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RESUMEN

Relevar la presencia de especies exóticas y conocer sus atributos ecológicos es un importante insumo para la 
conservación de la biodiversidad. A través de una revisión bibliográfi ca y de colecciones científi cas, se recabaron 
datos de dieta, tamaño corporal, historia y estatus de invasión de los mamíferos exóticos reportados en Uruguay. 
Se realizaron modelaciones de nicho para cada especie en base a modelos de Máxima Entropía. También se 
estimó el cambio generado en la estructura trófi ca de la biota de mamíferos del Uruguay causado por los procesos 
de introducción y pérdida de especies. El cambio en los tamaños corporales se evaluó en relación a los datos de 
distribución de tamaños estimados para los principales grupos trófi cos de mamíferos. Este análisis se realizó a nivel 
de riqueza de especies y biomasa total por grupo trófi co, estimada a partir de alometrías conocidas. Los resultados 
sugieren que el cambio en biomasa es estimable sólo conociendo el exponente de las alometrías entre densidad y 
tamaño corporal, no requiriéndose conocer la constante de normalización. Las especies recientemente extintas son de 
mayores tamaños corporales y frecuentemente de dietas carnívoras en comparación a las actuales. Contrariamente, las 
especies introducidas son omnívoras (Mus musculus, Rattus norvegicus, Rattus rattus, Sus scrofa) y herbívoras (Lepus 
europaeus, Bubalus bubalis, Capra hircus, Axis axis, Dama dama). Estos cambios en la composición de especies se ven 
exacerbados cuando los consideramos desde el punto de vista de la biomasa. Asimismo evaluamos la idoneidad climática 
del territorio uruguayo para el establecimiento de dos especies potencialmente invasoras, la ardilla de vientre rojo 
(Callosciurus erythraeus) que estaría expandiendo su rango de distribución en Argentina y el visón americano (Neovison 
vison) que ha sido recientemente introducido con fi nes de cría comercial. No obstante la relativa homogeneidad 
geográfica y climática del paisaje de Uruguay, las estimaciones de idoneidad ambiental para el potencial de 
establecimiento de especies exóticas indican importantes variaciones a lo largo del territorio y entre especies. Nuestro 
estudio remarca la fortaleza de la teoría ecológica para adelantarse en el estado básico de las especies y su impacto, 
incluso cuando la información disponible sobre éstas y los sitios de invasión es limitada.

Palabras clave: invasión, mamíferos, modelos de distribución de especies, redes trófi cas, tamaño corporal, Uruguay.

ABSTRACT

It is an important input for conservation of biodiversity to survey the presence of exotic species and to know their 
environmental attributes. Through literature reviews and scientifi c collections, we were able to collect data on diet, body 
size, history and status of invasion of exotic mammals reported in Uruguay. Niche modeling was conducted for each 
species based on Maximum Entropy models. Also we estimated the changes generated in the trophic structure of the 
biota of the mammals in Uruguay caused by the processes of species introductions and losses. Changes in mammal´s 
body size were evaluated in relation to the size distribution data for the main estimated trophic groups. This analysis 
was performed at the species richness level, and the total biomass per trophic group was estimated considering the 
known allometric relationships. Our results suggest that the change in biomass can be estimated only by knowing 
the allometric exponent between density and body size, without knowing the normalization constant. The recently 
extinct species were of greater body size and more carnivorous diets, often compared to the current ones. In contrast, 
introduced species are omnivorous (Mus musculus, Rattus norvegicus, Rattus rattus, Sus scrofa) and herbivorous (Lepus 
europaeus, Bubalus bubalis, Capra hircus, Axis axis, Dama dama). Considering trophic level biomass, these changes in 
species composition are exacerbated. In addition, we evaluate the climatic suitability of the Uruguayan territory for the 
establishment of two potentially invasive species, the red-bellied squirrel (Callosciurus erythraeus), which is expanding 
its range in Argentina, and the American mink (Neovison vison) which has been recently introduced in Uruguay for 
commercial breeding purposes. Despite the relative landscape geographical and climate homogeneity in Uruguay, our 
estimates for environmental suitability of the potential establishment of exotic species indicate signifi cant changes over 
the territory and between species. Our study highlights the strength of ecological theory to advance in the basic status 
of the species, and their impact, even when information on these and the invasion sites are limited. 

Key words: body size, food webs, invasion, mammals, species distribution models, Uruguay.
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INTRODUCCIÓN

Los procesos de aislamiento geográfi co y las 
invasiones biológicas han dado forma a los 
patrones actuales de diversidad global (Brown 
& Sax 2004). El arribo y establecimiento de 
nuevas especies es un fenómeno natural que 
forma parte de los procesos de expansión y 
dispersión (Gotelli 2008). Quizá el ejemplo 
más conocido sea el Gran Intercambio Biótico 
Americano, dónde, al conectarse América del 
Norte y del Sur mediante el Istmo de Panamá, 
ocur rió un impor tante flujo de especies 
(Marquet & Cofré 1999, Webb 2006). Sin 
embargo, la mayoría de los cambios en la biota 
a lo largo de la historia geológica involucraron 
un número limitado de especies (May et al. 
1995). El arribo de una nueva especie puede 
tener grandes impactos en la biodiversidad 
local, y la estructura y funcionamiento de 
las comunidades nativas (Chapin et al. 2000, 
O´Dowd et al. 2003). Un caso paradigmático 
en este sentido, es la especie humana, la 
cual ha alterado los ecosistemas a lo largo 
de su expansión y desarrollo, siendo esta 
modifi cación, la primera causa de pérdida de 
biodiversidad a nivel mundial (Pimm et al. 
1995, Vitousek et al. 1997, D’Antonio et al. 
2001). El traslado de especies con el fl ujo de 
personas y mercancías, está produciendo un 
incremento sin precedentes en el número de 
eventos y cantidad de individuos involucrados 
en los procesos de invasión (Jaksic 1998, 
Ricciardi 2007, Westphal et al. 2008, Wilson 
et  al .  2009,  Hulme 2009).  Además,  las 
alteraciones provocadas por el hombre pueden 
incrementar la disponibilidad de recursos para 
las especies invasoras, o la vulnerabilidad de 
las comunidades por causa de la degradación 
del ambiente (Didham et al. 2007, Lockwood et 
al. 2007, Neill & Arim 2011). Las interacciones 
entre especies también pueden afectar los 
procesos de invasión mediante facilitación 
(Altieri et al. 2010) y degradación ambiental 
como consecuencia de invasiones previas 
(Simberloff & Von Holle 1999, Relva et al. 2009).

L a s  i n v a s i o n e s  b i o l ó g i c a s  s o n  u n 
componente central del cambio global, que al 
combinarse con los procesos de extinciones 
locales están generando homogenización de 
biotas a nivel global (D’Antonio et al. 2001, 
Pyke et al. 2008). Estos cambios en diversidad 
también implican cambios en la estructura 

y  funcionamiento de las  comunidades, 
relativamente menos estudiados. Considerando 
la identidad de las especies, las invasoras 
suelen presentar atributos biológicos diferentes 
al de las biotas nativas e incluso al de las 
especies nativas extintas (Mack et al. 2000). 
En este sentido, mientras la mayoría de las 
extinciones se darían entre especies de gran 
tamaño y niveles tróficos superiores, las 
invasiones tienden a involucrar a especies de 
niveles trófi cos inferiores (Byrnes et al. 2007). 
Esto produce un cambio en la estructura de las 
redes trófi cas, ampliando su base y reduciendo 
su cúspide (Byrnes et al. 2007). Estos cambios 
pueden verse magnifi cados o atenuados por 
la identidad de las especies involucradas. Así, 
los carnívoros invasores han mostrado tener 
efectos mayores sobre la comunidad de presas 
que las especies nativas (O´Dowd et al. 2003, 
Salo et al. 2007), mientras que los herbívoros 
podrían tener un efecto dispersor, por ejemplo 
con endozoocoria (Davis et al. 2010) e incluso 
controlar invasiones vegetales por efecto de 
antagonismo entre invasores (La Pierre et al. 
2010). Además, pueden generarse relaciones 
de tolerancia o resistencia entre plantas y 
herbívoros (Bailey & Schweitzer 2009), como 
también la sustitución de aquellas que son más 
palatables por otras menos preferidas (O’Reilly-
Wapstra & Cowan 2009).

Un gr upo en el que se ha repor tado 
este patrón de extinción de depredadores 
nativos y aumento en herbívoros invasores 
es el de los mamíferos. Estos representan 
un componente importante de la mayoría de 
las comunidades, determinando el flujo de 
nutrientes (Rooney et al. 2008, Hopcraft et al. 
2009), los patrones de depredación (Sinclair 
et al. 2003), la composición de la estructura 
vegetal (Croll et al. 2005) y el ambiente físico 
(Jones et al. 1994, Wright et al. 2002, Wallem et 
al. 2007). A nivel ecosistémico, la introducción 
de mamíferos puede afectar el funcionamiento 
de las redes tróficas, generando efectos en 
cascada en la composición y abundancia de 
especies de depredadores, herbívoros y plantas 
(Croll et al. 2005, Hopcraft et al. 2009) y los 
ciclos de nutrientes (Wardle et al. 2007). Es 
así que, los mamíferos herbívoros introducidos 
pueden actuar como dispersores de semillas, 
reducir la abundancia o eliminar especies 
nativas y facilitar o frenar nuevas invasiones 
(Nuñez et al. 2008, Davis et al. 2010). El 
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aumento de herbívoros exóticos puede también 
producir un aumento en la disponibilidad 
de presas y la ofer ta alimentaria para los 
depredadores nativos (Carlsson et al. 2009). 
En ciertos casos también se ha reportado que 
mamíferos introducidos pueden operar como 
especies ingenieras (Hastings et al. 2007), 
como sería el caso en de las modifi caciones de 
los sistemas hídricos causadas por el castor, 
Castor canadensis Kuhl, 1820 en el Sur de Chile 
y Argentina (Arismendi et al. 2008, Anderson 
et al. 2009), o la modifi cación de la fi sonomía 
del paisaje por el ganado vacuno, Bos taurus 
Linnaeus, 1758 (Naveh et al. 2001).

Sudamérica aparece como una región 
particular en cuanto a los mamíferos exóticos, 
contando con el 20 % de las introducciones 
a nivel mundial (Novillo & Ojeda, 2008). No 
obstante, el conocimiento del estado de estas 
invasiones es fragmentario, restringido a ciertos 
países (Jaksic & Yáñez 1983, Bonino & Soriguer 
2004, Guichón et al. 2005, Shepherd & Ditgen 
2005, Scheibler & Christoff 2007, Baldini et al. 
2008, Galetti et al 2009, Pérez Carusi et al. 2009, 
Rocha et al 2011) y escasamente representado 
en la bibliografía. De hecho, pocos países de la 
región tienen un inventario claro de las especies 
de mamíferos exóticos presentes y menos aún 
del estado de sus invasiones y de sus impactos. 
El estado de conocimiento es mayor para el 
cono sur de Sudamérica donde se reportan 
18 mamíferos introducidos para Argentina 
(Novillo & Ojeda 2008) y 15 para Chile (Jaksic 
1998) y donde existe información de los efectos 
de estas especies e incluso análisis del frente 
de dispersión y similitud entre las regiones 
patagónicas de ambos países (Jaksic et al. 2002). 
Es fundamental ampliar estos estudios a otros 
países y evaluar los impactos en la estructura 
de las comunidades de las especies exóticas y 
sus interacciones con la fauna nativa, así como 
el estatus actual o potencial de sus poblaciones 
(Iriarte et al. 2005, Quiroz et al. 2009). 

Este trabajo recopila la  información 
disponible sobre los mamíferos exóticos 
presentes en Uruguay. En base a esta evidencia 
se generan hipótesis sobre la idoneidad 
ambiental de estas especies a lo largo del 
territorio y por último se emplea un enfoque 
novedoso para  estudiar  las  invasiones 
biológicas y su efecto estimando la magnitud 
de los cambios en la estructura trófi ca debidos 

a los procesos de extinción e invasión que están 
teniendo lugar en la región.

MÉTODOS

Especies consideradas

Se recopilaron datos de las especies de mamíferos 
exóticos que presentan poblaciones en estado silvestre 
en el país y sus principales atributos biológicos. Los 
datos de distribución nacional, hábitos tróficos y 
atributos biológicos, se obtuvieron de reportes de 
ocurrencia de especies exóticas, listados de fauna y 
guías de campo nacionales (Figueira 1894, Sanborn 
1929, Tálice 1969, Vaz Ferreira 1969, Ximénez et al. 
1972, Del Pino 1988, González 2001, Achaval et al. 
2007), datos de las colecciones zoológicas del Museo 
de Historia Natural (MNHN) y de la Colección de 
Zoología de Vertebrados de Facultad de Ciencias 
(ZVCM). Para obtener datos de distribución global, se 
realizaron búsquedas en bases de datos internacionales 
de libre acceso (Museum de Oklahoma, GBIF (Global 
Biodiversity Information Facility); GISD (Global Invasive 
Species Database, IUCN/SSC), IABIN (Inter-American 
Biodiversity Information Network)) y en fuentes de 
bibliografía gris o de divulgación e informes técnicos 
(Loudon & Curlewis 1988, Raman 1997, Schmitt et al. 
1997, Ramakrishnan et al. 1999, Alvarez-Romero et al. 
2008, Novillo & Ojeda 2008). A partir de la información 
obtenida, se reconstruyó, para cada especie exótica, 
la historia de invasión, las vías de ingreso, los efectos 
ecológicos, su manejo por las autoridades nacionales 
(i.e. requerimientos de permiso de caza Decreto 
164/96) y el estado de conservación de sus poblaciones 
en la distribución original (IUCN 2010). Debido a la 
escasa información existente, para algunas especies la 
reconstrucción es fragmentaria o incompleta.

A partir de los registros obtenidos en bibliografía 
y colecciones, se confeccionó una base de registros 
independientes georreferenciados para cada especie. 
Únicamente se consideraron especies con poblaciones 
establecidas, persistiendo en estado silvestre sin ayuda 
directa del hombre. Nótese que la modelación de nicho 
requiere asociar confiablemente las ocurrencias con 
el ambiente. Esto excluye animales domésticos como 
perros, gatos y ganado. 

Modelación de idoneidad climática

Los métodos de modelación de distribución de especies 
se han convertido en una popular herramienta en 
ecología y conservación (Franklin 2010). Estos métodos 
permiten estimar el rango final de distribución y 
evaluar la vulnerabilidad para el establecimiento de 
especies invasoras (Peterson & Robins 2003, Ficetola 
et al. 2007). A partir de la base de datos de ocurrencias 
obtenida, se realizó la modelación de idoneidad climática 
para los mamíferos exóticos, generándose mapas de 
distribución potencial para Uruguay, en base al criterio 
de máxima entropía, Maxent (ver Phillips et al. 20041, 

1 PHILLIPS SJ, M DUDIK & RE SCHAPIRE (2004) A 
maximum entropy approach to species distribution 
modeling. Proceedings of the 21st International 
Conference on Machine Learning, Julio 2004, ACM 
Press, New York :655–66
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Phillips & Dudik 2008, Elith & Leathwick 2009). Este 
método presenta la ventaja de utilizar solamente datos 
de presencia y ha demostrado ser superior a otras 
alternativas bajo un amplio rango de circunstancias 
(Phillips et al. 2006, Elith & Graham 2009, Franklin 2010, 
Mateo et al. 2011).

Para generar los mapas de distribución potencial, los 
puntos de presencia de las especies fueron recolectados 
de las fuentes antes mencionadas, descartándose 
registros de ubicaciones replicadas. Cuando las 
coordenadas explícitas no estaban incluidas y el número 
total de registros era inferior a 30 se utilizaron las 
coordenadas aproximadas, en base a las localidades 
reportadas. Esta aproximación ha mostrado tener poca 
influencia en el resultado final de Maxent (Graham 
et al. 2008, Fernández et al. 2009). Los datos de las 
variables ambientales se obtuvieron de las capas 
ambientales ‘bioclim’ del sitio web WorldClim (Hijmans 
et al. 2005), con resolución de 30 segundos de arco 
(~1 km2 por celda). Los datos de pseudo-ausencias 
necesarios para correr el algoritmo Maxent fueron 
obtenidos de estas capas a través de la generación de 
números aleatorios, utilizando el SIG software GRASS 
(Grass Development Team 2008 http://grass.osgeo.
org). Aparte de descartar puntos ubicados en océanos u 
otros cuerpos de agua, no se aplicó ninguna restricción 
a las pseudo-ausencias, obteniéndose un total de 2901 
muestras. Con esta metodología se estimó el mapa de 
idoneidad ambiental para cada una de las especies de 
mamíferos consideradas. Los mapas obtenidos para cada 
especie fueron superpuestos utilizando el programa QGis 
(http://www.qgis.org) para determinar las regiones 
del Uruguay más propicias para el establecimiento de 
mamíferos exóticos. No se estimó la idoneidad climática 
para la vizcacha (Lagostomus maximus Desmarest, 1817) 
y el conejo (Oryctolagus cuniculus Linnaeus, 1758), ya 
que la primera fue introducida y erradicada a comienzos 
del siglo XX y el segundo no cuenta con poblaciones en 
estado silvestre fuera de las Islas costeras (Tálice 1969, 
Vaz Ferreira 1969, Del Pino 1988).

Cambios en estructura trófi ca

Siguiendo a Byrnes et al (2007) se estimó el cambio en 
riqueza de especies para los distintos grupos trófi cos, 
herbívoros, omnívoros, insectívoros y carnívoros, de 
acuerdo a la información disponible. Para el análisis se 
registraron las especies extintas en tiempos históricos 
y las consideradas en peligro actualmente (González 
2001, Achaval et al. 2007) para cada uno de los grupos 
trófi cos. Se consideraron dos escenarios de cambio en 
la estructura trófi ca de la biota de mamíferos. Primero, 
estimando el cambio en diversidad en cada grupo 
trófi co al incluir las especies introducidas y sustraer 
aquellas ya extintas. En segundo lugar, se consideró la 
eventual desaparición de las especies con algún grado de 
amenaza de conservación, aumentando así el número de 
sustracciones (González 2001, IUCN 2010). 

Los cambios en biomasa por grupo trófico se 
estimaron en base a alometrías de densidad-tamaño 
corporal (Damuth 1981, Carbone & Gittleman 2002, 
Carbone et al. 2007). A partir de estas relaciones se 
estimó el cambio esperado en densidad en base a los 
tamaños corporales de las especies incorporadas y 
perdidas del pool regional (Damuth 1981, Carbone 
& Gittleman 2002, Carbone et al. 2007). La densidad 
estimada de cada especie (N) se multiplicó por su 
tamaño corporal (M), obteniendo la biomasa poblacional: 

 
Densidad (N)=aMb 

Biomasa = N × Masa corporal (M)= aMb × M = aMb+1

La biomasa de cada grupo trófi co se estimó sumando 
la biomasa estimada para cada una de las especies que lo 
componen:

Biomasa grupo = aM1
b+1+···+aMn

b+1 = a[M1
b+1+···+Mn

b+1]

Finalmente, el cambio en biomasa se estimó como la 
relación entre la biomasa estimada para la fauna actual 
en relación a la biomasa estimada para la fauna original 
sin extinción ni incorporación de especies:

Algunos puntos de esta relación deben ser 
resaltados. En primer lugar la estimación del cambio 
en biomasa por grupo trófi co es sensible al exponente 
alométrico pero no al intercepto. Esto es particularmente 
importante dado que el  exponente se conoce 
aceptablemente bien, pero el intercepto es sensible al 
sistema de estudio (Brown et al. 2004, Marquet et al. 
2004). Así mismo,  la estimación del cambio en biomasa 
es ahora independiente al área, dado que los cambios en 
área afectan proporcionalmente a todas las densidades 
afectando sólo al intercepto de la relación.

RESULTADOS

Mamíferos exóticos en Uruguay

A par tir de la información recabada, 
se obtuvo la lista de mamíferos invasores 
para Uruguay, incluyendo sus principales 
atributos biológicos, los datos existentes 
sobre el proceso de invasión y su estatus legal 
(Tabla 1). Al menos 13 especies de mamíferos 
exóticos han sido introducidas o podrían 
arribar inminentemente al Uruguay, de las 
cuales tres no tienen actualmente poblaciones 
en estado silvestre. Una de estas especies, 
la vizcacha (L. maximus), fue introducida 
y ya erradicada, y dos de ellas, la ardilla de 
vientre rojo (Callosciurus erythraeus Pallas, 
1779) y el visón americano (Neovison vison 
Schreber, 1777) presentan potencial de ingresar 
al país por cercanía o por introducirse con 
fi nes productivos. Si bien la mayor parte de 
las especies fueron introducidas antes de la 
primer mitad del siglo XX, para caza y como 
“hitchhikers”, existen algunas introducciones 
recientes con fi nalidad productiva (N. vison). 
Las especies introducidas presentan atributos 
ecológicos, tamaños corporales y vías de 
introducción diversas, así como categorías de 
manejo diferentes por parte de las autoridades 
nacionales (Tabla 1). 

(M1
b+···+MS.nativas

b)
Cambio =( ( (( ( (actuales

nativas
= =

a(M1
b+···+MS.actuales

b)
a(M1

b+···+MS.nativas
b) (M1

b+···+MS.actuales
b)
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Fig. 1: (A-K) Mapa de idoneidad climática para las especies exóticas actual o potencialmente presentes en el 
Uruguay. Las predicciones son esencialmente congruentes con los procesos de invasión, estimándose baja ido-
neidad para aquellas especies con baja dispersión desde su introducción y alta idoneidad para las especies ya 
presentes en todo el territorio. Se destaca la predicción de alta variabilidad en la idoneidad para especies como 
el jabalí (Sus scrofa). (L) Mapa de idoneidad acumulado para todas las especies evaluadas. Se destacan dos regio-
nes al sur del país especialmente propicias para el establecimiento de especies exóticas.

(A-K) Maps of environmental suitability for non-indigenous species actual or potentially present in Uruguay. Predictions are 
essentially congruent with the observed processes of species invasions, with low suitability in those cases with restricted dis-
persion and high suitability for species actually present in most of the country. It should be highlighted the prediction of high 
environmental suitability for some species as the feral hog (Sus scrofa). (L) Cummulative suitability map for all species tested. It 
highlights two regions south of the country especially favorable for the establishment of alien species.
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En general,  las especies presentaron 
pa t r ones  de  idone idad  de  háb i ta t  no 
homogéneos, implicando la existencia de 
regiones del Uruguay en donde la posibilidad 
de establecimiento de especies exóticas 
es considerablemente mayor (Fig. 1). A 
continuación se presentan las historias 
de invasión, los repor tes disponibles y las 
estimaciones obtenidas por Maxent para este 
conjunto de especies.

Ratas y ratón del viejo mundo (Rattus rattus Lin-
naeus, 1758, R. norvergicus Berkenhout, 1769, 
Mus musculus Linnaeus, 1758)

Si bien se desconoce la fecha de ingreso al 
país de estas especies, las primeras listas de 
especies del fi nales del 1800 para el Uruguay, 
ya las incluyen (Arechavaleta 1882, Aplin 
1894, Figueira 1894, Araújo 1900, Sanborn 
1929, Devincenzi 1935). Son particularmente 
comunes en ambientes urbanos y periurbanos 
en todo el territorio (González 2001, Achaval 
et al. 2007), incluyendo las islas oceánicas (Vaz 
Ferreira 1950, Ximénez & Langguth 2008). 
Congruentemente, las estimaciones realizadas 
por Maxent sugieren una probabilidad de éxito 
relativamente homogéneo para todo el país 
(Figs. 1A, 1B y 1C). No se conoce mucho de sus 
interacciones trófi cas con la fauna nativa. Las 
tres especies son depredadas por la lechuza de 
campanario (Tyto alba Scopoli, 1769), siendo M. 
musculus uno de los ítems más importantes para 
estas aves en ambientes urbanos (Claramunt 
& González 19992). Estos roedores resultan 
de interés por los perjuicios económicos que 
producen y por su relación con la salud humana, 
son reservorios de varios patógenos incluyendo 
el causante de la leptospirosis (Zamora & 
Riedemann 1999, Conti Díaz 2001).

Liebre europea (Lepus europaeus Pallas, 1778)

Esta especie tiene una amplia distribución en 
la región Sur de Sudamérica, encontrándose en 

2 CLARAMUNT S & EM GONZÁLEZ (1999) 
Mamíferos y aves depredados por Tyto alba (Aves: 
Strigiformes) en zonas urbanas y r urales de 
Montevideo. Actas de las V Jornadas de Zoología 
del Uruguay y I Encuentro Nacional de Entomología 
Médica y Veterinaria, Noviembre 1999, Montevideo, 
Uruguay. Boletín de la Sociedad Zoológica del 
Uruguay (2ª Epoca) 11 : 14.

expansión hacia el norte (Grigera & Rapoport 
1983, de la Sancha et al. 2009). En Uruguay se 
distribuye en todo el territorio, apareciendo 
citada en las primeras listas de fauna (Sanborn 
1929, Devincenzi 1935, Palerm 1950, Legrand 
1959, Tálice 1969, Vaz Ferreira 1969, Del Pino 
1988, González 2001, Achaval et al. 2007), lo 
que se condice con el análisis de idoneidad 
de hábitat (Fig. 1D). Sin haber sido evaluado 
su efecto, se considera como plaga para la 
agricultura (Sanborn 1929, Del Pino 1988). 
La liebre es además utilizada como especie 
cinegética y de explotación industrial. La 
legislación actual no requiere la autorización 
gubernamental para su caza (MGAP Decreto 
161/003). Se ha conformado con L. europeus 
la industria exportadora de carne de caza más 
importante del país desde principios de los 90’ y 
se realiza también exportación de especímenes 
vivos para cotos de caza (INAC 2010). Uruguay 
expor tó aproximadamente 200.000 liebres 
por año (Rovere & Uriarte 2003) durante un 
período en el cual el mercado europeo para esta 
especie se encontraba en crecimiento (Silva 
2007). Si se consideran las pérdidas industriales 
por descar te de especímenes, los miles de 
ejemplares colectados vivos para exportación 
y por caza depor tiva, el total de liebres 
extraídas anualmente podría superar los 250.000 
individuos (INAC 2010, Rovere & Uriarte 2003). 

Jabalí (Sus scrofa Linnaeus, 1758)

Aunque el  jabal í  fue introducido en el 
Departamento de Colonia en la década de 1920, 
existen indicios que indican que anteriormente 
ya existían en Ur uguay poblaciones de 
cerdos salvajes (Araújo 1900), con los que se 
reprodujeron (Herrero & Fernández De Luco 
2003). Esta especie se encuentra aún en estado 
de expansión, ocurriendo periódicamente 
nuevos registros (Vaz Ferreira 1969, Del 
Pino 1988, Herrero & Fernández De Luco 
2003, Lombardi et al. 2007). Se han estimado 
densidades entre 0.33 y 1.17 individuos km-2 
(Lombardi et al. 2007). El jabalí presenta 
una buena idoneidad de hábitat, aunque con 
variaciones a lo largo del territorio (Fig. 1E). Se 
alimenta de plantas, raíces, carroña y larvas de 
insectos (Herrero & Fernández De Luco 2003, 
Skewes et al. 2007, Sanguinetti & Kitzberger 
2010). Esta especie ha llamado la atención 
de las autoridades nacionales debido a sus 
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efectos directos sobre actividades productivas, 
destruyendo plantaciones e incluso depredando 
sobre las majadas, especialmente de corderos 
recién nacidos (Vaz Ferreira 1969, Del Pino 
1988, Herrero et al. 2006, Vaz Ferreira 1969). 
Además, ha sido identificada recientemente 
como vector de Mycobacterium tuberculosis 
Koch (Naranjo et al. 2008) y es considerada 
un importante vector de aftosa (e.g., Pech & 
McIlroy 1990, Dexter 2003). Se ha propuesto 
que pudo afectar negativamente a especies 
nativas por depredación, como las poblaciones 
silvestres del venado de campo Ozotoceros 
bezoarticus Linnaeus, 1758 (Pérez Carusi et al. 
2009) y carpinchos Hydrochoerus hydrochaeris 
Linnaeus, 1766 (Lombardi et al. 2007). El 
jabalí es objeto de caza deportiva (Ojasti 1993), 
desarrollándose incluso jornadas de promoción 
y competencias de caza de la especie, aunque 
esta no es considerada una medida de manejo 
efectiva para controlar esta invasión (Herrero 
& Fernández De Luco 2003). Las zonas de caza 
abarcan principalmente serranías, humedales y 
bosques galería (Lombardi et al. 2007).

Vizcacha (Lagostomus maximus Desmarest, 
1817) 

Esta especie fue traída desde Argentina e 
introducida en Artigas, al Norte de Uruguay, en 
1889, calculándose que en 1920 existían unos 
dos mil especímenes silvestres (Vaz Ferreira 
1969). A raíz del daño que ocasionaban, fueron 
fuertemente perseguidas y erradicadas en 1922, 
no volviendo a registrarse ejemplares (Tálice 
1969, Vaz Ferreira 1969).

Conejo europeo (Oryctolagus cuniculus Lin-
naeus, 1758)

El conejo europeo fue introducido dando lugar 
a poblaciones silvestres en las islas oceánicas y 
del Río de la Plata. Si bien fueron introducidos 
individuos en el continente en repetidas 
ocasiones, a diferencia de lo que estaría 
sucediendo en Argentina y Chile aparentemente 
no se habrían logrado poblaciones exitosas (Vaz 
Ferreira 1969, Jaksic & Soriguer 1981, Jaksic 
1986, Bonino & Gader 1987, Bonino & Soriguer 
2004). En la Isla Verde, la isla oceánica más al 
este del país, los conejos fueron introducidos en 
1907 y alcanzaron altas densidades en la década 
del 30´, produciendo un efecto impor tante 

sobre la comunidad vegetal nativa (Ximénez 
& Langguth 2008). La situación es similar en 
la Isla del Marco, donde fueron abundantes 
hasta los 60’ y luego desaparecieron (Ximénez 
& Langguth 2008). En la actualidad, la especie 
se presume extinguida en las islas donde fuera 
introducida (Vaz Ferreira 1956, Arechavaleta 
1882, Ximénez & Langguth 2002, Ximénez & 
Langguth 2008), aunque esto podría deberse 
a que sus poblaciones presentan fuer tes 
fluctuaciones de abundancia llevándolas en 
ciertos períodos a números que podrían causar 
su extinción (Ximénez & Langguth 2002). 
Esta especie se alimenta de pasturas nativas 
y también consume los cactus introducidos 
Opuntia aurantiaca Lindley, 1833 (Ximénez & 
Langguth 2002) y es depredado por Tyto alba 
(Claramunt & González 1999, op. cit.). Los 
especímenes silvestres pueden ser reservorio 
de patologías, como el virus de la mixomatosis, 
que afectan a la cría comercial de conejos 
(Aparicio et al. 2006). 

Ciervo Axis (Axis axis Erxleben, 1777)

El ciervo Axis fue introducido a comienzos 
del siglo XX en el Departamento de Colonia 
con fines cinegéticos (González 1979, Del 
Pino 1988, González & Seal 1997) y luego una 
población fue trasladada al Departamento de 
Rocha (González & Seal 1997). Actualmente, 
se ha expandido a gran parte del país (Del Pino 
1988, González 1979), lo que es congruente 
con su idoneidad de hábitat (Fig. 1F). En 
el Parque Anchorena en Colonia, localidad 
donde fuera originalmente introducido, afecta 
las plantaciones de árboles ornamentales 
(González & Seal 1997) pero no existe 
información sobre su impacto en comunidades 
nativas. El Axis es objeto de caza deportiva 
(Ojasti 1993) siendo necesario contar con 
autorización para realizarla (MGAP Decreto 
164/96). La especie está relacionada al 
ciclo del parásito Echinococcus granulosus 
(González 1989) y al igual que la mayoría de los 
artiodáctilos, con la fi ebre aftosa (Thomson et 
al. 2003).

Gamo (Dama dama Linnaeus, 1758)

La especie fue introducida en el Departamento 
de Florida y aparentemente no habría sido tan 
exitoso, ya que se encontraría restringido a 
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un área pequeña del centro del país (González 
1979, González 2001, Achaval et al. 2007). Este 
patrón es congruente con la estimación de 
idoneidad de hábitat (Fig. 1G). Es utilizada para 
caza deportiva (Ojasti 1993) pero es necesaria 
autorización para realizarla (MGAP Decreto 
164/96). El gamo es también vector de la fi ebre 
aftosa (Thomson et al. 2003). 

Cabra doméstica (Capra hircus Linnaeus, 1758)

Las poblaciones naturalizadas de la cabra 
domést ica  se  han  es tab lec ido  en  los 
Departamentos de Lavalleja (Achaval et al. 
2007) y Maldonado (RPG 2006 obs. pers). 
Hasta el momento no existen estudios sobre 
el potencial impacto e interacciones de la 
especie en las comunidades nativas. El análisis 
de idoneidad de hábitat sugiere un potencial 
para su difusión desde ubicaciones actuales 
(Fig. 1H). Esta especie también es un posible 
reservorio de fiebre aftosa (Thomson et al. 
2003).

Búfalo acuático (Bubalus bubalis Linnaeus, 
1758)

El búfalo acuático fue introducido hace 
aproximadamente veinte años en el nor te 
del país. Las poblaciones naturalizadas están 
presentes en Artigas y Rivera (González 2001, 
Achaval et al. 2007). Sin embargo, se desconoce 
el estado de estas poblaciones y se estima una 
baja idoneidad de hábitat (Fig. 1I).

Visón americano (Neovison vison Schreber, 
1777)

El visón americano,  N.  vison ,  ha sido 
introducido con fi nes productivos en Uruguay 
(DEC. Nº 828/008). Aunque no existen 
poblaciones silvestres, trabajos de cría piloto, 
realizados al Sur del país, identifi caron que la 
especie encuentra condiciones ambientales 
adecuadas para desarrollarse como animal 
peletero de granja (Otero et al. 2006). Este 
tipo de experiencias han dado lugar a focos 
de invasión con especies como la rana toro, 
Lithobates catesbeianus Shaw, 1802 (Laufer et al. 
2009) y la carpa Cyprinus carpio Linnaeus, 1758 
(Ares et al. 1991). Notablemente, la estimación 
de idoneidad sugiere que la especie podría 

establecerse y dispersarse por la mayor parte 
del territorio (Fig. 1J). 

Ardilla vientre rojo (Callosciurus erythraeus 
Pallas, 1779)

La estimación de idoneidad de hábitat para 
C. er ythraeus ,  la ardilla de vientre rojo, 
es notablemente baja con un par de sitios 
con relat ivamente al ta  probabi l idad de 
establecimiento (Fig. 1K). No obstante, la 
situación en la zona de Luján, Provincia de 
Buenos Aires, Argentina, donde la especie 
ha sido introducida y se expande con éxito 
(Guichón et al. 2005), sugiere cautela sobre 
el eventual riesgo de establecimiento de esta 
ardilla en el Uruguay. 

Considerando la superposición de las 
capas de distribución potencial, encontramos 
que los mamíferos exóticos considerados 
presentaron patrones de idoneidad de hábitat 
no homogéneos, implicando la existencia de 
regiones del Uruguay en donde la posibilidad 
de su establecimiento es considerablemente 
mayor. Específi camente, en el Sur del país se 
identificaron dos regiones con condiciones 
excepcionalmente altas para la radicación 
de especies exóticas en los Departamentos 
costeros de Colonia y Maldonado (Fig. 1L).

Cambios en la estructura trófi ca de la biota 

Los patrones de extinción e introducción de 
especies no fueron homogéneos entre grupos 
tróficos en Ur uguay (Fig. 2), siendo los 
grandes carnívoros, los más afectados. Desde 
la llegada de los colonizadores europeos, se han 
extinguido en el territorio uruguayo: el ciervo 
de los pantanos (Blastocerus dichotomus Illiger, 
1815), el Jaguar (Panthera onca Linnaeus, 
1758), el lobo grande de río (Pteronura 
brasiliensis Gmelin, 1788), el oso hormiguero 
grande (Myrmecophaga tridactyla Linnaeus, 
1758) y el pecarí (Pecari tajacu Linnaeus, 
1758). Por otra parte, el puma (Puma concolor 
Linnaeus, 1771) y el ocelote (Leopardus pardalis 
Schinz, 1821) cuentan con registros escasos 
y puntuales en los últimos años por lo que los 
consideramos extinguidos para este análisis. 
En este panorama, los carnívoros han perdido 
un 40 % de las especies nativas (Fig. 2A) y 
teniendo en cuenta las especies con algún 
grado de amenaza podrían perder hasta un 
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80 % (Fig. 2B). Los insectívoros han perdido 
un 9 % de especies, que podría llegar al 45 %. 
Por su parte, los omnívoros, serían los menos 
afectados en pérdida de especies pues el 
número de invasores es igual al número de 
especies que podrían llegar a perderse, y los 
herbívoros, en una situación similar, podrían 
llegar a perder un 5 % de las especies nativas 
pre-colonia. Tomando en cuenta introducciones 

y extinciones, los carnívoros e insectívoros 
sólo perdieron especies, mientras que los 
omnívoros y herbívoros en conjunto presentan 
un saldo neto de ganancia de especies ( = 7.9; P 
< 0.005). Así mismo, se detectaron diferencias 
significativas en el tamaño corporal de las 
especies que componen la biota de mamíferos 
nativos e introducidos en el Uruguay (F1,38 = 
4.87 P = 0.033). En este sentido, los mamíferos 

Fig. 2: Cambios en la estructura trófi ca en la biota de mamíferos del Uruguay debido a procesos de extinción e 
invasión; (A) cambios en el número de especies debido a las extinciones e invasiones ya ocurridas; (B) cambios 
esperados, en el número de especies, asumiendo la extinción de las especies amenazadas; (C) cambios espera-
dos en la biomasa de los distintos grupos trófi cos. 

Changes in trophic structure of mammalian biota as consequence of the ongoing processes of species introduction and extinc-
tions; (A) changes in species number due to extinctions and invasions which have already occurred; (B) expected changes in 
species number assuming the extinction of endangered species; (C) Expected changes in estimated biomasses for different 
trophic groups.
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habrían perdido un 39 % de representación 
de su biomasa y los insectívoros un 15 %. Por 
su parte los omnívoros y herbívoros habrían 
aumentado sustancialmente sus biomasas 
en 11 % y 27 % respectivamente (Fig. 2C). 
Específicamente, los herbívoros invasores 
presentan mayor tamaño corporal que las 
especies nativas (F1,22 = 12.3 P = 0.002). Por su 
parte las especies extintas son las de mayor 
tamaño en todos los grupos trófi cos.

DISCUSIÓN

A pesar del pequeño tamaño de Uruguay, existe 
gran variabilidad geográfi ca en la idoneidad de 
hábitat para las especies de mamíferos exóticos. 
Esto es congruente con la existencia de una 
importante diversidad climática y de biomas en 
esta restringida región del continente (González 
& Martinez-Lanfranco 2010). Dependiendo de 
la especie y el sitio de introducción, podrían 
darse escenarios variados en el eventual éxito 
y desarrollo de los procesos de invasión (Arim 
et al. 2006). En este sentido, la identifi cación 
de regiones de alto riesgo podría ser base para 
criterios de manejo. Los patrones geográfi cos 
en distintos grupos taxonómicos suelen estar 
correlacionados (Toranza & Arim 2010), por lo 
que el patrón aquí reportado para mamíferos 
podría ser congruente con el eventual riesgo 
de establecimiento de especies exóticas de 
otros gr upos taxonómicos. Las áreas de 
Maldonado y Colonia con alta idoneidad 
para el establecimiento de especies exóticas 
son también áreas con un importante efecto 
de alteración antrópica por la expansión 
urbanística, productiva y turística de la zona 
costera (Menafra et al. 2006). Este contexto 
genera una mayor probabilidad de vías y 
de frecuencia de ingreso de organismos 
exóticos (Lockwood et al. 2007). El éxito de las 
invasiones suele estar asociado al número de 
introducciones realizadas y a la idoneidad de 
las condiciones locales (Lockwood et al. 2007). 
Por tanto, el escenario en estos Departamentos 
sería de par ticular vulnerabil idad a los 
procesos de llegada, establecimiento y eventual 
dispersión de especies exóticas.

Las especies invasoras en Uruguay tienen 
diferentes atributos ecológicos que las nativas, 
impactando en la composición de la biota de 
mamíferos (Mack et al. 2000). Este cambio 
podría afectar seriamente a la estr uctura 

y funcionamiento de los ecosistemas. La 
riqueza específica, biomasa y distribución 
d e  t a m a ñ o s  c o r p o r a l e s  e s t á n  s i e n d o 
impactadas por los procesos de introducción 
y extinción de especies (Fig. 2). En este 
proceso se están extirpando especies de las 
posiciones trófi cas superiores, lo que implica 
una pérdida de diversidad y biomasa de las 
comunidades nativas, quedando mayormente 
organismos depredadores de menor tamaño. 
Contrariamente, la base de las redes trófi cas 
podría estar aumentando en biomasa, riqueza e 
incluso en tamaño corporal por la introducción 
de mamíferos exóticos. Patrones de cambio 
similares ya han sido repor tados para 
sistemas intermareales, pero no en sistemas 
terrestres (Byrnes et al. 2007). Este proceso 
es probablemente compartido por otros países 
de la región como Argentina (Novillo & Ojeda 
2008) y Chile (Jaksic 1998, Jaksic et al. 2002), 
estableciéndose herbívoros de tamaño mayor 
y carnívoros de menor porte que las especies 
nativas. Estas tendencias son congruentes 
con la hipótesis de “dos caras de una moneda” 
según la cual los atributos de las especies 
invasoras son contrarios a los que presentan 
las especies en peligro o extintas (Jeschke & 
Strayer 1998). No obstante, la invasión exitosa 
por especies de gran tamaño (e.g. Sus scrofa, 
Axis axis) es contraria a la visión de que éstas 
son particularmente sensibles a los procesos 
de cambio ambiental (Pimm 1991, Marquet 
& Taper 1998, Burness et al. 2001), aunque 
si sería el caso en los carnívoros. En este 
sentido, debe considerarse que la disminución 
de grandes especies y principalmente en altas 
posiciones trófi cas, suele asociarse a efectos 
humanos indirectos de deterioro ambiental. 
En el caso de Uruguay el componente humano 
directo, a través de la caza e introducción 
intencional de especies, probablemente ha 
jugado un papel central. Grandes herbívoros 
y omnívoros fueron activamente introducidos 
con fi nes de caza deportiva, mientras que los 
carnívoros de gran porte fueron activamente 
diezmados (Pereira-Garbero & Sappa, en 
prensa). En consecuencia, los cambios en 
grupos trófi cos en la biota de mamíferos de 
Uruguay probablemente representan acciones 
humanas directas y no una respuesta a cambios 
en los ecosistemas.

A las acciones directas del hombre puede 
sumarse un contexto ecológico favorable 
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a  g r a n d e s  h e r b í v o r o s  y  o m n í v o r o s , 
experimentando un escenario par ticular de 
baja depredación y competencia. La acción 
directa del hombre eliminó a los mamíferos 
depredadores de gran tamaño, no solo en los 
pasados siglos (Pereira-Garbero & Sappa, en 
prensa) sino con su llegada a América hace 
milenios (Wroe et al. 2006). También debido 
a la acción del hombre u otros procesos 
(L yons et al. 2004) hace aproximadamente 
10 mil años se extinguió una excepcional 
diversidad de megafauna (Barnosky et al. 
2004) mayoritariamente herbívora, con algunos 
representantes omnívoros (Fariña et al . 
1998). Así mismo, los cérvidos nativos fueron 
diezmados a gran escala en los primeros 
siglos de colonización del nuevo mundo (de 
Varnhagen, 1839). De esta forma, podría 
relacionarse el éxito relativo de los mamíferos 
invasores,  en su mayoría herbívoros y 
omnívoros, con la extinción y disminución de 
sus eventuales depredadores y competidores.

Los cambios a escala de la biota de 
mamíferos para todo el país pueden sobre o 
subestimar el impacto de estos procesos en 
las comunidades locales. Es esperable que la 
extinción de carnívoros mayores a 15 kg, haya 
impactado en la mayoría de las comunidades 
locales, ya que el tamaño corporal de los 
depredadores, determina muy baja mortalidad 
por depredación en ciertos rangos de tamaño 
de presas (Sinclair et al. 2003). Estos carnívoros 
tienen gran capacidad de movimiento, consumen 
en diversas redes locales para satisfacer sus 
elevadas demandas energéticas y presentan 
amplia diversidad trófi ca (McCann et al. 2005, 
Arim et al. 2010). Congruentemente, los pocos 
casos de reintroducción de carnívoros de tamaño 
intermedio han demostrado afectar varios 
ecosistemas y no solo los directamente afectados 
por depredación (Croll et al. 2005, Kurle et al. 
2008). De forma similar, la remoción de grandes 
herbívoros ha demostrado afectar distintos tipos 
de comunidades, cambiando su diversidad y 
funcionamiento (Hopcraft et al. 2009). 

Es esperable que la extinción de la 
megafauna, hace pocos miles de años, haya 
afectado a gran parte del territorio. La reciente 
introducción de herbívoros de gran tamaño, 
como el ganado vacuno, equinos, suinos 
y ovinos, aunque mucho menores que la 
megafauna extinta, habría incrementado la 
riqueza de este grupo en algunas zonas. Por 

otra parte, la distribución real de la mayoría 
de las especies introducidas es desconocida, 
no pudiéndose calibrar el impacto de estos 
procesos en las comunidades locales. No 
obstante, la estimación del impacto de las 
introducciones en general requiere, por un 
lado, de la realización de estudios de campo 
a escalas espaciales mucho más reducidas, 
y por otro, de la integración de datos del 
proceso de invasión y extinción a nivel regional. 
Las hipótesis de idoneidad ambiental aquí 
propuestas podrían ser un punto de partida para 
evaluar el establecimiento y avance de especies 
exóticas en el territorio, su variabilidad en 
abundancia y el impacto en las comunidades 
locales.

Frecuentemente la introducción de especies 
exóticas es sustentada por enunciados con poco 
o ningún respaldo científi co. Las condiciones 
ambientales supuestamente adversas, la 
ausencia de especies similares, disponibilidad 
de nichos vacíos, la imposibilidad de escapes o 
reproducción en vida libre, han sido esgrimidas 
para permitir el ingreso de especies exóticas. 
El principal problema de estas consideraciones 
es que no se desprenden de estudios 
adecuadamente sustentados en experimentos, 
análisis comparativos o las herramientas y 
marcos teóricos disponibles. La estimación de 
idoneidad ambiental para el visón americano 
discrepa fuertemente con la supuesta ausencia 
de condiciones para su establecimiento. Por 
ser un carnívoro agresivo, esta especie sería 
una amenaza mayor para la biodiversidad de 
micromamíferos, reptiles e inver tebrados 
(Ahola et al. 2006). La suposición de “hábitat 
no apto”, fue también utilizada en Uruguay 
para la introducción de rana toro (Lithobates 
catesbeianus). Esta especie también muestra 
zonas de alta idoneidad climática, donde se 
han reportado recientemente tres poblaciones 
silvestres (Laufer et al. 2008, Laufer et al. 2009). 
La decisión de introducción de especies con 
fines productivos, ornamentales, de caza o 
mascotas debería basarse en un balance bien 
sustentado en los eventuales costos y benefi cios 
de las iniciativas. Es imperioso complementar 
los apor tes aquí introducidos con estudios 
experimentales y de campo, para contar con un 
marco de referencia para el desarrollo de estas 
políticas.

El establecimiento de especies exóticas 
es un proceso que está ocurriendo a escala 
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global  invo lucrando todos  los  gr upos 
taxonómicos (Jaksic et al. 2002, Ricciardi 2007). 
Un porcentaje importante de los mamíferos 
exóticos se han establecido en Sudamérica 
(Novillo & Ojeda 2008) y cinco de las 14 
especies de mamíferos catalogadas como las 
más dañinas, se encuentran actualmente en 
Uruguay (Lowe et al. 2004). Es fundamental 
en este contexto avanzar en la comprensión 
de la historia natural de las especies exóticas 
presentes en la región y en sus potenciales 
impactos en las comunidades nativas. En este 
sentido resulta prioritario conocer la posibilidad 
de avance de las diferentes especies a nivel 
regional. El presente trabajo intentó avanzar 
en esta línea catalogando a las especies 
introducidas en Ur uguay, presentando su 
estado actual de establecimiento, atributos 
biológicos y estimando la idoneidad ambiental 
para cada una de ellas. Debe destacarse que 
si bien sólo se utilizaron variables climáticas 
en la estimación de estas idoneidades, estas 
suelen estar correlacionadas con otras variables 
ambientales que potencialmente afectan la 
distribución de las especies (Elith & Leathwick 
2009). Así mismo, hemos puesto el foco en la 
importancia de considerar simultáneamente 
los procesos de incorporación y extinción 
de especies, los cuales pueden o no estar 
mutuamente relacionados (Jeschke & Strayer 
2008), pero son y han sido los determinantes de 
la composición de biotas en todo el planeta.

En las últimas décadas, en varios países 
se ha establecido una perspectiva proactiva 
hacia las especies invasoras (Shine et al. 2000), 
implementándose estrategias para reducir el 
riesgo de establecimiento de especies exóticas 
con fi nes productivos u ornamentales y el de 
nuevas introducciones accidentales (IUCN/
ISSC 2000, Lowe et al. 2004, Lodge et al. 2006, 
Pyke et al. 2008). En este sentido Uruguay 
debería seguir esta línea de acción, tomando 
medidas para evitar el ingreso de especies 
exóticas, y para combatir las ya introducidas en 
base a experiencias internacionales, estudios de 
campo y un marco teórico adecuado.
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