 = 0.149, 𝑆𝐸 = 0.006). 

  

https://github.com/123iamela/pottercove-IS
https://doi.org/10.5281/zenodo.10790590
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Tabla 4.1.  Comparación de modelos para la distribución de la fuerza de interacción de la red trófica de 

caleta Potter, ordenados por mejor ajuste. AIC = valores del criterio de información de 

Akaike, △AIC = diferencia con el mejor ajuste para cada modelo candidato. * Indica el 

modelo que mejor se ajusta a los datos. 

Modelo AIC △AIC 

Gamma* –9703.21 0 

Ley potencial –9645.35 57.85 

Log–normal –9431.38 271.82 

Exponencial –5654.65 4048.56 

Normal –4095.24 5607.96 

Uniforme –3251.24 6451.97 

 

 

Figura 4.2.  Representación gráfica de la red trófica de caleta Potter. Las especies (nodos) están dispuestas 

verticalmente y coloreadas por nivel trófico. El tamaño de los nodos es proporcional al 

número total de interacciones (grado). Las interacciones depredador−presa están 

representadas por flechas, de presa a depredador, y el grosor de la flecha es proporcional a la 

fuerza de la interacción. 

3.2. Propiedades ponderadas y no ponderadas de especies 

La fuerza de interacción total de las especies se asoció positivamente con el grado y la similitud trófica en 

las tres regresiones de cuantiles (Figura 4.4.b y d, Tabla 4.2). El nivel trófico de las especies y la omnivoría 

mostraron una relación negativa con la fuerza de interacción total para la regresión del cuantil 75 (Figura 
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4.4.a y c, Tabla 4.2). Sin embargo, no se observó una relación significativa para las regresiones en los 

cuantiles 25 y 50 para ambas propiedades no ponderadas de las especies (Tabla 4.2). 

Tabla 4.2.  Resultados del análisis de regresión de cuantiles, coeficientes y niveles de significancia para 

el logaritmo de fuerza de interacción total y las propiedades topológicas (nivel trófico, grado, 

omnivoría y similitud trófica) en los cuantiles 0.25, 0.5 y 0.75. * Indica significación 

estadística (p <0.05). 

  Nivel trófico Grado Omnivoría Similitud trófica 

q25 
Coeficiente 

Valor p 

0.228 

0.680 

0.970 

0.000* 

–1.865 

0.588 

13.974 

0.243 

q50 
Coeficiente 

Valor p 

–0.143 

0.648 

0.864 

0.009* 

–0.145 

0.942 

12.756 

0.002* 

q75 
Coeficiente 

Valor p 

–0.749 

0.001* 

0.822 

0.007* 

–3.885 

0.018* 

11.535 

0.109* 

Esto sugiere que las especies que exhiben la mayor fuerza de interacción tienden a exhibir un mayor grado 

y una mayor superposición de dieta y depredadores, ocupan posiciones tróficas más bajas y muestran 

niveles más bajos de omnivoría. La identidad de las especies que ejercen la influencia más sustancial en la 

red trófica de caleta Potter son las especies basales (detritos y algunas especies de macroalgas) y los 

herbívoros (principalmente anfípodos) (Tabla A3.1.a). 

 

Figura 4.4.  Relaciones entre la fuerza de interacción total (propiedad ponderada) y propiedades no 

ponderadas de la red trófica de caleta Potter. Se ajustaron regresiones de cuantiles (línea verde 

claro = cuantil 25, línea verde media = cuantil 50, línea verde oscuro = cuantil 75) para 

mostrar la tendencia entre el logaritmo de la fuerza de interacción total y (a) nivel trófico, (b) 

logaritmo del grado, (c) omnivoría, y (d) similitud trófica. 



CAPÍTULO 4 

91 

3.3. Impacto de las especies en la estabilidad de la red trófica 

Los análisis de extinción revelaron que la eliminación realizada por diferentes propiedades de las especies 

tiene distintos efectos sobre la estabilidad de la red trófica (Figura 4.5). Si bien no surgió un patrón claro 

en la estabilidad al eliminar especies por orden decreciente de nivel trófico y omnívora (Figura 4.5.b y d), 

se observó que la estabilidad de la red aumentó después de la eliminación de especies con mayor fuerza de 

interacción, grado y similitud trófica (Figura 4.5. a, c y e). 

Cuando las extinciones se realizaron por fuerza de interacción decreciente, se encontró que la eliminación 

de los anfípodos Prostebbingia sp. y Prostebbingia gracilis, la tercera y cuarta especies con mayor fuerza 

de interacción, aumentaron sustancialmente la estabilidad de la red trófica (Figura 4.5.a, Tabla A3.1.a).En 

eliminaciones secuenciales de especies de alto grado, los anfípodos Gondogenia antarctica y Prostebbingia 

gracilis provocaron un aumento importante en la estabilidad de la red trófica (Figura 4.5.c, Tabla A3.1.c). 

Con respecto a la fragmentación de la red, se observó que la eliminación del pez Notothenia coriiceps, en 

extinciones por nivel trófico, grado y omnivoría (Figura 4.5.b–d, Tabla A3.1.d−b), fue responsable de la 

fragmentación de la red trófica en 9 compartimentos. Para las extinciones realizadas por fuerza de 

interacción, el anfípodo Paradexamine fissicauda provocó la fragmentación de la red trófica en 2 

compartimentos, que permaneció sin cambios hasta que se eliminó N. coriiceps, dividiendo la red en 14 

compartimentos (Figura 4.5.a, Tabla A3.1.a). En las simulaciones realizadas por similitud trófica 

decreciente, N. coriiceps no contribuyó a la fragmentación de la red. En cambio, fue la lapa Nacella 

concinna la responsable de la fragmentación de la red (Figura 4.5.e, Tabla A3.1.e). Es importante destacar 

que la fragmentación de la red no parece estar relacionada con la estabilidad, ya que los puntos de 

fragmentación no se alinean con cambios significativos en la estabilidad. 
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Figura 4.5.  Efectos sobre la estabilidad (autovalor máximo medio o QSS) al eliminar especies 

secuencialmente en función de la disminución de las propiedades ponderadas y no 

ponderadas de la red trófica de caleta Potter: (a) fuerza de interacción, (b) nivel trófico, (c) 

grado, (d) omnivoría y (e) similitud trófica. Las líneas grises continuas representan valores 

de estabilidad intercuartil. La línea vertical punteada de color gris más oscuro representa las 

especies cuya extinción resulta en la fragmentación de la red trófica en más de un 

compartimento. 
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4. Discusión 

La estimación de la fuerza de interacción de las especies del ecosistema de caleta Potter ha permitido 

comprender mejor el rol de las especies en la estabilidad de la red trófica. Como era de esperarse, se observó 

que la distribución de la fuerza de la interacción estaba sesgada hacía unos pocos enlaces fuertes y muchos 

débiles, como se ha evidenciado en extensos estudios teóricos y empíricos (Drossel et al., 2004; Wootton 

& Stouffer, 2016; Kortsch et al., 2021; Marina et al., 2024). Este patrón asimétrico se ha propuesto que 

promueve la persistencia y estabilidad del ecosistema (McCann et al., 1998; Bascompte et al., 2005; Drossel 

et al., 2004; Emmerson & Yearsley, 2004). 

Se emplearon una variedad de descriptores, incluyendo métricas ponderadas y no ponderadas, para 

dilucidar qué es lo que hace que una especie sea importante en la red trófica de caleta Potter. Los hallazgos 

revelaron una correlación positiva entre la fuerza de interacción de una especie y su grado, así como la 

similitud trófica. Por el contrario, el nivel trófico y la omnivoría exhibieron una correlación negativa con 

los niveles más altos de fuerza de interacción. Las especies que ejercen una influencia más sustancial en la 

red trófica de caleta Potter son las especies basales (detritos y algunas especies de macroalgas) y herbívoras 

(principalmente anfípodos), con un alto número de interacciones y redundancia trófica. Este marco teórico 

se alinea con la evidencia empírica de que las macroalgas de gran biomasa que dominan las comunidades 

bentónicas poco profundas, junto con los detritos derivados de ellas, desempeñan un papel fundamental 

como base energética de la red trófica de caleta Potter (Gómez & Huovinen, 2020) y sustentan un ensamble 

de alta densidad de invertebrados, especialmente anfípodos (Huang et al., 2007). Si bien las macroalgas 

tienen una gran influencia en la configuración de la estructura de la red trófica de caleta Potter, el impacto 

directo que ejercen en su estabilidad parece ser menos importante. La pérdida local de especies de 

macroalgas pareciera no desestabilizar inmediatamente la red trófica; más bien, exhiben una relativa 

robustez hasta que se supera un umbral crítico. Más allá de este punto, los efectos negativos se propagan 

rápidamente por toda la red trófica, provocando su colapso (Cordone et al., 2018, 2020). 

Tal como se esperaba, la red trófica de caleta Potter tiende a ser más estable y menos conectada tras la 

eliminación de especies. Este estudio subraya que las especies que exhiben una alta fuerza de interacción 

total, grado y similitud trófica deben considerarse con especial atención al intentar predecir los efectos de 

las perturbaciones en el ecosistema de caleta Potter. Las simulaciones de extinción revelan un 

comportamiento umbral en la estabilidad (lo que significa que no aumenta gradualmente) cuando las 

especies se eliminan por la fuerza de la interacción, el grado y, en menor medida, por la similitud trófica. 

Esto es significativo ya que sugiere efectos no lineales y confirma la existencia de especies clave que 

producen estos umbrales. Este patrón no se observa con el nivel trófico ni la omnivoría. Contrariamente a 

lo esperado, las especies con mayor grado o fuerza de interacción no son necesariamente las más 

importantes. En cambio, los resultados sugieren que la fuerza de interacción y el grado dan forma 

predominantemente a la estructura de la red, influyendo en la estabilidad de la red trófica de caleta Potter. 
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La estabilidad parece no estar relacionada con la fragmentación de la red, ya que las extinciones que causan 

fragmentación no corresponden a especies que provoquen cambios en la estabilidad. La fragmentación está 

ligada a la modularidad, ya que las especies que causan la fragmentación son las encargadas de conectar 

diferentes módulos (Melián & Bascompte, 2004). Si estas especies conectoras se extinguen, los módulos 

se desconectan. Estudios previos, como el de Grilli et al. (2016), han demostrado que los efectos de la 

estructura modular de las redes tróficas sobre la estabilidad pueden ser nulos o variar en magnitud 

dependiendo de la distribución de las fuerzas de interacción y el grado de autorregulación. Por lo tanto, los 

resultados observados se alinean con estas expectativas. 

Los hallazgos muestran algunas discrepancias con los de Marina et al. (2024), quienes aplicaron el mismo 

método para calcular la fuerza de interacción para la red trófica del mar de Weddell (Antártida), sin 

incorporar valores empíricos de densidad/biomasa. Encontraron una relación positiva entre la fuerza de 

interacción de las especies, el nivel trófico y el grado. Identificaron que las especies que poseen posiciones 

clave, en términos de estabilidad de la red trófica, se caracterizan por una alta fuerza de interacción, un 

nivel trófico medio a alto, un gran número de interacciones y una similitud trófica media a baja. Las 

discrepancias entre sus resultados y los de este estudio destacan la naturaleza compleja de la relación entre 

los índices topológicos y la fuerza de la interacción. Esto destaca porque es inadecuado considerar solo 

índices no ponderados como indicadores confiables de la fuerza de la interacción. Por el contrario, el uso 

de estimaciones de la fuerza de interacción aplicadas al estudio de la estabilidad de redes tróficas parece 

ser una herramienta valiosa para identificar especies clave dentro de un ecosistema, considerando las 

características y la estructura única de las redes tróficas individuales. 

Los hallazgos revelaron que Notothenia coriiceps, un pez depredador superior, omnívoro y generalista con 

el grado más alto, contribuye consistentemente a la fragmentación de la red trófica de caleta Potter en la 

mayoría de las simulaciones de extinción (al disminuir la fuerza de interacción, el nivel trófico, el grado y 

omnivoría). Esto respalda aún más su estatus potencial como especie clave en este ecosistema. 

Investigaciones anteriores, incluidas las desarrolladas en el Capítulo 2 de esta tesis, que examinan las 

características topológicas de la red trófica de caleta Potter han destacado el papel central de N. coriiceps 

en la conectividad general de la red (Marina et al., 2018). Salinas et al. (2024) observaron que la eliminación 

de N. coriiceps produce efectos en cascada en métricas como la conectividad, la modularidad y la 

estabilidad. 

Además, los diferentes análisis señalan consistentemente a los herbívoros, como la lapa Nacella conncina 

y los anfípodos Paradexamine fissicauda, Gondogenia antarctica y especies del género Prostebbingia, 

como otro grupo de especies clave que influyen en la estructura y estabilidad de la red trófica de caleta 

Potter. Los anfípodos constituyen un componente importante y abundante de las comunidades bentónicas 

antárticas y, junto con las macroalgas, representan las principales fuentes de alimento para los peces 

antárticos, como N. coriiceps (Barrera–Oro et al., 2019). 

El calentamiento inducido por el cambio climático en caleta Potter está alterando sustancialmente la 

composición de la comunidad, la distribución de las especies y la abundancia. Este calentamiento ha 
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provocado el retroceso de los glaciares, la creación de nuevos hábitats para la colonización de macroalgas 

y un aumento de la escorrentía de sedimentos de los glaciares, lo que ha afectado las tasas fotosintéticas de 

los productores primarios e intensificado la competencia entre especies (Deregibus et al., 2016). 

Simultáneamente, Barrera–Oro et al. (2019) observaron cambios en la selectividad trófica de N. coriiceps 

en anfípodos, lo que se correlaciona con cambios en la comunidad de anfípodos asociada a macroalgas. 

Estos cambios están relacionados con alteraciones en la salinidad y cambios en los procesos de mezcla de 

la columna de agua, que regulan la acumulación de biomasa de fitoplancton (Schloss et al., 2002, 2012). 

Sin embargo, los efectos netos del cambio climático sobre las macroalgas y otras especies clave, como los 

anfípodos y los peces, siguen siendo inciertos y representan un desafío dificil de dilucidar. 

5. Conclusiones 

En este capítulo, el análisis cuantitativo de la red trófica de Caleta Potter, que incorpora la fuerza de 

interacción de las especies, ha permitido identificar características estructurales críticas y potenciales 

especies clave que ejercen una influencia significativa sobre la estructura y la estabilidad del ecosistema. 

Los hallazgos del estudio resaltan la importancia de estas especies clave debido a su alta conectividad y rol 

central en la red trófica, indicando que su pérdida podría desestabilizar significativamente el ecosistema y 

reducir su capacidad para resistir y recuperarse de perturbaciones. Los efectos no lineales observados en el 

análisis de estabilidad destacan la necesidad urgente de proteger estas especies para mantener la robustez y 

la resiliencia del ecosistema. Este enfoque no solo proporciona una visión más clara de las dinámicas 

ecológicas subyacentes, sino que también facilita la identificación de las especies y relaciones tróficas más 

vulnerables a los cambios ambientales y a las intervenciones humanas. 

Por otro lado, el desarrollo de esta metodología representa un avance inicial crucial para la integración de 

estimaciones de la fuerza de interacción en modelos dinámicos considerando las limitaciones metabólicas 

y alométricas entre las especies. Este enfoque, aplicado al modelo dinámico desarrollado en el Capítulo 3 

de esta tesis, tiene el potencial de mejorar significativamente la precisión de las predicciones sobre el 

comportamiento dinámico de las especies dentro de las redes tróficas, acercándonos cada vez más a 

modelos que nos ayuden a entender cómo los ecosistemas podrían responder a las perturbaciones y cambios 

ambientales y así guiar estrategias de monitoreo y conservación más precisas y efectivas.  
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Anexo 4 

Tabla A3.1.  Efecto de la extinción de especies según el orden decreciente de (a) fuerza de interacción 

(propiedad ponderada), (b) nivel trófico, (c) grado, (d) omnivoría y (e) similitud trófica 

(propiedades no ponderadas) en la estabilidad y fragmentación de la red trófica de caleta 

Potter. Estabilidad = autovalor máximo medio (QSS), Q1 = primer cuartil de la distribución 

de estabilidad, Q3 = tercer cuartil de la distribución de estabilidad, Tamaño = tamaño de la 

red trófica después de la eliminación de especies. En verde oscuro especies que cuando se 

eliminan tienen un gran impacto en la estabilidad de la red trófica. En verde claro especies 

que al eliminarlas fragmentaron la red trófica. 

Ultima especies eliminada Estabilidad Q1 Q3 Tamaño Componentes 
Proporción de 

especies eliminadas 

(a) EXTINCIONES POR FUERZA DE INTERACCIÓN DECRECIENTE 

Total 0,029 0,019 0,045 110 1 0,00 

Fresh detritus 0,029 0,018 0,043 109 1 0,01 

Aged detritus 0,030 0,020 0,046 108 1 0,02 

Prostebbingia sp. 0,012 0,005 0,024 107 1 0,03 

Prostebbingia gracilis 0,005 0,003 0,009 106 1 0,04 

Necromass 0,004 0,003 0,009 105 1 0,05 

Gondogeneia antarctica 0,003 0,002 0,004 104 1 0,05 

Palmaria decipiens 0,003 0,002 0,004 103 1 0,06 

Laevilacunaria antarctica 0,003 0,002 0,004 102 1 0,07 

Gammaridea 0,003 0,002 0,004 101 1 0,08 

Polychaeta 0,003 0,002 0,004 100 1 0,09 

Desmarestia menziesii 0,003 0,002 0,004 99 1 0,10 

Desmarestia anceps 0,003 0,002 0,004 98 1 0,11 

Desmarestia antarctica 0,003 0,002 0,004 97 1 0,12 

Gigartina skottsbergii 0,003 0,002 0,004 96 1 0,13 

Iridaea cordata 0,003 0,002 0,004 95 1 0,14 

Plocamium cartilagineum 0,003 0,002 0,004 94 1 0,15 

Cheirimedon femoratus 0,003 0,002 0,004 93 1 0,15 

Porifera 0,003 0,002 0,004 92 1 0,16 

Myriogramme manginii 0,003 0,002 0,004 91 1 0,17 

Pariphimedia integricauda 0,003 0,002 0,004 90 1 0,18 

Paradexamine fissicauda 0,003 0,002 0,004 89 2 0,19 

Oligochaeta 0,003 0,002 0,004 88 2 0,20 

Oradarea bidentata 0,003 0,002 0,004 87 2 0,21 

Orchomenella sp. 0,003 0,002 0,004 86 2 0,22 

Eatoniella sp. 0,003 0,002 0,004 85 2 0,23 

Ophionotus victoriae 0,002 0,001 0,003 84 2 0,24 

Priapulida 0,002 0,001 0,003 83 2 0,25 

Eurymera monticulosa 0,002 0,002 0,003 82 2 0,25 

Notothenia coriiceps 0,002 0,001 0,003 81 14 0,26 

Odontaster validus 0,002 0,001 0,003 80 14 0,27 

Adenocystis utricularis 0,002 0,001 0,003 79 13 0,28 

Polynoidae 0,002 0,001 0,003 78 13 0,29 

Hydrozoa 0,002 0,001 0,003 77 13 0,30 

Charcotia obesa 0,002 0,001 0,003 76 13 0,31 

Cumacea 0,002 0,001 0,003 75 13 0,32 

Stylo_Myca 0,001 0,001 0,002 74 14 0,33 

Aequiyoldia eightsii 0,001 0,001 0,002 73 14 0,34 

Hippomedon kergueleni 0,001 0,001 0,002 72 14 0,35 

Polyplacophora 0,001 0,001 0,002 71 14 0,35 
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Laternula elliptica 0,001 0,001 0,002 70 14 0,36 

Notothenia rossii 0,001 0,001 0,002 69 15 0,37 

Tanaidacea 0,001 0,001 0,002 68 15 0,38 

Phaeurus antarcticus 0,001 0,001 0,003 67 14 0,39 

Cephalopoda 0,002 0,001 0,003 66 14 0,40 

Nereididae 0,001 0,001 0,003 65 14 0,41 

Serolis sp. 0,001 0,001 0,002 64 14 0,42 

Georgiella confluens 0,002 0,001 0,003 63 13 0,43 

Curdiea racovitzae 0,001 0,001 0,002 62 12 0,44 

Monostroma hariotii 0,002 0,001 0,003 61 11 0,45 

Mysida 0,001 0,001 0,002 60 11 0,45 

(b) EXTINCIONES POR NIVEL TRÓFICO DECRECIENTE 

Total 0,031 0,019 0,046 110 1 0,00 

Chaenocephalus aceratus 0,028 0,018 0,044 109 1 0,01 

Urticinopsis antarctica 0,029 0,018 0,044 108 1 0,02 

Parachaenichthys charcoti 0,030 0,018 0,045 107 1 0,03 

Octopoda 0,031 0,018 0,046 106 1 0,04 

Trematomus bernacchii 0,029 0,018 0,043 105 1 0,05 

Lindbergichthys nudifrons 0,028 0,018 0,044 104 1 0,05 

Cephalopoda 0,030 0,019 0,046 103 1 0,06 

Hyperiidea 0,030 0,020 0,044 102 1 0,07 

Harpagifer antarcticus 0,030 0,019 0,044 101 1 0,08 

Trematomus newnesi 0,031 0,019 0,047 100 1 0,09 

Barrukia cristata 0,030 0,019 0,043 99 1 0,10 

Glyptonotus antarcticus 0,029 0,018 0,045 98 1 0,11 

Gobionotothen gibberifrons 0,030 0,018 0,045 97 1 0,12 

Ophionotus victoriae 0,030 0,019 0,047 96 1 0,13 

Priapulida 0,030 0,018 0,044 95 1 0,14 

Euphausia superba 0,029 0,018 0,044 94 1 0,15 

Hydrozoa 0,028 0,018 0,043 93 1 0,15 

Polynoidae 0,030 0,019 0,047 92 1 0,16 

Parborlasia corrugatus 0,029 0,018 0,044 91 1 0,17 

Notothenia rossii 0,030 0,019 0,045 90 1 0,18 

Nemertea 0,030 0,019 0,044 89 1 0,19 

Salpidae 0,030 0,019 0,045 88 1 0,20 

Odontaster meridionalis 0,030 0,018 0,045 87 1 0,21 

Odontaster validus 0,031 0,018 0,046 86 1 0,22 

Perknaster aurorae 0,028 0,018 0,043 85 1 0,23 

Serolis sp. 0,029 0,018 0,044 84 1 0,24 

Notothenia coriiceps 0,029 0,019 0,044 83 9 0,25 

Polychaeta 0,029 0,019 0,045 82 9 0,25 

Diplasterias brucei 0,029 0,018 0,044 81 9 0,26 

Sterechinus neumayeri 0,030 0,018 0,046 80 9 0,27 

Aglaophamus trissophyllus 0,031 0,019 0,044 79 9 0,28 

Bovallia gigantea 0,030 0,020 0,045 78 9 0,29 

Gastropoda 0,031 0,019 0,046 77 9 0,30 

Doris kerguelenensis 0,030 0,019 0,045 76 9 0,31 

Perknaster fuscus antarticus 0,031 0,020 0,046 75 9 0,32 

Nereididae 0,031 0,019 0,045 74 9 0,33 

Hemiarthrum setulosum 0,031 0,020 0,047 73 9 0,34 

Mysida 0,031 0,019 0,047 72 9 0,35 

Malacobelemnon daytoni 0,028 0,018 0,044 71 9 0,35 

Neobuccinum eatoni 0,028 0,018 0,045 70 9 0,36 

Cheirimedon femoratus 0,029 0,018 0,044 69 9 0,37 

Orchomenella sp. 0,030 0,018 0,045 68 9 0,38 

Aequiyoldia eightsii 0,029 0,018 0,044 67 9 0,39 

Copepoda 0,030 0,019 0,046 66 9 0,40 

Polyplacophora 0,029 0,018 0,045 65 9 0,41 

Eatoniella sp. 0,030 0,019 0,046 64 9 0,42 
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Gammaridea 0,026 0,015 0,045 63 9 0,43 

Ascidiacea 0,028 0,016 0,045 62 9 0,44 

Terebellidae 0,027 0,015 0,043 61 9 0,45 

Ostracoda 0,028 0,016 0,047 60 9 0,45 

(c) EXTINCIONES POR GRADO DECRECIENTE 

Total 0,029 0,018 0,044 110 1 0,00 

Notothenia coriiceps 0,028 0,019 0,044 109 9 0,01 

Fresh detritus 0,030 0,019 0,046 108 9 0,02 

Notothenia rossii 0,029 0,018 0,045 107 9 0,03 

Trematomus bernacchii 0,029 0,018 0,043 106 9 0,04 

Benthic Diatomea 0,030 0,018 0,043 105 9 0,05 

Ophionotus victoriae 0,029 0,018 0,044 104 9 0,05 

Polychaeta 0,029 0,017 0,044 103 9 0,06 

Copepoda 0,030 0,018 0,046 102 9 0,07 

Harpagifer antarcticus 0,030 0,018 0,044 101 9 0,08 

Aged detritus 0,030 0,019 0,046 100 9 0,09 

Trematomus newnesi 0,030 0,018 0,044 99 10 0,10 

Necromass 0,031 0,019 0,046 98 10 0,11 

Odontaster validus 0,031 0,019 0,045 97 10 0,12 

Phytoplankton 0,030 0,019 0,045 96 11 0,13 

Nereididae 0,031 0,019 0,045 95 11 0,14 

Gammaridea 0,027 0,013 0,046 94 11 0,15 

Lindbergichthys nudifrons 0,027 0,013 0,046 93 12 0,15 

Sterechinus neumayeri 0,028 0,015 0,046 92 12 0,16 

Gondogeneia antarctica 0,019 0,003 0,040 91 14 0,17 

Ostracoda 0,016 0,002 0,040 90 14 0,18 

Bovallia gigantea 0,016 0,003 0,038 89 16 0,19 

Zooplankton 0,016 0,003 0,040 88 18 0,20 

Hydrozoa 0,016 0,002 0,040 87 18 0,21 

Polynoidae 0,016 0,003 0,041 86 19 0,22 

Gastropoda 0,016 0,003 0,040 85 20 0,23 

Porifera 0,018 0,003 0,040 84 23 0,24 

Prostebbingia gracilis 0,002 0,001 0,003 83 23 0,25 

Prostebbingia sp. 0,001 0,001 0,002 82 26 0,25 

Euphausia superba 0,001 0,001 0,002 81 27 0,26 

Mysida 0,001 0,001 0,002 80 28 0,27 

Gobionotothen gibberifrons 0,001 0,001 0,002 79 30 0,28 

Glyptonotus antarcticus 0,001 0,001 0,002 78 30 0,29 

Nemertea 0,001 0,001 0,002 77 32 0,30 

Salpidae 0,001 0,001 0,002 76 33 0,31 

Parborlasia corrugatus 0,001 0,000 0,001 75 34 0,32 

Aequiyoldia eightsii 0,000 0,000 0,001 74 34 0,33 

Stylo_Myca 0,000 0,000 0,001 73 35 0,34 

Bryozoa 0,000 0,000 0,001 72 35 0,35 

Palmaria decipiens 0,000 0,000 0,001 71 37 0,35 

Laevilacunaria antarctica 0,000 0,000 0,001 70 45 0,36 

Orchomenella sp. 0,000 0,000 0,001 69 44 0,37 

Polyplacophora 0,000 0,000 0,001 68 45 0,38 

Nacella concinna 0,000 0,000 0,001 67 47 0,39 

Paradexamine fissicauda 0,000 0,000 0,001 66 48 0,40 

Hyperiidea 0,000 0,000 0,001 65 47 0,41 

Urticinopsis antarctica 0,000 0,000 0,001 64 48 0,42 

Charcotia obesa 0,000 0,000 0,001 63 47 0,43 

Neobuccinum eatoni 0,000 0,000 0,001 62 49 0,44 

Rosella antartica 0,000 0,000 0,000 61 50 0,45 

Tanaidacea 0,000 0,000 0,000 60 49 0,45 

(d) EXTINCIONES POR OMNIVORÍA DECRECIENTE 

Total 0,031 0,019 0,046 110 1 0,00 

Zooplankton 0,029 0,018 0,045 109 1 0,01 
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Hydrozoa 0,028 0,017 0,044 108 1 0,02 

Diplasterias brucei 0,030 0,018 0,046 107 1 0,03 

Nemertea 0,029 0,018 0,045 106 1 0,04 

Aglaophamus trissophyllus 0,030 0,019 0,045 105 1 0,05 

Gobionotothen gibberifrons 0,028 0,017 0,043 104 1 0,05 

Glyptonotus antarcticus 0,029 0,018 0,045 103 1 0,06 

Odontaster validus 0,030 0,019 0,045 102 1 0,07 

Aequiyoldia eightsii 0,029 0,018 0,043 101 1 0,08 

Polynoidae 0,028 0,018 0,044 100 1 0,09 

Gastropoda 0,029 0,019 0,046 99 1 0,10 

Polyplacophora 0,028 0,017 0,044 98 1 0,11 

Serolis sp. 0,029 0,019 0,044 97 1 0,12 

Ophionotus victoriae 0,028 0,018 0,044 96 1 0,13 

Neobuccinum eatoni 0,029 0,018 0,046 95 1 0,14 

Charcotia obesa 0,029 0,019 0,043 94 1 0,15 

Sterechinus neumayeri 0,029 0,018 0,046 93 1 0,15 

Barrukia cristata 0,030 0,019 0,045 92 1 0,16 

Parachaenichthys charcoti 0,028 0,018 0,045 91 1 0,17 

Orchomenella sp. 0,029 0,018 0,043 90 1 0,18 

Perknaster fuscus antarticus 0,031 0,019 0,045 89 1 0,19 

Chaenocephalus aceratus 0,029 0,019 0,045 88 1 0,20 

Hyperiidea 0,029 0,018 0,043 87 1 0,21 

Doris kerguelenensis 0,029 0,018 0,043 86 1 0,22 

Trematomus bernacchii 0,029 0,019 0,045 85 1 0,23 

Notothenia rossii 0,030 0,018 0,045 84 1 0,24 

Notothenia coriiceps 0,029 0,018 0,045 83 9 0,25 

Parborlasia corrugatus 0,030 0,018 0,044 82 9 0,25 

Eatoniella sp. 0,030 0,018 0,045 81 9 0,26 

Trematomus newnesi 0,030 0,019 0,045 80 9 0,27 

Nereididae 0,031 0,020 0,046 79 9 0,28 

Harpagifer antarcticus 0,030 0,019 0,044 78 9 0,29 

Urticinopsis antarctica 0,029 0,019 0,044 77 9 0,30 

Euphausia superba 0,030 0,018 0,044 76 9 0,31 

Bovallia gigantea 0,029 0,019 0,044 75 9 0,32 

Polychaeta 0,030 0,018 0,045 74 9 0,33 

Octopoda 0,031 0,019 0,047 73 9 0,34 

Lindbergichthys nudifrons 0,030 0,020 0,044 72 9 0,35 

Salpidae 0,031 0,019 0,045 71 9 0,35 

Cheirimedon femoratus 0,031 0,018 0,046 70 9 0,36 

Odontaster meridionalis 0,029 0,018 0,045 69 9 0,37 

Aged detritus 0,031 0,020 0,046 68 9 0,38 

Benthic Diatomea 0,030 0,018 0,046 67 12 0,39 

Fresh detritus 0,031 0,018 0,045 66 19 0,40 

Phytoplankton 0,031 0,018 0,046 65 25 0,41 

Copepoda 0,030 0,018 0,046 64 26 0,42 

Porifera 0,030 0,018 0,045 63 26 0,43 

Eurymera monticulosa 0,030 0,018 0,044 62 26 0,44 

Gitanopsis squamosa 0,031 0,019 0,046 61 26 0,45 

Gondogeneia antarctica 0,024 0,010 0,043 60 27 0,45 

(e) EXTINCIONES POR SIMILITUD TRÓFICA DECRECIENTE 

Total 0,029 0,018 0,044 110 1 0,00 

Orchomenella sp. 0,029 0,018 0,044 109 1 0,01 

Djerboa furcipes 0,029 0,018 0,045 108 1 0,02 

Ascidiacea 0,029 0,019 0,045 107 1 0,03 

Ostracoda 0,029 0,018 0,045 106 1 0,04 

Aequiyoldia eightsii 0,029 0,017 0,046 105 1 0,05 

Cheirimedon femoratus 0,031 0,018 0,047 104 1 0,05 

Tanaidacea 0,028 0,018 0,044 103 1 0,06 

Hydrozoa 0,029 0,018 0,045 102 1 0,07 
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Charcotia obesa 0,030 0,019 0,045 101 1 0,08 

Mysida 0,030 0,019 0,045 100 1 0,09 

Gitanopsis squamosa 0,031 0,018 0,046 99 1 0,10 

Eurymera monticulosa 0,032 0,019 0,047 98 1 0,11 

Pariphimedia integricauda 0,030 0,018 0,046 97 1 0,12 

Probolisca ovata 0,029 0,017 0,044 96 1 0,13 

Nereididae 0,029 0,018 0,045 95 1 0,14 

Oradarea bidentata 0,032 0,017 0,048 94 1 0,15 

Margarella antarctica 0,030 0,017 0,046 93 1 0,15 

Copepoda 0,029 0,016 0,045 92 1 0,16 

Bovallia gigantea 0,027 0,016 0,044 91 1 0,17 

Glyptonotus antarcticus 0,030 0,017 0,047 90 1 0,18 

Gastropoda 0,031 0,017 0,048 89 1 0,19 

Salpidae 0,030 0,017 0,047 88 1 0,20 

Gammaridea 0,025 0,012 0,045 87 1 0,21 

Laternula elliptica 0,027 0,012 0,047 86 1 0,22 

Neuroglossum delesseriae 0,026 0,012 0,045 85 1 0,23 

Trematocarpus antarcticus 0,025 0,011 0,045 84 1 0,24 

Urospora penicilliformis 0,026 0,012 0,046 83 1 0,25 

Hyperiidea 0,026 0,012 0,044 82 1 0,25 

Hippomedon kergueleni 0,027 0,013 0,046 81 1 0,26 

Euphausia superba 0,025 0,012 0,044 80 1 0,27 

Iridaea cordata 0,026 0,014 0,045 79 1 0,28 

Plocamium cartilagineum 0,023 0,010 0,040 78 1 0,29 

Polychaeta 0,022 0,009 0,041 77 1 0,30 

Desmarestia menziesii 0,020 0,009 0,038 76 1 0,31 

Nacella concinna 0,021 0,009 0,038 75 2 0,32 

Desmarestia anceps 0,017 0,007 0,032 74 2 0,33 

Desmarestia antarctica 0,013 0,006 0,025 73 2 0,34 

Paradexamine fissicauda 0,014 0,006 0,029 72 3 0,35 

Aglaophamus trissophyllus 0,015 0,006 0,030 71 3 0,35 

Gigartina skottsbergii 0,008 0,004 0,019 70 3 0,36 

Bryozoa 0,010 0,005 0,023 69 3 0,37 

Polyplacophora 0,008 0,004 0,020 68 3 0,38 

Ophionotus victoriae 0,009 0,004 0,021 67 3 0,39 

Nemertea 0,009 0,003 0,021 66 3 0,40 

Polynoidae 0,007 0,003 0,018 65 3 0,41 

Cumacea 0,009 0,004 0,021 64 3 0,42 

Pseudorchomene plebs 0,008 0,003 0,020 63 3 0,43 

Prostebbingia gracilis 0,003 0,002 0,004 62 3 0,44 

Sterechinus neumayeri 0,003 0,002 0,004 61 3 0,45 

Curdiea racovitzae 0,003 0,002 0,004 60 3 0,45 
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Estructura, complejidad y estabilidad de redes tróficas 

5.1. Redes tróficas antárticas y subantárticas 

La comparación de las redes tróficas de los ecosistemas antárticos (caleta Potter) y subantárticos (canal 

Beagle) realizada en esta tesis reveló diferencias significativas en términos de estructura, complejidad y 

estabilidad, en todas las dimensiones analizadas: cualitativa y cuantitativa, estática y dinámica, resumidas 

en la siguiente tabla: 

Tabla 5.1  Tabla de resumen de los resultados de la comparación topológica y dinámica entre las redes 

tróficas de los ecosistemas marinos de caleta Potter (Antártida) y canal Beagle (Subantártida). 

* Indican las métricas con diferencias significativas entre ecosistemas. 

  Antártida Subantártida 

 Métrica Caleta Potter Canal Beagle 

Comparación topológica   

Número de especies (𝑆) 110 145 

Numero de interacciones (𝐿) 649 1115 

Conectancia topológica (𝐶) 0.054 0.053 

Especies basales (%) 27 25 

Especies superiores (%) 6 8 

Especies intermedias (%) 67 67 

Nivel trófico medio * 2.22 2.38 

Omnivoría (%) * 46 55 

Modularidad * 0.29 0.31 

Estabilidad (QSS) * 4 4.6 

 

 Complejidad 

 Estabilidad 

 Complejidad 

 Estabilidad 

Comparación dinámica   

Nivel trófico medio * 2.15 2.30 

Omnivoría (%) * 43 53 

Conectancia topológica (𝐶) * 0.053 0.049 

Conectancia cuantitativa (𝐶𝑞) * 0.0098 0.0073 

Variabilidad en el número de especies (𝑣𝑆) 0.013 0.010 

Variabilidad en la abundancia (𝑣𝐴) * 0.000001 0.000002 

Permanencia de especies  0.955 0.965 

 

 Complejidad 

 Estabilidad 

 Complejidad 

 Estabilidad 

El ecosistema antártico de caleta Potter, caracterizado por una fuerte estacionalidad y dependencia de la 

dinámica del hielo, sustenta un menor número de especies con menos interacciones, con un menor nivel 

trófico medio y omnivoría. La distribución del número de interacciones entrantes y salientes (grado) y la 

fuerza de sus flujos tróficos, aunque asimétrica y con más interacciones débiles que fuertes, es más uniforme 

entre las especies que su contraparte subantártica. Este ecosistema presenta una estructura modular, con 

subgrupos de especies que interactúan más entre sí que con especies de otros grupos. Cada uno de estos 

subgrupos o módulos está asociado a una fuente de energía basal distinta (macroalgas, detritos envejecidos, 

detritos frescos-necromasa-diatomeas, y fitoplancton). Esta compartimentalización proporciona robustez al 
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ecosistema antes perturbaciones, no sólo porque estas pueden quedar retenidas dentro de los módulos, sino 

porque, además, los módulos serían energéticamente independientes entre sí. La cohesión de esta estructura 

modular, y de la red trófica en general, se mantiene gracias al pez Notothenia coriiceps, un depredador 

superior, omnívoro y generalista con el mayor grado de conexión. Todas estas características de la 

arquitectura de la red trófica de caleta Potter le confieren mayor estabilidad local (QSS) y global 

(variabilidad en la abundancia de las especies) frente a perturbaciones. Sin embargo, perturbaciones que 

afecten a sus especies más conectadas y cuyas interacciones son más fuertes podría tener efectos 

catastróficos en este ecosistema. 

El ecosistema subantártico del canal Beagle, con su mayor productividad primaria y extensión territorial, 

sustenta una mayor cantidad de especies y sus interacciones. Esto da lugar a cadenas tróficas más largas, 

correlacionadas positivamente con una mayor omnivoría. Consecuentemente, esta red presenta una 

distribución del grado de conexión y la fuerza de interacción más asimétrica (mayor conectancia 

cuantitativa) en comparación con el ecosistema antártico. En otras palabras, existen muchas especies con 

pocas y débiles conexiones, y unas pocas con muchas y fuertes conexiones. Similar a la red trófica de caleta 

Potter, su estructura está fuertemente compartimentalizada en cuatro módulos, aunque no todos son 

energéticamente independientes. La langostilla (Grimothea gregaria), generalista en términos de hábitat y 

presas, es la responsable de vincular módulos y conectar toda la red trófica. Esta especie ocupa una posición 

intermedia en la red trófica, siendo fundamental para la transferencia de energía entre los niveles tróficos 

inferiores y superiores. Las características estructurales de esta red hacen que sea más sensible a las 

perturbaciones, evidenciado por su menor estabilidad local y global, especialmente ante la pérdida de sus 

especies más conectadas y con mayores flujos tróficos. 

El efecto de la omnivoría en la estabilidad de las redes tróficas ha sido un objeto de extenso debate. Uno de 

los pocos consensos es que su impacto depende de la fuerza de las interacciones entre las especies (Gellner 

& McCann, 2012; Kratina et al., 2012). Los resultados de esta tesis sugieren un efecto desestabilizador, 

especialmente en la red trófica del canal Beagle. No obstante, en la naturaleza, la omnivoría puede actuar 

como un amortiguador de los cambios, ofreciendo rutas alternativas de flujo de energía y permitiendo a las 

especies omnívoras adaptarse rápidamente a diferentes condiciones ambientales al ajustar su dieta hacia las 

presas más abundantes (Fagan, 1997). Para esclarecer el rol de la omnivoría en la red trófica del canal 

Beagle, sería fundamental aplicar el método de estimación de la fuerza de interacción utilizado en la red 

antártica en el Capítulo 4. Este enfoque podría proporcionar una comprensión más clara de cómo la 

omnivoría influye en las interacciones entre las especies y en la estabilidad del ecosistema subantártico. 

Aunque es evidente, es importante señalar que las diferencias en la estabilidad entre las redes tróficas 

antárticas y subantárticas son relativas, y no implican que la red del canal Beagle carezca de estabilidad. 

No hay duda de que los ecosistemas son complejos, en tanto cumplen con las reglas de multiplicidad de 

elementos, la no-linealidad y la emergencia, y son robustos en virtud de su existencia continua en escalas 

de tiempo evolutivas. Los resultados de este estudio subrayan que, a pesar de tener arquitecturas diferentes, 

las redes tróficas de la caleta Potter y el canal Beagle han evolucionado de maneras que diferentes 
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características estructurales pueden proporcionar mecanismos para hacer frente a las perturbaciones. 

Específicamente, en el canal Beagle, la evolución ha favorecido una red más simple en la organización de 

interacciones y flujos tróficos, pero con una cierta flexibilidad que le permitiría adaptarse a cambios antes 

de colapsar. Por otro lado, la red de la caleta Potter la red ha evolucionado hacia una estructura más simple, 

pero inherentemente más estable. Sin embargo, comprender qué es exactamente lo que hace que los 

sistemas ecológicos sean estables y cómo responderán ante un perturbación sigue siendo uno de los mayores 

desafíos de la ecología en el contexto actual de cambio global. 

5.2. Debate complejidad-estabilidad 

La relación entre la complejidad y la estabilidad de los ecosistemas es un tema tan fascinante como 

controvertido en la ecología. A lo largo de esta tesis, se ha explorado esta relación en los ecosistemas 

marinos de altas latitudes, específicamente en las redes tróficas de caleta Potter en la Antártida y el canal 

Beagle en la Subantártida. La esperanza de la autora era arrojar luz sobre el interrogante fundamental de si 

la complejidad engendra estabilidad o inestabilidad en las redes tróficas, pero la respuesta es más matizada 

de lo que podría sugerir una ley simple y universal. Y aunque la pregunta permanezca abierta, esta tesis 

aspira a echar chispazos que enciendan nuevas mechas de interrogantes e iluminen senderos hacia una 

comprensión más profunda. La búsqueda de respuestas a través del método científico es, en efecto, una 

tarea que no escapa a la complejidad. 

La teoría de Robert May (1972, 1973) propone que la complejidad es desestabilizante en las redes 

ecológicas. Este estudio confirma que dicha teoría parece aplicarse solo cuando consideramos la 

complejidad de las redes tróficas binarias, cualitativas y estáticas. Sin embargo, una comprensión más 

profunda reconoce que en la naturaleza las redes tróficas poseen un comportamiento dinámico espacial y 

temporalmente, donde la riqueza de especies y las interacciones, tanto en estructura como en fuerza, varían. 

Al incorporar información dinámica y cuantitativa en los modelos de redes, la percepción de que la 

complejidad lleva a la inestabilidad se ve desafiada. Esto sugiere que la estructura, el funcionamiento y la 

estabilidad de un ecosistema no puede ser plenamente comprendida sin tener en cuenta la dinámica y la 

fuerza de las interacciones entre las especies. 

La estabilidad es un concepto multidimensional, y puede ser caracterizado por diversas medidas, como 

variabilidad, resistencia, persistencia y robustez, que juntas capturan la respuesta dinámica del sistema a 

las perturbaciones (Donohue et al., 2013). En la comparación topológica de las redes tróficas antártica y 

subantártica se aplicó una medida de estabilidad local, la misma que utilizó May en sus análisis, la cual 

asume que todas las poblaciones del ecosistema están en equilibrio. Por este motivo los análisis de 

estabilidad local han sido criticados ya que, tanto la naturaleza estocástica del medio ambiente, como la 

variedad de dinámicas complejas que se pueden observar en los ecosistemas naturales, sugieren que las 

comunidades rara vez pueden estar cerca del equilibrio. Sin embargo, en el análisis dinámico se aplicaron 

medidas de estabilidad global, la variabilidad y permanencia, las cuales no tienen supuestos sobre el 

equilibrio de las poblaciones y son ampliamente utilizadas en estudios empíricos en ecología. Los 

resultados obtenidos destacan la naturaleza multidimensional de la estabilidad. Aunque las medidas de 
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estabilidad local y global son diferentes, juntas ofrecen una visión complementaria y coherente de la 

robustez de las redes tróficas en la caleta Potter y el canal Beagle frente a las perturbaciones. 

Reflexiones finales en un mundo de cambios 

La era actual se caracteriza por rápidos cambios climáticos e impactos significativos provocados por la 

actividad humana. Para lograr la conservación efectiva de los ecosistemas, no basta con comprender cómo 

responden las especies individuales a estas perturbaciones; es igualmente crucial entender la compleja red 

de interacciones en la que están inmersas. El impacto de factores estresantes en las comunidades y los 

ecosistemas depende de la estructura de las redes ecológicas y de las posiciones y roles de las especies 

afectadas en ellas. Por ello, es esencial, en primer lugar, describir la estructura de las redes ecológicas, es 

decir, cómo están interconectadas las especies; en segundo lugar, comprender las reglas que rigen estas 

conexiones; y, por último, evaluar cómo la estructura de la red influye en la respuesta dinámica de los 

ecosistemas frente a las perturbaciones. 

Los ecosistemas de altas latitudes no escapan a los desafíos de esta era, y las características que hacen 

únicas a las regiones polares también las vuelven altamente susceptibles a los cambios ambientales. En la 

Península Antártica se han registrado las tasas de calentamiento más altas del mundo en el último medio 

siglo. Este calentamiento ha provocado un acelerado retroceso glaciar en el ecosistema de caleta Potter, 

generando cambios en la composición de las comunidades y en la distribución y abundancia de las especies. 

Aunque la red de interacciones tróficas de este ecosistema ha demostrado ser más estable y probablemente 

capaz de adaptarse mejor a los cambios antes de colapsar, hay un riesgo significativo. Si estos cambios 

afectan a las especies con mayor número de conexiones, como Nothenia coriiceps, se espera un fuerte 

efecto en cascada debido a su alta posición trófica. Esto aumentaría la fragilidad del ecosistema frente a 

otras perturbaciones. 

El ecosistema subantártico del canal Beagle enfrenta amenazas significativas, principalmente debido a 

presiones antropogénicas. A diferencia de su contraparte antártica, la red trófica de este ecosistema es 

mucho más vulnerable a las perturbaciones. En particular, la depredación de especies exóticas y la presión 

pesquera sobre especies clave, especialmente aquellas que ocupan posiciones intermedias, con muchas 

conexiones y fuertes interacciones, como la langostilla (Grimothea gregaria), podrían tener consecuencias 

catastróficas en la estructura y funcionamiento del ecosistema. Esto alteraría por completo la transferencia 

de energía entre los niveles inferiores y superiores. Además, la polución podría estar afectando a la especie 

basal con mayor biomasa e ingeniera ecosistémica, Macrocystis pyrifera, lo que agrava aún más la 

situación. 

Esta tesis aporta de manera significativa a la investigación de redes y la ecología, proporcionando una visión 

detallada de cómo la estructura de las interacciones tróficas influye en la estabilidad de los ecosistemas. 

Integra perspectivas cualitativas y cuantitativas, así como enfoques estáticos y dinámicos, destacando el 

valor del análisis de redes como una poderosa herramienta para evaluar la resiliencia de los ecosistemas 

frente a perturbaciones. Aunque los modelos ecológicos estén actualmente lejos de ser verdaderamente 
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predictivos, ayudan a identificar importantes factores estabilizadores y desestabilizadores para las 

comunidades ecológicas en un mundo que cambia rápidamente. Estos conocimientos son fundamentales 

para desarrollar estrategias de manejo y conservación que preserven la biodiversidad y los servicios 

ecosistémicos vitales para la humanidad, y así mitigar los efectos del cambio climático global y otros 

impactos provocados por la actividad humana. 
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