
 

      7CFE01-011 



 
1/13 

 

 

Similitud ambiental y riesgo de invasión de especies exóticas en España 

 
SERRA VARELA, M.J.1, GALICIA HERBADA, D.1, GÓMEZ-ELVIRA CORROTO, M., BARBERÁN MOLINA, D.1, 
LUQUERO RAMOS, L.2 

 
1 TRAGSATEC, Gerencia de Calidad, Evaluación ambiental y Medio Natural, C/ Julián Camarillo 6B, 28037, Madrid 
2 TRAGSA, Subdirección de Soporte Técnico e Innovación, C/ Conde de Peñalver 84,28006, Madrid 
 
Resumen  
Las especies exóticas invasoras (EEI) suponen una importante amenaza para la biodiversidad, 
estando ligadas en muchas ocasiones a importantes pérdidas económicas. Cuando una nueva 
especie invade un territorio, la erradicación completa supone un reto difícilmente alcanzable, 
destacando por tanto la prevención como la mejor estrategia para evitar las invasiones. Además, los 
recursos destinados a la lucha contra las EEI son limitados haciendo necesarias herramientas que 
guíen el establecimiento de prioridades. Por tanto, en este trabajo, estimamos el riesgo de invasión 
de EEI en el territorio español a una resolución de 1 km basándonos en los principales factores que 
determinan su éxito: (i) la similitud ambiental entre las zonas que actúan como fuente de especies y 
las zonas receptoras, estimada a partir de las distancia ambiental entre el territorio español y el resto 
del mundo; (ii) la cantidad y frecuencia con que nuevas especies alcanzan la zona receptora, 
aproximada a partir de datos sobre turismo y comercio internacional; y (iii) el grado de perturbación de 
los ecosistemas de llegada estimada en función de la densidad de población y de la distancia a 
núcleos urbanos y vías de comunicación. Posteriormente, se compara el mapa de riesgos obtenido 
con las invasiones actualmente detectadas en España.  
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1. Introducción  

 
Las especies exóticas invasoras (EEI) constituyen una amenaza para la biodiversidad global 

(Sax y Gaines, 2003; Vilà et al., 2004) y provocan importantes cambios en la dinámica de los 
ecosistemas receptores (Gaertner et al., 2009; Liao et al., 2008), además de tener importantes 
consecuencias negativas para la salud y la economía (Pyšek y Richardson, 2010). Es por tanto 
primordial definir estrategias, tales como la prevención, la detección temprana y erradicación, la 
contención o técnicas de mitigación, para luchar contra las invasiones y sus consecuencias. La 
selección de una u otra estrategia depende fuertemente del nivel de la invasión alcanzado, 
empleándose generalmente una combinación de todas a distintas escalas (ej. Foxcroft et al., 2007). 
En cualquier caso, la prevención destaca como la estrategia más económica y efectiva por lo que se 
han desarrollado protocolos dirigidos a interceptar las EEI antes de que alcancen nuevas regiones 
susceptibles de ser colonizadas (ej, Pheloung et al., 1999). Estos protocolos generalmente están 
diseñados para organismos y regiones específicas, con un énfasis especial en las EEI asociadas a un 
impacto económico (Andreu y Vilà, 2010; Pheloung, 1995; Weber y Gut, 2004). 

Además y para incrementar su eficacia, la prevención requiere el uso de herramientas de 
evaluación del riesgo con una componente espacial que permita establecer un orden de prioridad en 
la inversión de recursos y un mejor diseño de los planes de seguimiento y control, lo cual es 
particularmente importante en el actual marco socio-político de recursos limitados. A raíz de esta 
situación, se planteó el proyecto de I+D+i PLEEI (Nuevas herramientas en la planificación de la lucha 
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contra las especies exóticas invasoras) desarrollado por el grupo TRAGSA con el objetivo de 
establecer los mecanismos necesarios para prevenir y controlar la entrada y el establecimiento de EEI 
en España. Partiendo de la premisa de que la prevención es básica para evitar problemas mayores y 
de difícil solución, en el ámbito de este proyecto se elaboró, como punto de partida, un diagnóstico 
inicial de la situación, con una evaluación previa del riesgo de invasión de EEI basado en la 
bibliografía existente, en la situación de las EEI en los países vecinos, y el grado de implementación 
de la normativa vigente a escala regional y estatal. En esta misma fase, se evaluaron los principales 
requerimientos ecológicos de varias EEI, con el fin de analizar la correspondencia entre el ambiente 
ecológico en las regiones de procedencia, y aquellas zonas donde se comportan como especies 
invasoras. Centrando el foco en este aspecto, cada vez son más los ejemplos en la bibliografía que 
evalúan el riesgo de invasión a través de enfoques en los que se estiman las preferencias 
ambientales de una EEI concreta y se comparan con las condiciones características de la zona de 
interés (Rouget et al., 2002; Whittier et al., 2008). Este método implica (i) capturar la relación entre la 
distribución de la EEI y el clima (generalmente a través de modelos de distribución de especies – 
MDE) y (ii) proyectar esta relación en el territorio receptor para detectar áreas potencialmente 
susceptibles de ser invadidas. Algunos autores extienden esta metodología aplicándola a un gran 
número de EEI conocidas y combinando posteriormente todos los resultados, para detectar áreas de 
alto riesgo de invasión – aquellas que son aptas desde el punto de vista ambiental para un gran 
número de EEI (Foxcroft et al., 2007; Thuiller et al., 2005). Esta información es muy valiosa y útil, y 
contribuye a conocer el grado potencial de invasión de un territorio (Catford et al., 2012; Chytrý et al., 
2005; Hierro et al., 2005). Sin embargo, el número de EEI que podrían instalarse en un determinado 
territorio no es necesariamente el mejor indicador de su riesgo de invasión, dado que una única 
especie invasora en particular, puede suponer un riesgo muy alto (ej. Richardson y Cowling, 1992; 
Ridenour y Callaway, 2001). Por tanto, realizar la evaluación del riesgo de invasión de un territorio, 
requiere tener en cuenta dos factores primordiales: la capacidad de invasión de las especies y la 
susceptibilidad del ecosistema receptor a ser invadido (Londsdale, 1999).  

La capacidad de invasión de las especies está principalmente determinada por caracteres 
específicos del taxón de riesgo, entre los que la capacidad de adaptación – es decir, su habilidad de 
sobrevivir en ambientes cambiantes – juega un papel fundamental. Otros caracteres, tales como altos 
ratios de reproducción (van Kleunen et al., 2010), la habilidad de superar a las especies nativas al 
competir en condiciones de alta disponibilidad de nutrientes (Daehler, 2003) y la facilidad para 
cambiar de nicho ecológico (Nentwig et al., 2010) han destacado también por su importancia. Sin 
embargo, establecer unos rasgos relacionados con la capacidad de invasión, comunes a todas las 
especies es una tarea difícilmente realizable (Williamson, 1999).  

Por otro lado, la susceptibilidad de los ecosistemas a ser invadidos depende de factores 
climáticos, antropogénicos, de resistencia biológica y de disponibilidad de recursos. La similitud 
climática entre los territorios donantes y receptores juega un papel principal en la determinación del 
éxito de una invasión a gran escala (Adhikari et al., 2015; Cabra-Rivas et al., 2016), lo cual concuerda 
con el papel principal que juega el clima en la distribución de las especies a escala mundial (Elith y 
Leathwick, 2009; Parmesan y Yohe, 2003; Willis y Whittaker, 2002; Woodward, 1987). Así mismo, se 
ha demostrado que los factores antropogénicos tienen una fuerte relación con el éxito de una 
invasión (Adhikari et al., 2015; Thuiller et al., 2005) especialmente relevante a pequeña escala 
(Cabra-Rivas et al., 2016). Esto es debido a que los factores antropogénicos están ligados a 
incrementos en la presión de propágulo (medida del número de individuos de una especie que llegan 
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a una región de la que dicha especie no es nativa) y a perturbaciones en el ecosistema que provocan 
desequilibrios en los ciclos de nutrientes, aumentando su vulnerabilidad ante posibles invasiones.  

En este trabajo evaluamos, a una resolución de 1 km2, el riesgo de invasión del territorio 
español por EEI basándonos en factores climáticos y antropogénicos. Con el objetivo de ganar en 
rango de aplicación, evitamos metodologías centradas en una especie o un conjunto de especies 
concretas. Por tanto, (i) como factores climáticos utilizamos un conjunto de variables bioclimáticas 
con el que realizamos una estratificación del territorio y estimamos similitud ambiental entre los 
estratos detectados en España y el resto del mundo; y (ii) como factores antropogénicos utilizamos la 
presión de propágulo, estimada a partir de las entradas de productos (importaciones) y personas 
(turismo e inmigración) en el país receptor (España), y el grado de perturbación del ecosistema 
(fundamentado en densidad de población o cercanía a núcleos urbanos). Finalmente, el riesgo de 
invasión del territorio se estima combinando ambos factores de forma similar a la propuesta por Paini 
et al., (2016). 

2. Objetivos 
 

• Cuantificar la similitud climática entre el territorio español y el resto del mundo, la presión de 
propágulo y el grado de perturbación de los ecosistemas como componentes de primer orden del 
riesgo de invasión por EEI del territorio español.  
• Estimar  el riesgo de invasión del territorio español por EEI en base a los resultados del punto 
anterior. 

 
3. Metodología 

 
• Componente climático del riesgo de invasión por EEI 
 

Estratificación bioclimática 
 

A lo largo del tiempo, se han hecho varias estratificaciones ecológicas a nivel global (ej. Olson et 
al., 2001), generalmente basadas en conocimiento experto. Entre ellas, la realizada por Metzger et 
al., (2013) destaca por ser la más actual, de mayor resolución, jerarquizada (permitiendo distintos 
niveles de detalle) y fundamentada en criterios estrictamente estadísticos. A pesar de ello y en el caso 
particular de España, esta estratificación presenta el problema de no diferenciar de entrada los dos 
grandes tipos bioclimáticos o ambientes característicos del territorio peninsular, eurosiberiano, 
templado o atlántico-alpino y mediterráneo (Figura 1). Este hecho es importante, ya que ambos tipos 
bioclimáticos han sido corroborados por numerosos trabajos (ej. Rivas-Martínez et al., 2004; EEA, 
2008; Galicia et al., 2010; Gonzalo-Jiménez, 2010). Particularmente, la clasificación territorial de 
ambientes terrestres realizada por Galicia et al. (2010), también a resolución de 1 Km y 
fundamentada en técnicas estadísticas revela que ambos bioclimas (Eurosiberiano y Mediterráneo) 
quedan ya resueltos en el nivel más alto de la clasificación (Fig. 1). Desgraciadamente, no es posible 
un cálculo directo de similitud ambiental entre los distintos tipos de ambientes descritos en Galicia et 
al., (2010) y el resto de los ambientes globales, ya que las variables que fundamentan dicha 
estratificación no están disponibles a nivel global. Es por tanto necesario, desarrollar una 
estratificación climática a nivel regional (España) basada en variables disponibles a escala global, que 
permitan la comparación directa entre los tipos bioclimáticos definidos para España y las condiciones 
climáticas del resto del mundo. 
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Como área de estudio para desarrollar la estratificación climática, seleccionamos el territorio 
español (incluyendo la Península y las islas) así como Portugal, parte de Francia y el norte de África 
para evitar el efecto de borde en la formación de los estratos climáticos. Los límites norte y sur del 
área de estudio, se delimitaron a través de las cuencas hidrográficas (por el Macizo Central en el caso 
de Francia y por el Atlas en el caso del Norte de África). 

Teniendo en cuenta cual es el objetivo de la estratificación, es importante que queden bien 
caracterizadas la disponibilidad de energía y agua, así como su distribución estacional, pues son 
factores clave para la vida. De partida, recopilamos datos de 43 variables bioclimáticas candidatas a 
ser incluidas en la estratificación, disponibles a nivel global y similares a las empleadas en las 
estratificaciones climáticas basadas en técnicas estadísticas descritas previamente (Galicia et al., 
2010; Metzger et al., 2013). El listado de variables candidatas y su método de cálculo están descritos 

A) 

B) 

Figura 1. A) Estratificación bioclimática global de Metzger (2013) B) Estratificación bioclimáti       
en la que se aprecian los tipos bioclimáticos descritos por Rivas Martínez (Eurosiberiano y M
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en el Apéndice S1 de Metzger et al. (2013). Además de estas variables, incluimos la continentalidad 
(var43) calculada, tal y como se describe en Galicia et al., (2010), a partir del índice de Gorczynsky 
(1920) aunque con la modificación propuesta por Conrad (1946) para evitar los problemas de la 
anterior en latitudes bajas. Por último, el cociente pluviométrico de Emberger (var40; ver Apendice S1 
en Metzger et al., 2013) se ha calculado a partir de var20 (Precipitación anual), var5 (Temperatura 
máxima del mes más cálido) y var6 (Temperatura mínima del mes más frío). Cada una de estas 
variables colabora en representar un factor relevante para la vida en cualquier ecosistema (energía, 
agua o su distribución; ver Tabla 1). 

 
Tabla 1. Distribución de las variables candidatas en función del factor relevante para la vida al que representan. Las 
variables definitivas (empleadas para la estratificación climática) están señaladas en negrita. Var 42 (Altitud) no está 

incluida en la tabla.    

 CANTIDAD DISTRIBUCIÓN 

ENERGÍA var1, var19, var33, 
var34, var41 

var2, var3, var4,var5, var6, var7, 
var8, var9, var10, var11, var12, 

var13, var14, var15,var16, var17, 
var18, var43 

AGUA 
var20, var35, 
var36, var40 

var21, var22, var23, var24, var25, 
var26, var27, var28, var29, var30, 
var31, var32, var37,var38, var39 

 
 

A continuación procedimos a seleccionar un conjunto de variables definitivas para la 
estratificación climática siguiendo los siguientes criterios: (i) representar de forma correcta y 
equilibrada todos los factores considerados clave (agua, energía y su distribución); (ii) evitar los 
problemas de multicolinearidad derivados de introducir en análisis de clúster variables que presentan 
una alta correlación. Ciertas variables no correlacionadas fueron igualmente eliminadas del análisis 
por ser homogéneas a lo largo del área de estudio (ej. var18) o por carecer de sentido sus 
proyecciones geográficas (ej. var8, var9, var38, var39). Finalmente, seleccionamos como conjunto de 
variables representativas y poco correlacionadas para hacer la estratificación: var1: temperatura 
media anual; var6: mínima temperatura del mes más frío; var26: precipitación trimestre más cálido; 
var27: precipitación trimestre más frío; var36: índice de aridez; y var43: continentalidad.  

El algoritmo empleado para hacer la estratificación fue k-means (MacQueen, 1967), un método 
de agrupación no supervisado. Se trata de un proceso iterativo que comienza por fijar un número de  
centroides (k) que se distribuyen de manera aleatoria entre las observaciones que se pretende 
clasificar asociando cada observación a su centroide más cercano (distancia euclídea). Una vez hecho 
esto, y dentro de cada grupo definido, se recalculan los centroides –a partir de los valores medios de 
todos los componentes del grupo- y se repite el proceso hasta lograr la convergencia. En este caso, el 
análisis se realizó a partir del comando “unsuperClass” del paquete “RStoolbox” en el marco del 
software estadístico R (R Development Core Team, 2016). Teniendo en cuenta el objetivo de la 
estratificación, se consideró aceptable un máximo de 15 grupos, por lo que se realizaron diferentes 
pruebas variando k entre 2-15. Para evitar la posible aleatoriedad de los resultados, debida a las 
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posiciones iniciales de los centroides, se repitió el proceso 20 veces tomando como resultado final la 
solución más convergente a lo largo de todas las repeticiones. Para seleccionar el k definitivo, se tuvo 
en cuenta el valor del índice de silueta (Rousseeuw, 1987) así como su adecuación a los objetivos de 
la estratificación. Finalmente, se realizó un análisis jerárquico sobre los estratos definidos para 
analizar su grado de similitud. Para ello se empleó la técnica del vecino más lejano o vínculo completo 
mediante el comando “hclust” del paquete “cluster” en R. 

• Componente antropogénico del riesgo de invasión por EEI 
 
- Estimación de la presión de propágulo 

 
La presión de propágulo ha sido comúnmente estimada a partir de variables que reflejan el 

comercio y el tráfico de personas entre el país donante y el receptor  (ej. Paini et al., 2016; Thuiller et 
al., 2005). En este caso, dado que el objetivo es evaluar el riesgo de invasión por EEI en España, 
hemos empleado datos de importaciones, inmigración y turismo entre los diferentes países que 
tienen relación con España. Con respecto a la escala temporal, analizamos el periodo comprendido 
entre 2010-2015 considerándolo representativo de las últimas tendencias en los campos analizados, 
así como factibles desde el punto de vista de disponibilidad de información. Además, caracterizamos 
tanto el volumen de entrada (de productos y personas) como el número de operaciones, ya que 
ambas variables son relevantes para determinar la presión de propágulo. 

Para caracterizar las importaciones, hemos utilizado las estadísticas y bases de datos de 
comercio exterior disponibles a nivel nacional (DATACOMEX - http://datacomex.comercio.es/   y  
http://aduanas.camaras.org/). Los datos están desglosados por año, producto y país de procedencia 
siendo también posible conocer la comunidad autónoma en concreto con la que se realiza el 
intercambio. Como primer paso, agrupamos los productos en dos categorías. (i) Relevante: en la que 
están incluidos todos los productos que suponen per se  un riesgo de cara a la transmisión de EEI (ej. 
Animales y plantas vivas) y (ii) Irrelevantes: aquellos productos sintéticos o con un grado de 
procesamiento elevado que no representan un riesgo intrínseco. Las importaciones de ambas 
categorías se caracterizaron mediante datos de volumen de comercio (disponible en toneladas o 
euros) y frecuencia (aproximada a través del número de operaciones). La categoría irrelevante se 
mantuvo en el análisis dado que el mero transporte de productos implica un riesgo de invasión - ej. 
Invasión del mosquito tigre debida al transporte de sus huevos en llantas usadas (Knudsen, 1995). 
Para la estimación de volumen de comercio, seleccionamos la tonelada frente al euro como unidad 
de medida ya que mientras  que ésta unidad es comparable entre todos los años y países implicados 
en el análisis, los precios presentan variaciones interanuales así como diferencias entre países, 
dificultando la comparación directa. Además, para hemos empleado un factor de corrección basado 
en el peso específico de los diferentes productos de cara a evitar que productos con mayor densidad 
(ej metales pesados) tengan un menor peso en el análisis. 

Los datos relativos a la inmigración se obtuvieron del Instituto Nacional de Estadística 
(INE; http://www.ine.es/dynt3/inebase/index.htm?type=pcaxis&path=/t20/p277/prov/e01/&file=pc
axis). Por otro lado, los movimientos turísticos se caracterizaron a partir de la información procedente 
de las encuestas de movimientos turísticos en fronteras 
(FRONTUR; http://estadisticas.tourspain.es/es-es/estadisticas/frontur/paginas/default.aspx). Ambos 
datos se midieron en número de personas/año.  

http://aduanas.camaras.org/
http://aduanas.camaras.org/
http://www.ine.es/dynt3/inebase/index.htm?type=pcaxis&path=/t20/p277/prov/e01/&file=pcaxis
http://www.ine.es/dynt3/inebase/index.htm?type=pcaxis&path=/t20/p277/prov/e01/&file=pcaxis
http://estadisticas.tourspain.es/es-es/estadisticas/frontur/paginas/default.aspx
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• Grado de perturbación de los ecosistemas 
 
Para evaluar el grado de perturbación de los ecosistemas, utilizamos el mapa de huella 

humana de la base de datos del Centro de Aplicaciones y Datos Socioeconómicos - SEDAC 
(Sanderson et al., 2002). El mapa de huella humana (1 Km de resolución) combina información global 
de presión de población (asentamientos humanos y densidad de población), infraestructura (ej. áreas 
construidas) y acceso del transporte (ej. carreteras, vías de tren y ríos). Sus valores varían entre 0 
(estado salvaje) y 100 (altamente perturbado). Empleamos también cuatro índices calculados para el 
territorio español (lo cual permite emplear fuentes de información más precisas que las empleadas 
en el mapa de huella humana desarrollado a escala global): distancia a la carretera, vía de tren, 
camino o núcleo de población más cercano así como distancia mínima al río principal más cercano.  

4. Resultados 
 

Este trabajo se encuentra aún en su fase inicial, por lo que, a pesar de haberse recopilado 
todos los datos necesarios para su desarrollo tal y como se ha detallado en el apartado de Métodos,  
únicamente se incluyen resultados relativos a la estratificación climática española.  

• Componente climático del riesgo de invasión por EEI 
 
En el análisis clúster no supervisado, el índice de silueta mostró un valor muy similar a lo largo 

de todos los K analizados (entre 2 y 15) oscilando alrededor de 0.30 salvo algunas excepciones. La 
elección del número de grupos definitivo (K=12) fue tomada por tanto principalmente en función de 
criterio experto y de la concordancia de los grupos delimitados con estratificaciones climáticas 
previas.  

Los estratos bioclimáticos detectados junto con su respectiva clasificación jerárquica 
(dendrograma) se pueden observar en la Figura 1. Se distinguen los siguientes estratos bioclimáticos 
(Fig. 1): Atlántico acentuado (ATL100), Atlántico típico a atenuado (ATL210), Atlántico de montaña 
(ATL211), Mediterráneo de montaña (MED221), Mediterráneo continental seco (MED211), 
Mediterráneo continental árido (MED212), Mediterráneo subcontinental (MED111), Mediterráneo 
templado (MED222), Mediterráneo marítimo seco (MED112), Mediterráneo marítimo húmedo 
(MED122), Mediterráneo marítimo hiperhúmedo (MED121) y Alpino (ALP000). El dendrograma (Fig. 1) 
nos permite conocer el grado de similaridad entre los diferentes estratos bioclimáticos definidos. En 
éste se aprecia, en primer lugar, la separación de los tipos bioclimáticos Alpino y Atlántico del resto de 
estratos Mediterráneos. Estos estratos destacan por su alta precipitación estival - en comparación 
con el resto-, por presentar una humedad más alta (revelada por el elevado índice de aridez) y por 
presentar unos valores de continentalidad y radiación solar relativamente inferiores al resto (Fig. 2). 
Por otro lado, quedan agrupados los estratos bioclimáticos Mediterráneos: en una rama los 
Mediterráneos marítimos y en otra los Mediterráneos de carácter más continental,  diferenciándose 
ambos la variación térmica entre estaciones, más suave  entre los estratos marítimos y más marcada 
entre los estratos continentales. Los diferentes tipos de Mediterráneos marítimos (y continentales) se 
diferencian por su régimen de precipitación (Fig. 2).  
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Es importante destacar el importante papel que juega la base de datos climática seleccionada 
(WORLDCLIM) a la hora de desarrollar la estratificación climática dado que el reducido número de 
estaciones meteorológicas con las que queda caracterizado el territorio español (consultar Hijmans et 
al., 2005) puede llevar a un sesgo importante en los resultados (ej. Bedia et al., 2013). Sin embargo, 
el carácter global que se pretende dar a este trabajo impide el empleo de bases de datos más 
precisas.  

 
 
 
 
 
 
 
 

Fig 1: Estratificación bioclimática y clasificación jerárquica de los tipos bioclimáticos obtenidos (dendrograma 
calculado con el método de Ward).Tipos bioclimáticos más cercanos en el dendrograma presentan mayor grado de 

similitud.  
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5. Conclusiones 

 
La prevención es la mejor técnica para evitar y controlar las invasiones siendo necesario el 

desarrollo de herramientas que guíen el establecimiento de prioridades. La creación de mapas de 
riesgo de invasión fundamentados en los principales factores que determinan su éxito (similitud 
ambiental, presión de propágulo y perturbación del ecosistema receptor) puede ser de gran utilidad 
en este sentido y es actualmente realizable gracias a la gran magnitud de información disponible y a 
las nuevas herramientas informáticas de las que disponemos.  
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climática (media, desviación típica y rango) 
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