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Las invasiones biológicas constituyen una de las mayores amenazas para la biodiversidad, y los polinizadores no están exentos de dicha amenaza.
Aquí revisamos los mecanismos por los que las especies invasoras de animales y plantas pueden afectar a los polinizadores, ya sea de forma
directa o indirecta. Hemos englobado dichos mecanismos en cuatro grandes grupos: (a) cambios en la cantidad o calidad del hábitat, (b) depredación,
(c) transmisión de patógenos e (d) introgresión genética. Así mismo, revisamos los impactos que estos mecanismos pueden tener en el comporta-
miento, demografía y evolución de los polinizadores nativos y sus comunidades. A lo largo de esta revisión también señalamos algunas de las
lagunas de conocimiento que existen en la actualidad acerca de los efectos de las invasiones sobre los polinizadores y apuntamos algunas medidas
que pueden ayudar a minimizar estos efectos.
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Biological invasions are among the main threats to biodiversity, and pollinators are not exempt from such threat.
Here, we review the mechanisms through which animal and plant invasive species may affect pollinators, either directly or indirectly. We classified
these mechanisms in four groups: (a) changes in habitat quantity or quality, (b) predation, (c) pathogen spread and (d) genetic introgression. We
review the impacts of these mechanisms on the behaviour, demography and evolution of native pollinators and their communities. In addition, we
highlight some current knowledge gaps about the effect of biological invasions on pollinators and suggest some measures to minimize such effects.
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¿Qué son las invasiones biológicas? Tipos y vías
de introducción

Las invasiones biológicas son un componente del cambio global
que en algunas áreas constituye la segunda mayor amenaza para
la biodiversidad y el funcionamiento de los ecosistemas, por detrás
de la pérdida y fragmentación del hábitat (Mack et al. 2000). Las
invasiones biológicas son el resultado de la introducción fuera de
su área de distribución natural, de especies que son capaces de
establecerse, reproducirse y dispersarse exitosamente, convirtién-
dose en invasoras (Blackburn et al. 2011). Es decir, sólo aquellas
especies exóticas capaces de reproducirse y expandirse rápida-
mente en detrimento de las nativas se consideran invasoras. Las
actividades humanas han permitido o favorecido, ya sea de forma
intencionada o accidental, esta introducción de especies exóticas;
fenómeno que ha ido en aumento en los últimos 200 años debido
a la intensificación del comercio internacional y al desarrollo de in-
fraestructuras (Mooney y Cleland 2001). 

En esta revisión nos centramos en los efectos que las espe-
cies invasoras tienen sobre los polinizadores nativos, ya que son
aquellas con impactos más evidentes. Sin embargo, muchos de
los mecanismos descritos, sobre todo los que se refieren a hibri-
dación e introgresión genética, son aplicables a especies exóticas
en general.

Los ecosistemas y las especies que los componen pueden
verse afectados de forma directa o indirecta por la presencia de es-
pecies invasoras. En esta revisión nos centraremos en los efectos
de las invasiones de plantas y animales en los polinizadores (in-
sectos en su mayoría). Aunque especies invasoras de otros grupos
taxonómicos, incluyendo los microorganismos del suelo, también
pueden afectar indirectamente a los polinizadores mediante su in-
fluencia en el vigor y en los rasgos reproductivos de las plantas
(Rodríguez-Echeverría y Traveset 2015), se trata todavía de un
campo muy inexplorado.

Entre las plantas invasoras que destacan por su impacto en los
polinizadores están aquellas con abundante y atractiva oferta floral.
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En muchos casos son plantas ornamentales que provienen de in-
troducciones intencionadas para la jardinería (Lambdon et al.
2008). Entre los animales invasores, destacan los insectos y en
particular los himenópteros sociales, principalmente ápidos (abejas
y abejorros), véspidos (avispas y avispones) y hormigas. Las inva-
siones de ápidos sociales, como algunas subespecies de la abeja
de la miel, Apis mellifera, y/o especies de abejorros del género
Bombus, generalmente se originan con la introducción intencionada
de colmenas y colonias comerciales de estas especies para la po-
linización de cultivos y para la obtención de productos apícolas
(miel, polen o cera, entre otros) (Goulson 2003). En cambio, la in-
vasión de véspidos y hormigas se debe generalmente a su intro-
ducción no intencionada ligada al transporte de mercancías
(Holway et al. 2002; Villemant et al. 2006). En algunos casos, la in-
troducción de unas pocas reinas fecundadas puede ser suficiente
para invadir nuevas áreas (Buttermore et al. 1998; Arca et al. 2015).

¿A través de qué mecanismos las invasiones
pueden afectar a los polinizadores?

Los mecanismos por los que las especies invasoras pueden
afectar a los polinizadores son muy diversos y pueden actuar si-
multáneamente con efectos aditivos o incluso sinérgicos. Aquí los
englobamos en cuatro grandes grupos: (a) cambios en la cantidad
o calidad del hábitat, incluidos cambios en la disponibilidad de re-
cursos, (b) depredación, (c) transmisión de patógenos e (d) intro-
gresión genética. Mientras que en las invasiones de animales
pueden manifestarse cualquiera de estos mecanismos, el impacto
directo de las invasiones de plantas en los polinizadores es única-
mente mediado por cambios en la cantidad o calidad del hábitat.
Sin embargo, cuando las plantas invasoras favorecen a poliniza-
dores invasores (Morales y Aizen 2002), de forma indirecta también
pueden promover todos estos mecanismos.

Mucho de lo que sabemos acerca de los mecanismos e impac-
tos de las invasiones sobre los polinizadores deriva de evidencias
indirectas (Goulson 2003; Thomson 2006; Morales 2007; Stout y
Tiedeken 2016). Existen pocos trabajos experimentales que permi-
tan establecer causalidad entre los cambios observados en las es-
pecies nativas de polinizadores y la presencia o abundancia de
especies invasoras, y muchos menos que permitan elucidar los me-
canismos subyacentes (Roubik 1978; Thomson 2006). Esta falta

de estudios experimentales es consecuencia de la dificultad de
poner a prueba estos mecanismos en sistemas naturales. Manipu-
lar la presencia o abundancia de un organismo invasor no siempre
es material ni legalmente factible y en muchos casos es cuestiona-
ble desde un punto de vista ético, más allá de las limitaciones me-
todológicas intrínsecas de los enfoques experimentales. Además,
trabajar con polinizadores, que son organismos normalmente muy
pequeños, móviles y de los que desconocemos su ecología básica,
dificulta enormemente su manipulación y medición.

Cambios en la cantidad o calidad del hábitat
La llegada de una planta invasora supone cambios en la abun-

dancia relativa de los recursos florales (Memmott y Waser 2002;
Vilà et al. 2009) (Fig. 1). Estos cambios se deben, en primer lugar,
a la propia oferta floral de la invasora, que normalmente es abun-
dante, atractiva y de larga duración (Lloret et al. 2005). En segundo
lugar, se deben a la alteración que las invasoras producen en la
composición, riqueza y diversidad de las comunidades invadidas
(Vilà et al. 2011), debida a la competencia por recursos, producción
de compuestos alelopáticos o transmisión de patógenos a las plan-
tas nativas (Vilà y Weiner 2004; Gómez-Aparicio y Canham 2008).

El efecto de una planta invasora sobre la oferta floral disponible
para los polinizadores también puede ser indirecto, mediado por
cambios en el comportamiento de algún polinizador altamente com-
petitivo. Por ejemplo, cuando la leguminosa Hedysarum coronarium
invade áreas en la isla de Menorca, atrae y monopoliza las visitas
de A. mellifera, que disminuye su presencia en las plantas nativas,
cuyos recursos florales quedan más disponibles para los poliniza-
dores silvestres (Montero-Castaño y Vilà 2016).

No sólo la cantidad, sino también la calidad y tipo (polen o néc-
tar) de los recursos florales pueden verse afectados por la llegada
de una planta invasora. Si una planta invasora produce sólo un tipo
de recurso floral (polen o néctar), la oferta relativa de ese recurso
aumentará en zonas invadidas. Así, la oferta de polen aumenta en
áreas invadidas por Cytisus scoparius, ya que es la única recom-
pensa producida por las flores de esta leguminosa de origen euro-
peo e invasora en Australia, Nueva Zelanda, India, Estados Unidos
occidental y Sudamérica (Simpson et al. 2005). En contraposición,
en zonas invadidas por Impatiens glandulifera, aumenta la oferta
de néctar ya que esta planta de origen asiático e invasora en Eu-
ropa y Norteamérica, tiene una tasa de reposición de néctar más
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Figura 1. (a) Carpobrotus affine acinaciformis, especie sudafricana invasora en Europa y (b) Cytisus scoparius especie europea invasora en Australia,
Nueva Zelanda, India, Estados Unidos occidental y Sudamérica. Ejemplos de especies invasoras con abundante y atractiva oferta floral que además son
altamente competitivas y desplazan y modifican a las comunidades de plantas receptoras no sólo a una escala local (a) sino también a mayores escalas
espaciales (b). Autores: (a) Ignasi Bartomeus y (b) Ana Montero-Castaño.
Figure 1. (a) Carpobrotus affine acinaciformis, native to South Africa and invasive in Europe and (b) Cytisus scoparius native to Europe and invasive in
Australia, New Zealand, India, USA and South America. Both are examples of invasive species with abundant and attractive floral offer. Moreover, they
are highly competitive, displacing and modifying recipient plant communities not only at local (a) but also at larger spatial scales (b). Authors: (a) Ignasi
Bartomeus y (b) Ana Montero-Castaño.



elevada que la que se conoce para especies europeas (Chittka y
Schürkens 2001). Las plantas invasoras también pueden alterar la
calidad del recurso floral como es el caso de Rhododendron ponti-
cum, nativa de la península Ibérica e invasora en las islas Británi-
cas, cuyo néctar tiene un alto contenido en grayanotoxinas que lo
convierte en tóxico para algunas especies de polinizadores (Tiede-
ken et al. 2016).

Además de hábitats para forrajear, los polinizadores requieren
sitios adecuados para nidificar, y en el caso de algunos lepidópteros
también plantas hospedadoras donde poner sus huevos y de las
que se alimenten sus larvas (Cane 2001; Winfree et al. 2011). Aun-
que cabe esperar que la llegada de una planta invasora afecte a la
disponibilidad y calidad de estos recursos, se trata de un mecanismo
muy poco estudiado. Uno de los pocos ejemplos conocidos es el
caso del algodoncillo (Asclepias syriaca), la planta en la que la ma-
riposa monarca (Danaus plexippus) preferentemente pone sus hue-
vos y de la cual se alimentan sus larvas en sus áreas de cría al este
de Estados Unidos y Canadá. En estas áreas, las poblaciones de
A. syriaca se han reducido entre otras cosas por la llegada de plan-
tas invasoras como Vincetoxicum nigrum y V. rossicum, dos espe-
cies nativas de Europa muy parecidas al algodoncillo. Si bien en
estas plantas invasoras la mariposa monarca también ovoposita, la
mayoría de sus larvas no sobreviven (Di Tommaso y Losey 2003).

Los animales invasores también pueden alterar la cantidad y
calidad de los recursos alimenticios y hábitat de nidificación para
los polinizadores nativos. Los efectos difieren en función de si el
invasor es otro polinizador o un herbívoro (Traveset y Richardson
2006). Las especies invasoras de polinizadores pueden competir
por alimento con las nativas si visitan las mismas plantas, lo cual
es relativamente común dado el carácter generalista de muchas de
estas especies invasoras. Por ejemplo, B. terrestris visita entre el
40% y el 70% de las especies en flor que visitan los abejorros na-
tivos al norte de Japón (Matsumura et al. 2004). Además, en algu-
nos casos este solapamiento de nicho efectivamente supone una
disminución del recurso disponible para los polinizadores nativos
(Hansen et al. 2002; Valido et al. 2004; Lach 2007). 

Por su parte, los herbívoros invasores reducen el recurso floral
disponible, bien consumiendo toda la planta o sus flores, o bien por
pisoteo. Este último es el caso del ciervo rojo (Cervus elaphus), in-
troducido en el Parque Nacional de Nahuel Huapi (Argentina) y
cuya presencia sistemáticamente reduce la densidad de tres plan-
tas entomófilas (Vázquez y Simberloff 2009) y, por tanto, el alimento
disponible para los polinizadores. 

Respecto al efecto de los animales invasores en la disponibili-
dad de sitios de nidificación, tan sólo contamos con evidencias in-
directas de la existencia de competencia por estos recursos. Estas
evidencias se basan en la similitud entre los sitios de nidificación
elegidos por los polinizadores invasores y por los nativos. En Cali-
fornia, tanto especies de polinizadores nativas como invasoras (Me-
gachile apicalis, M. rotundata y Forficula auricularia) ocupan las
mismas cajas nido, siendo la tasa de ocupación mayor en el caso
de las invasoras (Barthell et al. 1998). Por su parte, B. terrestris
normalmente anida en el suelo, aprovechando huecos abandona-
dos por pequeños roedores, al igual que hacen los abejorros nati-
vos de algunas de las áreas que invade, como B. dahlbomii en
Argentina (Morales 2007) o B. hypocrita sapporoensis y B. diversus
tersatus en Japón (Matsumura et al. 2004).

Los animales invasores, además de competir con los poliniza-
dores nativos por la explotación de recursos, también pueden im-
pedirles el acceso a los mismos, lo que se llama competencia por
interferencia. Es decir, en algunos casos ni la cantidad ni la calidad
del recurso explotado por los polinizadores nativos se ven alteradas
con la invasión, pero sí su disponibilidad o accesibilidad. Por ejem-
plo, en las Islas Mauricio la hormiga invasora Technomyrmex albi-
pes está presente en la planta endémica Roussea simplex. A pesar
de no consumir sus recursos florales, debido a su comportamiento
agresivo, la hormiga impide el acceso del gecko Phelsuma cepe-
diana, el único polinizador de esta planta en peligro de extinción
(Hansen y Müller 2009).

Depredación
Entre los animales invasores también hay especies depredado-

ras, de modo que pueden afectar a los polinizadores depredándo-
los o indirectamente, depredando a otros animales que interactúen
con los polinizadores. En sus áreas nativas, los polinizadores son
capaces de defenderse frente a depredadores con los que han co-
evolucionado (Tan et al. 2007). Pero por norma general, sus estra-
tegias defensivas frente a nuevos depredadores invasores son
mucho menos eficientes (Abrol 2006).

La avispa asiática Vespa velutina es un depredador genera-
lista que en las áreas que invade consume principalmente A. me-
llifera (Fig. 2), pero también una gran variedad de insectos entre
los que se encuentran muchos otros polinizadores como otras
abejas, sírfidos y dípteros (Villemant et al. 2011). Según un estu-
dio hecho en Francia, A. mellifera representa más del 70% de las
presas de V. velutina en zonas más urbanas y con una entomo-
fauna más pobre, mientras que en zonas agrícolas con más va-
riedad de insectos éstas representan alrededor del 30% (Villemant
et al. 2011). En Hawai, otra avispa invasora, Vespula pensylva-
nica, depreda himenópteros nativos del género Hylaeus (Wilson
y Holway 2010).

Transmisión de patógenos
Cuando un organismo invade un nuevo lugar, normalmente

porta consigo un gran número de microorganismos entre los cua-
les puede haber patógenos. Estos patógenos pueden infectar
nuevos huéspedes, en particular si los patógenos son generalis-
tas, o si las especies invasoras y nativas tienen cierto grado de
parentesco (Perlman y Jaenike 2003). Se espera que los nuevos
huéspedes, al no haber co-evolucionado con estos patógenos,
carezcan de defensas específicas y sean más susceptibles a su
patogenicidad.

En el caso de los patógenos que pueden afectar a los poliniza-
dores, nuestro conocimiento se reduce, dada su importancia eco-
nómica, a aquellos que afectan a A. mellifera (ver también Agüero
et al. 2018) y a los abejorros comerciales. Sólo para estos dos ta-
xones se han descrito más de 20 patógenos, pertenecientes a una
gran diversidad de organismos: hongos, bacterias, protistas, ácaros
y virus (Macfarlane et al. 1995; Genersch 2010). A pesar de este
amplio abanico de microorganismos, no fue hasta la década de los
80, con el inicio de la comercialización y transporte a escala global
de abejorros para cultivos, cuando se empezó a prestar atención a
la problemática de la co-introducción de patógenos (Goka et al.
2001; Colla et al. 2006).
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Figura 2. Vespa velutina atacando una abeja de la miel fuera de la colmena.
Autora: Sandra Rojas.
Figure 2. Vespa velutina attacking a honeybee outside the hive. Author:
Sandra Rojas.



Sabemos que los polinizadores comerciales pueden invadir
áreas naturales y transmitir patógenos o facilitar su dispersión a
sus conespecíficos silvestres, así como a otras especies emparen-
tadas (Gilliam et al. 1994; Colla et al. 2006; Arbetman et al. 2013;
Fürst et al. 2014; Ravoet et al. 2014). Pero aún existen pocos es-
tudios que investiguen y puedan demostrar de forma concluyente
la co-introducción de patógenos junto con polinizadores comercia-
les potencialmente invasores. Se han observado correlaciones po-
sitivas entre la detección y los patrones de prevalencia en
polinizadores nativos y silvestres de algunos patógenos y la intro-
ducción de polinizadores comerciales invasores. Esto sugiere una
intervención de los abejorros invasores, ya sea en la co-introduc-
ción de nuevas enfermedades, de nuevas variantes de enfermeda-
des pre-existentes, o en la amplificación de su diseminación
(Arbetman et al. 2013; Cisarovsky y Schmid-Hempel 2014; Aris-
mendi et al. 2016). Por ejemplo, el abejorro europeo B. terrestris,
criado comercialmente e introducido en Chile para polinizar cultivos,
se ha vuelto altamente invasor en el sur de Chile y Argentina. En
estas áreas invadidas de Sudamérica se ha descrito que el abejorro
nativo B. dahlbomii alberga varios de los patógenos encontrados
en B. terrestris en su área de distribución nativa (Crithidia bombi,
Apicystis bombi, Nosema bombi y Locustacarus buchnerii) (Fig. 3).
En las Islas Canarias también se ha observado un aumento en la
prevalencia del microsporidio Nosema ceranae paralelo a la intro-
ducción de reinas de subespecies exóticas de A. mellifera (Muñoz
et al. 2014a). En algunas especies de abejorros de Norte América,
también se ha descrito un aumento de la prevalencia de Nosema
bombi, que coincide con la introducción de colmenas comerciales
de abejorros invasores provenientes de Europa a principios de los
años 90 (Cameron et al. 2011). Sin embargo, en un estudio gené-
tico más reciente, no se han encontrado evidencias concluyentes
acerca del origen exótico de las cepas de N. bombi encontradas
(Cameron et al. 2016).

En la actualidad, existe cierta regulación sobre las condiciones
sanitarias que han de cumplir las colmenas comercializadas; por
ejemplo, en el caso de la Unión Europea, recogida en la Directiva
92/65/EEC (European Commission 1992). Pero la realidad es que
esta regulación no abarca todas las especies de patógenos co-
nocidas. Además, los métodos analíticos disponibles para algunos
patógenos son destructivos, implicando la muerte de los indivi-
duos analizados, de modo que es muy difícil asegurar la ausencia
de patógenos en las colmenas comerciales. De hecho, en el
Reino Unido, el 77% de las colonias comerciales de abejorros,
vendidas como “libres de patógenos”, se encuentran infectadas
con algunos de los principales patógenos de abejorros (Graystock
et al. 2013).

Introgresión genética

La introgresión genética; es decir, el intercambio de genes
entre especies o subespecies como resultado de cruzamientos in-
terespecíficos, se da de forma natural en las zonas de contacto
entre subespecies diferentes. Este fenómeno es muy relevante
para A. mellifera, para la que se ha descrito un elevado número
de subespecies, aproximadamente 31 (Ruttner 1988; Sheppard y
Meixner 2003; Meixner et al. 2011; Chen et al. 2016), cuya distri-
bución tiene un marcado componente biogeográfico. Así, A. m. ibe-
riensis se encuentra restringida a la península Ibérica, A. m.
siciliana a la isla de Sicilia, etc. En las zonas de contacto se sabe
que las subespecies hibridan y por ejemplo, se ha reportado intro-
gresión genética en los Pirineos entre A. m. mellifera y A. m. ibe-
riensis (Miguel et al. 2011), y en los Apeninos entre A. m. mellifera,
A. m. ligustica y A. m. carnica (Franck et al. 2000). Los abejorros
también hibridan de forma natural en las zonas donde coexisten,
como ha sido observado con distintas subespecies de B. terrestris
en la isla de Elba (Rasmont y Quaranta 1997) y en el sur de Fran-
cia (Ings et al. 2005).

Pero la distribución natural de algunas de estas especies y su-
bespecies de polinizadores se ha modificado profundamente de-
bido al manejo activo y dispersión asistida por parte de los
apicultores y agricultores. Esto, sumado a su gran plasticidad fe-
notípica, ha posibilitado la introgresión genética más allá de las
áreas de solapamiento de sus distribuciones naturales. 

En el caso de A.mellifera, la principal causa de modificación de
su área de distribución natural es la introducción por parte de los api-
cultores de abejas reinas de subespecies presumiblemente de mayor
valor productivo. Las subespecies preferidas por los apicultores son
A. m. ligustica (abeja italiana) y A. m. carnica (abeja carniola) (Fig. 4),
cuyo cruce con subespecies locales se ha constatado. Por ejemplo,
en Sicilia A. m. ligustica hibrida con la subespecie local A. m. siciliana
(Muñoz et al. 2014b).

En el caso de los abejorros, la principal causa es el uso de col-
menas comerciales. En el Reino Unido, se ha comprobado que las
reinas de la subespecie B. t. dalmatinus (una de las más comercia-
lizadas en Europa y que invade áreas naturales) se pueden aparear
con machos de la subespecie nativa B. t. audax (Ings et al. 2005).
Algo similar puede estar sucediendo en el sur de la península Ibé-
rica entre la subespecie endémica B. t. lusitanicus y la subespecie
introducida B. t. terrestris, ya que individuos de esta última han co-
lonizado el medio al escapar de los invernaderos en los que son
introducidos para la polinización de cultivos de tomate y fresa, prin-
cipalmente (Ortiz-Sánchez 1992).
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Figura 3. Esporas de Apicystis bombi en la grasa corporal de un Bombus
terrestris proveniente de una colonia comercial vistas al miscroscopio (400x
amplificación). Autor: Alejandro Trillo Iglesias
Figure 3. Apicystis bombi spores in the fat body of a commercially reared
Bombus terrestris at 400x magnification. Author: Alejandro Trillo Iglesias.

Figura 4. Colmenas, presumiblemente de la abeja italiana, Apis mellifera
ligustica, introducidas en el Parque Nacional del Teide en la isla de Tenerife.
Autor: Alfredo Valido.
Figure 4. Hives presumably of the Italian honeybee, Apis mellifera ligustica,
introduced in the Teide National Park in Tenerife Island. Author: Alfredo Valido.



La introgresión genética también puede afectar a los poliniza-
dores nativos de forma indirecta, Es decir, aunque los polinizadores
nativos no sufran hibridación, sí pueden verse afectados por orga-
nismos híbridos. Ese es el caso de uno de los ejemplos más estu-
diados, la africanización de la abeja de la miel en el continente
americano. A partir de la hibridación de la subespecie A. m. scute-
llata, que se introdujo en Brasil desde Sudáfrica en 1956, con la
subespecie local europea previamente introducida, A. m. mellifera,
se ha generado una población híbrida cuya invasión se ha visto
acelerada por una combinación de factores ecológicos y genéticos
(revisado por Schneider et al. 2004; Pinto et al. 2014). Entre otras
características, estas abejas africanizadas tienen altas tasas de re-
producción, períodos de desarrollo cortos, así como una actitud
agresiva y defensiva, por lo que pueden afectar a los polinizadores
nativos a través de distintos mecanismos; por ejemplo, compitiendo
por los recursos florales (Roubik 1978). 

¿Cuáles son los impactos en los polinizadores
nativos?

Los efectos que los mecanismos anteriores tienen sobre los po-
linizadores nativos dependen de las especies nativas e invasoras
implicadas (rasgos morfológicos, preferencias alimenticias, capa-
cidad de aprendizaje, etc.) y del contexto; por tanto, son muy va-
riables tanto en signo (positivo o negativo) como en magnitud
(Bartomeus et al. 2016). Dichos efectos pueden manifestarse en
cambios de comportamiento, demográficos o evolutivos, además
de cambios a nivel de comunidad.

Cambios en el comportamiento
Como respuesta a las invasiones, cabría esperar cambios en

distintos aspectos del comportamiento de los polinizadores nativos.
Sin embargo, actualmente nuestro conocimiento se reduce a cam-
bios en el comportamiento de forrajeo. Tras una invasión, los poli-
nizadores adaptan su actividad de forrajeo a la nueva situación con
el fin de optimizar su ingesta de alimento (Armbruster y Herzig,
1984; Mustajärvi et al. 2001), lo que puede suponer cambios en la
identidad de las plantas visitadas, en la frecuencia, duración, e in-
cluso en el tipo de visitas.

Por ejemplo, en algunos estudios se ha observado que la iden-
tidad de alrededor del 30% de las interacciones que se establecen
entre plantas y polinizadores nativos cambian entre parcelas inva-
didas y no invadidas, aún cuando las mismas especies están pre-
sentes en ambas parcelas (Petanidou et al. 2008; Montero-Castaño
y Vilà 2016). La frecuencia de las visitas de los polinizadores a las
plantas nativas muestra una tendencia general a disminuir tras una
invasión (Montero-Castaño y Vilà 2012). Por su parte, la duración
de las visitas también puede verse alterada, aunque en este caso
desconocemos la tendencia general dado el escaso número de es-
tudios al respecto. Los pocos ejemplos disponibles muestran una
disminución en la duración de las visitas de los polinizadores nativos
tras la invasión por parte de otros insectos (Hansen y Müller 2009;
Tan et al. 2013). Finalmente, los polinizadores pueden modificar el
tipo de visitas que realizan como respuesta a la invasión. Por ejem-
plo, en el bosque valdiviano del sur de Chile y Argentina el abejorro
nativo B. dahlbomii es un polinizador legítimo de las flores de Fuch-
sia magellanica. Sin embargo, en áreas invadidas por B. terretris,
el cual realiza perforaciones en el cáliz de las flores de esta especie
para acceder al néctar (comportamiento conocido como “robo de
néctar”), B. dahlbomii se comporta como “robador secundario” de
las flores previamente robadas por B. terrestris (Valdivia et al. 2016).

Por otra parte, la infección con patógenos co-introducidos con
polinizadores invasores puede tener efectos subletales alterando
el comportamiento de los polinizadores infectados. Por ejemplo,
en el caso de abejorros infectados con C. bombi, se ha observado
que alteran su comportamiento de forrajeo ya sea disminuyendo
su tasa de visitas o cambiando su constancia (tendencia a visitar
secuencialmente flores conespecíficas) (Otterstatter y Thomson
2008).

Cambios demográficos
Si los cambios de comportamiento que acabamos de ver tienen

consecuencias en la supervivencia y/o éxito reproductivo de los in-
dividuos, también supondrán cambios en la demografía de las po-
blaciones de polinizadores nativos, siempre y cuando la duración y
la magnitud de las invasiones sean lo suficientemente grandes. En
cualquier caso, existen pocos trabajos que hayan podido demostrar
efectos de las invasiones en la demografía de los polinizadores,
dada la dificultad que conlleva trabajar con sus poblaciones silves-
tres, y en su mayoría muestran efectos negativos o neutros de las
invasiones sobre parámetros demográficos de polinizadores nati-
vos. Algunos de estos estudios son los realizados por Paini y cola-
boradores en Australia sobre el efecto de la invasión de A. mellifera
en el éxito reproductivo de dos especies nativas de abejas: Hylaeus
alcyoneus y Megachile sp. Mientras que la primera reduce un 23%
el número de nidos en zonas invadidas (Paini y Roberts 2005), ni
el peso ni la cantidad de progenie por nido de la segunda se ven
afectados por la invasión (Paini et al. 2005). Por su parte, las colo-
nias del abejorro nativo B. occidentalis en California producen
menos larvas a medida que disminuye su distancia a colmenas de
A. mellifera introducidas experimentalmente (Thomson 2004). Uno
de los pocos estudios sobre el efecto de las plantas invasoras en
la demografía de los polinizadores nativos es el realizado por Pa-
lladini y Maron (2014), en el que encontraron una relación negativa
entre la riqueza de plantas exóticas y el número de nidos y el éxito
reproductivo de Osmia lignaria.

La depredación de polinizadores por algunos animales invaso-
res tiene un efecto negativo directo en la supervivencia y el éxito
reproductivo de los individuos, lo que puede afectar a su demogra-
fía; sin embargo, estos descensos poblacionales han sido rara-
mente cuantificados. Por ejemplo, el gran número de nidos de V.
velutina en las zonas que invade y el gran tamaño de sus colonias
(hasta 15 000 individuos, Villemant et al. 2011), hacen presumir que
el número de insectos depredados sea muy elevado, con efectos
importantes sobre sus poblaciones, pero faltan datos concretos.

Respecto a las consecuencias demográficas de los patógenos
en poblaciones silvestres de polinizadores nativos, nuestro cono-
cimiento se limita al género Bombus (Singh et al. 2010). En Estados
Unidos, de ocho especies de abejorros nativos del género Bombus
estudiadas, cuatro han reducido drásticamente su área de distribu-
ción (entre un 23 y un 87%) y sus abundancias relativas (hasta en
un 96%). Precisamente, la prevalencia (hasta un 37%) del micro-
esporidio N. bombi en las especies en retroceso es significativa-
mente mayor que en las especies cuyas poblaciones se han
mantenido estables (por debajo del 1%) (Cameron et al. 2011). En
el sur de Chile y de Argentina el notable declive del abejorro nativo
B. dahlbomii en paralelo con la invasión de B. terrestris también pa-
rece estar relacionado con la trasmisión de patógenos co-introdu-
cidos por este último, probablemente en combinación con otros
mecanismos (Morales et al. 2013; Cisarovsky y Schmid-Hempel
2014; Arismendi et al. 2016). Sin embargo, en otro estudio realizado
en Alaska con dos especies de Bombus, las altas prevalencias de
N. bombi (44%) parecen no tener efectos poblacionales negativos,
dada la gran abundancia en el área de las especies de estudio
(Koch y Strange 2012)

Experimentalmente se ha visto que la infección del parásito in-
testinal C. bombi normalmente no tiene implicaciones en la super-
vivencia de los individuos de B. terrestris, pero cuando los
individuos infectados sufren simultáneamente estrés por falta de
alimento, la tasa de mortalidad puede ascender al 50% (Brown et
al. 2000). De forma similar, la exposición experimental combinada
a los patógenos A. bombi y al virus de alas deformadas (WDV)
subió hasta el 86% la mortalidad de los individuos frente al 22% y
50% de mortalidad tras la exposición a uno solo de los patógenos,
respectivamente (Graystock et al. 2016). 

Finalmente, el cruce entre especies o subespecies distintas im-
plica en algunos casos la pérdida de efectividad reproductora de
las poblaciones originales por la disminución de cruces entre indi-
viduos de la misma especie o subespecie. En Japón, se ha obser-
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vado que hasta un 30% de las reinas de los abejorros nativos B.
hypocrita sapporoensis y B. h. hypocrita copula con los machos de
la especie invasora B. terrestris (Kanbe et al. 2008). En México, es-
tudios de laboratorio muestran que reinas de la especie nativa B.
ephipppiatus son capaces de aparearse con machos de la especie
invasora introducida comercialmente B. impatiens (Cuadriello, co-
municación personal).

Cambios evolutivos
Los cambios evolutivos normalmente se asocian con procesos

de larga duración. Sin embargo, más recientemente se ha recono-
cido la existencia de procesos evolutivos “rápidos” como respuesta
a cambios inducidos por el ser humano, lo que se conoce como
evolución contemporánea (Stockwell et al. 2003). Las invasiones
biológicas normalmente implican evolución contemporánea (Rez-
nick y Ghalambor 2001). De hecho, son usadas como experimentos
naturales para estudiar procesos de microevolución (Barrett et al.
2008), aunque a veces es difícil demostrar si se trata de respuestas
genéticas o de plasticidad fenotípica (Agrawal 2001). Sin embargo,
estos estudios se han enfocado principalmente en los cambios evo-
lutivos observados en los organismos invasores y cómo éstos pue-
den explicar su éxito invasor (Lee 2002).

En el caso de los polinizadores nativos, también cabría esperar
que sus respuestas a los mecanismos expuestos anteriormente de-
rivaran en cambios evolutivos, sobre todo dados los cortos tiempos
generacionales de la mayoría de las especies de polinizadores. Sin
embargo, hasta donde sabemos, no hay ningún estudio al respecto.
Lo poco que sabemos acerca de cambios evolutivos en poliniza-
dores como respuesta a invasiones se refiere a procesos de intro-
gresión genética e hibridación.

En Europa occidental, el análisis combinado de la variación del
ADN mitocondrial y los SNPs (polimorfismos de un único nucleó-
tido) muestra niveles variables de introgresión en la subespecie na-
tiva A. m. mellifera, que van desde prácticamente cero en Noruega
a aproximadamente un 14% en Dinamarca. La introgresión global
es mayor en las poblaciones de abejas sin ningún programa de
protección (30%) que en las protegidas (8%) (Pinto et al. 2014).
En Sicilia, la subespecie local A. m. siciliana presenta diferentes
niveles de introgresión por parte de A. m. ligustica debido en parte
a la implementación de un programa de conservación que incluye
el uso de islas más pequeñas como centros de conservación de
la subespecie endémica. Los análisis moleculares señalan que
existe un mayor nivel de hibridación en las zonas central y oriental
de la isla principal de Sicilia que en estas islas más pequeñas
(Muñoz et al. 2014b).

En México, el cruce anteriormente descrito entre el abejorro na-
tivo B. ephipppiatus y el invasor introducido comercialmente B. im-
patiens, produce descendencia híbrida fértil (Cuadrillero,
comunicación personal). Por su parte, la potencial introgresión ge-
nética de B. t. terrestris y B. t. lusitanicus en el sur de la península
Ibérica no puede ser cuantificada ya que la secuenciación de
genes nucleares y mitocondriales, así como los análisis discrimi-
nantes basados en microsatélites, no han permitido discriminar
las subespecies morfológicas B. t. lusitanicus y B. t. terrestris
(Cejas, comunicación personal).

¿Cómo se traducen estos cambios en las comuni-
dades de plantas y polinizadores invadidas?

Las interacciones planta-polinizador no ocurren de forma ais-
lada, sino inmersas en redes complejas de interacción. Por lo tanto,
la llegada de una especie invasora puede afectar a toda la red de
interacción (Lopezaraiza-Mikel et al. 2007; Aizen et al. 2008; Bar-
tomeus et al. 2008; Padrón et al. 2009; Ferrero et al. 2013; Mon-
tero-Castaño y Vilà 2016).

Como todos los sistemas complejos de interacción, las redes de
polinización no son sólo la suma de sus componentes, sino que po-
seen una serie de propiedades emergentes resultado de las inter-
acciones entre éstos (Barabási y Oltvai 2004). Algunas de estas

propiedades están muy conservadas en las redes planta-polinizador
y en otras redes ecológicas, por lo que deben de tener un papel im-
portante en el funcionamiento y evolución de los ecosistemas (Tylia-
nakis et al. 2010), aunque todavía existe controversia acerca de cuál
es ese papel (James et al. 2012) y mucho desconocimiento acerca
de los mecanismos subyacentes (Vázquez et al. 2009).

Algunas de las propiedades más conservadas y estudiadas en
las redes planta-polinizador son su heterogeneidad (pocas espe-
cies generalistas interactúan con muchas especialistas), asimetría
(cuando una planta depende mucho de un polinizador, éste no de-
pende mucho de la planta y viceversa), anidamiento (los especia-
listas interactúan con subgrupos de las especies con las que
interactúan los generalistas) y modularidad (existen grupos de es-
pecies altamente conectadas entre ellas y menos con las pertene-
cientes a otros módulos) (Vázquez y Aizen 2004; Jordano et al.
2006; Olesen et al. 2007; Bascompte 2009).

Dado el esfuerzo de muestreo que implican, los trabajos empí-
ricos sobre los efectos de las invasiones en toda la red planta-po-
linizador son escasos, mientras que sí hay un número considerable
de trabajos basados en modelización matemática. Aunque esta es-
casez de trabajos impide generalizar resultados, parece que algu-
nas de estas propiedades estructurales de las redes se conservan
tras la invasión (Aizen et al. 2008; Padrón et al. 2009; Vilà et al.
2009; Montero-Castaño y Vilà 2016). Sin embargo, el papel funcio-
nal y la identidad de los participantes en las interacciones varían
con el grado de invasión (Aizen et al. 2008; Campos-Navarrete et
al. 2013; Montero-Castaño y Vilà 2016) y no lo hacen de forma aza-
rosa, sino que, al menos en el caso de las invasiones de plantas,
algunos polinizadores tienen más probabilidad que otros de modi-
ficar su comportamiento e integrar en su dieta a plantas invasoras
(Stouffer et al. 2014).

Interacción entre las invasiones y otros factores de
cambio global

Las invasiones biológicas no son el único componente del cam-
bio global que afecta a los polinizadores. El cambio climático, la al-
teración y pérdida de hábitat, y la intensificación agrícola, también
suponen una amenaza para los polinizadores (González-Varo et al.
2013). Frecuentemente, los polinizadores están sometidos a varias
de estas amenazas simultáneamente. De hecho, las invasiones
casi siempre van asociadas a procesos de alteración y perturbación
del hábitat (Aizen y Feinsinger 1994). El efecto combinado de varios
factores puede ser aditivo, sinérgico o anularse mutuamente (Did-
ham et al. 2007; González-Varo et al. 2013), aunque empíricamente
es un campo poco explorado (pero ver Grass et al. 2013). 

Schweiger y colaboradores (2010) revisaron algunas de las po-
sibles implicaciones del efecto combinado de las invasiones y el
cambio climático (ver también, Obeso y Herrera 2018). Por ejemplo,
sugieren que un aumento de las temperaturas podría extender el
área de invasión de la abeja de la miel africanizada y con ello sus
efectos deletéreos sobre otras abejas. También sugieren que la vi-
rulencia de los patógenos como N. apis y N. ceranae podría verse
alterada ya que estos microesporidios tienen su óptimo a 33 ºC,
mientras que su virulencia se reduce drásticamente por debajo de
los 25 ºC y por encima de los 37 ºC (Martín-Hernández et al. 2009).
Por su parte, en un escenario de cambio climático, un aumento gra-
dual en las temperaturas incrementaría la extensión de las áreas
apropiadas para la expansión de V. velutina en Europa (Barbet-
Massin et al. 2013).

Además, distintos procesos de invasión pueden influirse mu-
tuamente, normalmente favoreciéndose, lo que es conocido como
complejos de invasión (Morales y Aizen 2002; Olesen et al. 2002).
En algunos sistemas los polinizadores exóticos muestran prefe-
rencia por plantas también exóticas, de modo que la invasión por
parte de plantas exóticas puede favorecer la invasión de poliniza-
dores exóticos y viceversa. La expansión experimentada en las úl-
timas décadas por la leguminosa invasora C. scoparius en la
Patagonia Argentina podría haber sido favorecida por la invasión
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1. Valorar caso por caso la necesidad y los beneficios productivos de incrementar las visitas de polinizadores en los cultivos.

El incremento de las visitas de polinizadore NO aumenta la productividad del cultivo.
Muchos cultivos se han ido seleccionando para conseguir variedades cada vez más autocompatibles, como el caso de la fresa. Incluso en
algunos casos se ha observado que una sobreabundancia de polinizadores puede se contraproducente (Aizen et al. 2014). Por ejemplo, en
la frambuesa, un exceso de visitas de Bombus terrestris produce daños en los pistilos y disminuye el número de drupas (Sáez et al. 2014).

El incremento de las visitas de polinizadores SÍ aumenta la productividad del cultivo.

2. Valorar la introducción de polinizadores comerciales frente a otras alternativas tendentes a incrementar la oferta
y diversidad de polinizadores silvestres como las propuestas por Garibaldi y colaboradores (2014).

Los polinizadores silvestres SÍ ofrecen un buen servicio de polinización.
Para algunos cultivos, su polinización no solo está asegurada, sino que es más eficiente con polinizadores silvestres (Winfree et al.
2008; Garibaldi et al. 2013).

Los polinizadores silvestres NO ofrecen un buen servicio de polinización.

3. Para aquellos casos en los que la introducción de polinizadores comerciales fuera necesaria, sería interesante
fomentar la cría y comercialización de especies nativas, así como invertir esfuerzos en desarrollar métodos no
invasivos de detección de patógenos y así poder asegurar que las colmenas se comercialicen libres de infecciones.

del abejorro B. terrestris (Morales et al. 2014). En esta región este
abejorro se ha convertido en el principal polinizador de C. scopa-
rius (Montero-Castaño, observación personal), cuyo crecimiento
poblacional está modulado por la producción de semillas (Parker
1997), que a su vez depende de la visita de polinizadores a sus
flores (Paynter et al. 2010).

¿Qué podemos hacer?

Como hemos visto a lo largo de esta revisión, existen todavía
numerosos aspectos poco o nada explorados acerca del impacto
de las invasiones biológicas sobre los polinizadores (Cuadro 1).
Su estudio no sólo supone un reto intelectual, sino que ayudará a
la toma de decisiones encaminadas a la conservación de los poli-
nizadores.

Por otra parte, es importante el desarrollo de marcos legales
para la protección de la biodiversidad autóctona frente a la ame-
naza de las invasiones biológicas, así como dotarlos de medios
económicos para su efectivo cumplimiento. En el caso que nos
atañe, es urgente regular la comercialización de polinizadores. A la

espera de mejorar nuestro conocimiento sobre sus impactos y del
desarrollo de la legislación pertinente, en el Cuadro 2 recomenda-
mos una serie de criterios a tener en cuenta antes de introducir co-
lonias de especies foráneas.
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Cuadro 2. Criterios que recomendamos tener en cuenta antes de introducir colonias de especies foráneas para la polinización de cultivos.
Box 2. Criteria that we recommend to take into account before introducing exotic pollinators for crop pollination.

Cuadro 1. Lagunas en el conocimiento del efecto de las invasiones biológicas en los polinizadores que se han ido detectando a lo largo de la revisión.
Box 1. Knowledge gaps about the effect of biological invasions on pollinators that have been detected along this review.

Impacto de la introducción de microorganismos exóticos.•
Causalidad entre cambios observados en las especies nativas de polinizadores y la presencia o abundancia de especies invasoras, así•
como elucidar los mecanismos subyacentes (estudios experimentales).
Conocimiento taxonómico y de ecología básica e historia natural de los polinizadores silvestres.•
Efectos de las invasiones mediados por los cambios en la cantidad y calidad de otros recursos distintos a los de forrajeo (p. ej. nidificación,•
plantas hospedadoras).
Impactos (indirectos) de animales invasores no polinizadores.•
Transmisión interespecífica de patógenos y su virulencia tanto en los polinizadores silvestres como en los comerciales. Efectos letales•
y subletales y efectos de infecciones múltiples.
Efectos demográficos de las invasiones. Aumentar la escala espacial y temporal de los trabajos.•
Evolución contemporánea en polinizadores como respuesta a las invasiones. •
Impactos a nivel de comunidad para comprobar si existen patrones en sus propiedades emergentes como respuesta a las invasiones,•
así como mejorar nuestro entendimiento acerca del significado ecológico y evolutivo de esas propiedades.
Efecto combinado de distintos factores de cambio global.•
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