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RESUMEN
El  patrón  de  uso  de  ambientes  de  una  especie  depende  tanto  de  sus  capacidades 
biológicas intrínsecas como de la disponibilidad de condiciones abióticas y bióticas en 
el  espacio  geográfico.  Todos  estos  factores  son  susceptibles  de  variar  durante  los 
procesos de expansión de rango geográfico como los que ocurren en las invasiones 
biológicas. Por lo tanto, estos escenarios antropogénicos pueden ser utilizados como 
casos de estudio para analizar  los  fenómenos que condicionan el  uso de los  nichos 
ecológicos. Además, la compresión de las invasiones biológicas también es importante 
es sí misma para poder predecir y reducir los riesgos ambientales asociados a estas. En 
este trabajo, analizo la invasión del abejorro europeo  Bombus terrestris en Patagonia, 
resultante de su introducción para polinizar sistemas agrícolas. Comparando las zonas 
climáticas disponibles en las regiones nativa e invadida, muestro que el patrón de uso de 
nicho  en  el  rango  nativo  puede  estar,  en  parte,  determinado  por  la  disponibilidad 
geográfica  de  condiciones  ambientales  en  esa  región  y,  por  lo  tanto,  no  ser 
representativo de la totalidad de nichos potencialmente ocupables. Teniendo en cuenta 
esto, utilizo una estrategia de modelado bayesiano que permite actualizar la información 
sobre el nicho ocupado en el rango nativo con datos de la región invadida. Simulaciones 
generadas  a  partir  del  modelo  actualizado  predicen  mapas  de  riesgo  de  invasión 
diferentes a los predichos por modelos basados unicamente en la información del rango 
nativo. Por lo tanto, la inclusión de registros en la región invadida es importante para 
reducir  los  sesgos  asociados  a  cambios  en  los  condicionantes  de  los  nichos  entre 
regiones.  En  conjunto,  los  resultados  aquí  presentados  demuestran  la  necesidad  de 
incorporar  información  sobre  la  región  invadida  para  analizar  las  capacidades 
ecológicas  de  una  especie,  e  ilustran  la  utilidad  de  modelos  basados  en  enfoques 
bayesianos para lograr este objetivo.

Palabras clave:

Bayes, colonización, ecología cuantitativa, especies exóticas, variables climáticas.
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ABSTRACT
The niche use of a species depends both on the intrinsic biological properties of the 
species and on the availability of abiotic and biotic conditions in geographic space. All 
these factors can vary during geographic range expansions such as those that occur in 
biological invasions. Therefore, these anthropogenic scenarios serve as case studies to 
analyze  the  phenomena  that  constrain  the  use  of  ecological  niches.  The  study  of 
biological invasions itself is also essential for predicting and reducing environmental 
risks associated with them. Here, I analyse the invasion of the European bumblebee 
Bombus  terrestris in  Patagonia,  which  resulted  from  its  introduction  for  crop 
pollination. Comparing available climatic zones between native and invaded region, I 
show that the niche use pattern of a species in its native range can be highly determined 
by the geographic availability of environmental conditions in that region and, therefore, 
not be representative of the totality of potentially inhabitable niches. Considering this, I 
use a Bayesian modeling strategy which allows to update the information about the 
occupied  niche  in  the  native  range with  data  from the  invaded region.  Simulations 
generated from the resulting updated model predict different invasion risk maps from 
those predicted  by models  based solely on native range information.  Therefore,  the 
inclusion  of  these  new  records  from  invaded  range  is  important  to  reduce  biases 
associated with changes in the conditions of the niches between geographic regions. 
Altogether, the results presented here demonstrate the need to incorporate information 
about the invaded region when analyzing the ecological capabilities of a species, and 
illustrate the usefulness of models based on Bayesian approaches to achieve this goal.

Keywords:

Alien species, Bayesian statistic, climatic variables, colonization, quantitative ecology.
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INTRODUCCIÓN
Estudiar  las  causas  que  determinan  la  expresión  ecológica  de  una  especie  es 

metodológicamente  complicado.  Como  los  sistemas  ecológicos  son  complejos,  la 

mayoría de fenómenos son multicausales y, por lo tanto, aislar los efectos de factores 

individuales  no  es  sencillo.  En  particular,  respecto  a  los  patrones  de  ocupación  de 

ambientes  por  parte  de  una  especie,  es  posible  distinguir  entre  dos  tipos  de 

condicionantes.  Por  un  lado,  las  propiedades  intrínsecas de  una  especie  (por  ej. 

fisiología,  morfología,  comportamiento,  etc.)  acotan  el  rango  de  condiciones 

ambientales en los que esta puede potencialmente proliferar y mantener poblaciones 

estables. Por otro lado, las características propias del ecosistema (condiciones abióticas 

y  composición  de  la  comunidad)  imponen  restricciones  extrínsecas al  patrón  de 

ocupación  de  ambientes.  Como  las  propiedades  intrínsecas  están  relacionadas  con 

aspectos organísmicos, conocer su rol en la ecología de las especies es de interés para 

evaluar la existencia de diferencias evolutivas entre poblaciones y predecir la capacidad 

potencial  de  colonizar  regiones  con  determinadas  condiciones  ambientales.  Sin 

embargo, inferir sobre estos limitantes intrínsecos a partir de los patrones observados de 

uso de ambientes  es complicado,  ya que estos también están condicionados por los 

factores extrínsecos (Sax et al., 2007; Soberón & Nakamura, 2009). Consecuentemente, 

tanto  para  analizar  la  ocurrencia  de  fenómenos  evolutivos,  como  para  generar 

estimaciones  del  potencial  de colonización de determinadas regiones  geográficas,  es 

necesario primero evaluar  la existencia de otros factores (como la disponibilidad de 

ambientes e interacciones interespecíficas) que puedan estar condicionando los patrones 

observados (Soberón & Townsend Peterson, 2011). En particular, estas consideraciones 

son especialmente relevantes en el estudio de especies que acceden a nuevas regiones 

geográficas, ya que en esos escenarios es esperable que cambien los condicionantes 

extrínsecos sobre el patrón de uso de ambientes de las poblaciones migrantes.

Con frecuencia creciente, el transporte globalizado asociado a la actividad antrópica 

sirve como medio para la diseminación de múltiples especies a través del planeta. Como 

consecuencia, estas pueden ahora establecerse en ambientes ecológicamente adecuados 

para su colonización que previamente eran inaccesibles por dispersión natural (Hulme, 

2009; Pyšek et al.,  2010). En muchos casos, la introducción de especies fuera de su 
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rango natural (especies exóticas) ocurre de manera accidental, como efecto colateral de 

alguna actividad humana. Sin embargo, muchas introducciones se realizan de manera 

intencional para hacer un uso económico de los organismos, como ser control biológico 

de plagas (Shanmuganathan et al., 2010), ornamentación (Dehnen-Schmutz et al., 2007; 

Magalhães  &  Jacobi,  2008),  caza  deportiva  (Veblen  et al.,  1992),  o  producción  de 

materias primas y servicios ecosistémicos (Langdon et al., 2010), entre otros.

Como resultado de las introducciones, algunas especies exóticas se establecen de 

manera espacial y ecológicamente restringida, mientras que otras muestran altos niveles 

de proliferación, dispersión y colonización del nuevo ambiente —como, por ejemplo, 

los  castores  (Castor  canadensis)  introducidos  en  el  extremo  austral  de  Sudamérica 

(Lizarralde et al., 2004), o los sapos de caña (Bufo marinus) introducidos en Australia 

(Shanmuganathan  et al.,  2010).  Los  escenarios  del  segundo  tipo  se  denominan 

invasiones biológicas y, en muchos casos, están asociados a impactos negativos tanto en 

el  medio ambiente como en la  economía  (Bradshaw et al.,  2016;  Charles  & Dukes, 

2007; Goulson, 2010b; Light & Marchetti, 2007; Pejchar & Mooney, 2009; Simberloff 

et al., 2013).

El estudio de las causas de las invasiones biológicas tiene por lo tanto dos ejes 

principales  de  interés:  uno  teórico y  otro  aplicado. El  abordaje  teórico  busca 

comprender la forma en que diferentes factores, intrínsecos y extrínsecos, determinan la 

capacidad de una especie para establecerse en una región geográfica determinada. Por 

otra parte, en el estudio aplicado se busca analizar las capacidades ecológicas concretas 

de una especie potencial o efectivamente invasora, con el objetivo de predecir y mitigar 

los posibles daños ambientales y económicos a futuro.

Determinantes del nicho ecológico durante las   
invasiones
Al estudiar los patrones de ocupación de ambientes abióticos por parte de una especie, 

es  importante  diferenciar  entre  los  distintos  tipos  de  factores  condicionantes,  tanto 

intrínsecos  como extrínsecos.  Varios  autores  han  planteado  diferenciar  dos  tipos  de 

condicionantes extrínsecos  (Peterson, 2011; Soberón & Nakamura,  2009; Soberón & 

Townsend  Peterson,  2011):  por  un  lado,  la  co-existencia  de  otras  especies  en  los 

diferentes  tipos  de  ambientes,  cuya  influencia  puede  determinar  (positiva  o 
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negativamente) la capacidad de una especie particular para establecerse; y por el otro, la 

existencia, o inexistencia, de las diferentes condiciones abióticas en la región geográfica 

espacialmente accesible para la especie. Para visualizar estas distinciones,  Soberón & 

Nakamura (2009) proponen un esquema gráfico en forma de diagrama de Venn (Figura

1). En este se definen tres conjuntos de condiciones ambientales: aquellas compatibles 

con las capacidades biológicas intrínsecas de la especie en cuestión (A); aquellas que 

están disponibles en el espacio geográfico accesible por dispersión (M); y aquellas en 

las que la comunidad ecológica permite la subsistencia de la especie (B) —por las siglas 

asociadas  a  cada  subconjunto  se  denomina  a  este  como  el  diagrama  BAM.  Las 

intersecciones  de estos  subconjuntos  definen diferentes  zonas1 climáticas  que sirven 

para  detallar  el  análisis  conceptual  de  procesos  relacionados  con  los  nichos  de  las 

especies. A continuación, se desarrollan brevemente las causas biológicas y ecológicas 

detrás de cada uno de ellos.

1 Con el objetivo de desambiguar las referencias a espacios ambientales versus geográficos, en este 
texto se denomina a áreas del espacio de variables ambientales como zonas, y a áreas geográficas 
como regiones.

9

Figura 1: Esquema de los condicionantes bióticos (B), abióticos (A) y geográficos (M) sobre 
la  potencialidad de distribución de una especie (diagrama BAM, adaptado y modificado a 
partir de Soberón & Nakamura (2009) y Peterson (2011)). G0 corresponde a la zona ocupable, 
equivalente al nicho realizado según los autores del diagrama BAM. En marrón se muestra lo 
que en el presente trabajo se plantea como el nicho efectivamente realizado de una población 
invasora que aún no ha alcanzado el equilibrio dispersivo con el ambiente.



El conjunto de ambientes comprendidos dentro de  A está constituido por aquellas 

condiciones  necesarias,  pero  no  siempre  suficientes,  para  la  proliferación  de  un 

determinado  organismo.  Estas  están  determinadas  únicamente  por  las  características 

fisiológicas,  morfológicas,  etológicas,  etc.,  comprendidas  dentro  de  la  variabilidad 

fenotípica de la especie en cuestión —la cual,  a su vez, depende de la composición 

genética y de la norma de reacción asociada a la plasticidad fenotípica. Históricamente, 

se ha denominado a este conjunto de condiciones como el  nicho  fundamental de una 

especie,  y  diferentes  autores  han  elaborado  distintos  enfoques  para  pensar  en  su 

naturaleza (Pocheville, 2015). En particular,  Hutchinson (1957) desarrolla un abordaje 

de  gran  interés  metodológico,  ya  que  representa  estas  entidades  explícitamente  de 

manera  cuantitativa  (Colwell  &  Rangel,  2009).  El  concepto  de  nicho  fundamental 

planteado  por  Hutchinson  consiste  en  una  zona  acotada  dentro  de  un  espacio 

multidimensional definido por una cantidad n de variables ambientales.

Caracterizar de modo directo los límites del nicho fundamental de una especie es 

metodológicamente complicado (Jiménez et al., 2019), ya que requiere medir variables 

biológicas intrínsecas de la especie, asociadas a su fisiología y su morfología en relación 

con el ambiente (Buckley, 2008; Kearney et al., 2010; Kearney & Porter, 2004). Por lo 

tanto, muchos abordajes se aproximan al problema mediante el cruzamiento de registros 

geográficos de la especie (también conocidos como registros de ocurrencias) con bases 

de  datos  de  condiciones  ambientales.  Esto  permite  obtener  de  forma  sencilla 

información  sobre  los  tipos  de  ambientes  (zonas  en  el  espacio  de  variables 

consideradas) que la especie realmente ocupa (Soberón & Nakamura, 2009).

Una  limitación  importante  de  estas  aproximaciones  es  que  no  contemplan  la 

totalidad del nicho fundamental. Por un lado, las zonas ocupadas están condicionadas 

por  el  efecto  que  las  interacciones  interespecíficas  (facilitación,  competencia, 

depredación, etc.) pudieran tener en limitar la subsistencia de la especie en diferentes 

ambientes.  Es  decir,  pueden  existir  ambientes  con  condiciones  compatibles  con  las 

propiedades intrínsecas de la especie,  pero que no puedan ser ocupadas debido a la 

ausencia de interacciones positivas o a la presencia de interacciones negativas (zonas 

dentro de A, pero fuera de B). Por otra parte, la zona climática ocupada por una especie 

también puede estar condicionada, además del nicho fundamental y las interacciones 

biológicas, por la  representación de ambientes presentes en el espacio geográfico (M) 
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—denominado por Hutchinson como  biotopo.  Esto se debe a que el  mapeo entre el 

espacio de variables ambientales y el biotopo no es necesariamente isotrópico: no todas 

las condiciones ambientales posibles aparecen en una región geográfica, o no lo hacen 

con la misma frecuencia (Soberón & Townsend Peterson, 2011). Por lo tanto, es posible 

que existan zonas del espacio de nicho compatibles con las propiedades intrínsecas de la 

especie que no estén representadas en el espacio geográfico accesible (dentro de A pero 

fuera de M) (Colwell & Rangel, 2009).

Estas limitaciones extrínsecas, biológicas y geográficas, a la ocupación del espacio 

de variables ambientales hacen que el nicho utilizado por una especie en la naturaleza 

normalmente  sea  diferente  al  nicho  fundamental.  A esta  zona  se  la  ha  denominado 

históricamente  como  el  nicho  realizado (G.  E.  Hutchinson,  1965),  y  siempre 

corresponde a un subconjunto de los ambientes comprendidos en el nicho fundamental.

Durante las expansiones de rango geográfico de las especies, como las que suceden 

en las invasiones biológicas,  es posible que ocurran múltiples procesos que generen 

modificaciones en el nicho realizado. Por un lado, cambios evolutivos (adaptativos o 

estocásticos) en las propiedades genéticas de la especie invasora pueden modificar los 

límites  del  nicho  fundamental  (zona  A)  —aunque  el  grado  de  alcance  de  estos 

fenómenos en  la  realidad  es  ampliamente discutido  (Pearman et al.,  2008;  Peterson, 

2011;  Soberón  &  Townsend  Peterson,  2011).  Por  otro  lado,  diferencias  entre  los 

ecosistemas nativo e invadido, tanto en la representación de ambientes en el biotopo 

(zona  M), como en el paisaje de interacciones biológicas (zona  B), pueden alterar el 

patrón de ocupación de los tipos de ambientes, es decir, alterar directamente la zona 

ocupable por la especie (Pearman et al., 2008; Peterson, 2011).

Además  de  estos  tres  condicionantes  del  nicho  realizado,  en  las  poblaciones 

invasoras  existe  un  cuarto  limitante  que  no  está  presente  en  el  marco  analítico  de 

Soberón & Nakamura  (2009) y Peterson  (2011): el  tiempo. Como las poblaciones en 

expansión  no  están  necesariamente  en  equilibrio  dispersivo,  las  cotas  del  nicho 

realizado pueden estar en parte determinadas por el frente de invasión de la especie. Es 

decir, la no-ocupación de una zona del espacio ambiental  n-dimensional podría estar 

dada, en parte, por el hecho de que la población aún no tuvo tiempo de colonizar por 

dispersión  la  región  equivalente  en  el  biotopo  (Guisan  et al.,  2014).  En  el  marco 

analítico de Soberón & Nakamura (2009), la distribución real de una especie invasora 
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puede ser, durante el proceso de dispersión, una sub-región de la zona ocupable (G0) en 

el diagrama BAM (Figura 1). Por lo tanto, este aspecto de no-equilibrio de los sistemas 

de  invasión  puede llevar  a  errores  en el  modelado y  la  interpretación  de las  zonas 

climáticas ocupables y ocupadas por las especies invasoras.

En conjunto, los factores mencionados hacen que estudiar el nicho fundamental de 

las especies y sus cambios durante un proceso de invasión biológica sea un desafío tanto 

a la hora de inferir cambios evolutivos en la ecología de una especie como para predecir 

el riesgo de que esta invada un conjunto de ambientes colonizables.

Modelos de nicho para predecir el riesgo de invasión  
Además de la oportunidad que los eventos de invasión biológica ofrecen para analizar 

temas  fundamentales  de  la  Ecología,  su  estudio  es  de  interés  aplicado,  ya  que  el 

conocimiento  sobre  estos  procesos  permite  informar  a  las  entidades  tomadoras  de 

decisiones  sobre  los  potenciales  riesgos  económicos  y  ambientales  de  invasiones 

actuales o futuras.

En este sentido, muchos trabajos buscan generar mapas de riesgo de invasión de 

especies exóticas sobre regiones susceptibles de ser invadidas. Normalmente, esto se 

hace mediante la extrapolación de modelos de nicho ajustados con datos de ocurrencias 

registradas en el rango nativo de la especie  (A. L. Acosta et al., 2016; Fournier et al., 

2019; Herborg et al., 2007; Lecocq et al., 2016; Li et al., 2016; Montalva, 2021). Sin 

embargo, estos modelos representan una zona climática ocupada por la especie en una 

región específica,  la de su rango nativo,  y no necesariamente son representativos de 

todos los ambientes potencialmente colonizables por la especie (el nicho fundamental). 

Como  consecuencia,  las  proyecciones  generadas  a  partir  de  estos  modelos  sobre 

regiones aún no ocupadas son sensibles a diferencias en la disponibilidad de ambientes 

y comunidades ecológicas entre la región nativa y las regiones invadidas  (Colwell & 

Rangel, 2009). Por otra parte, durante las invasiones también es posible que ocurran 

cambios  evolutivos  (tanto  por  procesos  selectivos  como  estocásticos)  que  podrían 

modificar el nicho fundamental de la especie  (Suarez & Tsutsui, 2008). En ese caso, 

incluso una estimación directa del nicho fundamental (por ejemplo, midiendo límites 

fisiológicos de tolerancia) sería insuficiente para predecir adecuadamente las regiones 

geográficas susceptibles de ser invadidas.
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Incorporar  a  los  análisis  de  riesgo  de  invasión  posibles  cambios  evolutivos, 

ecológicos y geográficos, asociados a la expansión del rango de especies exóticas no es 

un  problema trivial.  Una estrategia  posible  consiste  en  incluir,  en  la  generación  de 

modelos de nicho, datos puntuales de registros de la región invadida. De esta forma, las 

predicciones  de  riesgo  considerarían  las  propiedades  intrínsecas  de  las  poblaciones 

invasoras  (con  los  potenciales  cambios  evolutivos  en  el  nicho  fundamental)  y  las 

características  del  ecosistema  invadido  (con  las  potenciales  novedades  en  la 

disponibilidad  de  ambientes  y  de  interacciones  interespecíficas)  (Jiménez-Valverde 

et al.,  2011).  Sin  embargo,  para  especies  recientemente introducidas  es  altamente 

probable que la zona climática abarcada por estos registros esté limitada por el tiempo 

que las poblaciones tuvieron para dispersarse y, por lo tanto, no contemple todo el nicho 

ocupable  (Figura  1).  Como  consecuencia  de  esto,  considerar  información  asociada 

únicamente al nicho ocupado actualmente por una población invasora puede llevar a la 

subestimación  del  riesgo  de  invasión  en  determinados  ambientes.  En  particular,  en 

ambientes potencialmente colonizables, pero cuya región geográfica correspondiente no 

ha sido aun alcanzada por dispersión.

Para  sortear  esta  limitación  temporal,  una  estrategia  alternativa  es  incorporar  la 

información de los registros dentro de la región invadida en un modelo que considere la 

dinámica  de  invasión.  Es  decir,  que  el  ajuste  del  modelo  de  nicho  contemple  la 

“facilidad” con la que los diferentes ambientes fueron colonizados durante la historia de 

invasión, y no sólo el grado de ocupación actual. Un método que implementa esto es el 

planteado por Cook y colaboradores (2007), en el que se considera toda la secuencia de 

colonización  del  espacio  para  ajustar  un  modelo  de  aptitud  ambiental  para  la 

colonización (equivalente a un modelo de nicho). De esta forma, es el frente de avance 

el que aporta la información para el ajuste del modelo de nicho y, por lo tanto, este no 

está condicionado por el carácter temporal del la distribución actual de la población 

invasora.

Por todo lo mencionado, para realizar estimaciones del riesgo de invasión de una 

especie recientemente introducida, es importante tener en cuenta los potenciales sesgos 

asociados  a  los  datos  y  a  las  estrategias  utilizadas  para  el  modelado.  Tanto  los 

condicionantes genéticos, geográficos y bióticos asociados a los registros de la especie 

en el  rango nativo,  como la  limitación temporal  de los registros de la población en 
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expansión,  pueden  suponer  fuentes  de  error  en  la  estimación  de  las  capacidades 

ecológicas de la población invasora.

Polinización agrícola e invasiones biológicas  

Introducción de abejorros exóticos con fines agrícolas

Uno de los ejemplos de invasiones biológicas causadas por el transporte intencionado de 

especies  entre  regiones  es  el  de  los  abejorros  del  género  Bombus, utilizados 

comúnmente  para  asistir  en  la  producción  agrícola  (Goulson,  2003;  Goulson  et al., 

2015). Los abejorros tienen capacidades termo-fisiológicas que les permiten forrajear en 

condiciones frías  (Corbet et al., 1993; Goulson, 2010a), lo que los hace polinizadores 

ideales de cultivos de climas templados. Además, muchos abejorros son polilécticos, es 

decir, que tienen la capacidad de forrajear y polinizar una amplia variedad de flores 

(Goulson, 2003). Los abejorros son abejas eusociales, con reinas anuales que nacen a 

fines del verano, se aparean con un macho haploides en otoño y buscan un sitio de 

hibernación  bajo  tierra  para  pasar  el  invierno.  Luego,  en  la  primavera  siguiente, 

emergen, buscan un lugar para establecer su nido, y producen obreras, nuevas reinas y 

machos durante la primavera, verano y comienzo del otoño (Goulson, 2010a). A partir 

de  la  segunda mitad  del  siglo  XX,  los  abejorros  comenzaron a  ser  domesticados  y 

utilizados para polinizar cultivos (Dogterom et al., 1998; Plowright & Jay, 1966; H. H. 

Velthuis,  2002;  H.  H.  W.  Velthuis  &  Doorn,  2006),  en  muchos  caso  mejorando 

considerablemente la eficiencia de la producción agrícola (Ahmad et al., 2015; Dimou 

et al., 2008; Lye et al., 2011; Marqués et al., 2019; Stern et al., 2021). Por todas estas 

razones,  algunas  especies  de  Bombus,  principalmente  Bombus  terrestris,  han  sido 

introducidas en regiones agrícolas con climas templados para asistir en la polinización 

de diferentes cultivos. 

Como  consecuencia  de  estas  introducciones,  se  han  registrado  casos  de 

proliferación invasiva de esta especie en diferentes partes del mundo (Lohrmann et al., 

2022):  Nueva  Zelanda  (Macfarlane  &  Gurr,  1995),  Tasmania  (Buttermore,  1997; 

Kingston et al., 2002; Stout & Goulson, 2000), Chile y Argentina (Arretz & Macfarlane, 

1986; Morales et al., 2013; Ruz, 2002) y Japón (Dafni, 1998; Goka, 2010). Se cree que 

algunas de las características que hacen a la invasividad de  B. terrestris pueden estar 

asociadas principalmente a: su alta capacidad de dispersión, la emergencia temprana de 
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las reinas, la capacidad fundadora de un único individuo, la gran variedad de flores en 

las  que  puede  forrajear,  la  capacidad  termorreguladora  (compartida  con  todas  las 

especies del género), y la falta de enemigos naturales en los rangos invadidos, entre 

otras (Dafni et al., 2010; Goka, 2010; Morales, 2007).

Como consecuencia de las invasiones de B. terrestris, y de otras especies de abejas, 

se  han  planteado  diferentes  tipos  de  alteraciones  ecológicas  posibles.  Las  que  más 

soporte empírico presentan hoy en día en la literatura son: perturbación genética de las 

especies  o sub-especies nativas  por hibridación/introgresión  (Bartomeus et al.,  2020; 

Seabra et al.,  2019) y generación de híbridos  de viabilidad nula  o reducida  (Kondo 

et al., 2009; Tsuchida et al., 2010); modificación de la capacidad reproductiva de plantas 

nativas e invasoras por modificaciones en la intensidad y calidad de las visitas  (Aizen 

et al., 2020; Dohzono et al., 2008; Dohzono & Yokoyama, 2010; Goulson, 2003); y co-

introducción de patógenos que se transfieren a las poblaciones de polinizadores nativos 

(Arbetman  et al.,  2013;  Colla  et al.,  2006;  Goka  et al.,  2006;  Sachman-Ruiz  et al., 

2015).  Además,  se  ha  planteado  la  posibilidad  de  fenómenos  de  competencia  por 

recursos  florales  y  sitios  de  nidificación  con  las  especies  nativas  de  polinizadores 

(Nagamitsu et al., 2010) y la promoción de invasiones de plantas exóticas, aunque estas 

propuestas carecen hoy en día de respaldo empírico concluyente (Goka, 2010; Goulson, 

2003, 2010b; Stout & Morales, 2009).

Además de los impactos ecológicos de la introducción de B. terrestris, también se 

han reportado perjuicios a la producción agrícola. Por ejemplo, en Patagonia  Sáez y 

colaboradores  (2014) mostraron  que,  en  las  regiones  con  mayor  presencia  de  B. 

terrestris, la alta frecuencia de visitas a las flores de frambuesa (Rubus idaeus) produce 

daños en la estructura floral,  reduciendo la cantidad de drupas hasta en un 30 % y, 

consecuentemente, afectando a la producción de fruta.

Teniendo  en  cuenta  los  impactos  ecológicos  y  económicos  asociados  a  las 

invasiones de Bombus a nivel global, es importante contar con conocimiento detallado 

sobre la capacidad que estas abejas tienen para invadir nuevas regiones. De esta forma, 

se podría informar a las entidades tomadoras de decisiones para que puedan diseñar e 

implementar políticas de manejo que prevean y reduzcan los potenciales daños.
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Invasión de abejorros en Patagonia

En  la  Patagonia  habitan  actualmente  dos  especies  exóticas  de  abejorro:  Bombus 

ruderatus  y  B. terrestris.  Ambas  fueron  introducidas  a  Chile  para  asistir  en  la 

polinización de diferentes cultivos —principalmente trébol rojo,  Trifolium pratense, y 

tomate,  Solanum lycopersicum (Aizen et al., 2019; Ruz, 2002). La introducción de  B. 

ruderatus se produjo en dos eventos puntuales, entre 1982 y 1983, y consistió en la 

liberación  de aproximadamente 300 reinas.  Aproximadamente diez años después,  se 

registraron individuos de esta especie al otro lado de la cordillera de los Andes, en la  

provincia de Río Negro (Roig Alsina & Aizen, 1996), alcanzando su distribución actual 

hasta el norte de la provincia de Chubut  (Morales et al., 2013; Schmid-Hempel et al., 

2014). Por otra parte, B. terrestris comenzó a importarse en Chile en 1997 en forma de 

colmenas y reinas fecundadas, manteniéndose estas importaciones hasta la actualidad 

(Aizen et al., 2019). Aunque Argentina mantiene hasta hoy en día estrictas restricciones 

a la importación de colmenas de B. terrestris, esta especie ha ingresado al país mediante 

dispersión natural de individuos a través de la cordillera de los Andes.  En 2006, se 

reportó el primer avistaje de esta especie en Argentina, cerca del límite internacional 

con Chile en el Parque Nacional Lanín, San Martín de los Andes (Torretta et al., 2006). 

En 2010 su distribución andina llegaba hasta la provincia de Santa Cruz, y se registró su 

presencia en la costa atlántica a la altura de Comodoro Rivadavia (Morales et al., 2013; 

Schmid-Hempel et al., 2014). En la actualidad, el rango de la especie se extiende hasta 

la provincia de Tierra del Fuego en Argentina, y en Chile hasta la Isla de Navarino 

(Rendoll-Carcamo et al., 2017), existiendo además algunos registros que muestran un 

avance hacia el norte por la costa atlántica.

Los impactos registrados de la invasión de Patagonia por parte de B. terrestris y, en 

menor medida, de B. ruderatus, son varios. Entre los más importantes se encuentran: la 

generación de epidemias de patógenos co-introducidos en los polinizadores nativos, en 

particular, en el único abejorro nativo de Patagonia Bombus dahlbomii (Arbetman et al., 

2013; Morales et al., 2013); la reducción de la capacidad reproductiva de la flora nativa 

por  robo  de  néctar  (ruptura  de  flores,  normalmente  en  la  base  de  la  corola,  con 

morfología adaptada a otros tipos de polinizadores para poder acceder al néctar) (Aizen 

et al., 2019; Chalcoff et al., 2022; Valdivia et al., 2016); y la mencionada reducción de 

la  eficiencia  productiva  de  algunos  cultivos  dada  por  la  excesiva  tasa  de  visitas  de 

individuos de esta especie (Sáez et al., 2014).
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Un interrogante vigente es si esta especie invasora puede continuar su avance más 

allá  del  límite  actual,  lo  que aumentaría  la  interacción con polinizadores nativos  de 

nuevos ecosistemas  (Fontúrbel et al., 2021). En particular, hay preocupación sobre el 

riesgo de que alcance a dispersarse a través de los límites internacionales con Uruguay 

y, posteriormente, Brasil  (A. Acosta, 2015a, 2015b). Diferentes trabajos han generado 

predicciones de invasión de B. terrestris a partir de la información de esta especie en su 

rango  nativo  (A.  Acosta,  2015a;  A.  L.  Acosta  et al.,  2016;  Lecocq  et al.,  2016; 

Montalva, 2021), pero ninguno tuvo en cuenta la información de la historia de invasión 

de la región patagónica ocupada hasta la actualidad. Por lo tanto, la exactitud de sus 

predicciones  podría  ser  sensible  a  las  diferencias  en  disponibilidad  de  ambientes  y 

comunidades ecológicas entre Europa (la región nativa de  B. terrestris) y Sudamérica 

(la región invadida). Optimizar la exactitud de las predicciones de riesgo de invasión es 

fundamental para generar políticas de manejo y/o mitigación que permitan reducir el 

potencial  daño  ambiental  y  económico  resultante  del  avance  de  B.  terrestris sobre 

nuevas regiones de Sudamérica.

Objetivo general  
En este trabajo se evalúa la existencia de condicionantes extrínsecos al nicho realizado 

de  Bombus terrestris, generando un modelo de nicho que los contemple y utilizando 

este modelo para estimar mapas de riesgo de invasión a futuro.

Objetivos específicos

I. Evaluar si el patrón de uso de nicho de  B. terrestris en su región nativa es 1) 
extrapolable  a  Patagonia  para  predecir  el  comportamiento  invasor  de  esta 
especie,  o  2)  se  encuentra  condicionado  por  la  disponibilidad  geográfica  de 
ambientes  y  no  necesariamente  representa  las  capacidades  intrínsecas  de  la 
especie.

II. Modelar  la  dinámica  de  invasión  de  B. terrestris en  Patagonia  mediante  un 
abordaje  que  considere  información de  los  registros  de  presencias  históricas 
tanto de la región nativa como de la región invadida.

III. Generar pronósticos de invasión de B. terrestris en Sudamérica que contemplen 

el  patrón  de  colonización  de  ambientes  de  esta  especie  registrado  hasta  la 

actualidad en Patagonia.

17



18



I. ¿ES EL PATRÓN DE USO DE NICHO DE 
Bombus terrestris EN EUROPA 
EXTRAPOLABLE A LAS POBLACIONES DE 
ESTA ESPECIE EN SUDAMÉRICA?

Problema  
Con el  objetivo  de  estudiar  la  potencialidad  de  determinadas  especies  para  invadir 

nuevas regiones,  diferentes trabajos han generado predicciones de modelos de nicho 

como aproximaciones al riesgo de invasión (Fournier et al., 2019; Herborg et al., 2007; 

Li et al.,  2016). Sobre el sistema particular de  B. terrestris en Patagonia, en trabajos 

anteriores se han estimado modelos de nicho basados en los registros de esta especie en 

su rango nativo (Europa) y, luego, a partir de estos modelos se generaron predicciones 

geográficas de aptitud ambiental  (A. L. Acosta et al., 2016; Lecocq et al., 2016). Una 

limitación importante de estos abordajes es que el  nicho realizado (utilizado) por  B. 

terrestris en Europa puede estar moldeado por causas extrínsecas (independientes del 

nicho fundamental) que varíen entre regiones geográficas. 

Por ejemplo, las poblaciones nativas podrían no estar ocupando una zona climática, 

cuyas propiedades sean compatibles con la eco-fisiología de la especie,  por la mera 

ausencia de esos tipos climáticos en el continente Europeo. Entonces, en los modelos de 

nicho que sólo se ajustan con datos del rango nativo, las zonas climáticas que no estén 

representadas allí no pueden ser tenidas en cuenta como zonas “aptas”. Por lo tanto, al 

extrapolar  las  predicciones  de  estos  modelos  a  la  región  invadida  pueden  aparecer 

muchos sitios con condiciones “no adecuadas”, a pesar de que sean compatibles con la 

eco-fisiología de la especie. A su vez, fenómenos similares podrían ocurrir respecto a la 

composición de las comunidades ecológicas en ambas regiones (dada por la historia 

biogeográfica de cada una de ellas). Por ejemplo, la especie podría habitar regiones de 

su rango nativo con determinadas características climáticas, pero que, en las regiones 

sudamericanas  con  características  abióticas  similares,  no  cuenten  con  las  especies 

vegetales necesarias para su subsistencia. En ese caso, los modelos de nicho basados en 

los registros nativos predecirían alta aptitud ambiental para la especie en regiones que, 

por sus características bióticas, no podrán ser colonizadas. 
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Por  todo  lo  mencionado,  es  fundamental  analizar  la  existencia  de 

condicionamientos extrínsecos sobre los patrones de uso de nicho de las especies. De lo 

contrario, las extrapolaciones de modelos sobre el uso de nicho de una especie entre 

regiones geográficas tienen altas chances de estar sesgados por factores externos a la 

biología propia de la especie (Silva et al., 2016).

Estrategia  
Para evaluar la existencia de condicionamientos extrínsecos sobre el nicho realizado en 

la región nativa de  B. terrestris, en el presente trabajo se estudiaron las limitaciones 

geográficas a la disponibilidad de ambientes. Una evaluación más completa requeriría 

analizar también el efecto de la composición biótica de las comunidades en el patrón de 

uso de ambientes, pero la complejidad de un estudio de esas características excede el 

alcance del presente trabajo. El análisis de disponibilidad de ambientes consistió en la 

exploración  gráfica  de  las  zonas  del  espacio  multivariado,  definido  por  variables 

climáticas, abarcadas por: 1) las regiones geográficas de Europa y de Patagonia y 2) las 

distribuciones geográficas de B. terrestris en ambas regiones. En particular, se buscaron 

zonas  climáticas  no  disponibles  en  Europa  pero  que  la  especie  logre  ocupar 

exitosamente  en  regiones  que  sí  contienen  esos  tipos  climáticos.  De  esta  forma  se 

determinó si el nicho ocupado por B. terrestris en su región nativa podría estar acotado 

por  la  disponibilidad  geográfica  de  climas  en  el  continente  Europeo  —lo  que 

significaría  que  este  no  estaría  representando  adecuadamente  las  capacidades  eco-

fisiológicas de la especie y, por lo tanto, no sería extrapolable al comportamiento de la 

especie en nuevas regiones geográficas.

Datos y análisis  
Para  analizar  el  espacio  de  variables  climáticas  se  utilizaron  datos  de  diecinueve 

variables bio-climáticas disponibles globalmente (con una resolución de 2.5 minutos de 

arco) en la base de datos WorldClim2 (Tabla S. 1) (Fick & Hijmans, 2017). Se realizó 

una reducción dimensional de estas variables empleando un análisis de componentes 

principales (PCA, ver Júnior & Nóbrega (2018)), a partir de los valores estandarizados 

de las diecinueve variables correspondientes a las celdas de Sudamérica. Se conservaron 

para el resto del análisis las primeras 3 componentes principales (PCs), que en conjunto 

describen un 84.1 % de la varianza (Figura S. 1). La primera componente (55.4 % de la 
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varianza)  captura principalmente la  información sobre la  variación térmica (diaria  y 

anual), siendo inversamente proporcional a estas (Tabla S. 1 y Figura S. 2). La segunda 

componente (19.3 % de la varianza) es proporcional a variables de temperatura y de 

estacionalidad hídrica,  e inversamente proporcional a variables asociadas al  nivel de 

precipitaciones.  La  tercera  componente  (9.3  % de  la  varianza)  es  proporcional  a  la 

variación térmica e inversamente proporcional a la estacionalidad hídrica. La matriz de 

la transformación lineal generada con los datos de Sudamérica se aplicó a los valores de 

las diecinueve variables bioclimáticas estimados para Europa, para así poder comparar 

entre regiones (Figura 2).
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Figura 2: Mapeo geográfico de las primeras tres componentes principales del espacio de 19 
variables bioclimáticas de WorldClim2 sobre Sudamérica y sobre Europa. Los valores de las 
componentes principales de ambas regiones se generaron a partir del los valores de las 19 
variables bioclimáticas estandarizados de las celdas de Sudamérica. La escala de colores de 
cada columna representa los valores  que toma la componente principal  correspondiente en 
cada celda de Sudamérica y Europa.



Con el objetivo de identificar las zonas climáticas ocupadas por Bombus terrestris 

en ambas regiones, se dividió el espacio geográfico en celdas, teniendo cada una de 

ellas un valor para cada una de las tres variables ambientales (PC1, PC2 y PC3), y se 

seleccionaron  aquellas  en  las  cuales  la  especie  fue  registrada.  Los  registros  de 

ocurrencias  de  B. terrestris en  su distribución nativa  se  tomaron del  repositorio  del 

Global  Biodiversity  Information Facility  (GBIF,  www.gbif.org ).  Se agruparon estos 

registros puntuales en celdas de 2.5 minutos de arco (la resolución original de los datos 

de WorldClim2 utilizados), definiendo los valores de las celdas con al menos un registro 

de presencia como 1 y los de las celdas sin registros como 0. Para la región patagónica, 

se  utilizaron datos  del  mismo repositorio  (ver  GBIF DOIs),  además  de datos  de  la 

literatura (Geslin & Morales, 2015; Montalva et al., 2011; Morales et al., 2013; Schmid-

Hempel et al., 2014), y de los repositorios SCAN (Symbiota Collections of Arthropods 

Network,  www.  scan-bugs.org  )  y  iDigBio  (Integrated  Digitalized  Biocollectionsm, 

www.idigbio.org). Al igual que con los datos de Europa, los registros de B. terrestris en 

la región invadida se agruparon en celdas, en este caso de 25 km de lado2, con valores 

binarios 1 y 0 para las celdas con y sin registros respectivamente. Se consideraron las 

zonas climáticas (en el espacio definido por PC1, PC2 y PC3) ocupadas por celdas con 

registros de B. terrestris en cada región geográfica como medida del nicho realizado de 

la población correspondiente.

La disponibilidad geográfica de ambientes acota el   
nicho realizado
Se evaluó si el nicho utilizado por B. terrestris en Patagonia difiere del nicho realizado 

en  la  distribución  nativa  mediante  el  análisis  gráfico  de  las  zonas  del  espacio 

tridimensional de variables ambientales (PC1, PC2, y PC3) ocupadas por esta especie en 

ambas  regiones  (nativa  e  invadida).  La  distribución  de  las  celdas  geográficas  con 

registros de  B. terrestris en el espacio de variables ambientales muestra una marcada 

separación  entre  regiones  geográficas  (Figura  3),  lo  que  significa  que,  en  el  nuevo 

ecosistema, la especie ocupa zonas climáticas que no utilizaba en su distribución nativa. 

Este  fenómeno  podría  deberse  a:  1)  diferencias  en  la  disponibilidad  de  ambientes 

climáticos  entre  regiones,  2)  cambios  a  nivel  de  comunidad  ecológica,  3)  cambios 

2 El uso de una magnitud lineal para la resolución, en vez de angular como para Europa, se debe a la 
proyección realizada sobre el sistema de referencia. Las razones de esto se discuten más adelante.
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evolutivos  a  nivel  de  nicho  fundamental,  o  4)  una  combinación  de  los  anteriores 

(Soberón & Townsend Peterson, 2011).

Para evaluar la factibilidad de la primera hipótesis (diferencias en la disponibilidad 

de ambientes climáticos entre regiones), se incluyeron en la visualización los valores de 

las variables ambientales correspondientes a todas las celdas de cada región geográfica. 

De esta forma, se pueden visualizar las zonas climáticas abarcadas por cada biotopo. Es 

decir, se pueden comparar los tipos de ambientes disponibles en cada región. Al hacer 
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Figura 3: Configuración en el espacio de variables ambientales de las zonas geográficamente 
disponibles y las zonas ocupadas por B. terrestris en cada biotopo. A) Vistas ortogonales: la 
disponibilidad de ambientes se muestra con las curvas de nivel de la superficie de densidad  
correspondiente al conjunto de celdas de cada región en el espacio de variables ambientales.  
Las lineas sólidas contienen, de afuera hacia adentro, el 90 % y el 50 % de las celdas de cada 
región geográfica.  Los puntos  corresponden a  las  celdas  con registros  de  B.  terrestris.  B) 
Perspectiva tridimensional: los puntos de background corresponden a una muestra aleatoria 
de celdas de cada región geográfica, mientras que los puntos de ocupación corresponden a las  
celdas con registros de B. terrestris.



esto se observa una separación significativa entre las zonas disponibles en Patagonia y 

Europa, con una superposición en el espacio tridimensional casi nula (Figura 3). Esto 

significa que el  nicho realizado de  B. terrestris en su rango nativo está acotado por 

limitaciones  geográficas,  ya que existen zonas climáticas  que esta  especie  ocupa en 

Patagonia  pero  que  no  están  presentes  en  Europa  y,  por  lo  tanto,  no  podrían  estar 

incluidas en el nicho realizado aunque lo estuvieran en el nicho fundamental. De todas 

formas, con estos resultados, no es posible realizar inferencias sobre la co-ocurrencia de 

los  otros  dos  factores  modificadores  del  nicho  realizado:  evolución  del  nicho 

fundamental y cambios en la comunidad biológica.

Otros condicionantes del nicho realizado  
Respecto a la posibilidad de cambios en el nicho fundamental de B. terrestris durante el 

proceso  de  domesticación  e  invasión,  los  datos  presentados  en  este  trabajo  son 

compatibles con dos escenarios alternativos. Por un lado, el nicho fundamental de la 

especie (zona A en el diagrama BAM) podría ser más amplio que las zonas ocupadas 

por las poblaciones dentro de su rango nativo (M), lo que le permitiría colonizar zonas 

climáticas no comprendidas en esta región pero disponibles en un nueva (M’). Por otro 

lado, también es factible  que el  nicho realizado original  haya estado acotado por el 

nicho fundamental además de las limitaciones geográficas. En ese caso, la colonización 

de  las  nuevas  zonas  climáticas  habría  requerido  de  cambios  evolutivos  en  las 

propiedades  intrínsecas  de  la  población  invasora,  generando  un  nuevo  nicho 

fundamental (A’) (Figura 4 A-B).

A su  vez,  tampoco  es  posible  inferir  sobre  la  forma  en  que  las  comunidades 

ecológicas condicionan el  nicho realizado de  B. terrestris a  partir  de los datos aquí 

presentados, pero dos escenarios posibles al respecto pueden ser discutidos. Por un lado, 

B. terrestris podría estar ocupando, en el rango invadido, zonas climáticas habilitadas 

por la presencia de especies vegetales (necesarias para forrajear) nativas (B’) y, por lo 

tanto, re-adecuando su patrón de uso de nicho a la composición biótica de un nuevo 

ecosistema. Por otra parte, la población invasora podría estar interactuando con especies 

europeas introducidas en Patagonia (B) y, en ese caso, el nuevo nicho realizado estaría 

moldeado  por  una  interacción  entre  la  disponibilidad  geográfica  de  ambientes  y  la 

comunidad exótica que los habita (Figura 4 C-D). En este sentido, hay  evidencias de 

que  B. terrestris  visita flores de especies introducidas, muchas de ellas europeas, con 
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preferencia  por  sobre  las  nativas  (Montalva  et al.,  2011).  Además,  asociaciones 

ecológicas  entre  otras  especies  de  abejas  introducidas  con  comunidades  de  plantas 

exóticas también han sido demostradas en ecosistemas de Patagonia (Morales & Aizen, 

2002). Por lo tanto, es factible que los determinantes biológicos en el uso de nicho de B. 
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Figura 4:  Cambios en los condicionantes sobre los nichos realizados (A=nicho fundamental, 
B=zonas habilitadas por interacciones interespecíficas, M=zonas espacialmente accesibles) de 
Bombus  terrestris entre  Europa  y  Patagonia.  A-B)  Posibles  escenarios  para  los  limitantes 
intrínsecos  (genéticos)  del  nicho  realizado  de  B.  terrestris entre  regiones  geográficas. 
Izquierda: el nicho fundamental comprende tanto condiciones climáticas presentes en la región 
nativa  (Europa)  como  en  la  región  invadida  (Patagonia);  derecha: el  nicho  fundamental 
comprende sólo las condiciones presentes en Europa, y ocurren cambios evolutivos que son 
necesarios para que la especie pueda establecerse en Patagonia. C-D) Posibles escenarios para 
el condicionamiento ecológico, a nivel de comunidad, del nicho realizado de  B. terrestris al 
colonizar una nueva región. Izquierda: el nicho realizado en Patagonia es el resultado de una 
re-configuración basada en la composición de la comunidad nativa de esta región; derecha: el 
nicho realizado en Patagonia comprende tipos de ambiente ocupables como resultado de la 
existencia tanto de especies nativas como especies exóticas.



terrestris en  el  rango  invadido estén  relacionados  tanto  con  la  composición  de  la 

comunidad patagónica como de la comunidad proveniente de su ecosistema de origen.

A pesar de la imposibilidad de hacer inferencias sobre los condicionantes genéticos 

y ecológicos sobre el uso de nicho de B. terrestris, los resultados presentados hasta aquí 

demuestran que los patrones de ocupación de ambientes de una especie en su rango 

nativo no necesariamente son suficientes para predecir la capacidad de colonización de 

nuevas regiones geográficas. En el caso estudiado en este trabajo, las diferencias en la 

disponibilidad geográfica de ambientes climáticos suponen una fuente de variación que 

dificulta realizar extrapolaciones (Soberón & Townsend Peterson, 2011). Es por lo tanto 

importante,  para  predecir  el  comportamiento  de  especies  invasoras,  incorporar 

información  sobre  el  uso  que  estas  hacen  de  los  ambientes  disponibles  en  nuevas 

regiones (Barbet-Massin et al., 2018; Jiménez-Valverde et al., 2011).
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II. MODELANDO LA INVASIÓN DE Bombus 
terrestris EN PATAGONIA
Con el objetivo de predecir el riesgo de avance en el frente de invasión de  Bombus 

terrestris en  el  sur  de  Sudamérica,  se  generó  un  modelo  dinámico  de  dispersión  y 

colonización que se basa en: 1) la distribución espacial de la especie (actual e histórica) 

y 2) las condiciones ambientales de las regiones ocupadas. Debido a las limitaciones 

que los registros de B. terrestris en Europa presentan para predecir el uso de ambientes 

en la  nueva región (ver sección anterior),  en este  trabajo se tuvo en cuenta toda la 

información disponible sobre la historia de invasión de esta especie en Patagonia. De 

esta  forma,  los  condicionantes  a  las  capacidades  de  uso  de  nicho  de  esta  especie 

(geográficos,  ecológicos  y  evolutivos)  particulares  del  sistema  en  Patagonia,  son 

integrados en el ajuste del modelo.

Además de estos condicionantes, la naturaleza del modelo utilizado permite que la 

estimación de aptitudes ambientales para la colonización (la  componente de nicho del 

modelo) no esté condicionada por las cotas de la distribución  actual de la población 

invasora.  Como  se  desarrolló  en  la  introducción,  los  ambientes  ocupados  por  una 

población en proceso de expansión de rango geográfico abarcan una zona del espacio de 

variables ambientales más acotada que la zona potencialmente ocupable (Figura 1). Esto 

se debe a que, dado que la población no está en equilibrio espacial, hay zonas climáticas 

aptas para la colonización que están presentes en regiones geográficas que aún no han 

sido alcanzadas por dispersión. Por lo tanto, un modelo de nicho estimado a partir del 

grado de ocupación de diferentes ambientes en la actualidad subestimaría la aptitud de 

estas zonas climáticas.

Para sortear este problema, la estrategia aquí implementada para la estimación de 

aptitudes  ambientales  no  se  basa  en  la  zona  ocupada  actualmente  por  la  población 

invasora, sino que utiliza la información de toda la historia de colonización de la región. 

En  particular,  utiliza  la  rapidez  con  la  que  cada  tipo  de  ambiente  climático  fue 

colonizado —en vez de el grado actual de ocupación de los mismos— como proxy de la 

aptitud  ambiental  para  la  colonización.  De  esta  forma,  tipos  de  clima  con  baja 

representación en la región geográfica abarcada actualmente, pero comunes en regiones 

adyacentes  aún no ocupadas, pueden ser considerados aptos si la historia de invasión 
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muestra que fueron ocupados rápidamente en las pocas ocasiones en las que estuvieron 

disponibles.

Principios del enfoque bayesiano  
Para  modelar  la  dinámica  de  invasión  de  Bombus  terrestris,  se  utilizó  un  enfoque 

bayesiano basado  en  la  propuesta  de  Cook  y  colaboradores  (2007),  que  fuera 

implementada para estudiar a esta misma especie en Japón por  Kadoya & Washitani 

(2010). Desarrollar los detalles asociados a la estadística bayesiana excede el alcance 

del presente trabajo, pero introducir brevemente algunos elementos de este paradigma 

puede ser de utilidad para comprender la terminología utilizado de aquí en adelante —

para mayor profundización, se recomienda consultar el material presentado por Carlin & 

Louis (2009). 

Frecuentemente, cuando se busca estudiar algún sistema de forma cuantitativa, se 

trabaja sobre modelos simplificados de la misma. Dentro de la estructura matemática de 

estos  modelos,  se  encuentran  una serie  de  constantes  (parámetros)  relacionadas  con 

distintos componentes del sistema estudiado. En muchos problemas, se busca contrastar 

los  posibles  valores  de  los  parámetros  de  un  modelo  con  las  observaciones  de  la 

realidad. El enfoque bayesiano busca determinar la distribución de probabilidad de cada 

parámetro (i.e., la forma que toma nuestra incertidumbre sobre su valor) a la luz de la 

información  que  otorgan  los  datos  empíricos.  En  términos  formales,  esto  puede 

expresarse como P(θ |datos) ,  lo que coloquialmente significa: “la probabilidad de 

que el parámetro θ del modelo tome un determinado valor dada la información presente 

en los datos”. Para calcular esto se utiliza el teorema de Bayes, el cual postula que

                                           P(θ |datos)=
P(datos |θ )P(θ )

P(datos)
(1)

P(datos |θ ) es  la  probabilidad  de  observar  los  datos  obtenidos  de  las 

observaciones  empíricas si  el  parámetro  θ tomara un valor  determinado.  Cuando se 

trabaja con distribuciones de probabilidad de parámetros con valores continuos,  este 

factor  corresponde  a  la  densidad de  probabilidad  y  se  lo  denomina  verosimilitud o 

likelihood. P(θ ) se denomina la probabilidad a priori (o distribución de probabilidad 

previa)  y  corresponde  a  la  probabilidad  (o  densidad  de  probabilidad)  de  que  el 

parámetro  θ del  modelo  tome  un  determinado  valor  si  no  se  tuviera  en  cuenta  la 
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información contenida en los datos. Cuando la única información disponible sobre el 

sistema estudiado es aquella contenida en los datos, corresponde que la distribución 

previa sea  no informativa (plana o cuasi plana). Esto equivaldría a establecer que,  a 

priori, la incertidumbre sobre los valores de los parámetros del modelo es máxima. Sin 

embargo,  en  muchos  casos  contamos  con  información  previa  sobre  algunos  de  los 

aspectos de la realidad asociados a los parámetros del modelo. En esos escenarios, es 

posible  orientar  la  estimación  de  las  probabilidades  del  modelo  mediante  la 

consideración de previas informativas. De esta forma, P(θ |datos) es el resultado de 

actualizar las creencias y la incertidumbre a priori a partir de la información contenida 

en  los  nuevos  datos.  Por  este  motivo  se  denomina  a  esta  distribución  como  la 

distribución posterior de los parámetros.

Datos  
En  el  caso  particular  de  este  trabajo,  el  modelo  de  invasión  tiene  un  componente 

espacial de dispersión y un componente ecológico de aptitud ambiental que determina la 

capacidad de establecimiento. Los datos utilizados para estimar la distribución posterior 

de los parámetros asociados a estos procesos son: la historia de registros de la especie 

en un conjunto de celdas ubicadas en el espacio geográfico (Figura 5), y las condiciones 

ambientales en cada una de estas celdas (Figura 2).

Para alimentar al modelo con la historia de invasión en Patagonia, se utilizaron los 

datos de ocurrencias de B. terrestris en esta región que contaran con las coordenadas y 

el  año de registro.  De forma similar al  análisis  de zonas climáticas ocupadas,  estos 

registros fueron agrupados en celdas de ~50 km de lado, a cada una de las cuales se le 

asignó el valor del año en el que se observó la primera ocurrencia dentro de dicha celda 

(Figura 5). Para que las distancias entre las coordenadas de las diferentes celdas sea lo 

más  representativa  de  las  distancias  reales3,  se  proyectó  el  sistema  de  coordenadas 

longitud-latitud a un sistema de referencia Universal Transversal de Mercator (UTM) 

centrado en la zona 19H (USGS, 2001). Además, para cada celda se consideró el valor 

de las tres primeras componentes principales de las variables bioclimáticas (Figura 2), 

tomando el valor correspondiente a las coordenadas del centro de la celda.

3 La distancia aritmética entre puntos con coordenadas de longitud y latitud varía a medida que los 
cálculos se realizan más lejos del ecuador terrestre. Para calcular magnitudes espaciales (como la 
distancia) es necesario transformar el sistema de referencia esférico a un plano mediante alguna 
proyección.
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Estructura del   
modelo
El  establecimiento  exitoso  de  una 

especie en un determinado espacio 

depende  tanto  de  la  llegada  de 

individuos como de la capacidad de 

supervivencia  de  estos  en  las 

condiciones  ambientales  de  este 

espacio.  Por  lo  tanto,  en  la 

implementación  del  modelo  de 

invasión utilizado en este trabajo se 

asume que la colonización de una 

celda  es  una  función  de  ambos 

procesos.  Por  un  lado,  la  tasa de 

colonización  es  proporcional  al 

flujo de propágulas desde las celdas 

vecinas (componente  dispersiva) y, 

por  otro,  a  la  colonizabilidad 

intrínseca de la celda focal dadas su 

condiciones  ambientales 

(componente de aptitud  ambiental, 

o componente de nicho).

Para parametrizar el modelo, la 

propuesta de Cook y colaboradores 

(2007) utiliza  una  estructura 

jerárquica  que  calcula  la  relación 

entre  los  parámetros  y  los  datos  (función  de  likelihood)  a  lo  largo  de  tres  niveles 

“anidados”. En el nivel más bajo se evalúa la colonización de una única celda focal por 

parte de otra (nivel de par de celdas). En el segundo nivel se evalúa la colonización de 

una única celda focal por parte de todas las posibles celdas fuente (nivel de celda focal). 

Y en el nivel superior se evalúa la colonización de todas las celdas (nivel del  dataset 

completo).
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Figura 5: Historia de registros de Bombus terrestris 
en Patagonia.  El  color  de las  celdas  representa  el 
año en el que se registró la especie por primera vez 
en las bases de datos utilizadas. Cada una de las 124 
celdas colonizadas tiene aproximadamente 50 km de 
lado.



En el nivel más bajo, la evaluación de los datos dados los parámetros se realiza 

calculando la densidad de probabilidad de que la colonización de una celda por parte de 

otra ocurra luego de un tiempo observado T. Se considera la colonización de la celda en 

cuestión como un evento puntual de un proceso de  Poisson con tasa media  ϕ; por lo 

tanto, el likelihood de que esto ocurra luego de un tiempo T estaría dado por la función 

de densidad de una distribución exponencial:

(2)

Para tener en cuenta las componentes de dispersión y de establecimiento, se incluyen los 

parámetros de dispersión y de nicho dentro de ϕ:

(3)

Donde f  es la tasa de llegada de propágulas, d  es la distancia euclidiana entre la celda 

fuente y la celda focal, γ es un parámetro que caracteriza el decaimiento espacial de la 

taza de colonización, y S es la colonizabilidad intrínseca de la celda de destino dada por 

las condiciones ambientales A⃗ y los parámetros del modelo de nicho β⃗ .

Como una celda focal (i) puede tener más de una fuente de colonización, se pueden 

integrar las contribuciones de todas las celdas fuente (j) y considerar la probabilidad de 

colonización de una celda focal a un tiempo T i como:

                   P(T i)=∑
j

ϕ j e
−∑

j

ϕ j(T i −T j)

(4)

donde  P(T i) es  la  densidad de probabilidad  de que la  celda  i sea colonizada en el 

tiempo observado T i dado un conjunto de celdas colonizadas cada una a tiempo T j (tal 

que  T j<T i).  Por  otra  parte,  también  es  posible  calcular  la  probabilidad  de  la  no-

colonización (nc)  de una celda por parte  de otra  durante un período de registro —

asumiendo nuevamente un proceso de Poisson— como P(nc)=e− ϕT , lo que al integrar 

las contribuciones de todas las celdas colonizadas queda como

                P(nc i)=e
−∑

j

ϕ j(T f − T j)

(5)

donde T f  es el último año del período contemplado en el análisis.
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P(T  | ϕ)=ϕ e− ϕT

ϕ=f (d , γ )∗S( A⃗ , β⃗ )



Para  calcular  un  likelihood a  nivel  del  dataset  completo,  se  puede computar  el 

productorio de las densidades de probabilidad de colonización a tiempos T i de todas las 

celdas colonizadas C i y de no colonización a tiempo T f  de todas las celdas sin registros 

C i
*:

(6)

Por  razones  computacionales,  es  conveniente  evaluar  el  log-likelihood ya  que  los 

productorios  de  una  gran  cantidad  likelihoods pueden  arrojar  valores  demasiado 

pequeños:

(7)

Componente espacial del modelo de invasión

El decaimiento de la tasa de colonización con la distancia —el componente f (d) de ϕ 

presentado en la Ecuación 3— está dada, en la implementación que hago en este trabajo, 

por la siguiente función:

(8)

Donde d  es la distancia entre la celda focal y una celda fuente y γ es el parámetro del 

modelo de dispersión a ajustar a partir de los datos. 

Para  la  estimación  del  parámetro  de  dispersión  γ se  utilizó  una  previa  no 

informativa. Dada la cantidad de investigaciones que han estimando empíricamente las 

distancias de vuelo de los abejorros (Chapman et al., 2003; Darvill et al., 2004; Hagen 

et al., 2011; Knight et al., 2005; Kraus et al., 2009; Makinson et al., 2019), uno podría 

pensar en utilizar esta información en la generación de probabilidades previas para  γ. 

Evidentemente, es esperable que ambas magnitudes se encuentren relacionadas, pero γ 

es mucho más general y, por lo tanto, integra otros factores. Al tratarse de un parámetro 

que modula el decaimiento de la tasa de colonización con la distancia (Ecuaciones 3 y 

8), en este se contempla la distancia de vuelo de las reinas emergentes en la búsqueda de 

nidos,  la  tasa  intrínseca  de  supervivencia  (independientemente  de  las  condiciones 
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l o g (L)=∑
i

C

l o g[∑
j

ϕ j e
∑

j

ϕ j(T i− T j)]+∑
i

C*

l o g [e∑j

ϕ j(T f −T j)]

f (d)= eγ

d2

L(datos)=∏
i

C

[∑j

ϕ j e
∑

j

ϕ j(T i−T j)]∗∏i

C*

[e∑
j

ϕ j(T f − T j)]



ambientales), la tasa de establecimiento exitoso de nuevas colonias y la densidad de 

nidos alcanzable. Si se quiere modelar la dinámica de invasión, contar con un único 

parámetro relacionado a propiedades más generales de la capacidad de colonización es 

una simplificación conveniente y ventajosa para parametrizar el modelo partir de los 

datos de ocurrencias. 

Por lo tanto, dada la falta de información previa sobre este parámetro en particular, 

se utilizó una previa no informativa en su estimación.

Componente de nicho ecológico del modelo de invasión

Para  considerar  la  aptitud  ambiental  —componente  S(A) de  ϕ presentado  en  la 

Ecuación 3— se confeccionó un modelo de nicho que predice, para cada combinación 

de  las  variables  climáticas  (PC1,  PC2 y  PC3),  un  valor  entre  0  y  1  de  adecuación 

ambiental para la colonización. Este se definió como un modelo lineal de segundo orden 

con las tres variables explicativas mencionadas y una función de enlace logit (Ecuación 

9). La inclusión de un término cuadrático permite obtener un predictor lineal parabólico, 

con dominio  en  R3,  y  de  esa  forma generar  valores  predichos  de  aptitud  ambiental 

óptimos4 —algo imposible si sólo se consideraran términos lineales.

(9)

Cabe notar para discusiones posteriores que, bajo este modelo con estructura cuadrática 

en  todas  sus  variables,  las  iso-superficies  —superficies  de  igual  valor  de  aptitud 

ambiental S— tienen forma elipsoide en R3.

Para  la  estimación de  esta  componente  de  nicho del  modelo  de  invasión,  en el 

presente  trabajo  aprovecho  el  enfoque  bayesiano  para  utilizar  previas  informativas 

acerca  de  las  capacidades  ecológicas  de  Bombus  terrestris.  Básicamente,  utilizo  la 

información disponible sobre la ecología de la especie en su región nativa para orientar 

la estimación de la distribución de probabilidad de los parámetros β⃗  correspondientes al 

modelo  de  nicho.  Sin  embargo,  esta  inclusión  es  sólo  orientativa,  ya  que,  como 

mostramos anteriormente, no podemos esperar que el patrón de uso de nicho de esta 

4 Sólo en caso de que los coeficientes de los términos cuadráticos tomen valores negativos. En caso 
contrario, la interpretación biológica de la relación cuadrática no estaría asociada a condiciones de 
máxima aptitud ambiental, si no a un escenario de condiciones intermedias poco útiles, con 
preferencia por condiciones extremas.
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especie en Patagonia se corresponda fielmente con el  patrón observado en su rango 

nativo. Las distribuciones posteriores de los parámetros del modelo de nicho resultan, 

por  lo  tanto,  de  actualizar  la  información  presente  en  el  patrón  de  ocupación  de 

ambientes  de B.  terrestris en  Europa  con  la  información  que  aporta  la  historia  de 

invasión en Patagonia.

El uso de previas informativas para los β⃗  es útil porque permite reducir los grados 

de libertad utilizados en la  estimación de estos  parámetros.  Además,  este  aporte  de 

información puede ayudar a discernir entre los efectos del componente dispersiva y el 

componente  de  nicho  durante  la  evaluación  de  los  datos.  Por  ejemplo,  podemos 

imaginarnos  una  situación  en  la  que,  durante  la  parametrización  del  modelo,  se 

encontrara una celda sin registros cercana a otras ya colonizadas. En este caso, el ajuste 

no podría diferenciar si la ausencia de colonización se debe a una baja aptitud ambiental 

en esa celda o a una baja tasa de dispersión desde las celdas cercanas. En consecuencia,  

las  probabilidades  posteriores  de  los  parámetros  de  la  componente  de  nicho  y  el 

parámetro de dispersión  γ, condicionadas  en la  información de  esa celda  particular, 

estarían  altamente  correlacionadas.  Por  lo  tanto,  orientar  la  estimación  de  los  β⃗  

mediante  previas  informativas  sería  de  utilidad  para  aumentar  la  exactitud  en  la 

estimación del parámetro γ. Además, esto reduciría la posibilidad de que artefactos5 en 

los  (pocos)  datos  de  historia  de  colonización  alteren  erradamente  la  estimación  del 

parámetro de dispersión, ya que su estimación se encuentra, en parte, condicionada por 

los valores de  β⃗ .  En el  caso más extremo,  este  efecto regularizador  podría  lograrse 

calculando  las  aptitudes  ambientales  de  cada  celda  a  partir  del  modelo  a  priori,  y 

proporcionándole  al  modelo  esos  valores  directamente,  sin  que  este  necesite 

parametrizar  ningún  β a  posteriori.  Sin  embargo,  en  ese  caso  no  se  estaría 

contemplando la variación observada en los patrones de uso de nicho entre regiones 

geográficas.

Teniendo esto en cuenta, se confeccionaron previas debilmente informativas para 

los β⃗  a partir de los datos de la distribución de origen de B. terrestris. De esta forma, 

cierto grado de cambio en el uso de nicho es contemplado, a la vez que se regulariza la 

parametrización frente a datos anómalos y se mejora la estimación en general por la 

5 Por ejemplo, la falta de registros en celdas colonizadas, por imperfección del muestreo, implicaría 
introducir falsos negativos que probablemente reducirían el radio de dispersión anual estimado a 
través de gamma.
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reducción de grados de libertad utilizados en la estimación de los β⃗ . El cálculo de estas 

distribuciones  previas  se  realizó  mediante  la  estimación  de  un  modelo  lineal 

generalizado  (GLM)  con  la  estructura  del  modelo  de  nicho  señalado  previamente 

(Ecuación 9). Para ello se tomaron los valores climáticos (PC1, PC2 y PC3) de todas las 

celdas de Europa con registros de B. terrestris y  se les asignó un valor de la variable 

respuesta  de  1 (Figura  6).  Además,  se  muestrearon  aleatoriamente  una  cantidad  de 

puntos de  background 10 veces mayor al número de celdas con registros para cubrir 

toda  la  región  del  rango nativo,  a  los  cuales  se  les  asignó un valor  de  la  variable  

respuesta de 0. El ajuste se realizó con la función glm de R base (R Core Team, 2021), 

con una función de enlace logit y distribución binomial. Luego de ajustar el modelo, se 

construyeron las previas como funciones de densidad normal, centradas en el estimador 

puntual resultante del GLM y con un desvío estándar 5 veces mayor al error estándar 
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Figura 6: Distribución geográfica de los registros de Bombus terrestris en su rango nativo. En 
rojo se muestran las celdas con registros de la especie. La escala de colores morado-amarillo 
representa la aptitud ambiental predicha por el modelo lineal generalizado (modelo de nicho a 
priori).



del modelo (Tabla 1 y Figura 2). Este último escalamiento se realizó con el objetivo de 

moderar el grado de determinismo de las previas sobre la estimación de la distribución 

posterior, para que así esta última pueda contemplar la variación en el uso de nicho 

asociada a, por ejemplo, diferencias en la disponibilidad de ambientes entre regiones.

Tabla 1:  Estimadores  puntuales,  e  intervalos  de 
confianza del 95 %, del modelo lineal generalizado 
para  el  nicho ocupado en la  región nativa de  B. 
terrestris (Figura 6).

Parámetro Estimador 2.5 % 97.5 %

β0 -11.04 -11.48 -10.60

PC1.β1 -2.57 -2.73 -2.41

PC1.β2 -0.26 -0.27 -0.25

PC2.β1 -2.47 -2.56 -2.39

PC2.β2 -0.40 -0.42 -0.39

PC3.β1 0.76 0.69 0.84

PC3.β2 -0.44 -0.47 -0.42

Supuestos del modelo  
Llegado este punto, cabe detenerse un momento para discutir el conjunto de supuestos 

sobre los que se basa el modelado propuesto, y explicitar los argumentos y decisiones 

que justifican no relajarlos.

Primero, se asume que las celdas que no presentan registros no están habitadas por 

la  especie.  Asumir  esto  no  es  producto  de  ignorar  la  posibilidad  de  escenarios 

contrarios,  si  no  que  es  conveniente  para  mejorar  el  ajuste  del  modelo.  Si  bien  es 

probable que en muchas de las celdas que no presentan registros de B. terrestris haya 

presencia de poblaciones de esta especie, considero que son muchas más las celdas en 

las que el supuesto se cumple. No contemplar las celdas sin registros, y restringir el 

análisis  sólo al  conjunto de celdas colonizadas,  descartaría mucha información tanto 

sobre la dinámica espacio-temporal de las poblaciones como sobre la aptitud climática 

para la colonización que se encuentra en esas celdas. Si bien confirmar ausencia de una 

especie es casi imposible en la práctica,  hay bastante certeza sobre ausencia de esta 

especie en, por ejemplo, la región centro-norte de Argentina a la actualidad. Considerar 
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estas  celdas  como  no-colonizadas  actualmente  implica  introducir  información 

importante para restringir el ajuste de los parámetros de dispersión y de nicho climático.

Segundo, se asume que el año de colonización considerado para cada celda es aquel 

en  el  que  se  registró  la  primer  ocurrencia  de  B.  terrestris en  las  bases  de  datos 

contempladas.  Nuevamente,  es  esperable  que en una fracción de las  celdas  se  haya 

registrado la presencia de B. terrestris años después de su colonización (no así el caso 

contrario). Por lo tanto, podrían esperarse artefactos que generen una subestimación de 

la capacidad invasiva de la especie sobre esas celdas. Sin embargo, el alcance de estos 

artefactos en el ajuste puede ser evaluado luego de la parametrización del modelo. Para 

relajar este supuesto sobre los tiempos de colonización, una opción sería considerar dos 

modelos  superpuestos:  uno de dispersión,  oculto,  y otro de detección por  muestreo, 

conectado  directamente  con  los  datos.  Sin  embargo,  la  complejidad  y  el  costo 

computacional de un abordaje de ese estilo exceden el alcance del presente trabajo.

Tercero, se asume que el flujo de propágulas desde celdas recientemente invadidas 

es equivalente al de celdas invadidas hace mucho años. Además, se asume que este flujo 

no depende de las condiciones ambientales de la celda fuente.  Una forma de relajar 

ambos aspectos sería considerando el grado de colonización de una celda como una 

variable  continua,  que  aumente  de  forma  logística  en  el  tiempo  a  partir  de  que  se 

establecen las primeras propágulas. De esta forma, la intensidad de dispersión desde una 

celda recién colonizada sería menor a la de una celda que lleva años con poblaciones 

establecidas —algo mucho más verosímil.  Además,  en este mismo planteo se puede 

considerar la capacidad de carga, el grado máximo posible de colonización de la celda, 

como un valor proporcional a la aptitud ambiental predicha por los parámetros β⃗ . Así, 

celdas con mejores condiciones ambientales presentarían mayor grado de colonización 

(ie. mayor densidad poblacional) y, por lo tanto, mayor flujo de propágulas hacia las 

celdas cercanas. Si bien esta propuesta no complejiza exageradamente el modelo, en el 

presente trabajo se mantuvieron los supuestos mencionados —grado de colonización 

invariable  con  el  tiempo  y  con  las  condiciones  ambientales—  para  mantener  una 

simplicidad razonable, lo que permite parametrizarlo con los pocos datos disponibles.

El  último  supuesto,  que  hace  más  a  la  implementación  que  a  la  estructura  del 

modelo, se relaciona con la confección de las previas. En esta implementación se está 

utilizando, como información previa sobre el aspecto climático de colonizabilidad de las 
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celdas  (componente  S de  φ,  Ecuación  3),  el  conjunto  de  parámetros  de  un modelo 

cuadrático estimados mediante un GLM. Es decir, la cantidad de celdas con registros de 

la  especie  en  un  determinado  tipo  de  clima  —factor  que  determina  el  valor  de  la 

variable respuesta S en la estimación por GLM— se utiliza como proxy de la tasa de 

colonización intrínseca de celdas con esas características climáticas. Sin embargo, si 

bien se reconoce que se tratan de magnitudes ecológicas diferentes, en este trabajo se 

asume que son suficientemente similares como para orientar la búsqueda de los valores 

de β a posteriori.

Estimación de parámetros por el método MCMC  
Para obtener una muestra de la distribución de probabilidad posterior para todos los 

parámetros  se  corrieron  Cadenas  de  Markov  Monte  Carlo  (MCMC),  explorando  el 

espacio  de  parámetros  mediante  el  algoritmo  de  aceptación-rechazo  de  Metropolis-

Hastings  (Carlin & Louis,  2009).  Este consiste en proponer,  en cada iteración de la 

cadena  de  Markov,  un  nuevo  valor  para  un  determinado  parámetro  y  comparar  la 

probabilidad posterior de éste con la probabilidad posterior del valor de la iteración 

anterior. Como esta comparación se realiza mediante un cociente de ambos valores, no 

es  necesario  calcular  el  denominador  de  la  Ecuación  1,  ya  que  este  es  invariante 

respecto de los valores de los parámetros y, consecuentemente, se cancela en la división. 

Esto significa que, en cada iteración de la cadena, se calcula el likelihood de los datos 

dado el parámetro propuesto (Ecuación 6), se multiplica este valor por la densidad de 

probabilidad previa del parámetro (Ecuación 1, sin el denominador), y se divide por el 

mismo producto pero calculado con el valor del parámetro de la iteración anterior. Si la 

densidad  posterior  del  nuevo  valor  propuesto  es  mayor  que  la  del  valor  anterior 

(cociente >1), entonces este es aceptado como valor del nuevo eslabón de la cadena. Si 

es menor, puede ser aceptado igualmente, de forma estocástica, con una probabilidad 

igual  al  valor  del  cociente.  Como los  valores  de  densidad  de  probabilidad  pueden 

alcanzar valores extremadamente pequeños, y la capacidad de las computadoras para 

operar con números decimales es limitada, se trabaja con los valores logarítmicos. Por 

lo tanto, la probabilidad de aceptación del nuevo valor del parámetro se calcula como:

c=e log Li+ log P i−(log Li−1+ log Pi−1) (10)
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Donde log L es el log-likelihood calculado con la Ecuación 7, log P es la densidad de 

probabilidad previa, y el índice i corresponde a la iteración de la cadena de Markov.

Lo valioso de este algoritmo es que, cuando la deriva de las cadenas se estabiliza 

alrededor  de  una  región  del  espacio  de  parámetros  (estado  denominado  como 

convergencia), los valores de las diferentes iteraciones constituyen una muestra de la 

distribución  de  probabilidad  posterior.  A  medida  que  la  cantidad  de  valores 

independientes muestreados por la cadena crece, esta muestra se aproxima muy bien a la 

distribución posterior real (Metropolis et al., 1953, explicado en Carlin & Louis, 2009).

Para  estimar  las  probabilidades  posteriores  de  los  parámetros  del  modelo  de 

invasión de  B. terrestris, en este trabajo se corrieron 3 cadenas de 30000 iteraciones 

cada una, con un período de  burn-in de 3000 iteraciones (para no tener en cuenta el 

período previo a la convergencia). Los valores iniciales para cada parámetro se tomaron 

aleatoriamente dentro de una distribución uniforme entre -5 y 5. La programación de la 

función de likelihood y del algoritmo de MCMC, así como todo análisis posterior, se 

realizó  en  lenguaje  R,  versión  4.0.4  (R  Core  Team,  2021) (Anexo >  Código).  La 

convergencia de las cadenas se evaluó mediante inspección visual de los gráficos de 

traza  (Figura  7)  y  considerando valores  del  índice  diagnóstico  Ȓ <  1,1  (Gelman & 

Rubin, 1992).

Las  cadenas  de  Markov  alcanzaron  la  convergencia  luego  de  3000  iteraciones 

(Tabla 2 y Figura 7), con tamaños muestrales efectivos (Neff) del orden de cientos para 

todos los parámetros (Tabla 2). La única excepción fue para el coeficiente del término 

lineal correspondiente al PC2, el cual presenta un valor de Ȓ = 1.114 (Tabla 2). Sin 

embargo,  el  gráfico  de  traza  sugiere  una  convergencia  exitosa  para  ese  parámetro 

(Figura  7).  Las  comparaciones  entre  las  distribuciones  de  probabilidad  previas  y 

posteriores de la mayoría de los parámetros  asociados a las  covariables ambientales 

(parámetros β) mostraron algún grado de desplazamiento de la probabilidad actualizada 

respecto a las previas (Figura 8).

Los desplazamientos de las distribuciones posteriores, respecto de las previas, de 

varios de los parámetros del modelo de nicho significan que la información (sobre las 

capacidades de uso de nicho) contenida en la historia de invasión de  B. terrestris en 

Patagonia difiere de la información presente en los registros de la especie en su rango 
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nativo. Esto es coherente con lo observado en la comparación cualitativa del uso de 

nicho entre regiones geográficas (Figura 3).
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Figura 7: Trace-plots de las 3 cadenas de Markov para todos los parámetros del modelo de 
dispersión.  Cada  cadena se  muestra  en  un color  diferente.  En el  panel  de  la  izquierda se 
muestran las primeras 7000 iteraciones para mostrar las trazas de las cadenas hasta que estas 
alcanzan la  convergencia.  La linea gris  delimita  las  primeras  3000 iteraciones  que  fueron 
descartadas como  burn-in. En el panel de la derecha se muestra el intervalo de las cadenas 
posterior  a  las  3000 iteraciones,  el  cual  fue  utilizado como muestra  de la  distribución de 
probabilidad posterior de los parámetros.



Tabla 2: Resúmenes de la estimación de cada parámetro del modelo de dispersión por MCMC. 
De  izquierda  a  derecha,  las  columnas  corresponden  a:  la  media  de  la  distribución  previa 
(Prior.m), el desvío estándar de la distribución previa (Prior.sd), el desvío estándar del kernel de 
proposición de nuevos valores de la cadena de Markov (Jump.sd), el tamaño muestral efectivo 
de  la  posterior  (tamaño  total  corregido  por  autocorrelación,  Neff),  la  tasa  de  rechazo  del 
algoritmo de Metrópolis Hastings (Rej.rate), la media de la distribución posterior (Post.m), los 
percentiles  de  la  distribución  posterior  del  2.5  y  97.5  %,  el  índice  de  convergencia de  las 
cadenas (Ȓ).

Parámetro Prior.m Prior.sd Jump.sd Neff Rej.rate Post.m 2.5 % 97.5 % Ȓ
γ 0 15.000 0.10 1200 0.381 17.48 17.14 17.83 1.043

β0 -11.038 2.232 1.70 737 0.725 -2.90 -5.83 0.39 1.005

PC1 β1 -2.572 0.813 0.18 384 0.765 -2.91 -3.89 -1.91 1.022

PC1 β2 -0.259 0.068 0.02 386 0.785 -0.39 -0.49 -0.27 1.019

PC2 β1 -2.470 0.428 0.08 181 0.792 -2.08 -2.85 -1.43 1.114

PC2 β2 -0.404 0.071 0.02 228 0.799 -0.28 -0.44 -0.12 1.015

PC3 β1 0.763 0.376 0.06 122 0.801 -0.13 -0.77 0.53 1.088

PC3 β2 -0.445 0.118 0.03 198 0.804 -0.46 -0.75 -0.21 1.059
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Figura 8:  Densidad de probabilidad previa (linea roja) y densidad de valores muestreados 
mediante MCMC de las distribuciones posteriores (superficie gris) para todos los parámetros 
del modelo de dispersión de B. terrestris. Las muestras incluyen los valores de las tres cadenas 
de Markov luego de 3000 iteraciones de burn-in.



Proyecciones geográficas del modelo   a priori     y a   
posteriori
Para visualizar las diferencias entre los modelos de nicho  a priori y actualizado, se 

calcularon  los  valores  de  aptitud  ambiental  predicha  en  Sudamérica  (valor  S de  la 

Ecuación 9) con los estimadores de los parámetros β⃗  de cada uno de ellos. Al hacer esto, 

se observa que ambos modelos predicen escenarios distintos entre sí  en cuanto a la 

aptitud  ambiental  del  continente  invadido (Figura  9).  El  modelo  de  nicho  a priori, 

basado en los patrones de uso de nicho de  B. terrestris en Europa, predice, sobre la 

región invadida, valores de aptitud ambiental menores a los generados con el modelo 

actualizado  a  partir  la  historia  de  invasión  en  Patagonia.  Además  de  los  valores 

absolutos de estas predicciones, los valores relativos a lo largo de la región también son 

diferentes. El modelo  a priori predice los valores máximos de aptitud climática en la 
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Figura 9:  Mapas  de  aptitud  ambiental  para  B.  terrestris en  Sudamérica  con  los  valores 
predichos por el modelo a priori (izquierda), ajustado a partir de los registros en la región  
nativa, y por el modelo a posteriori (derecha), actualizado a partir de los datos de la historia de 
invasión en Patagonia. Los cálculos se realizaron con los valores medios de la distribución de 
probabilidad de cada parámetro. Los mapas se muestran en proyección UTM 20.



zona  sudeste  de  Argentina,  sobre  la  costa  atlántica  de  la  provincia  de  Santa  Cruz; 

mientras que el modelo actualizado predice valores máximos sobre el centro de Chile y 

la zona sur de Brasil. Además, el modelo actualizado predice valores altos de aptitud 

(relativos al resto del mapa) sobre la región costera de la pampa argentina (provincia de 

Buenos  Aires)  y  de  Uruguay,  y  sobre  la  zona  andina  tropical  (Figura  9).  Estas 

diferencias observadas ratifican la necesidad de incluir información sobre los patrones 

ecológicos de las especies invasoras fuera de su rango nativo, ya que, de lo contrario, se 

puede  incurrir  en  subestimación  y  predicciones  erradas  sobre  la  potencialidad  de 

colonización de nuevas regiones.
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III. PRONÓSTICOS DE INVASIÓN DE BOMBUS 
TERRESTRIS EN SUDAMÉRICA

Simulaciones de invasión  
Aprovechando  el  carácter  dinámico  del  modelo  de  invasión  utilizado,  se  realizaron 

simulaciones de dispersión y colonización de B. terrestris para evaluar: 1) el grado de 

verosimilitud del modelo ajustado con los datos de la historia de invasión y 2) el riesgo 

de invasión a futuro por parte de la especie sobre regiones aún no ocupadas.

Evaluación de la capacidad predictiva

Para  evaluar  si  el  modelo  ajustado  predice  correctamente  la  historia  registrada 

(equivalente a evaluar la capacidad predictiva posterior), se realizaron simulaciones de 

la invasión desde la primera introducción de la especie hasta el presente. Para esto se 

dividió la región patagónica en una grilla con celdas de ~50 km de lado, y se definieron 

como colonizadas inicialmente aquellas celdas en las que se cree que la especie fue 

introducida originalmente (Montalva et al., 2011) (celdas con año de colonización igual 

a 1997 en la  Figura 5). En cada iteración, equivalente a un año, se calculó para cada 

celda la probabilidad de ser colonizada dado: el conjunto de las celdas colonizadas hasta 

la fecha (y su posición en el espacio), las condiciones ambientales en esa celda y los 

valores de los parámetros del modelo de nicho (β) y del kernel de dispersión (γ). Esta 

probabilidad se computó como  1-P(nc) (ver Ecuación  5) y, dada esa probabilidad de 

colonización,  se  definió  la  colonización  (o  no  colonización)  de  forma  estocástica 

mediante un proceso de Bernoulli (Bernoulli, 1713, explicado en Dekking, 2005).

Se realizaron 100 simulaciones de 30 años partiendo de 1997 y, para cada celda que 

hoy en día presenta ocurrencias de  Bombus terrestris,  se registraron los 100 valores 

correspondientes al año en que dicha celda fue colonizada en cada simulación. Para las 

distintas repeticiones de las simulaciones se tomaron valores diferentes de todos los 

parámetros (a partir de la muestra de la posterior conjunta generada por el algoritmo de 

MCMC). De esta forma, la variabilidad en los resultados de las simulaciones contempla 

la incertidumbre asociada a la estimación de los parámetros.

Para comparar las simulaciones, basadas en el modelo ajustado, con la historia de 

invasión, se evaluó la relación entre los tiempos medianos de colonización de cada celda 
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en  las  simulaciones y  los  tiempos  observados  en  los  registros  históricos.  Esta 

comparación muestra una tendencia a la proporcionalidad (intervalo de credibilidad del 

95 % para la pendiente: 0.34  a 0.57 ), aunque con una pendiente menor a la identidad 

y=x (Figura 10). Este desvío de una pendiente de 1 (lo esperado si la correspondencia 

de las predicciones del modelo con la historia fuera perfecta) probablemente se deba a 

que se hay una gran cantidad de celdas con tiempos de colonización simulados menores 

a  los  observados.  Como  puede  observarse  en  la  Figura  10,  la  diferencia  entre  las 

predicciones del modelo y los datos se da principalmente en celdas en la  cuales  B. 

terrestris es registrado recién a partir de 2013. La explicación más factible para esto es 

la existencia de sesgos temporales en la intensidad de muestreo. Por ejemplo, sabemos 

que  hubieron períodos  de  incremento  de  la  probabilidad  de  detección  en  diferentes 

regiones:  las  campañas  de muestreo  de  Morales  et al.  (2013),  Schmid-Hempel  et al. 

(2014) y Geslin & Morales (2015), significaron un pico de detecciones de la especie a 

parir  de  2013 para  muchas  regiones  del  sur  argentino.  Además,  aunque  diferencias 

asociadas a eventos puntuales como estos puedan no ser tan significativas, de todos 

modos es esperable que todas  las  diferencias aleatorias  estén sesgadas en el  mismo 

sentido. Es decir, es factible detectar la especie años más tarde de que esta se haya 
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Figura 10: Año de colonización de cada celda de la región patagónica (con registros de  B. 
terrestris a la actualidad) en las simulaciones respecto al año del primer registro observado en  
esa celda. Los cuadrados verdes corresponden a los valores medianos de las 100 repeticiones,  
y los triángulos y círculos grises a los percentiles del 2.5 y 97.5 % respectivamente. La linea 
sólida morada corresponde  a  la  recta  de  regresión  simple  ajustada  a  partir  de  los  valores  
medianos. Los coeficientes ajustados de esta regresión y la varianza explicada se muestran  
arriba a la izquierda. La linea punteada negra señala la recta de pendiente = 1, intercepción = 0 , como referencia.



establecido,  pero,  obviamente,  es  imposible  detectarla  antes.  Como  resultado,  se 

esperaría  encontrar  en  las  simulaciones  muchos  sitios  colonizados  por  B.  terrestris 

previamente al primer año de registro empírico de esta especie en las bases de datos. Por 

lo tanto, esta discrepancia entre las predicciones del pasado y los datos históricos podría 

incluso considerarse como un indicador positivo sobre la robustez del ajuste.

Simulaciones a futuro

Con  el  objetivo  de  generar  pronósticos  del  avance  de  la  invasión,  se  realizaron 

simulaciones  a  futuro  siguiendo  la  misma  estrategia  que  para  la  evaluación  de  la 

capacidad predictiva. En este caso, se corrieron 300 simulaciones a 20 años partiendo de 

las celdas colonizadas hasta el año 2021. El tamaño de celda utilizado fue de ~25 km de 

lado para tener mayor resolución espacial en las predicciones de riesgo. Para cada celda, 

se registraron los 300 valores correspondientes a los años de colonización de la misma 

en las simulaciones, y con estos se computaron los percentiles del 2.5, 50 y 97.5 %.

El resultado de estas simulaciones sugiere un escenario en el que las poblaciones de 

B.  terrestris avanzarían  hacia  el  norte  desde  la  Patagonia  siguiendo  las  regiones 
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Figura 11: Año de colonización de cada celda en las simulaciones (divididos en períodos de 2  
años para mejorar la visualización). En cada panel se muestran, de izquierda a derecha, los 
percentiles del 2.5, 50, y 97.5 % de los 300 valores de año de colonización de cada celda de 
~25 km. Las celdas que no fueron colonizadas luego de 20 años se muestran en blanco.



pampeanas ubicadas hacia el borde oriental del continente (Figura 11). Se predicen dos 

frentes  de invasión,  uno que llegaría  a  la  región central  de Argentina (provincia  de 

Córdoba) y otro que se extendería hacia Uruguay y Brasil. La fecha mediana de llegada 

a la región de Córdoba es estimada, al igual que para la llegada a los países vecinos,  

para ~2028. La varianza de las simulaciones, genera un rango de incertidumbre del 95 

% entre ~2024 y ~2031 para las fechas de llegada a las regiones mencionadas.

Si bien la incertidumbre temporal en las predicciones de riesgo de invasión de  B. 

terrestris es considerablemente amplia, estas son las primeras estimaciones temporales 

reportadas  hasta  la  fecha  para  este  sistema.  Para  mejorar  la  precisión  de  estos 

pronósticos en el  tiempo, y para mantenerlos lo más actualizados posible, es crucial 

llevar  a  cabo  monitoreos  que  documenten  el  avance  del  frente  de  invasión  en  las 

regiones  en  las  que  se  predice  mayor  susceptibilidad.  En  particular,  sería  óptimo 

monitorear las regiones de la costa atlántica de la provincia de Río Negro y del sur de la  

provincia de Buenos Aires, ya que el pronóstico actual —al igual que las predicciones 

de Acosta y colaboradores (2016)— sugiere que en las próximas décadas esas regiones 

servirán  como corredor  ecológico  para  el  avance  de  la  invasión  hacia  el  centro  de 

Argentina, Uruguay y el sur de Brasil.
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DISCUSIÓN Y CONCLUSIONES
Los patrones de distribución geográfica de las especies no dependen únicamente de sus 

características biológicas intrínsecas. Diferentes autores han desarrollado y contrastado 

esta idea, resaltando el rol que los condicionantes externos, asociados a la disponibilidad 

geográfica  de  climas  y  a  la  composición  de  las  comunidades  ecológicas,  tienen  en 

moldear los nichos realizados y los rangos de distribución  (Colwell & Rangel, 2009; 

Soberón & Nakamura, 2009; Soberón & Townsend Peterson, 2011). Los resultados de 

este trabajo, en el que analizo los nichos ocupados por una especie invasora cuyo rango 

geográfico  se  ha  expandido en  las  últimas  décadas,  respaldan este  rol  del  contexto 

biogeográfico. En particular, resaltan que los patrones de uso de nicho climático pueden 

estar altamente condicionados por la representación de climas en la región geográfica 

ocupada por una especie. Como ha sido notado previamente por Peterson (2003, 2006, 

2011), esto tiene dos implicancias principales, la primera asociada al estudio teórico de 

la evolución y la ecología de las especies, y la segunda relacionada con la aplicación de 

modelos de nicho para predecir la capacidad de establecimiento en nuevas regiones.

Un cambio en el uso de nicho no necesariamente es evidencia 
de evolución

Hay  un  amplio  debate  en  el  campo  de  la  ecología  evolutiva  sobre  el  grado  de 

conservación  del  nicho  fundamental  de  las  especies  en  el  tiempo  y  en  el  espacio 

(Ackerly et al.,  2006;  Liu et al.,  2020;  Losos,  2008;  Pearman et al.,  2008;  Peterson, 

2011;  Warren  et al.,  2008;  Wiens  &  Graham,  2005).  En  las  últimas  décadas  los 

abordajes  cuantitativos  a  la  ecología  se  han  enriquecido  por  el  aumento  en  la 

disponibilidad de datos geográficos —tanto sobre las características climáticas de las 

regiones,  como  sobre  las  distribuciones  de  las  especies  (Elith  et al.,  2006).  Como 

resultado, distintos trabajos han comenzado a utilizar modelos de nicho, basados en este 

tipo  de  datos,  para  evidenciar  procesos  evolutivos  asociados  a  las  capacidades 

ecológicas de las especies (Broennimann et al., 2007; Fitzpatrick et al., 2007; Lauzeral 

et al., 2011; Medley, 2010; Rödder & Lötters, 2009). Sin embargo, estos modelos son 

más  representativos  del  nicho  realizado  que  del  nicho  fundamental,  por  lo  que 

condicionantes  geográficos  podrían  estar  determinando  parte  del  patrón  modelado 

(Guisan  et al.,  2014;  Soberón  &  Townsend  Peterson,  2011).  Por  lo  tanto,  observar 
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desplazamientos  en  las  zonas  climáticas  aptas  (según  los  modelos  de  nicho)  entre 

poblaciones no puede usarse inequívocamente como evidencia de cambios evolutivos en 

las propiedades biológicas intrínsecas de una especie. Para realizar inferencias sólidas 

sobre la posibilidad de cambios evolutivos en el nicho fundamental, es crucial primero 

descartar el efecto de estos condicionantes geográficos, ya que podrían ser el motivo del 

desplazamiento  observado  en  los  nichos  modelados  (Silva  et al.,  2016;  Soberón  & 

Townsend Peterson, 2011).

Por ejemplo,  en el  caso estudiado en el  presente trabajo,  se observó un cambio 

considerable entre el modelo de nicho de B. terrestris generado a partir de los datos de 

ocurrencia de Europa y el modelo actualizado con los registros históricos de Patagonia 

(Figura 9). Estas diferencias están relacionadas con cambios en el nicho  realizado de 

cada población,  y no necesariamente con cambios en el  nicho fundamental.  En este 

sentido,  el  análisis  de  disponibilidad  geográfica  mostró  que  ese  patrón  podría  ser 

explicado exclusivamente por  cambios  en  la  representación  de ambientes  climáticos 

entre  regiones.  Por  lo  tanto,  no  es  necesario  apelar  a  la  ocurrencia  de  procesos 

evolutivos como causa del cambio en el patrón de uso de nicho, aunque esta evidencia 

tampoco permite concluir, de ninguna manera, que no haya ocurrido evolución. Para 

evaluar  la  hipótesis  evolutiva  a  nivel  del  nicho fundamental  de  B.  terrestris, serían 

necesarios  futuros  estudios  que  evalúen  modificaciones  en  las  propiedades  eco-

fisiológicas y/o en la composición genética de las poblaciones invasoras.

El uso de nicho en la región de origen no es directamente 
extrapolable a la región invadida

Además  de  la  importancia  para  el  estudio  de  la  ecología  de  las  especies,  la 

consideración  de  los  diferentes  factores  condicionantes  de  los  nichos  realizados  es 

crucial para aplicar correctamente modelos cuantitativos en la predicción de riesgos de 

invasión  (Peterson,  2003).  Tanto  los  factores  externos  a  la  biología  de  la  especie 

(disponibilidad  de  ambientes  y  composición  de  la  comunidad  ecológica),  como los 

factores  internos  (ej. eco-fisiología,  anatomía,  comportamiento),  pueden variar  entre 

regiones. Los primeros están sujetos a la historia geológica, climática y biogeográfica de 

cada  región,  mientras  que  los  segundos  son  susceptibles  a  cambiar  por  procesos 

evolutivos (tanto adaptativos como estocásticos). Por lo tanto, cuando se busca modelar 

las  capacidades  de  uso  de  nicho  de  poblaciones  a  lo  largo  de  múltiples  regiones 

50



geográficas, hay que tener en cuenta la posibilidad de que entre ellas existan diferencias 

en al menos alguno/s de los aspectos mencionados (Fernández & Hamilton, 2015).

En este trabajo, implemento una estrategia de análisis de riesgo de invasión, basada 

en  la  propuesta  de  autores  de  trabajos  anteriores  (Cook  et al.,  2007;  Kadoya  & 

Washitani,  2010;  Marion  et al.,  2007),  en  la  que  la  aptitud  ambiental  para  la 

colonización es estimada a partir de la historia de registros en la propia región invadida. 

A su vez, aprovecho el carácter bayesiano de este abordaje para integrar la información 

previa sobre los patrones de uso de nicho disponible en la región de origen de la especie 

— algo que normalmente no es implementado en los trabajos anteriores que usan este 

tipo de modelos (Catterall et al., 2012; Kadoya & Washitani, 2010; Marion et al., 2012). 

De este modo, la variación asociada a los determinantes de los nichos realizados en 

ambas regiones es integrada en el modelo de nicho a posteriori. Como consecuencia, el 

modelo  contempla,  por  un  lado,  el  efecto  de  posibles  cambios  evolutivos  en  las 

propiedades internas de la especie relacionadas con la capacidad de ocupar diferentes 

zonas climáticas entre regiones.  Por otro lado, esta integración de información entre 

continentes también permite que las predicciones de riesgo basadas en este modelo no 

estén sesgadas por la disponibilidad geográfica de climas y la composición biótica de 

una única región en particular.

En  particular,  para  el  sistema  de  B. terrestris en  Patagonia,  demuestro  que  la 

integración de la información de ambas regiones geográficas genera predicciones de 

riesgo de invasión diferentes a aquellas generadas a partir de los patrones de uso de 

nicho exclusivos  de la  región de origen.  Es  decir,  existen condicionantes  al  uso de 

nicho, ya sean intrínsecos o extrínsecos, que varían entre regiones geográficas, y esta 

variación es capturada por el modelo de invasión actualizado. El abordaje utilizado en 

este trabajo pone de manifiesto que las proyecciones de riesgo basadas únicamente en 

los ambientes ocupados en la región de origen (con las limitaciones geográficas que 

estos tienen) pueden minimizar la capacidad de colonización de ambientes disponibles 

sólo en la nueva región.

Bombus terrestris podría continuar su avance hacia el norte 
durante la próxima década

En este  trabajo  presento  la  primera  aproximación  a  la  invasión  de B.  terrestris  en 

Sudamérica que utiliza un modelo integral que considera tanto los sesgos geográficos 
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como  temporales  para  la  estimación  del  potencial  de  invasión.  Además,  algunos 

aspectos de las predicciones generadas a partir de este modelo son también novedosos. 

Por un lado, el aspecto geográfico de las predicciones coincide con la estimación de 

Acosta y colaboradores (2016) respecto del corredor ecológico sobre la costa atlántica 

de las provincias argentinas de Rio Negro y Buenos Aires. Pero, a diferencia de las 

predicciones generadas en su trabajo, el modelo aquí presentado predice un riesgo de 

invasión  considerable  hacia  el  centro  de  Argentina,  alrededor  de  la  provincia  de 

Córdoba.  Por  otra  parte,  las  predicciones  del  modelo  implementado  en  este  trabajo 

presentan estimaciones de los tiempos de llegada de la especie a diferentes regiones —

lo que no estaba presente en ninguna de las estimaciones previas. Por ejemplo, tanto 

para la región de Uruguay y sur de Brasil, como para el centro de Argentina, se estima 

que las poblaciones de B. terrestris llegarán al rededor de 2028 (± ~4 años). 

A la luz de los demostrados riesgos ambientales asociados al establecimiento de esta 

especie exótica (Aizen et al., 2019; Arbetman et al., 2013; Chalcoff et al., 2022; Colla 

et al.,  2006;  Dafni  et al.,  2010;  Goka,  2010;  Morales  et al.,  2013;  Sáez et al.,  2014; 

Tsuchida et al., 2010; Valdivia et al., 2016), estos pronósticos deberían ser tenidos en 

cuenta para diseñar medidas de prevención. En particular, en los próximos años sería 

necesario aumentar la intensidad de vigilancia del avance de esta especie hacia el norte. 

Por  ejemplo,  proyectos  de  ciencia  ciudadana,  como  Vi  Un  Abejorro  en  Argentina 

(www.abejorros.ar)  y  Abelha  Procurada  en  Brasil  (A.  Acosta,  2015b),  deberían 

incentivar la búsqueda de B. terrestris en la región atlántica de las provincias argentinas 

de  Río  Negro  y  Buenos  Aires.  Además,  organismos  especializados  (ej. Servicio 

Nacional de Sanidad y Calidad Agroalimentaria —SENASA), deberían monitorear el 

estado  sanitario  de  las  poblaciones  en  avance,  para  así  poder  estimar  el  riesgo 

epidemiológico para las comunidades de polinizadores nativos de las regiones en las 

que B. terrestris aún no se ha establecido.

Conclusión final  
En conjunto, los resultados generados en este trabajo aportan a reforzar la idea, ya 

presente en la literatura, de que los patrones de uso de nicho de las especies en sus 

rangos  nativos  no  son  representativos  del  nicho  fundamental  y,  por  lo  tanto,  no 

necesariamente son extrapolables a nuevas regiones. Factores externos a la biología de 

los organismos, como la disponibilidad de ambientes climáticos en la región de origen, 

52

http://www.abejorros.ar/


pueden limitar la extensión del nicho realizado de una especie en relación a su nicho 

fundamental. Por lo tanto, con el objetivo de generar predicciones de riesgo de invasión 

que no estén sesgadas por  las  condiciones  en la  región de origen,  es recomendable 

utilizar estrategias de análisis que integren información sobre el uso de nicho de las 

especies en otras regiones. Una forma de lograr esto, es mediante el uso de un enfoque 

bayesiano como el presentado en este trabajo, el cual permite actualizar la información 

ecológica  disponible  para  el  rango  nativo  con  los  nuevos  datos  registrados  en  las 

regiones invadidas. De esta forma, los pronósticos de riesgo de invasión estarán menos 

condicionados por factores geográficos y ecológicos ajenos a las propiedades biológicas 

intrínsecas de la especie.
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ANEXO

Material suplementario  

Tabla S. 1 Variables  bioclimáticas  utilizadas  como  covariables  para  el  análisis  (Fick  & 
Hijmans, 2017).

Código Descripción Fórmula
Bio 1 Temperatura media anual -
Bio 2 Rango térmico diario medio Media Meses (T max. – T min.)
Bio 3 Isotermalidad 100 * Bio 2  / Bio 7
Bio 4 Estacionalidad Térmica Desvío estándar * 100
Bio 5 Temperatura máxima del mes más cálido -
Bio 6 Temperatura mínima del mes más frío -
Bio 7 Rango anual de temperatura Bio 5 – Bio 6
Bio 8 Temperatura media del cuatrimestre mas húmedo -
Bio 9 Temperatura media del cuatrimestre mas seco -
Bio 10 Temperatura media del cuatrimestre mas cálido -
Bio 11 Temperatura media del cuatrimestre mas frío -
Bio 12 Precipitación anual -
Bio 13 Precipitación del mes más húmedo -
Bio 14 Precipitación del mes más seco -
Bio 15 Estacionalidad de precipitaciones Coeficiente de variación
Bio 16 Precipitación del cuatrimestre más húmedo -
Bio 17 Precipitación del cuatrimestre más seco -
Bio 18 Precipitación del cuatrimestre más cálido -
Bio 19 Precipitación del cuatrimestre más frío -
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Figura S. 1: Varianza explicada por cada una de los primeros 10 
componentes  principales  de las  19 variables  bioclimáticas  a  lo 
largo de Sudamérica.



GBIF DOIs  
Ocurrencias de   B. terrestri  s en Patagonia:  

GBIF.org  (10  January  2022)  GBIF  Occurrence  Download 

https://doi.org/10.15468/dl.cnjzxy

Ocurrencias de   B. terrestri  s en Europa:  

GBIF.org  (10  January  2022)  GBIF  Occurrence  Download 

https://doi.org/10.15468/dl.bkq8ak

Código  
S  cript completo disponible en:  

https://github.com/LicanMartinez/Tesina.Lican 
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Figura S. 2:  Componentes  (loadings)  de  la  combinación  lineal  de  las  19  variables 
bioclimáticas (estandarizadas) para cada una de las 3 primeras componentes principales.

https://github.com/LicanMartinez/Tesina.Lican
https://doi.org/10.15468/dl.bkq8ak
https://doi.org/10.15468/dl.cnjzxy
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