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Resumen
Considerando el creciente deterioro del medio ambiente y los efectos nocivos que alteran la riqueza de especies, 

es importante encontrar la metodología adecuada para el estudio de la diversidad y su manejo. La presente revisión 
presenta una breve reseña histórica del análisis de redes tróficas, los distintos tipos y métodos de análisis de éstas. 
Las redes no ponderadas, aunque sencillas en su construcción, representan aspectos estructurales y de diversidad 
de manera cuantitativa. Las redes ponderadas tienen la ventaja de conocer el flujo de materia entre las especies, sin 
embargo, la cantidad y calidad de datos necesarios es muy grande y difícil de obtener. Las redes bipartitas, que pueden 
ser ponderadas o no, son un caso especial útil en estudios de biogeografía o parasitismo. Para los 3 tipos de redes es 
posible medir características como riqueza de especies, diversidad de flujos y especies, entre otros índices topológicos 
de las redes útiles para la toma de decisiones en el manejo de los sistemas ecológicos. 

Palabras clave: Interacciones de especies; Topología de redes; Ascendencia; Métodos cuantitativos

Abstract
In view of the increasing environmental deterioration and its harmful effect on species richness, it is important 

to find the adequate methodology for the study and management of diversity. The present review presents a short 
historical account of food web analyses, the different types of food webs and the most common methodological 
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Introducción 

La Física y la Química están consideradas como 
“ciencias duras”, principalmente, porque utilizando el 
método científico son capaces de desarrollar leyes a partir 
de teorías con las que los fenómenos naturales pueden 
ser modelados y así predecir en tiempo y/o espacio 
particularidades de éstos. La ecología, por otro lado, 
ha recibido fuertes críticas por su falta de certeza en la 
predicción de eventos naturales, aunque en años recientes 
los enfoques de investigación están plagados de procesos 
de modelación matemática aplicada a la ecología (e.g., 
DeAngelis, 2018). Un ejemplo de ello es el desarrollo de 
predicciones con una menor incertidumbre en el área de 
la ecología de poblaciones utilizando modelos estocásticos 
(e.g., métodos de Monte Carlo) y otros modelos relacionados 
con la interacción depredador-presa (Sinclair et al., 1998). 
Sin embargo, al pasar a niveles de mayor complejidad, por 
ejemplo, en relaciones de más de 5 especies, comunidades y 
ecosistemas, la situación es distinta. El principal problema 
de que los modelos ecológicos no predigan de manera 
eficaz fenómenos naturales se debe a la complejidad 
intrínseca de los propios sistemas que se requiere estudiar. 
Ejemplo de ello es el comportamiento intricado en 2 
dimensiones (espacio-tiempo) de las variables que origina 
una gran incertidumbre al tratar de modelar las variaciones 
asociadas. Esta incertidumbre es alta produciendo 
resultados difíciles de manejar en la mayoría de los casos 
aunados al efecto sinérgico y las propiedades emergentes 
de las interacciones entre los componentes bajo estudio. 
Ulanowicz (2009) escribe: “Los mecanismos están en 
el corazón de la modelación ecológica y la suposición 
tácita ha sido un creciente catálogo de varios mecanismos 
que eventualmente conducirán a los ecólogos a formular 
generalizaciones, parecidas a leyes del comportamiento 
del ecosistema” ¿Pero tales leyes existen en ecología? se 
pregunta Fox-Keller (2007). 

El presente escrito no pretende ser una compilación 
exhaustiva de la historia del análisis de redes tróficas, 
ni tampoco pretende hacer una lista de las distintas 
metodologías utilizadas en su análisis, su objetivo principal 

es que el lector conozca de manera general la respuesta 
de 4 sencillas preguntas: ¿qué es una red trófica? ¿cómo 
se construye? ¿qué problemas pueden resolver? y ¿cómo 
interpretar los resultados a través de una visión global del 
análisis de redes tróficas? La ecología como otras ciencias, 
pretende determinar patrones de comportamiento de los 
fenómenos naturales, tanto a nivel temporal como espacial. 
Analizando las variables que determinan estos patrones y 
sus tendencias, es posible medir su variación y así modelar 
el comportamiento a través del análisis de estocasticidad. 
Esto resulta medular para estudios a nivel de ecosistema, 
donde cada especie tiene un comportamiento particular y 
reacciona a las variables ambientales de manera distinta 
(e.g., otras especies, temperatura, salinidad). 

Uno de los enfoques que se está explorando para 
analizar a las comunidades y ecosistemas, son las redes 
tróficas (Trifonova et al., 2015). Estas representan las 
interacciones depredador-presa, es decir, quién se come a 
quién y se trata de incluir a todas las especies muestreadas 
(o al menos los grupos taxonómicos más importantes) en 
un determinado tiempo y espacio. Por lo mismo, el análisis 
de las redes tróficas provee un medio para analizar la 
relación entre estructura, dinámica y funcionamiento del 
ecosistema, así como la forma en que están influenciadas 
por los disturbios y cambios ambientales.

Las redes tróficas pueden ser construidas de 2 formas: 
no ponderadas y ponderadas. Las primeras consideran 
únicamente la relación depredador-presa, sin incluir la 
cantidad de materia que fluye entre las especies, dentro 
de esta categoría está también la red bipartita. El segundo 
tipo considera la cantidad de materia que fluye entre las 
especies debido a la depredación, exportación, importación 
y desechos. A continuación, haremos una descripción de 
cada tipo considerando los métodos de construcción, su 
análisis y las ventajas y desventajas de cada una.

Redes tróficas no ponderadas

La construcción de una red trófica no ponderada parte 
del conocimiento de la alimentación de un conjunto de 
especies (fig. 1). Este conocimiento, generalmente, se 

analyses of them. Non-weighed webs, though simple in their construction do represent structural and diversity aspects 
in a quantitative manner. Weighed webs, have the advantage of using the flow of matter between species but the 
amount and quality of data is high and sometimes difficult to gather. Bipartite webs, which can be weighed or not, 
are a special case used in biogeographical or parasite studies. For the 3 web types, it is possible to measure species 
richness and diversity, matter flow diversity and other topological characteristics most of which are useful for the 
decision making in an ecosystem management program.

Keywords: Species interactions; Web topology; Ascendency; Quantitative methods
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adquiere al realizar los análisis de contenidos estomacales 
de depredadores de una comunidad, observaciones en 
campo, examen de excretas, análisis de isótopos estables 
o análisis de ADN de las presas. Los tipos alimenticios 
se enlistan y se relacionan con su depredador en una 
tabla o matriz de interacción llamada “adyacente”. En 
esta matriz, las columnas representan a los depredadores 
y los renglones a sus presas. Por ejemplo, la figura 1 
muestra una red trófica en la que el halcón se alimenta 
del gorrión, quien a su vez se alimenta de la araña y ésta 
del saltamontes. En el ejemplo, el halcón es el depredador 
mientras que el gorrión es la presa, que a su vez es el 
depredador de la araña. La tabla 1 muestra esta misma 
red trófica de forma matricial, en la que los renglones son 
las presas y las columnas los depredadores, nótese que el 
número de columnas y renglones es el mismo.

Para poder hacer un análisis completo es necesario que 
la matriz sea cuadrada, lo que implica que el conocimiento 
de los tipos alimenticios de las presas debe incorporarse 
a la matriz. Es decir, cuáles son las presas del alimento 
de la especie en cuestión a menos que se trate de una 
especie autótrofa. En este caso, lo que generalmente 
sucede es realizar una búsqueda bibliográfica de los 
hábitos alimenticios de la presa. Esta búsqueda se hace 
de manera tal, que si se conoce la especie, se busca su 
información, en caso de no encontrar datos, se amplía 
la búsqueda al género o familia. Es importante que se 
alcance la mejor resolución taxonómica posible y también 
es preferible que los resultados encontrados sean de la 
zona de interés. Existen muchos casos en los que no hay 
datos por lo que se hace una aproximación de alguna otra 
especie o género similar. 

Ya con la información completa, la matriz adyacente 
se llena con 0 en aquella celda en la que no existe 
depredación de la presa y con 1 en los casos en los que 
un depredador se alimenta de determinada presa, como se 
muestra en la tabla 1. Esta metodología es la más sencilla 
para organizar la red trófica y a partir de ésta se realizarán 
una serie de análisis estructurales y de funcionamiento que 
serán explicados brevemente más adelante.

Las redes tróficas no ponderadas han sido utilizadas 
desde hace ya algunas décadas como un modelo para el 
estudio de varios aspectos ecológicos de comunidades 
y ecosistemas. Una de las propuestas que mayor 
controversia ha generado, es la publicada por May en 
1972 (véase también May, 1974), quien a partir de la 
generación al azar de interacciones entre especies y el 
nivel del efecto de éstas entre sí, hace un análisis de 
estabilidad del sistema. El resultado de las distintas 
simulaciones con varios escenarios respecto al número 
de especies y el grado de interacción entre las mismas, 
fue que mientras mayor es el número de especies en 
un ecosistema menor será la estabilidad de éste. Los 
resultados de May (1972, 1982) van en contra de lo 
observado en la naturaleza, donde cientos de especies 
se pueden encontrar conviviendo en una aparente 
estabilidad. Posteriormente y a la luz de los resultados 
contradictorios entre realidad y simulación, Pimm (1979, 
1982), entre otros, llevó a cabo simulaciones de sistemas 
ecológicos con características más apegadas a los sistemas 
naturales. Los resultados de estos trabajos contradicen las 
conclusiones de May, generando, además, un auge en 
el estudio de la relación entre diversidad y estabilidad  
en ecosistemas.

Figura 1. Ejemplo de una red trófica en la que se muestran las presas y sus depredadores. La dirección de las flechas inicia en la 
presa y termina en su depredador. Por ejemplo, el ratón es la presa del halcón y la culebra.
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Ya que la discusión sobre la relación diversidad–
estabilidad comenzó, hubo un incremento de la compilación 
de datos sobre relaciones tróficas entre especies para 
comunidades y ecosistemas de distintas latitudes y tipos. 
A partir de estos trabajos, Cohen (1978) y Cohen et al. 
(1990), publicaron una compilación de más de 100 redes 
tróficas. Las redes tróficas comprenden varias décadas de 
estudios, algunas adaptaciones de trabajos de mediados 
de la década de 1920 y otras cercanas a la fecha de su 
publicación. A partir de la primera publicación de Cohen 
(1978), el crecimiento de artículos científicos relacionados 
con redes tróficas es casi exponencial (e.g., Ings et al., 
2009). Una búsqueda en Google Scholar con las palabras 
“food web” en mayo del 2021 para el intervalo de años 
2011 al 2020, resultó en 1,950,000 datos, lo que muestra 
el crecimiento en el estudio de esta línea de investigación 
muchas veces relacionada con otras líneas.

Una crítica a la base de datos de Cohen (1978) es el 
hecho de que el número de especies que conforman las 
redes tróficas no representa correctamente al ecosistema 
en cuestión, es decir, hay un problema de escala o 
resolución (Abarca-Arenas y Ulanowicz, 2002; Hall y 
Rafaelli, 1991; Martinez, 1991, 1993; Olivier y Palanque, 
2017; Sugihara et al., 1989, 1997; Turney y Buddle, 2016; 
fig. 2). Esto implica que la interacción entre especies es 
incompleta y por lo mismo las aproximaciones realizadas 

por Cohen (1978) y Cohen et al. (1990) fueron sesgadas. 
Patonai y Jordán (2017) comparan distintos métodos de 
agregación en una red trófica y comparan los resultados 
de acuerdo con el número de especies. La sensibilidad 
de los resultados está relacionada con qué especies se 
agregan —similar a lo expuesto por Abarca-Arenas y 
Ulanowicz, 2002— lo que ayuda a entender qué especies o 
grupos necesitan mayor estudio de sus relaciones tróficas. 
Como ejemplo del efecto de disminuir la resolución de 
los nodos en una red se presenta la figura 2. La primera 
red (fig. 2A) es la representación de una red trófica en 
la que los nodos corresponden a especies agrupadas, por 
ejemplo: fitoplancton, zooplancton, bentos y peces. Por 
el contrario, en la figura 2B se representa la misma red 
trófica, pero cada nodo corresponde a una especie o al 
menos a varias especies de un mismo género. El número 
de especies y uniones son características importantes en 
la estructura de la red y por lo tanto las variaciones en su 
número tienen efectos en la interpretación de los resultados 

Tabla 1
Representación de la red trófica de la figura 1 en la que los 
renglones representan las presas y las columnas los depredadores. 
Por ejemplo, el ratón, que es presa de la culebra y el halcón, en 
ese renglón tiene un número 1 en la columna de la culebra y el 
halcón. Esta matriz se conoce como matriz adyacente.
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Pasto 0 1 1 1 0 0 0 0 0 0
Saltamontes 0 0 1 0 1 1 1 1 1 0

Ratón 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1

Conejo 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1

Gorrión 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1

Araña 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0

Mantis 0 0 1 0 1 0 0 0 0 0

Sapo 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0

Culebra 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1

Halcón 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0

Figura 2. Ejemplo que ilustra a la red trófica de la laguna 
camaronera: A) red con un reducido número de especies ya que 
se unieron varias dentro de un solo nodo. B) La misma red que 
en el inciso A, pero con las especies separadas, es decir, cada 
nodo representa una especie.



	 L.G. Abarca-Arenas et al. / Revista Mexicana de Biodiversidad 93 (2022): e934126	 5
	 https://doi.org/10.22201/ib.20078706e.2022.93.4126

estructurales finales. En tabla 1 de material suplementario 
se presentan varios sitios repositorios de cientos de redes 
tróficas de distintos tipos y lugares del mundo que pueden 
ser consultadas y utilizadas libremente. Así mismo, se 
presenta una lista descriptiva de programas de cómputo 
que se utilizan para el análisis de redes tróficas. 

Una vez que los datos están listos para su análisis 
en forma de matriz, el siguiente paso es determinar la 
estructura de la red trófica. Este análisis mostrará, entre 
otras cosas, cuál o cuáles nodos son los que consumen 
presas en mayor o menor cantidad, cuál es el nivel trófico 
de cada especie o el nivel de omnivoría de cada especie 
y del sistema. A continuación, se describen brevemente 
algunos de los índices que se utilizan para el análisis 
estructural de redes tróficas.

Métodos de análisis
La estructura de una red, también conocida como 

la topología de la red, representa la forma en la que 
se arreglan los elementos de eésta, en nuestro caso las 
especies y su relación depredador-presa. Los aspectos que 
se han estudiado en cuanto a la estructura de redes tróficas 
provienen en su gran mayoría de los análisis realizados para 
redes sociales, que se tomaron de los análisis topológicos 
de redes estudiadas por los matemáticos (Barabási, 
2002; Borgatti et al., 2009; Scott, 2000; Wasserman  
y Faust, 1994). 

Definiremos L como el número de uniones o relaciones 
que hay en toda la red, ésto es, la suma de “1” en la 
matriz adyacente y S como el número de especies o 
compartimentos de la red. La densidad de uniones es la 
proporción de uniones por especie y se calcula como L/S, 
es decir, en promedio cuántas uniones hay por especie 
en la red. Al comparar varias redes tróficas, la relación 
que existe entre la densidad de uniones con respecto a la 
riqueza de especies resulta en una de tipo log-log positiva 
con una alta correlación. No se observan valores extremos 
lo que significa que sin importar el tipo de ecosistema del 
que se trate, al incrementarse el número de especies hay un 
aumento considerable en el número de uniones promedio 
(Dunne, 2002; Martinez, 1992; Roopnarine et al., 2007). 

Otro parámetro común es la conectividad (C), que 
representa la proporción de uniones observadas entre las 
especies (L) y el máximo de uniones posibles de acuerdo 
con la riqueza de especies (S2), de tal forma que C = L/
S2. El parámetro de conectividad tomó importancia porque 
es uno de los que usó May (1972) para demostrar la 
inestabilidad de redes con un gran número de especies. 
Se ha demostrado que el comportamiento de C respecto 
al número de especies es de tipo log-log negativo y que, 
dependiendo de la resolución de las redes y en algunos 

casos, del tipo de sistemas que se trate, varía el valor 
negativo del exponente (Digel et al., 2014; Martinez, 1992; 
Riede et al., 2010; Vermaat et al., 2009; Yen et al., 2016). 

El nivel trófico de las especies que componen una 
red es importante para determinar, entre otras cosas, la 
eficiencia de la transferencia de materia entre las mismas 
(Cohen et al., 2003). El nivel trófico de una especie 
depende de la proporción de alimento que ingiere por cada 
nivel trófico inferior al propio. Para redes no ponderadas, 
esta información no está disponible por lo que el nivel 
trófico de redes no ponderadas se definía solo como 
basales, intermedias y topes (Cohen et al., 1990; Williams 
y Martinez, 2000). Las especies basales son aquellas que 
transforman la energía solar o elementos químicos en 
energía química y están relacionadas directamente con 
la productividad primaria, es decir las plantas, algas y 
diatomeas, por ejemplo (Arim y Marquet, 2004); por 
definición, estas especies no depredan a otras especies. 
Las especies intermedias son aquellas que depredan a las 
basales y también a otras especies intermedias (Alcorlo, 
2004). Esta clase de especies también son depredadas 
por las especies tope. Como ejemplos tenemos a las 
aves, que se alimentan de semillas o plantas y también 
de insectos o lombrices. Por último, las especies ápice o 
tope son aquellas que se alimentan de otras especies, ya 
sean basales o intermedias, pero no son presa de alguna 
otra. Los ejemplos clásicos de especies tope serían los 
tiburones, la orca o los felinos como el jaguar. Williams 
y Martinez (2004) propusieron un algoritmo basado en la 
longitud de las cadenas tróficas capaz de calcular el nivel 
trófico de las especies muy cercano al obtenido cuando 
se conocen las proporciones de flujo de materia entre las 
especies en redes tróficas ponderadas.

Como puede deducirse, una red en general está 
formada por una gran cantidad de cadenas; estas cadenas 
están formadas por eslabones o nodos que representan 
las especies. La longitud de una cadena se puede medir 
contando el número de eslabones de un punto a otro, y 
en el caso de las cadenas tróficas, comenzando desde 
los productores primarios hasta una especie tope. Este 
es un aspecto de interés ecológico ya que, mientras más 
larga sea la cadena trófica, la transferencia de energía 
útil para cada nivel trófico disminuye considerablemente 
conforme avanzamos a los niveles tróficos superiores. En 
un principio, Lindeman (1942) propuso que la eficiencia 
de dicha transferencia es solo del 10% de una especie a 
la otra de niveles tróficos continuos. En varios estudios 
se ha demostrado que las cadenas tróficas largas no son 
energéticamente eficientes (Nielsen y Ulanowicz, 2000; 
Pimm, 1984; Pimm y Lawton, 1978) y, por lo tanto, 
las longitudes de las cadenas son cortas. Éste es uno de 
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los aspectos del análisis de redes tróficas que continúa 
generando polémicas y estudios. ¿Por qué la longitud de 
las cadenas tróficas y, por lo mismo, el máximo nivel 
trófico, no sobrepasa el valor de 6? Varias teorías existen 
al respecto (Abdala-Roberts et al., 2019; Pringle, 2020; 
Massol et al., 2017; Post, 2002; Shanafelt y Loreau, 
2018), pero además desde el punto de vista del manejo 
y la conservación, es importante el conocer en dónde se 
ubica nuestra especie objetivo con respecto al resto que 
forman el ecosistema.

Otras características estructurales han sido estudiadas 
utilizando métodos tomados de la sociología, de la 
informática y otros tipos de redes (Albert et al., 2000; 
Newman, 2003). Entre los aspectos estudiados destacan 
los valores de centralidad de las especies y la red en 
general (e.g., Abarca-Arenas et al., 2007; Cirtwill et al., 
2018; Ibarra-García et al., 2020; Jordán, 2009; Jordán 
et al., 2007; Klesnikov et al., 2019; Rohr et al., 2016). 
Estos índices identifican la importancia de una especie con 
respecto al resto que componen la red.

Para calcular el valor de alguno de estos índices es 
necesario medir la longitud de las cadenas que conforman 
la red. Esto se hace contando el número de eslabones 
menos uno, en nuestro caso especies, que hay de uno a 
otro. Tomando como ejemplo la figura 1, existe una cadena 
que va desde la mantis hasta el halcón, la longitud de esta 
cadena es de 2, ya que, partiendo desde la mantis, pasa por 
el gorrión y finaliza en el halcón. Otro ejemplo, partiendo 
del pasto y terminado en la culebra podemos encontrar 
2 cadenas. La primera está formada por pasto - ratón - 
culebra (longitud 2), la segunda es pasto - saltamontes 
- ratón - halcón - culebra (longitud 4). Conociendo estas 
cadenas y la posición dentro de ellas de las especies, se 
puede identificar el nivel de intermediarismo y cercanía de 
las especies entre sí, características que afectan al flujo de 
materia dentro de la red.

El nivel de intermediarismo de cada especie representa 
un papel importante dentro de la red ya que es un punto de 
enlace entre distintas especies para que la materia circule 
dentro del ecosistema (Newman, 2003). Una especie con 
un nivel de intermediarismo alto es la que interviene en la 
repartición de energía entre otras, además, si estas especies 
desaparecen, la red puede romperse afectando el flujo con 
la posibilidad de que algunas otras no puedan alimentarse. 
Otra métrica utilizada es la cercanía que proporciona un 
valor sobre qué tan cerca está una especie respecto a todas 
las demás (Opsahl et al., 2010). Ecológicamente, una 
especie cercana a otras implica que la materia está siendo 
transferida de manera más eficiente o rápida. Existen varios 
algoritmos que se aplican específicamente a redes dirigidas 
y pueden ser utilizados para el análisis de redes tróficas 

obteniendo resultados congruentes ecológicamente. Como 
ejemplo están los trabajos de Jordán (2009), Jordán et al. 
(2007) e Ibarra et al. (2020) en los que tratan de identificar 
las especies clave del ecosistema a través del análisis de 
las redes tróficas utilizando una metodología tomada del 
análisis de redes sociales (Cirtwill et al., 2018).

Finalmente, con el afán de reconstruir las redes tróficas, 
se han propuesto varios modelos que permiten simular éstas 
con distintos niveles de certeza. El primer modelo utilizado 
designa completamente al azar las presas del depredador, 
generalmente utilizando el modelo de Erdös-Rényi (Erdös 
y Rényi, 1959). No existe ningún tipo de restricción en 
este modelo y por ello los resultados con respecto a la 
estructura de la red simulada no corresponden a la red 
trófica observada, es decir, no tienen sentido ecológico 
por lo que generalmente no se utilizan. Sin embargo, una 
conclusión importante de estas discrepancias entre los 
modelos totalmente al azar y la red trófica real es que las 
redes tróficas presentan una estructura con cierto patrón 
determinado por las interacciones entre las especies y por 
lo tanto, éstas no son al azar.

Considerando el poco éxito del modelo totalmente al 
azar, Cohen et al. (1985) propusieron el modelo de cascada. 
Éste presenta una relación trófica entre las especies del 
ecosistema de una manera jerárquica, de tal forma que 
se genera una cascada de alimentación entre las especies 
basada en una jerarquía alimenticia. Los resultados del 
modelo fueron mejores que aquellos presentados por el 
modelo al azar, aunque varias características estructurales 
no pudieron ser representadas. Aunado a esto, el modelo se 
basó en redes tróficas muy pequeñas que no representaban 
de manera adecuada a los ecosistemas. Buscando mejores 
resultados, Williams y Martinez (2000) propusieron el 
modelo de nicho en el que las especies se alimentan de 
acuerdo con una distribución binomial y están arreglados 
a lo largo de un eje que representa el nicho alimenticio 
(Gallopin, 1989). Las variables bajo las cuales el modelo 
es ajustado son número de especies (S) y conectividad 
(C). El modelo de Williams y Martinez ha dado buenos 
resultados en la generación de redes tróficas similares 
a las observadas en la naturaleza (e.g., Camacho et al., 
2007; Dunne y Williams, 2009; Stouffer et al., 2005; 
y muchas más). A partir de este modelo han surgido 2 
variaciones, el modelo jerárquico anidado y el modelo 
general (Allesina et al., 2008; Cattin et al., 2004). El 
primero organiza a las especies a lo largo de un eje (nicho 
alimenticio) de acuerdo con una jerarquía dada por talla, 
biomasa e incluso taxonomía. El modelo general propone 
el uso de más de un eje de nicho para modelar las redes 
tróficas, siendo este modelo el que propone una mayor 
certidumbre (Allesina et al., 2008). Por último, Lafferty y 



	 L.G. Abarca-Arenas et al. / Revista Mexicana de Biodiversidad 93 (2022): e934126	 7
	 https://doi.org/10.22201/ib.20078706e.2022.93.4126

Dunne (2010) propusieron el modelo SENO (por sus siglas 
en inglés, Stochastic Ecological Network Occupancy) en 
el que se calculan la probabilidad de interacción entre 
especies de acuerdo con el espacio y tiempo que comparten. 
Allhof et al. (2015) presentaron un modelo en el que se 
incorporó, además de las interacciones entre las especies, 
parámetros que simulan el crecimiento de las poblaciones 
involucradas y una tasa evolutiva de todas las especies. 
Los resultados del modelo son prometedores ya que se 
desvían muy poco de los parámetros estructurales de redes  
tróficas empíricas. 

Redes tróficas ponderadas

Las redes ponderadas son aquellas donde se conoce la 
cantidad de materia transferida desde las presas hacia el 
depredador o desde las especies fuera del sistema hacia 
alguno de las especies dentro del sistema y viceversa. 
En este caso, la representación de las relaciones tróficas 
tiene una semejanza al sistema económico, en el que, en 
lugar de transferencia de dinero entre personas, existe la 
transferencia de materia entre especies. Leontief (1936) 
presentó un modelo llamado de entrada - salida para 
estudiar la economía de un país o ciudad, el modelo 
presenta la producción de distintos elementos de la 
economía de acuerdo con el flujo de dinero. A partir de 
este modelo, varios autores han propuesto su uso para 
medir la producción de una red trófica de acuerdo con la 
transferencia de materia entre las especies, generalmente 
en unidades de carbono por metro cuadrado por unidad de 
tiempo. Entre los principales exponentes de esta idea están 
Fath y Patten (1998), Patten (1978, 1985), Patten y Odum 

(1981), Polovina (1984), Ulanowicz (1986), Ulanowicz 
y Abarca-Arenas (1997), Ulanowicz y Puccia (1990), 
Ulanowicz y Norden (1990).

La tabla 2 muestra un ejemplo de los datos necesarios 
para un análisis de redes tróficas clásico. Comparando las 
tablas 1 y 2, la principal diferencia es que en la segunda 
se representan los flujos entre especies, en este caso g 
C m-2 yr-1. En principio, por razones termodinámicas, la 
cantidad de materia que entra al sistema debe ser igual a la 
cantidad que sale de la frontera del sistema y aquella que 
circula dentro del mismo, el sistema debe estar balanceado. 
Considerando esto, la matriz de transferencias de materia 
está formada por las especies del sistema en la que se 
denota la cantidad de materia (biomasa) utilizada de 
las presas (renglones) por los depredadores (columnas). 
Además de este flujo, pueden existir flujos que entran al 
sistema desde fuera de sus fronteras y también flujos que 
salen del mismo. Las primeras son las entradas (inputs) y 
los segundos la exportación (outputs). En lo que respecta 
a las especies, éstas tienen los siguientes flujos: entradas 
desde fuera del sistema (importación), salida del sistema 
(exportación), flujo de una especie hacia otra (depredación) 
y pérdidas por respiración (fig. 3). Hemos mencionado que 
el sistema de flujos debe estar balanceado, esto se puede 
comprobar cuando la suma de los renglones de una matriz 
como la de la tabla 2 es igual a la suma de las columnas.

Métodos de análisis
Una vez balanceado el sistema, Ulanowicz (1986) 

propuso una serie de índices que muestran el estado de 
desarrollo y crecimiento del ecosistema, estos índices 
están basados en la teoría de la información (Ulanowicz, 

Tabla 2
Ejemplo de una matriz de entrada - salida para ser utilizada en el estudio de redes tróficas ponderadas. Los números corresponden 
a g C m-2 y-1.

Matriz de interacción
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D
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po
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do

En
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Ex
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R
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pi
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B
io

m
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a

Filtradores 0.0 0.0 0.0 0.0 0.5 15.8 41.5 25.2 0.0 0.0
Microbiota 0.0 0.0 1.2 1.2 0.0 0.0 0.0 5.8 0.0 0.0
Meiofauna 0.0 0.0 0.0 0.7 0.0 4.2 0.0 3.6 0.0 0.0
Alimentadores de depósito 0.0 0.0 0.0 0.0 0.2 1.9 0.0 0.4 0.0 0.0
Depredador 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 0.3 0.0 0.4 0.0 0.0
Detritus depositado 0.0 8.2 7.3 0.6 0.0 0.0 0.0 6.2 0.0 0.0
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1986; Ulanowicz y Abarca-Arenas, 1997; Ulanowicz 
y Norden, 1990). De esta forma, a partir de la entropía 
condicional y la información mutua promedio, se propone 
el índice ascendencia, que está relacionado con el 
desarrollo y el crecimiento de un ecosistema (Ulanowicz, 
1986). Podríamos decir que este índice mide la diversidad 
del ecosistema en términos de sus flujos de materia. La 
ecuación para medir la ascendencia es (Ulanowicz y 
Norden, 1990): 

Donde Tij es la cantidad de materia que va del nodo i 
al nodo j, es la suma de todos los flujos y

que es la suma del renglón i y columna j, respectivamente.

Este valor de ascendencia tiene un límite superior 
llamado capacidad y la diferencia entre esta capacidad 
y la ascendencia es el llamado gasto no utilizado. 
Ulanowicz y Abarca-Arenas (1997) expandieron el 
análisis de la ascendencia al considerar las biomasas de 
los componentes del ecosistema; de esta forma es posible 
medir las variaciones de flujos y biomasas como parte de 
las interacciones de las especies y su entorno. Como un 
ejemplo del uso de los varios índices podemos mencionar a 
Ulanowicz y Baird (1999), que hicieron una comparación 
de la dinámica de flujos de carbono, nitrógeno y fósforo 
de la comunidad de la bahía de Chesapeake utilizando 
estos índices. Otros trabajos son los de Jordán y Scheuring 
(2004), Kluger et al. (2016), Lau et al. (2017), Nogues et 
al. (2021), Scharler et al. (2015), Smit (2021), Tomczak 
et al. (2013) y Yin et al. (2021).

Uno de los efectos más claros de la relación depredador-
presa es que cuando el depredador aumenta la tasa de 
consumo de la presa, ésta disminuye su biomasa. Sin 
embargo, el decremento de la biomasa de la presa ocasiona 
un incremento en la biomasa del alimento de la presa, de 
tal forma que, de manera indirecta, el primer depredador 
beneficia a la presa de su presa (Abrams et al., 1996; Zhao 
et al., 2016). Estos efectos son importantes para entender 
la estructura y dinámica de la red trófica y se pueden dar 
a distintas distancias de los depredadores. Por ejemplo, 
supongamos que existe una especie bajo explotación y 
se propone realizar un plan de manejo de dicho recurso. 
La primera aproximación sería determinar las tasas de 
crecimiento y mortalidades natural y por explotación y 
tamaño de la población de la especie sujeta a explotación. 

Figura 3. Representación de 2 especies y el flujo de materia entre ellas, dirigida de la especies 1 a la especie 2. Se presenta también 
el flujo desde fuera del sistema (importación) y hacia fuera del mismo (exportación).
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Con base en esos datos, se simulan distintos escenarios 
de explotación y se determinan las políticas de extracción 
del recurso de acuerdo con la ganancia o pérdida de 
biomasa. Sin embargo, es muy posible que estas políticas 
traigan consigo a mediano y largo plazo consecuencias no 
previstas sobre el propio recurso objetivo y el resto del 
ecosistema al desestimar el efecto sobre otras especies 
directa e indirectamente (Nogues et al., 2021; Tomczac 
et al., 2013; Zhao et al., 2016). Conociendo las relaciones 
indirectas que el recurso objetivo genera con el resto de 
las especies del ecosistema, nos daríamos cuenta de las 
repercusiones que las políticas de extracción pudieran 
tener sobre la estructura y dinámica del sistema. Con esta 
información, el manejo del recurso se tendría que expandir 
a más especies y no solo a la especie objetivo para no 
vulnerar la salud del ecosistema. 

Utilizando los datos de una red trófica ponderada 
también es posible determinar el nivel de resiliencia 
del ecosistema después de una perturbación, es decir, 
el tiempo necesario para que el ecosistema regrese a su 
estado anterior a una perturbación. Esto se puede realizar 
simulando la disminución de biomasa de una o más especies 
a lo largo del tiempo y determinar el tiempo necesario para 
que el sistema regrese (o no) a su estado anterior a la 
perturbación. Es importante destacar que la disminución 
de biomasas implica necesariamente un decremento en las 
tasas de flujo de materia entre las especies. Un ejemplo de 
este tema es el trabajo publicado por Arreguín-Sánchez 
(2014), en el que muestra un método para medir el nivel 
de resiliencia del ecosistema a través del uso de modelos 
tróficos. Concluyendo que la resiliencia del ecosistema 
depende del nivel de estrés al que fue sometido.

Como en el caso de las redes no ponderadas, la gran 
mayoría de las redes tróficas analizadas hasta el momento 
representan una fotografía del momento dentro de un 
espacio determinado; ésto es, los datos para construirla 
son el producto de un promedio de varios muestreos a 
lo largo de un tiempo determinado en el espacio. Ésto 
representa un problema dentro de la escala temporal ya 
que es muy probable que una red trófica construida a 
través de la ponderación anual de datos sea diferente a 
una que represente una temporada del año o un ciclo de 
24 horas (Abarca-Arenas et al., 2007). Un ejemplo de la 
importancia de análisis trófico en el tiempo es el trabajo de 
Ibarra-García et al. (2020), en el que muestran la evolución 
de un arrecife coralino antes y después de ser expuesto 
a un huracán. En sus resultados se observa cómo la red 
trófica cambia, pero después de unos años la estructura de 
ésta tiende a regresar a su estado anterior al huracán. Para 
el caso del espacio o área que circunscribe el ecosistema 
en estudio, las redes tróficas también están delimitadas y 
existen pocas aproximaciones sobre el efecto que tiene el 

tamaño del área y la estructura de las redes tróficas. Sobre 
ésto, Brose et al. (2004) aproximaron la relación especies 
- área y número de interacciones - área, para obtener 
un modelo que disminuya en cierta medida el nivel de 
incertidumbre. Esta aproximación tiene la ventaja de que 
no solo estudia el flujo de especies dentro de un área, sino 
que también la interacción entre distintos sistemas a través 
del flujo de materia y no solo de biomasas (migraciones). 

Comentarios finales

Como hemos visto, el análisis de las redes tróficas, en 
cualquiera de sus modalidades, es una herramienta muy 
poderosa para el estudio de muchas de las características 
de un ecosistema. A partir de estudios ecosistémicos 
utilizando las redes tróficas ha sido posible y lo será más 
aún en el futuro, identificar patrones del comportamiento 
de sus propiedades a lo largo de variables como tiempo 
y espacio. Este será un gran paso hacia adelante en la 
constante búsqueda de la ley ecológica que tanto pretenden 
algunos investigadores.

La biodiversidad no solo es el número de especies y 
sus abundancias en un espacio y tiempo determinados, 
también implica la interacción entre estas especies. Las 
interacciones son de todos los tipos posibles, por ejemplo, 
depredador - presa, parasitismo, mutualismo y éstas son el 
resultado de millones de años de evolución y coevolución. 
A través de estudios paleontológicos se ha demostrado 
que la estructura y función de antiguos ecosistemas era 
muy similar a la actual, algo así como la misma película, 
pero con diferentes actores. Este es un tema importante e 
interesante para el estudio de la biodiversidad utilizando 
las redes tróficas. El conocimiento del pasado nos ayudará 
a entender el futuro de los ecosistemas actuales y cómo 
conservarlos y manejarlos de la mejor manera posible, sin 
alterar aspectos clave de éste. Para lograr esto es necesario 
conocer los patrones de estructura de distintos tipos de 
sistemas naturales, a diferentes latitudes, y considerando 
distintas escalas espaciales y temporales.

Los parásitos abundan en todos los ecosistemas, algunos 
más nocivos que otros, sin embargo, el papel que juegan 
en el intricado flujo de energía dentro de un ecosistema 
es todavía confuso. Determinar cómo intervienen los 
parásitos en el flujo de materia ayudaría a entender la 
evolución de éstos, así como la de sus hospederos. Desde 
el punto de vista dinámico, las redes tróficas en las que 
se involucran los parásitos nos ayudarían a completar 
algunas lagunas respecto a la función general de los 
ecosistemas. Conocer el papel que juegan los parásitos 
facilitaría el entendimiento de los ciclos de materia en los 
que intervienen y así identificar los puntos clave para su 
control. Siendo parte del ecosistema ¿qué efectos tienen 



	 L.G. Abarca-Arenas et al. / Revista Mexicana de Biodiversidad 93 (2022): e934126	 10
	 https://doi.org/10.22201/ib.20078706e.2022.93.4126

los parásitos sobre la biodiversidad al afectar niveles 
tróficos superiores? sería una pregunta por contestar.

Procesos como el ciclo del agua, fertilización de suelos 
y microclimas son dependientes de la biodiversidad, así 
como el alimento humano. Los servicios que un ecosistema 
otorga al ser humano como son agua, alimento y recreación 
dependen directamente de la biodiversidad y ésta implica la 
interacción entre las especies que integran ese ecosistema. 
Esas interacciones son el tema central de las redes tróficas. 
Al estudiar las redes tróficas podemos generar escenarios 
para conocer el efecto de la eliminación de especies sobre 
la estructura y función del sistema o la implantación de 
especies exóticas sobre los valores de biomasa de especies 
que se utilizan como alimento humano. 
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