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Invasiones biológicas: el caso de las coníferas 
exóticas.

RESUMEN.

Las especies exóticas son aquellas que son introducidas en un nuevo lugar fuera de su rango 
natural de distribución. No todas las especies exóticas que llegan a una nueva área de 
distribución se convierten en invasoras y causan impacto. En general, una vez que las especies 
exóticas llegan a la nueva área de distribución, el éxito de la invasión depende tanto de la 
presión de propágulos; como del potencial intrínseco de invasión de la especie exótica;  así 
como de la susceptibilidad del ecosistema receptor a ser invadido. En el caso de las coníferas, 
más de 30 especies exóticas han sido identificadas como invasoras en al menos un país. Pero 
la mayoría de las preocupaciones acerca de las invasiones de coníferas exóticas proceden del 
Hemisferio Sur. En contraste, en el Hemisferio Norte las coníferas exóticas parecen tener 
menos éxito de invasión. Actualmente, junto con el valor multifuncional que se les atribuye a 
los bosques, existe la preocupación sobre la invasión de coníferas y sus impactos económicos y 
ecológicos. En ecología de las invasiones, las predicciones acerca de qué especies tienen mayor 
potencial invasor y qué hábitats pueden ser los más invadidos son esenciales para la gestión de 
las coníferas exóticas.
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INTRODUCCIÓN.

En los últimos 200 años, como consecuencia de la intensificación del comercio, se están 
produciendo cambios en la distribución de especies a nivel mundial. Muchas especies han 
sido introducidas desde su distribución natural a otra nueva región; algunas de éstas se 
han establecido y otras han llegado a convertirse en invasoras (diCastri, 1989). Actual-
mente, las invasiones biológicas están consideradas como una de las principales amenazas 
en la conservación de la biodiversidad (Humphries, Groves y Mitchell, 1991; Vitousek 
et al., 1997). Aunque los primeros estudios que mencionan las invasiones biológicas se 
remontan a mediados del siglo XIX (De Candolle, 1855; Darwin, 1859), no será hasta 
mediados del siglo XX cuando Charles Elton (1958) establezca la ecología de las inva-
siones como una nueva disciplina.

Las especies exóticas son aquellas que son introducidas en un nuevo lugar fuera de su 
rango natural de distribución. Su presencia en la nueva área puede ser debida a procesos 
intencionados o no intencionados por el hombre (Pyšek et al., 2004 para más defini-
ciones en el contexto de plantas exóticas). Globalmente, el número de especies consi-
deradas como exóticas es muy elevado. Por ejemplo, alrededor de 10000 especies son 
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consideradas exóticas en Europa  (DAISIE, 2009) mientras que 50000 especies lo son en 
Estados Unidos (Pimentel, Zuniga y Morrison, 2005). 

Considerando las especies vegetales, se denomina planta invasora a aquella planta que 
una vez ha sido introducida en un nuevo lugar, ha sido capaz de establecerse y expan-
dirse en áreas naturales en un período corto de tiempo (Pyšek et al., 2004). Muchas 
plantas invasoras causan impactos económicos y/o ecológicos en el nuevo lugar de intro-
ducción, variando enormemente las consecuencias adversas que dichas plantas puedan 
provocar (Vilà et al., 2010). Las plantas invasoras pueden causar cambios significativos en 
la biodiversidad siendo capaces de desplazar a las especies nativas bien por competencia 
o bien por alteración de las propiedades del ecosistema receptor (Levine et al., 2003), 
entre otros, alterando el ciclo natural del fuego en determinados ecosistemas (D’Antonio, 
2000) o modificando el ciclo del nitrógeno en el suelo (Castro-Díez et al., 2009).

Sin embargo, no todas las especies exóticas que llegan a una nueva área de distribución se 
convierten en invasoras y causan impacto. De 5789 especies exóticas de plantas terrestres 
que existen en Europa, poco más de un 5% han sido descritas como causantes de algún 
tipo de impacto ecológico y/o económico (Vilà et al., 2010).  Como una generalización a 
la proporción de especies introducidas que se convierten en invasoras, Williamson (1993) 
propone la regla del diez. Esta regla predice que el 10 % de las especies importadas 
escapan para convertirse en especies subespontáneas, el 10% de las especies subespontá-
neas llegan a naturalizarse y el 10% de las naturalizadas llegan a convertirse en invasoras 
(sensu Pyšek et al., 2004). Sin embargo, esta regla tiene que considerarse con precaución 
puesto que las etapas del proceso de invasión pueden variar tanto espacial como tempo-
ralmente (Richardson y Pyšek, 2006). 

Desde su transporte hasta la llegada a una nueva área de distribución, las especies exóticas 
están sometidas a diferentes barreras. Estas barreras son, en primer lugar, las barreras 
geográficas con las que se encuentran las especies desde su área de distribución natural 
hasta su nueva área de distribución, tratándose tanto de barreras intercontinentales  como 
intracontinentales. Segundo, barreras ambientales en la nueva área de distribución 
debido a factores ecológicos bióticos y/o abióticos. Tercero, barreras reproductivas 
con que pueden encontrarse aquellas especies con sistemas de polinización o disper-
sión altamente especializados los cuales son menos probables de encontrar en la nueva 
área (Richardson, 2006). Cuarto, barreras locales y regionales contra su dispersión. 
Quinto, barreras ambientales en zonas de vegetación perturbada o dominada por otras 
especies exóticas. Y finalmente, barreras ambientales debidas a la vegetación natural o 
semi-natural nativa de la zona donde se introducen (según Richardson et al., 2000). 

En general, una vez que las especies exóticas llegan a la nueva área de distribución, el 
éxito de la invasión depende tanto de la presión de propágulos, es decir, del número de 
individuos introducidos y del número de intentos de introducción (Williamson, 1996; 
Colautti, Grigorovich y MacIsaac, 2006); como del potencial intrínseco de invasión de 
la especie exótica;  así como de la susceptibilidad del ecosistema receptor a ser invadido 
(invasibilidad) (Lonsdale, 1999). Estos aspectos han sido frecuentemente estudiados de 
forma independiente. 

Presión de propágulos: importancia en los procesos de invasión.

Las diferencias en el éxito de invasión entre regiones y entre especies exóticas pueden estar 
relacionadas con el tiempo desde que dichas especies fueron introducidas y la cantidad y 
frecuencia de propágulos con la que se introducen (presión de propágulos). Para muchas 
especies arbóreas forestales, la presión de propágulos se refiere al tamaño de la plantación 
(Bucharova y van Kleunen, 2009; Simberloff  et al., 2010). Por ejemplo, muchas especies de 
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coníferas han sido plantadas por motivo forestal u ornamental en áreas fuera de su área natural 
de distribución (Richardson, Williams y Hobbs, 1994), escapando algunas de ellas más allá de 
la plantación (Richardson, 1998). En el Hemisferio Sur, muchas coníferas exóticas han sido 
amplia y frecuentemente plantadas (Richardson y Higgins, 1998). Posiblemente el éxito de 
invasión de muchas coníferas en el Hemisferio Sur comparado con el bajo éxito detectado 
en el Hemisferio Norte pueda ser debido a diferencias en la presión de propágulos. 

¿Qué determina el potencial intrínseco de invasión de la especie exótica? 

Muchos estudios han intentado encontrar características comunes que determinen el gran 
potencial de invasión de las especies vegetales (revisado en Pyšek y Richardson, 2007). 
Probablemente, uno de los trabajos más importantes es aquel que compara especies de 
coníferas invasoras y no-invasoras (Rejmánek y Richardson, 1996; Grotkopp, Rejmánek 
y Rost, 2002; Richardson y Rejmánek, 2004). 

Las especies de pino (Pinus spp.) constituyen un modelo clásico en el estudio de las 
características asociadas al potencial invasor. El género Pinus contiene aproximadamente 
111 especies (Price, Liston y Strauss, 1998), las cuales son nativas principalmente del 
Hemisferio Norte (Richardson, Williams y Hobbs, 1994). Los pinos pueden crecer bien 
en un amplio rango de condiciones ambientales; se dispersan bien por semillas e indi-
viduos aislados pueden dar lugar a nuevas colonias por autofecundación (Richardson y 
Higgins, 1998). Todos estos caracteres predisponen a los pinos a una rápida colonización 
y a un rápido incremento demográfico de sus poblaciones. Rejmánek y Richardson (1996) 
propusieron una función discriminatoria creada a partir de caracteres de las especies de 
pino invasoras y no-invasoras que permite predecir el potencial invasor de este género. 
Tres son los principales caracteres asociados a dicho potencial invasor: un pequeño 
tamaño de semilla, un período corto de tiempo de los individuos como juveniles y un 
intervalo corto de tiempo entre dos períodos consecutivos de alta producción de semi-
llas. Una tasa de crecimiento rápido también es considerada importante para predecir el 
potencial de invasión en especies de pino (Grotkopp, Rejmánek y Rost, 2002). Posterior-
mente, estos caracteres han sido extrapolados a otras especies de coníferas como línea 
base para determinar su potencial de invasión (Richardson y Rejmánek, 2004). 

¿Qué determina la susceptibilidad del ecosistema receptor a ser invadido? 

Como se mencionó anteriormente, la llegada de una especie exótica a una nueva área de 
distribución está controlada tanto por barreras abióticas como por barreras bióticas que 
impiden su establecimiento. Muchas de estas barreras actúan en los estadios iniciales del 
ciclo de vida de las plantas, siendo esta fase crítica en el proceso de invasión (Carey, 1996) 
y abarcando desde la dispersión de semillas hasta la supervivencia de plántulas (Fig. 1). 

Figura. 1 Esquema 
simplificado de los 
estadios iniciales del 
ciclo de vida en las 
especies 
vegetales. Flechas 
horizontales y 
discontinuas indican 
procesos y factores, 
respectivamente,  
que pueden influir 
en cada etapa.
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Por tanto, la supervivencia en estos estadios es un factor clave para el establecimiento de 
las plantas exóticas siendo un factor determinante en el éxito de la invasión.

De acuerdo a las barreras abióticas, Rejmánek (1989) sugiere que las comunidades de 
plantas en climas templados son más susceptibles a ser invadidas que aquellas comuni-
dades en climas extremos. En este sentido, la germinación y supervivencia de las plántulas 
de muchas especies exóticas estaría limitada por el estrés ambiental (Ej., alta temperatura 
y sequía en ambientes con poco suministro de humedad). En general, las comunidades 
más fuertemente perturbadas son las que se consideran más propensas a ser invadidas 
(Hobbs y Huenneke, 1992; Londsale, 1999), de ahí que, comunidades de baja cobertura 
vegetal o perturbadas son más invadidas que los bosques no perturbados. 

Con respecto a las barreras bióticas, las diferencias en el éxito de invasión entre regiones, 
también puede depender de las diferencias en la interacción con las especies nativas en 
la nueva área de distribución (Richardson y Higgins, 1998). Las principales hipótesis 
sobre el papel de las interacciones bióticas en el proceso de invasión son: la Hipótesis 
de los Enemigos Naturales y la Hipótesis de la Resistencia Biótica. En un sentido, 
la Hipótesis de los Enemigos Naturales predice que las especies exóticas tienen éxito 
en la invasión en la nueva área de distribución debido a una falta de sus enemigos natu-
rales especialistas, los cuales controlan sus poblaciones en su área de distribución natural 
(Maron y Vilà, 2001). Muchos estudios han mostrado cómo las poblaciones de plantas 
exóticas en una nueva área son menos dañadas por parte de los fitófagos y patógenos que 
sus poblaciones en su área de distribución nativa (Vilà, Maron y Marco, 2004; Rogers y 
Siemann, 2005). Esta hipótesis también sostiene que las especies exóticas están sometidas 
a una menor presión por parte de los enemigos naturales que las especies nativas con las 
que coexisten en la nueva área de distribución. 

Por otro lado, la Hipótesis de la Resistencia Biótica afirma que los herbívoros nativos 
generalistas son barreras importantes contra la invasión de las especies exóticas en la 
comunidad receptora (Elton, 1958). En general, los herbívoros nativos reducen en un 
tercio el rendimiento de las plantas exóticas desde la dispersión de semillas hasta la super-
vivencia de las plántulas (Maron y Vilà, 2001).

Por tanto, el impacto de los herbívoros nativos sobre las plantas exóticas vendrá deter-
minado por la interacción entre la habilidad de los herbívoros de reconocer a la planta 
exótica como recurso alimenticio (Carpenter y Cappuccino, 2005), la efectividad de 

Figura 2. Esquematización de distintas especies de coníferas. Autora: Elena Caballero.
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defensa de la planta exótica contra los herbívoros en la nueva área de distribución (Stowe 
et al., 2000) y la habilidad de los herbívoros de superar las defensas producidas por la 
planta exótica (Rausher, 2001). 

Las coníferas exóticas como sistema de estudio.

En la ecología de la invasión, las especies de coníferas son frecuentemente estudiadas 
debido a la disponibilidad de información detallada que existe tanto sobre su historia 
de plantación como acerca de sus caracteres biológicos (Rejmánek y Richardson, 1996; 
Grotkopp, Rejmánek y Rost., 2002; Richardson y Rejmánek, 2004; Richardson, 2006). 
Aproximadamente, el 70 % de las coníferas existentes son nativas del Hemisferio Norte 
(Farjon, 1998). Más de 30 especies exóticas de coníferas han sido identificadas como 
invasoras en al menos un país (Richardson y Rejmánek, 2004). Por ejemplo, Pseudotsuga 
menziesii es considerado invasor en Argentina y Chile, mientras que Pinus radiata es 
invasor en Australia y Nueva Zelanda (Richardson y Rejmánek, 2004). Muchos estudios 
han informado cómo las coníferas exóticas introducidas han causado impactos ecoló-
gicos en la nueva área de distribución. Por ejemplo, en Australia se compararon planta-
ciones de pino exótico con bosques nativos de eucalipto y se observó que las primeras 
acogían menos diversidad de fauna (Richardson, Williams y Hobbs, 1994), mientras que 
en Nueva Zelanda la presencia de especies de pino, tales como Pinus nigra o P. ponderosa, 
en suelos infértiles de montaña incrementaban los niveles de fósforo en dichos suelos 
(Davis y Lang, 1991). 

La mayoría de las preocupaciones acerca de las invasiones de coníferas exóticas proceden 
del Hemisferio Sur (revisado en Richardson, Williams y Hobbs, 1994; Simberloff  et al., 
2010). Por ejemplo, en Sudáfrica, el fynbos, un tipo de vegetación arbustiva con una 
baja representación de especies arbóreas nativas, está altamente invadido por pinos 
(Richardson y Higgins, 1998), los cuales causan extinciones locales de muchas plantas 
nativas (Ej., Richardson y van Wilgen, 1986). En Argentina, Pseudotsuga menziesii (abeto 
de Douglas) parece predecir una inminente invasión en áreas abiertas de bosque de Austro-
cedrus (Simberloff, Relva, y Nuñez,, 2002). En contraste, en el Hemisferio Norte muchas 
coníferas exóticas fueron introducidas y ampliamente plantadas durante el siglo pasado 
pero han sido detectados pocos casos de invasión (revisado por Mortenson y Mack, 2006; 
Carrillo-Gavilán y Vilà, 2010). A pesar de la heterogeneidad ambiental del Hemisferio 
Norte, las coníferas exóticas parecen tener menos éxito de invasión que en el Hemisferio 
Sur. En Estados Unidos, las coníferas exóticas se establecen y expanden poco más allá de 
su área de plantación (Mortenson y Mack, 2006). El mismo patrón podría estar ocurriendo 
en Europa. Adamowski (2004) tampoco encontró evidencia de invasión de ninguna de las 
49 coníferas exóticas plantadas en la frontera Polaco-Bielorusa. Del mismo modo, en 
España, Montero et al., (2005), quienes examinaron el estado de 34 coníferas exóticas 
introducidas como plantaciones experimentales en los años 60 en distintas regiones del 
territorio español, encuentran un bajo éxito de establecimiento de las mismas. 

En resumen, en las últimas dos décadas, junto con el valor multifuncional que se les atri-
buye a los bosques, existe la preocupación sobre la invasión de coníferas y sus impactos 
económicos y ecológicos (Richardson, Williams y Hobbs, 1994; Binimelis et al., 2007). 
Sin embargo, en Europa, a pesar de que varias especies de coníferas exóticas han sido 
ampliamente plantadas, poco es sabido sobre el estado de invasión actual de las mismas 
y sobre las posibles barreras que están actuando contra su invasión. En este sentido 
es necesario determinar, por un lado, las razones del fallo por las cuales las coníferas 
exóticas no se expanden con éxito en Europa (Rejmánek y Richardson, 2004) y, por otro, 
estudiar acerca de qué especies tienen mayor potencial invasor y qué hábitats pueden ser 
los más invadidos son esenciales para la gestión de las coníferas exóticas (Byers et al., 
2002).  
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Como se menciona en secciones anteriores, el estudio de los factores ecológicos que 
afectan los estadios iniciales del ciclo de vida es crucial para entender el éxito/fracaso de 
las coníferas exóticas, siendo éste el objetivo general del desarrollo de mi tesis doctoral 
(Carrillo-Gavilán, 2011). Resumidamente, a través de la misma se realizó una revisión 
bibliográfica para evaluar la evidencia científica de la invasión de coníferas exóticas 
en Europa (Carrillo-Gavilán y Vilà, 2010); se exploró experimentalmente las primeras 
etapas del ciclo de vida de las coníferas (supervivencia y germinación de las semillas, 
así como supervivencia y crecimiento de plántulas) con el fin de identificar qué etapa/s 
limita el establecimiento de las coníferas exóticas en los distintos hábitats de estudio 
(Carrillo-Gavilán et al., 2010); y, por último, se testó si existen diferencias de resistencia 
(defensas químicas) entre especies de coníferas exóticas y nativas cuando son expuestas 
a herbívoros generalistas nativos de Europa (Carrillo-Gavilán et al., 2011). De los resul-
tados de la tesis se desprende que existe poca evidencia de invasión por parte de las 
coníferas exóticas en Europa. De las 54 especies consideradas como exóticas en Europa 
(DAISIE, 2009), sólo 37 de estas coníferas han sido estudiadas en cierta medida y sólo 
una especie (Pinus strobus en la República Checa) es considerada como invasora. Y nues-
tros resultados experimentales refuerzan la hipótesis de que los enemigos generalistas 
nativos de la nueva área de introducción actúan como barreras contra el establecimiento 
de las coníferas exóticas (Hipótesis de la Resistencia Biótica). Esto podría ser una razón 
por la que existe poca evidencia de invasión de estas especies exóticas en Europa.

Plantación de Pseudotsuga menziesii (Abeto de Douglas) en zona matorral alpino en el Parque Natural del 
Montseny (Barcelona, España).
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