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Resumen Ejecutivo 

Los cuerpos de agua dulce en Chile son variados en su forma y tamaño, una diversidad que se relaciona 
estrechamente con la variabilidad climática del país. Estos ecosistemas han sido impactados por 
diferentes actividades humanas, incluyendo los cambios en el uso del suelo, la sobreexplotación de los 
recursos hídricos y el cambio climático. Hasta la fecha, los esfuerzos de conservación en estos ambientes 
de agua dulce se han centrado principalmente en garantizar el suministro de agua para el consumo 
humano, sin embargo, los impactos del cambio climático pueden comprometer este recurso a largo plazo.  

Los peces de agua dulce son una componente crucial desde el punto de vista ecológico en estos 
ecosistemas, pero también son altamente susceptibles a los efectos del cambio climático, a la pérdida y 
la fragmentación de hábitat, a la contaminación de los cuerpos de agua y a las especies invasoras. Estas 
amenazas han provocado la disminución de sus poblaciones y la extirpación de algunas especies en 
diferentes cuencas hidrográficas a lo largo del país. A pesar de esto no se comprende a plenitud la manera 
en que estas especies se verán afectadas a futuro por el cambio climático a nivel nacional.  

Una herramienta práctica para evaluar los impactos del cambio climático sobre las especies de 
peces de agua dulce es la modelación de nicho ecológico, conocida como ENM (por sus siglas en inglés). 
En este informe presentamos los primeros modelos de nicho ecológico en alta resolución espacial (1km2) 
y a escala nacional para 34 especies de peces de agua dulce nativos, así como para 15 especies de peces 
de agua dulce exóticos introducidos. El desarrollo de estos ENMs nos permitió predecir los posibles 
cambios en la distribución de especies de peces de agua dulce en diferentes escenarios climáticos futuros, 
tanto para las especies de peces nativas como para las especies exóticas introducidas, en las cinco 
regiones biogeográficas del país: Atacama, Altiplano, Mediterráneo, Lagos Valdivianos y Patagonia. 
Estas regiones se caracterizan por diferentes climas, hidrología, geología y biodiversidad. Cada una de 
estas regiones alberga especies endémicas, raras y amenazadas. 

Se encontró que el cambio climático tendrá un impacto negativo en la idoneidad del hábitat de la 
mayoría de las especies nativas, especialmente en las regiones Mediterránea y Patagónica, además, 
algunas especies nativas podrían perder más del 50% de su área de distribución actual. Por el contrario, 
se encontró que el cambio climático tendrá un impacto positivo en la idoneidad del hábitat de la mayoría 
de las especies exóticas, especialmente en la región de los Lagos Valdivianos y la región Patagónica, 
donde algunas especies introducidas podrían aumentar más del 50% su rango de invasión potencial. Se 
evaluaron las distribuciones históricas y futuras de las especies nativas vulnerables y en peligro de 
extinción, identificando las áreas prioritarias para la conservación de la biodiversidad nativa. Se encontró 
que las áreas con mayor riqueza de especies nativas amenazadas se ubican en las regiones Mediterránea 
y de los Lagos Valdivianos, y que los hábitats idóneos para las especies nativas de peces en estas regiones 
podrían reducirse o desplazarse en el futuro debido al cambio climático. Los resultados presentados en 
este informe son útiles para la identificación de áreas prioritarias para la conservación para este grupo 
taxonómico en las regiones donde las especies se verán más afectadas, además estos resultados facilitarán 
el desarrollo de planes de manejo para las especies introducidas que se alineen con la Ley Marco de 
Cambio Climático, el Servicio de Biodiversidad y Áreas Protegidas (SBAP), el Plan nacional de 
Adaptación al Cambio Climático en Biodiversidad y los demás planes sectoriales relacionados. 
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Introducción 

Los cuerpos de agua dulce en Chile son diversos en su forma y extensión, estando esta enorme 
diversidad altamente relacionada a la variabilidad climática existente del país. Estos ecosistemas 
dulceacuícolas se han visto afectados por diversos procesos de origen antrópico, incluyendo el desarrollo 
del territorio con su respectivo cambio en el uso del suelo, la sobreexplotación de los recursos hídricos y 
el cambio climático (Valdes-Pineda et al., 2014; Lacy, 2020). Hasta ahora, las estrategias de conservación 
en estos ambientes se han enfocado principalmente en la seguridad hídrica para consumo humano 
(Vörösmarty et al., 2010). Esta tendencia se observa incluso en los Objetivos de Desarrollo Sostenible 
de las Naciones Unidas (ODS), donde no hay un objetivo exclusivo relacionado con la conservación de 
la biodiversidad dulceacuícola, a pesar de que estos ecosistemas son fundamentales para impulsar toda 
la sostenibilidad en el territorio (Lacy, 2020). 

Actualmente en Chile, el estudio ecológico de los hábitats de agua dulce se encuentra en un 
proceso importante de expansión y desarrollo. Sin embargo, gran parte de los esfuerzos investigativos se 
han enfocado en estudios a escala regional, considerando cuencas fluviales completas como una unidad 
ecológica (Vila et al., 1999; Habit et al., 2006) o en contextos locales, acotados a una sola sub-cuenca 
fluvial (Habit et al., 2012). Durante los últimos 15 años, se han estado desarrollando estudios regionales 
que generan comprensiones unificadas de los procesos que ocurren entre y dentro de las cuencas (Zemlak 
et al., 2008, 2010; Unmack et al., 2009, 2013; Ruzzante et al., 2011; Lacy et al., 2019; Rojas et al., 
2019). Estos estudios regionales se basan en la creciente disponibilidad de datos de peces de agua dulce, 
pero estos estudios no han examinado los patrones de distribución de especies dentro y entre cuencas a 
nivel nacional. 

Es así como, actualmente, hay un conocimiento muy limitado sobre cómo se distribuyen estas 
especies de agua dulce entre las cuencas fluviales a lo largo de todo el territorio nacional, y esto dificulta 
la evaluación de los posibles cambios en la distribución de especies de peces de agua dulce, tanto nativas 
como exóticas, bajo condiciones de cambio climático. Es por esto que en el presente informe buscamos 
proporcionar una guía útil para comprender algunas preguntas ecológicas necesarias para responder a las 
necesidades de planificación de la conservación a escala de paisaje. El objetivo general de esta 
investigación es anticipar los posibles cambios en la distribución de especies de peces de agua dulce, 
tanto nativas como exóticas, en todo Chile, causados por el cambio climático a través modelos de nicho 
ecológico. Para lograr esto, hay dos objetivos específicos que esta investigación, asociada a este informe, 
aborda. El primero es el desarrollo de modelos de nicho ecológico de las distribuciones históricas de 
peces dulceacuícolas nativos y exóticos. El segundo consiste en la aplicación de escenarios de cambio 
climático a los modelos de nicho ecológico (desarrollados en el primer objetivo específico) para evaluar 
las posibles distribuciones futuras del mismo conjunto de peces dulceacuícolas, tanto nativos como 
exóticos. Un subobjetivo en todos los casos es también evaluar las distribuciones históricas y futuras de 
especies de peces dulceacuícolas vulnerables y en peligro de extinción. Es importante destacar que como 
sucede con todos los modelos nuevos, este es un trabajo en progreso, por lo que también proporcionamos 
una sección que cubre las brechas de conocimiento en la comprensión ecológica de las especies y 
ecosistemas de agua dulce, las cuales pueden abordarse en futuras iteraciones de estos modelos. 
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Especies nativas 

Chile alberga un número de peces dulceacuícolas nativos que se considera relativamente pequeño. 
Se han descrito 43 especies nativas en las aguas chilenas1, considerándose únicamente aquellas especies 
que son exclusivamente dulceacuícolas o diádromas (Tabla 1). Estas especies que habitan los ecosistemas 
de agua dulce en Chile se pueden clasificar en diferentes grupos taxonómicos relacionados entre sí dado 
su origen Gondwánico (Vila et al., 1999; Dyer, 2000; Habit et al., 2006), y el complejo papel de la 
tectónica de placas, la dispersión biogeográfica, los cambios climáticos y los períodos de aislamiento a 
largo plazo (Lacy et al., 2019; Alò et al., 2020). 

Las 43 especies que componen la comunidad de peces de agua dulce nativos de Chile se agrupan 
en 17 Géneros, ubicados dentro de 12 Familias, formando parte de 8 órdenes taxonómicos separados 

(Vila et al., 1999; Dyer, 2000; Habit et al., 2006). Estas especies de acuerdo a su distribución en el país 
se pueden clasificar en cinco regiones biogeográficas diferentes: Atacama, Altiplano, Mediterráneo, 

 
1 Más información sobre las especies de peces nativos de Chile, incluyendo detalles sobre su estado de amenaza, historia 
natural, amenazas y otra información adicional, se puede encontrar en el Inventario nacional de especies de Chile 
(http://especies.mma.gob.cl/). 
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Lagos Valdivianos y Patagonia (Rojas et al., 2019) (Tabla 1, 

 

Figura 1). La región biogeográfica del Altiplano incluye aquellas cuencas que forman parte de 
los sistemas endorreicos del Altiplano, que incluyen las principales cuencas definidas por la DGA 
(Dirección General de Aguas) como Altiplánicas y Salar de Atacama, entre otras cuencas endorreicas, 
áridas/semiáridas y de gran altitud. Los sistemas de agua dulce de estas cuencas son lagunas y bofedales 
a gran altitud, así como los arroyos que los conectan. En estas cuencas que se encuentran todas las 
especies del género Orestias, así como tres de las siete especies de la familia Trichomycteridae. 
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Avanzando hacia el oeste y el sur en la región biogeográfica de Atacama se incluyen las cuencas 
definidas por la DGA en el extremo norte del país, siendo los ríos principales el Río Lluta, el Río Loa y 
el Río Salado. Aquí, los ríos están alimentados principalmente por el deshielo de los glaciares, y la 
mayoría de las cuencas fluviales son efímeras y no son hábitats adecuados para el sostenimiento de 
poblaciones de peces. Los ríos perennes Lluta, Loa y Salado tienen flujos subterráneos activos que 
ayudan a recargar el agua superficial en las tierras bajas, contrarrestando los efectos de la evaporación y 
asegurando flujos anuales (Valdes-Pineda et al., 2014). Esto significa que, a pesar de su gran extensión 
geográfica, la región biogeográfica del Atacama tiene relativamente pocas áreas donde se pueden 
encontrar peces de agua dulce y según los registros oficiales, alberga solo una especie de pez de agua 
dulce, Basilichthys semotilus (Vila et al., 1999). Algunos informes se indican la presencia de especies 
típicamente encontradas en la región biogeográfica del Altiplano, como Trochymycterus rivulatus, 
Orestias agassii y O. parinacotensis, pero es posible que estos registros sean erróneos o se deban a una 
introducción antrópica de estas especies en cuerpos de agua en la región biogeográfica de Atacama. 

Más al sur, en las cuencas hidrográficas de Chile Central, el clima cambia a sistemas climáticos 
mediterráneos, que van desde un clima más seco en el norte (Río Copiapó) hasta un clima más húmedo 
en el sur (Río Imperial). Esta región biogeográfica Mediterránea comprende diversas cuencas definidas 
por la DGA, tales como la cuenca del Río Copiapó, Río Huasco, Río Elqui, Río Limarí, Río Choapa, Río 
Aconcagua, Río Maipo, Río Rapel, Río Maule, Río Itata, Río Biobío y Río Imperial, así como todas las 
cuencas menores intermedias. Esta región también alberga la mayor comunidad de peces de agua dulce 
(Tabla 1), tan solo en la cuenca del Río Biobío se han documentado 18 especies nativas (Vila et al., 1999). 
Esta región se caracteriza también por presentar unas condiciones climáticas relativamente estables (es 
decir, sin desertificación o glaciación significativa). 

La región biogeográfica de los Lagos Valdivianos se caracteriza por un clima de bosques 
templados lluviosos, a donde pertenecen a las cuencas definidas por la DGA del Río Toltén, Río Valdivia, 
Río Bueno, y las cuencas costeras entre Río Bueno y Río Puelo y la Isla de Chiloé. Las cuencas fluviales 
en esta área también se caracterizan por tener pendientes bajas y un flujo constante de ríos, que están 
regulados por los grandes sistemas lacustres aguas arriba (Valdes-Pineda et al., 2014). Estos sistemas 
lacustres oligotróficos son un remanente de la importante glaciación en la zona (Davies et al., 2020). Sin 
embargo, la glaciación no fue tan extensa como para exterminar los peces de agua dulce no migratorios, 
teniendo estos áreas de refugio dentro de las cuencas o en áreas cercanas a estas (en el caso de Chiloé) 
(Sérsic et al., 2011). 

La región biogeográfica ubicada más al sur corresponde a la región Patagónica. Esta región cubre 
la mayor área de todas las regiones biogeográficas y se caracteriza por ríos que emergen de capas de 
hielo glacial y diversos lagos proglaciales (Valdes-Pineda et al., 2014). En esta zona, casi toda el área 
estuvo cubierta por glaciares (Davies et al., 2020), sin refugios glaciares extensos disponibles para las 
especies de peces de agua dulce (Sérsic et al., 2011). Esto significó una completa extirpación de los peces 
de agua dulce no migratorios, con una recolonización impulsada por la captura glacial de ríos durante 
del periodo de la última desglaciación del Pleistoceno (Ruzzante et al., 2006, 2011; Zemlak et al., 2008, 
2010) y/o por migraciones diádromas (Zemlak et al., 2010). Dados los extensos efectos de la glaciación 
en la región, no es sorprendente que la comunidad de peces de agua dulce en la región biogeográfica 
Patagónica sea relativamente baja y esté dominada por especies diádromas (p.ej., Geotria australis, 
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Mordacia lapicida, Aplochiton marinus, Galaxias maculatus) y por especies con distribuciones 
transandinas (p.ej., Galaxias maculatus y G. platei). 

Especies exóticas 

La introducción de especies de peces exóticos en las aguas dulces chilenas ha supuesto 
importantes desafíos para la fauna nativa de agua dulce, causando desplazamiento (Pardo et al., 2009; 
Penaluna et al., 2009; Figueroa et al., 2010), extinciones locales (Lacy et al., 2018b) y una 
homogeneización general de la comunidad de peces de agua dulce en Chile (Rojas et al., 2019). Con el 
tiempo, se han introducido al menos 28 especies de peces pertenecientes a 11 familias, correspondientes 
a 8 órdenes diferentes, en las aguas continentales chilenas. 

El grupo con mayor cantidad de especies introducidas (19 especies) corresponde a la familia 
Salmonidae. Otras familias comunes con especies introducidas son Poeciliidae (guppies) con tres 
especies, Cyprinidae (carpa y pez dorado) con tres especies, e Ictaluridae (bagres) con tres especies. Este 
patrón parece reflejar los procesos socioeconómicos históricos y a gran escala que llevaron a la 
introducción de estas especies exóticas (Iriarte et al., 2005). Por ejemplo, la familia Salmonidae fue 
introducida por primera vez a principios del siglo XX para apoyar la pesca deportiva, reducir la 
dependencia de las conservas de salmón importado y satisfacer los gustos de las nuevas oleadas de 
inmigrantes europeos (Wurmann, 2007). Por otro lado, la expansión del número de especies de la familia 
Salmonidae está asociada al desarrollo de la piscicultura en Chile, que comenzó a mediados de la década 
de 1970 (Iriarte et al., 2005; Wurmann, 2007); lo que apoyó su posterior expansión en los cursos de agua 
de Chile y a lo largo de las costas (Consuegra et al., 2011), favorecido por su alta capacidad de dispersión, 
su especialización en sistemas de agua fría y a su voraz apetito (Arismendi et al., 2014; Vila & Habit, 
2015). De manera similar a la introducción del salmón, Cyprinus carpio fue introducido en Chile por 
inmigrantes alemanes entre 1895 y 1920 para satisfacer sus preferencias gastronómicas; en este caso, las 
fugas de lagunas artificiales durante este tiempo fueron facilitadas por inundaciones causadas por 
intensas precipitaciones invernales de la época (Prochelle & Campos, 1985). Similarmente, tanto 
Gambusia affinis como G. holbrooki fueron introducidos como controladores biológicos de mosquitos 
(Anofeles spp.) en el norte de Chile desde el año 1937 (López-Cepeda et al., 2014), como parte de una 
campaña global para prevenir la propagación de la malaria (Gachelin et al., 2018).  

Es esencial comprender la historia de las introducciones de especies y cómo estas se relacionan 
con las repercusiones ecológicas y las decisiones socioeconómicas más amplias para evaluar mejor cómo 
las decisiones actuales y futuras sobre las introducciones de especies pueden afectar a las ecologías 
locales. 

De las introducciones de especies exóticas registradas en Chile, once especies están incluidas en 
la Base de Datos Global de Especies Invasoras (GISD), desarrollada por la Comisión de Supervivencia 
de Especies (SSC) de la Unión Internacional para la Conservación de la Naturaleza (UICN) (Pagad et 
al., 2015). Además, cuatro de estas especies exóticas son consideradas por la GISD como parte de las 
"100 especies exóticas más dañinas del mundo" (  
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Tabla 2), específicamente Cyprinus carpio (carpa europea), Gambusia affinis (gambusia 
occidental), Oncorhynchus mykiss (trucha arcoíris) y Salmo trutta (trucha café). La consideración para 
su inclusión en la GISD se basa en una evaluación realizada por expertos sobre los impactos causados 
por las especies exóticas sobre la biodiversidad nativa en áreas fuera de su rango de distribución natural, 
con el objetivo de identificar aquellas especies que causan los efectos más perjudiciales en la 
biodiversidad. 

Finalmente, es importante señalar que la distribución de las especies exóticas se concentra en las 
zona Mediterránea, de los Lagos Valdivianos y la Patagonia. Esto se debe, en parte, a la mayor cantidad 
de población humana en la zona Mediterránea, que puede actuar como vector de introducción de especies, 
y también a la expansión significativa de la acuicultura de salmón en las regiones de Lagos Valdivianos 
y Patagonia (Rojas et al., 2019). 

Comprender la posible extensión del rango geográfico de las especies exóticas de peces de agua 
dulce no es simplemente un ejercicio académico. Dado el evidente impacto ecológico que muchas de 
estas especies exóticas tienen en las especies de peces nativos y sus ecosistemas, es crucial entender 
cómo estas especies no nativas se distribuyen en las cuencas hidrográficas del país. Especialmente debido 
a la dificultad para monitorear los sistemas de agua dulce (Radinger et al., 2019), al alto nivel de peligro 
para los peces nativos debido a las presiones causadas por los peces exóticos (Vila & Habit, 2015; Rojas 
et al., 2019) y a la continua división de la gobernanza sobre los ecosistemas dulceacuícolas en Chile 
(Andreoli et al., 2012), siendo aún más crucial desarrollar una perspectiva geográfica de la distribución 
de estas especies, basada en un enfoque de modelado de nicho ecológico (Kulhanek et al., 2011; Liu et 
al., 2020). 

Impactos esperados del cambio climático en los ecosistemas de agua dulce 

Se espera que el cambio climático tenga diversas implicaciones en los ecosistemas de agua dulce, 
desde cambios físicos en la hidrología de los cuerpos de agua hasta efectos secundarios en las dinámicas 
ecológicas de las especies residentes (Rose et al., 2023). Estos efectos esperados, junto con cambios en 
los procesos paisajísticos y climáticos alterarán de varias maneras a los diferentes tipos de ecosistemas 
dulceacuícolas. En ese sentido, para este informe, consideramos más apropiado evaluar los impactos a 
gran escala que se esperan observar, en lugar de evaluar los procesos específicos. 

El aumento de la temperatura del aire tendrá impactos significativos en los ecosistemas de agua 
dulce. El efecto más inmediato se producirá en los cambios de las propiedades térmicas de los cuerpos 
de agua, específicamente el aumento de la temperatura del agua (Aranda et al., 2021), y la estratificación 
térmica en lagos (Winder & Schindler, 2004; Aranda et al., 2021), además de una disminución de la 
resistencia y grosor de las capas de hielo superficiales de algunos lagos (Sharma et al., 2019), y la 
potencial inestabilidad de los glaciares (Hock & Huss, 2021). 

Los peces de agua dulce son organismos de sangre fría, lo que significa que la temperatura del 
agua que los rodea regula su propia temperatura corporal. A medida que aumenta la temperatura del agua, 
aumentan las tasas metabólicas de los peces, lo que puede tener algunos impactos negativos. Por ejemplo, 
el aumento de las tasas metabólicas puede llevar a un mayor requerimiento de oxígeno a medida que 
alcanzan su límite térmico fisiológico superior, lo que dificulta que los peces obtengan el oxígeno 
necesario para sobrevivir (León-Muñoz et al., 2023). El aumento potencial de la temperatura del agua 
implicará per se una disminución del oxígeno disuelto, ya que las aguas más cálidas retienen menos 
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oxígeno disuelto, lo que puede agravar los efectos del estrés térmico e incluso llevar a ambientes anóxicos 
(Saari et al., 2018). Las mayores temperaturas del agua también pueden afectar el momento y los tipos 
de floraciones de algas en sistemas marinos y de agua dulce, incluyendo la posibilidad de floraciones de 
algas nocivas (Griffith & Gobler, 2020). 

Los ecosistemas de agua dulce que están gobernados por el deshielo de los glaciares 
experimentarán un aumento en el deshielo y en el flujo de agua asociado hasta que la masas de hielo 
disponibles disminuyan hasta un punto en el que ya no puedan suministrar agua a los ecosistemas 
(Escanilla-Minchel et al., 2020). Esto significa que se espera un aumento en el caudal de los ríos a corto 
plazo, los deshielos compensarán los cambios en los regímenes hidrológicos dada la probable 
disminución en la precipitación anual. Sin embargo, la tendencia a largo plazo sería una disminución 
terminal en el agua de deshielo asociada con los caudales de los ríos (Birrell et al., 2020). Además, se 
espera que los efectos de la disminución en el deshielo de los glaciares tengan impactos significativos en 
la afloración de las algas debido a la disminución de la turbidez causada por la reducción de los niveles 
de sedimentos finos de los glaciares (Elser et al., 2020). Finalmente, se espera que los sistemas de 
deshielo glaciar afecten la diversidad y dinámica de las redes tróficas, especialmente en las cuencas 
hidrográficas más grandes, donde existirán limitaciones de nutrientes para los peces dulceacuícolas 
(Bellmore et al., 2022). 

Además de los cambios en la temperatura, se espera que el cambio climático tenga efectos en los 
regímenes de precipitación, con estimaciones de una disminución en la precipitación total, contrastando 
con un aumento en la intensidad de las lluvias y una menor cantidad de precipitación en forma de nieve 
(Aguayo et al., 2019; Escanilla-Minchel et al., 2020; León-Muñoz et al., 2023). Estos cambios en los 
regímenes de precipitación tendrán como resultado una disminución gradual con el tiempo de los 
caudales de los ríos, sumados a aumento en la variabilidad de la velocidad de flujo (o corriente de un río) 
(Birrell et al., 2020). Se espera que esta disminución en el caudal de los ríos tenga efectos perjudiciales 
importantes en la riqueza de especies, las abundancias y la salud de las poblaciones de peces de agua 
dulce, ya que la velocidad de flujo del río es un factor ambiental fundamental para definir la ecología de 
los peces a nivel regional (Xenopoulos & Lodge, 2006). En áreas donde la nieve es significativa, el 
cambio hacia una mayor cantidad de precipitación anual en forma de lluvia cambiará la estacionalidad 
de los regímenes de flujo, al tiempo que conducirá a una disminución de la infiltración de agua, 
aumentando la posibilidad de sequías (Cook et al., 2018). Se esperan también afectaciones en la 
disponibilidad de agua subterránea (acuíferos) que brindan soporte (recarga) a los caudales, 
especialmente en ríos de clima árido y mediterráneo (Bonada & Resh, 2013). 

En resumen, los efectos del cambio climático probablemente representen importantes desafíos 
fisiológicos para las especies de peces de agua dulce debido a los efectos directos e indirectos de las 
forzantes climáticas, como, por ejemplo, el aumento de la temperatura del aire y de los cuerpos de agua 
en general, sumados a los cambios en los regímenes de precipitación. Esto independientemente de los 
efectos asociados del cambio en el paisaje causado por el cambio climático en los sistemas terrestres y a 
los impactos humanos del cambio en el uso del suelo. 

Métodos 

Con el fin de comprender en cuales cuencas hidrográficas de Chile se espera encontrar las 
diferentes especies de peces de agua dulceacuícolas, se decidió utilizar un enfoque de Modelado de Nicho 
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Ecológico (ENM, por sus siglas en inglés). El enfoque de ENM se basa en el concepto de nicho ecológico, 
que postula que una especie tendrá una mayor preferencia por un lugar donde las condiciones ambientales 
necesarias para su supervivencia están maximizadas. Los modelos de nicho ecológico se han utilizado 
para evaluar la distribución de diversas especies de peces para ayudar en la planificación y gestión de 
poblaciones nativas y exóticas (Steen et al., 2006; Chen et al., 2007; Kulhanek et al., 2011; Valencia-
Rodríguez et al., 2021). 

Modelos de nicho ecológico para peces dulceacuícolas de Chile 

Al construir un modelo ecológico, es necesario determinar el propósito y la funcionalidad de este, 
para asegurarse de que será aplicable a la tarea que se pretende realizar. Para alcanzar los objetivos de 
este proyecto, era necesario que los modelos de ENM pudieran construirse basados en datos ambientales 
y ecológicos disponibles y que los modelos fueran sensibles al cambio climático. Esto presentó una serie 
de desafíos, dada el estado de conocimiento y la disponibilidad de datos; ambientales para los ríos y de 
ocurrencias de peces dulceacuícolas en Chile. En general, al desarrollar un ENM para una especie de pez 
de agua dulce, es útil incluir variables que cubran parámetros clave del caudal del río (flujo promedio 
anual, variabilidad del flujo), temperatura del agua (temperatura mínima, temperatura máxima, 
temperatura promedio, rango de temperatura diurna), cobertura regional del uso del suelo (urbano, tierras 
de cultivo, bosques, praderas, etc.), métricas clave de calidad del agua (oxígeno disuelto, pH, turbidez, 
niveles de contaminación orgánica), topología (conectividad de los ríos, orden de ríos) y geomorfología 
(tamaño de sedimentos, sinuosidad del cauce, pendiente), entre otros. Además, estos datos deben 
asignarse a tramos ecológicamente relevantes de cada río (Seelbach et al., 2006; Wiley et al., 2010). 
Todas estas categorías de datos antes mencionadas simplemente no están disponibles para todos los ríos 
de Chile, sin embargo, se han desarrollado ciertos proyectos centrados en cuencas fluviales particulares 
(PUC-TECO, 2016). Aun así, incluso para estos casos limitados, los datos para cada tramo solo están 
disponibles para la condición climática "actual". Todas estas variables tendrían que ser modeladas para 
condiciones futuras si se construyera una serie de modelos de cambio climático. En este trabajo se optó 
por basarse en datos de acceso público ampliamente utilizados en la construcción de los ENM. 
Específicamente, las fuentes de datos fueron EarthEnv (Robinson et al., 2014), HydroSHEDS (Lehner 
& Grill, 2013), WorldClim versión 2 (Fick & Hijmans, 2017) y Benavidez-Silva et al. (2021). Las 
variables elegidas tenían condiciones actuales y futuras modeladas, cuando correspondía (Tabla 3). Todas 
las variables tenían una resolución espacial de 30 segundos sexagesimales (± 1km2). Se aseguran de que 
todos los datos espaciales tenían el mismo sistema de coordenados. 

Caudal fluvial 
Un desafío en el desarrollo de modelos de nicho ambiental para sistemas fluviales es que el caudal 

de los ríos es una variable ecológica fundamental para evaluar la riqueza de especies, la abundancia y, en 
última instancia, la presencia de las especies (Xenopoulos & Lodge, 2006; Xu et al., 2016). Sin embargo, 
modelar el caudal de los ríos no es una tarea sencilla y es un área continua de investigación importante 
para muchos hidrólogos e ingenieros hidrológicos. Además, dado los diversos regímenes hidrológicos 
que se encuentran en todo Chile (Valdes-Pineda et al., 2014), no sorprende que aún no se disponga de un 
modelo de ríos unificado y de alta resolución para la mayoría de los sistemas fluviales de Chile. Dada 
esta limitación, se recurre al uso de variables proxy basadas en la geometría de las cuencas hidrológicas, 
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específicamente a la relación entre el área y la descarga de los ríos (proxy de la cantidad de agua que 
transporta por unidad de área) (Leopold, 1994). La relación entre el caudal y el área de la cuenca aguas 
arriba está altamente correlacionada dentro de una misma cuenca, lo que hace que el área de la cuenca 
aguas arriba sea un proxy útil para el caudal del río. Sin embargo, es menos útil al considerar ríos con 
diferentes patrones de precipitación y regímenes hidrológicos (Leopold, 1994; Lacy et al., 2018a). Para 
resolver esta cuestión, se utilizaron valores de precipitación en el área de la cuenca aguas arriba como un 
indicador del caudal de los ríos en diferentes regímenes hidrológicos (Oberdorff et al., 2011; Lacy et al., 
2019). 

Existen problemas al utilizar la precipitación total en la cuenca aguas arriba como una variable 
proxy para el caudal del río (ver la sección sobre "Brechas de Conocimiento"). Aun así, actualmente es 
uno de los métodos más sólidos utilizados para desarrollar una variable proxy para el caudal del río en 
grandes áreas (Tims & Saupe, 2023), especialmente dada la falta de un conjunto de mediciones de caudal 
estandarizada para todo Chile en la escala espacial necesaria para este proyecto. 

Escenarios climáticos 

Los datos climáticos para los escenarios actual y futuros se obtuvieron de la última actualización 
de las proyecciones esperadas de cambio climático: simulaciones CMIP6 con el Modelo del Sistema 
Terrestre CMCC (CMCC-ESM2), descargadas del sitio web de WorldClim (Fick & Hijmans, 2017; 
Lovato et al., 2022). Se utilizaron las representaciones del modelo de las condiciones climáticas futuras 
para 2050 (promedio para 2041-2060) y para 2070 (promedio para 2061-2080) en dos líneas radiativas 
posibles: Trayectorias Socioeconómicas Compartidas (SSP, por sus siglas en inglés) de 1-2.6 y 5-8.5 
Wm-2 para 2050 y 2070, respectivamente. Estas escenarios SSP fueron seleccionadas principalmente por 
el aumento progresivo pronosticado en la temperatura media en todo el país, que será mayor en un futuro 
lejano (escenario SSP5-8.5) que en un futuro cercano (escenario SSP1-2.6) (López-López, 2021; Wu et 
al., 2022), afectando a las especies de peces nativos de Chile (Cussac et al., 2020).  

Utilizando el Factor de inflación de Varianza (VIF, por sus siglas en inglés) (Zuur et al., 2010), 
se seleccionaron cinco de las 19 variables bioclimáticas disponibles (resolución de 30 arcseg). Para evitar 
problemas de colinealidad, se eliminaron las variables con valores de VIF >10 (Dormann et al., 2013). 
Las variables bioclimáticas seleccionadas de WorldClim 2.0 fueron: temperatura media anual (bio1), 
variación estacional de la temperatura (bio4), temperatura máxima del mes más cálido (bio5), 
precipitación anual (bio12) y variación estacional de la precipitación (coeficiente de variación) (bio15). 
Estas variables seleccionadas coinciden con las variables identificadas por Fuentes-Castillo et al. (2019) 
como las variables más representativas de las tendencias anuales de estacionalidad y valores extremos 
de las condiciones climáticas en el país. 

Investigaciones previas han demostrado el impacto significativo de la precipitación en la 
temperatura de los ríos, lo que influye en las poblaciones y ensamblajes de peces (Poole & Berman, 
2001). Además, la variación en la frecuencia de las precipitaciones también desempeña un papel crucial 
en la forma en que se distribuyen las especies de peces dulceacuícolas y sus patrones migratorios 
(Buisson et al., 2008). Dada esta importancia, se utilizaron las variables, bio12 y bio15, junto con la 
acumulación de flujo (proxy de escorrentía) para modelar el caudal de los ríos en los escenarios climáticos 
seleccionados (Importancia del caudal fluvial mostrada en la sección anterior).  
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También se consideró la pendiente debido a su conexión con la velocidad del flujo (corriente) y 
la estructura del hábitat, lo que potencialmente afecta la selección y dispersión del hábitat de los peces 
en un curso de agua. Esta influencia puede restringir la presencia o abundancia de géneros de peces 
específicos aguas arriba (Camana et al., 2016). Las variables de pendiente y acumulación de flujo se 
obtuvieron a partir de imágenes rasters con una resolución espacial de ±1 km2, descargados del proyecto 
EarthEnv (Domisch et al., 2015). Se delimitaron todas las variables bioclimáticas utilizadas para cada 
celda de la cuadrícula a lo largo de la red de ríos HydroSHEDS (Lehner & Grill, 2013) para que 
coincidieran con la misma resolución espacial de las variables de EarthEnv. Todos los datos climáticos 
seleccionados se han utilizado en varios ENMs y se consideraron un estándar para modelar las 
distribuciones de especies terrestres y de agua dulce (McGarvey et al., 2018; Booth, 2022). 

Uso del suelo 

El uso de suelo (aguas arriba y local) es una variable importante al considerar la riqueza de 
especies de peces de agua dulce y la presencia de especies (Steen et al., 2006). El desafío de esta 
evaluación consistió en determinar cómo se espera que cambie el uso del suelo de coberturas naturales a 
superficies destinadas para actividades humanas a lo largo del tiempo, en línea con el cambio climático. 
Para ello, se utilizaron los escenarios futuros de cobertura terrestre desarrollados por Benavidez-Silva et 
al. (2021), ya que proporcionaban datos que cubren la totalidad de Chile con resoluciones espaciales y 
temporales que se ajustan a los requisitos de este proyecto. Clasificar los tipos de uso del suelo en clases 
estándar también permite que este estudio sea comparable con otros ENMs desarrollados utilizando 
clasificaciones de uso del suelo/cobertura terrestre. 

Datos de presencia de peces 

Los datos utilizados en el desarrollo de los ENMs provienen de diversas fuentes de información, 
incluyendo bases de datos públicas y artículos de investigación que contenían datos georreferenciados. 
La distribución espacial de los datos de presencia de peces no fue uniforme, si no que están 
mayoritariamente distribuidos en la zona central de Chile, en comparación con otras regiones del país. 
De manera similar, diferentes especies tuvieron diferentes cantidades de datos de presencia ( 
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Tabla 4). Cuanto mayor sea el número de datos de puntos de presencia, es probable que mayor 
sea la robustez del modelo de nicho ecológico predicho. Aunque teóricamente es posible crear modelos 
con muy pocos puntos de datos (Proosdij et al., 2016), con el fin de crear los modelos de nicho ecológico 
para este proyecto, solo se modelaron especies que contaban con un mínimo de 20 puntos de ocurrencia 
datos con al menos 1 km2 de distancia entre estos. Esto significó la producción de 34 modelos para 
especies nativas y 14 modelos para especies exóticas. 

Aunque la fauna de peces de agua dulce nativos de Chile se puede dividir en cuatro regiones 
ictiográficas diferentes (Rojas et al., 2019), muchas especies tienen rangos que se extienden entre dos (o 
más) regiones (Tabla 1), y el rango de la mayoría de las especies se extiende solo parcialmente a lo largo 
de una región. Los conjuntos de datos utilizados para desarrollar los Modelos de Nicho Ecológico en este 
proyecto no son exhaustivos. Específicamente, no ha habido un intento nacional de monitorear 
sistemáticamente la presencia de peces en todos los ríos andinos, por no mencionar siquiera que en la 
mayoría de las cuencas costeras no se tiene registro de muestreos realizados. Esto ha planteado el dilema 
de cómo evaluar la extensión de norte a sur de cada especie y cómo considerar la presencia de especies 
en las principales cuencas andinas en comparación con las cuencas costeras. 

Para abordar estos desafíos, se decidió utilizar un enfoque conservador al considerar la extensión 
de norte a sur de cada especie. Específicamente, se evaluaron cuáles eran las cuencas fluviales más 
septentrionales y meridionales para cada especie, basándose en los datos de presencia disponibles de las 
especies y suponiendo que las especies modeladas podrían encontrarse en todas las cuencas fluviales 
intermedias (andinas y costeras). Por esta razón, al considerar las distribuciones potenciales de peces 
nativos y exóticos, es esencial comprender que muchas cuencas fluviales costeras mostrarán la presencia 
de una especie, incluso si no hay datos de presencia de la especie en esa cuenca. Los modelos predicen 
si existen condiciones ambientales óptimas para esa especie en esa cuenca en particular. 

Proceso de modelado 

Utilizando el enfoque de ENM, se combinaron los datos de presencia de peces (ocurrencias) con 
las variables ambientales (caudal del río, uso del suelo, variables bioclimáticas y topográficas) utilizando 
tres algoritmos de modelamiento diferentes: GLM (Kienast et al., 2012), Random Forest (RF) (Zhang & 
Li, 2017) y Máxima Entropía (MaxEnt) (Phillips et al., 2006), para predecir la idoneidad de los hábitats 
dentro de las máximas extensiones geográficas del rango histórico de cada especie. El uso conjunto de 
estos algoritmos aumenta la precisión de las predicciones del rango de distribución de especies raras. Por 
ejemplo, los modelos en conjunto pueden mejorar las predicciones de las especies con pocos puntos de 
ocurrencias, distribuidas en grandes áreas históricamente submuestreadas; esto no quiere decir que se 
pretende maximizar el rango distribución predicho, sino que se utiliza sólo las áreas de consenso de los 
modelos utilizados, esto es especialmente útil para especies con diferentes tolerancias de nicho (Peterson 
& Soberón, 2012). En total se ejecutaron 7650 modelos: 25 veces cada algoritmo (GLM, RF, MaxEnt) 
para cada una de las especies (34 spp) en cada uno de los escenario climáticos (Actual, 2050, 2070), para 
esto se utilizó el paquete para el modelado de distribución de especies por ensamble "Biomod2" (Thuiller, 
2003) en el programa R (R Core Team, 2021), información adicional de los algoritmos utilizados se 
encuentra en el material suplementario. 2 

 
2 Se encuentra la información en el anexo “PNACC Bio Peces Dulceacuícolas Material Suplementario” y en la plataforma 
GitHub: https://github.com/ccmartinez2/Modelos_Peces_dulceacuicolas_PNACC_BIO_Chile_2023 
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Evaluación de los modelos 

Para evaluar los modelos, se utilizó la técnica de bootstrap (Efron, 1992). En resumen, para cada 
especie, se dividieron aleatoriamente los datos de presencia en dos grupos, uno con el 75% de los datos 
para generar los modelos y otro grupo con el 25% de los datos para probar dichos modelos (Guisan & 
Zimmermann, 2000). El grupo de prueba de presencias se utilizó para verificar errores de omisión o 
comisión (Fielding & Bell, 1997) (es decir, la capacidad del modelo para predecir las observaciones de 
cada grupo de prueba). Además, utilizando la métrica TSS (True Skill Statistics), se estimó la sensibilidad 
de los modelos (la proporción de presencias predichas con precisión) y la especificidad (la proporción de 
ausencias predichas con precisión) (Allouche et al., 2006). En otras palabras, esta métrica evaluó el riesgo 
de sobreajuste y subajuste, es decir, la capacidad predictiva de los modelos generados. El valor de la 
métrica TSS varía de -1 a 1, donde 1 indica una predicción perfecta, 0 indica una predicción aleatoria y 
-1 indica una predicción completamente opuesta. Los valores de TSS de ± 0,5 se consideran "buenos" en 
términos generales. Por lo anterior, se seleccionó un valor umbral de TSS:0,6 para seleccionar los 
modelos que se usarían para construir el ensamblaje de ENMs. 

Ensamblaje de los modelos. 
Cada uno de los modelos realizados predice escenarios ligeramente diferentes, generando 

incertidumbre en las estimaciones de la idoneidad del hábitat de las especies analizadas (Diniz-Filho et 
al., 2009). Para evitar esta incertidumbre y minimizar errores, se ensamblaron solo los modelos que 
obtuvieron un valor de TSS ≥ 0,6 como indicador de la capacidad predictiva de dichos modelos, esta 
métrica también es independiente de la prevalencia de las especies (es decir, la frecuencia de ocurrencias). 
El enfoque de pronósticos por ensamble proporcionó un resultado consenso para cada escenario climático 
para cada una de las especies (102 modelos), reduciendo la incertidumbre y los errores de los modelos 
individuales (Araújo & Guisan, 2006). 

Umbral y mapas binarios 
Se transformaron en proyecciones binarias las frecuencias continuas de los 102 modelos 

obtenidos por el método de ensamble; esto significa que las proyecciones continuas del ensamble (0-100) 
que indican la probabilidad de que la especie estuviera presente en cada celda del mapa (±1 km2 de 
tamaño) se transformaron en valores binarios (1: Presencia / 0: Ausencia). Para ello, se aplicó el mismo 
valor umbral utilizado previamente (TSS≥ 0,6) para seleccionar solo las unidades del mapa con valores 
(70-100) como presencia de la especie (predicciones conservadoras). El escenario propuesto es el más 
realista posible para predecir la zona potencial de distribución de especies con un bajo número de 
ocurrencias; por esta razón, este umbral se utiliza ampliamente en ecología de la conservación (Wisz et 
al., 2008). 

Finalmente, para transformar el valor de área a longitud, se multiplica cada celda por 1,1381, que 
indica el promedio de las distancias posibles que conecten dos esquinas de una celda cuadrada. En este 
modo, se transforman áreas modeladas a kilometraje fluvial. Esta transformación es necesaria, ya que la 
resolución espacial del modelo original (en km2) no se corresponde con las extensiones terrestres 
ocupadas por un río las cuales pueden constituir una porción mínima de esa área (Andreadis et al., 2013; 
Gurnell et al., 2016; Allen et al., 2018). Al transformar el área en kilometraje fluvial, se proporciona una 
indicación más apropiada del hábitat fluvial disponible. 
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Análisis de los escenarios climáticos 

Con el fin de realizar un análisis comparativo de los escenarios climáticos, se ejecutaron 
comparaciones del tamaño del rango entre las proyecciones en los escenarios Actual, 2050 y 2070 para 
cada especie. Utilizando la función "BIOMOD_RangeSize" del paquete de R "Biomod2", se calculó el 
número absoluto de celdas perdidas, estables y ganadas, así como las proporciones relativas 
correspondientes entre dos escenarios de proyecciones binarias, Actual-2050 y Actual-2070. 

Resultados 

Salida del modelo 

Los modelos de nicho ecológico (ENM) muestran la extensión del hábitat potencial dentro de las 
cuencas fluviales de Chile para 34 especies nativas y 15 especies exóticas de peces de agua dulce. Esto 
abarca la totalidad de Chile continental, excepto las cuencas endorreicas y pequeñas cuencas costeras en 
el Desierto de Atacama. La falta de predicciones en estas áreas se debe a la ausencia de datos de presencia 
de peces en estas cuencas, lo que las excluyó de ser incluidas en cualquier ENM. 

Las predicciones del modelo cubren tres períodos de tiempo diferentes: "Actual", año 2050-SSP 
1-2.6 y año 2070-SSP 5-8.5. La bondad de ajuste de los modelos varía de 0,828 a 1,000 TSS. La 
información se divide en cuencas definidas por la DGA y se proporcionará como información adicional. 
A continuación, se presentan resúmenes basados en las regiones biogeográficas de agua dulce (Rojas et 
al., 2019) (consultar Tabla 1 y Tabla 2). 

Patrones de hábitats idóneos 

Cuando se superponen los modelos para los peces nativos, se observa que la tendencia general de 
la riqueza de especies de peces nativos dentro de una cuenca se incrementa a medida que se desciende 
por el río. Los tramos de cabecera tienen una menor riqueza de especies en comparación con los tramos 
del valle dentro de la misma cuenca, siendo la mayor riqueza de especies encontrada en o cerca de la 
desembocadura del río. Al analizar los patrones de máxima riqueza de especies entre cuencas 
hidrográficas, se identifican las cuencas del río Itata, Biobío, Imperial y Toltén como las de mayor riqueza 
de especies (Figura 2).  

De manera similar, las especies exóticas muestran una tendencia general de aumento en la riqueza 
de especies a medida que se avanza aguas abajo. La máxima riqueza de especies a nivel de cuenca se 
encuentra en las cuencas de los ríos Mediterráneos, como los ríos Maipo, Rapel y Biobío (Figura 3), 
ubicados ligeramente más al norte que el patrón observado entre los peces nativos. Al norte del río 
Aconcagua y al sur del río Biobío, se registra una menor riqueza de especies exóticas.  

Disponibilidad actual de hábitats 

El total actual de hábitats idóneos dentro de las cuencas hidrográficas del país para todas las 
especies nativas fue de 532.298 km, mientras que para las especies exóticas fue de 253.390 km. La mayor 
parte del espacio idóneo para las especies nativas se ubicó en la región biogeográfica Mediterránea 
(264.342 km), y lo mismo ocurrió para las especies exóticas (130.631 km) (Tabla 5). 

Al considerar las especies con riesgos para su conservación (Tabla 1), aquellas clasificadas como 
"Vulnerables" (VU) tenían hábitats idóneos que cubrían 208.413 km, abarcando las 12 especies en esta 
categoría de conservación. Las especies categorizadas como "En Peligro" (EN) tenían hábitats idóneos 
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que cubrían 205.652 km, abarcando 17 especies de las 22 especies enumeradas en esta clasificación de 
conservación para Chile. Cabe destacar que las evaluaciones de los cambios en las poblaciones de 
Galaxias maculatus y Basilichthys australis clasificadas como "Vulnerables" solo evaluaron esas 
poblaciones desde la Región del Maule hacia el norte de sus respectivos rangos, según sus clasificaciones 
oficiales de vulnerabilidad (Tabla 1). No se realizaron modelos para Cheirodon kiliani, Galaxias 
globiceps, Orestias agassii, O. chungarensis, O. parinacotensis y Tricomycterus chungarensis debido a 
la falta de datos disponibles para estas especies (Tabla 4). No se pudieron modelar las especies 
clasificadas como "En Peligro Crítico" (CR), específicamente Orestias gloriae y O. piacotensi, debido a 
la falta de datos disponibles para estas especies (Tabla 4). 

Cambios netos en el hábitat entre las especies nativas 

Las especies responden de manera diferente a las condiciones climáticas futuras. El rango de cada 
especie incorporará un cambio en el área de hábitat probable dentro de una cuenca fluvial. Esto se puede 
considerar como una pérdida de área de hábitat en una parte de la cuenca, una ganancia de área de hábitat 
en otra parte de la cuenca y una cantidad de su hábitat histórico que permanece sin cambios. Al considerar 
el cambio neto en el hábitat en 2050 bajo el escenario climático SSP 1-2.6 (Figura 4., Tabla 6), las 
especies nativas perdieron un total de 203.811 km y se expandieron en 106.878 km (cambio neto: -96.933 
km). Todas las regiones biogeográficas mostraron una pérdida en el área de hábitat para las especies de 
peces nativas. 

Al considerar el cambio neto en el hábitat en 2070 bajo el escenario climático SSP 5-8.5 (Tabla 
6), las especies nativas perdieron un total de 201.426 km y se expandieron en 114.963 km (cambio neto:  
-86.463 km). Todas las regiones biogeográficas mostraron una pérdida neta de hábitat para las especies 
de peces nativas, excepto las regiones biogeográficas del Altiplano y la Patagonia. 

Cambios en las especies nativas en situación de vulnerabilidad 

Se espera que las especies nativas modeladas actualmente clasificadas como "Vulnerables" (VU) 
sufran un cambio de -40.920 (-19,63%) en 2050 en comparación con el rango actual (Figura 4, Tabla 8). 
También se prevé que los rangos de distribución de las especies disminuyan en las regiones de los Lagos 
Valdivianos y la Patagonia, pero se pronostica que la región Mediterránea expanda ligeramente su 
cantidad de kilometraje fluvial. Para 2070, se espera que el área de hábitat de estas especies sufra un 
cambio de -33.496 (-16,00%) en comparación con el rango actual. Los rangos en este momento se espera 
que disminuyan en la región biogeográfica de los Lagos Valdivianos en comparación con su rango actual. 
Sin embargo, se espera una ligera expansión en la región biogeográfica del Atacama y una expansión 
moderada en la región biogeográfica de la Patagonia en comparación con los rangos actuales (Tabla 8). 
No hay presencias modeladas de especies nativas vulnerables para las regiones biogeográficas del 
Altiplánico para el Atacama. 

Cambios en las especies nativas en peligro de extinción 

Considerando las especies nativas modeladas clasificadas como “En Peligro” (EN), se espera que 
su rango de hábitat cambie en -52.104 (-25,34%) para 2070, en comparación con el rango actual (Figura 
, Tabla 9). Se espera que los rangos de hábitat disminuyan en las regiones biogeográficas Atacama, 
Mediterránea y los Lagos Valdivianos; mientras que se prevé que los rangos se expandan ligeramente en 
las regiones biogeográficas del Altiplano y la Patagonia. Para 2070, se espera que el área de hábitat de 
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estas especies sufra un cambio de -29.823 (-14,50%) en comparación con el rango actual. Se espera que 
los rangos de hábitat disminuyan en todas las regiones biogeográficas en 2070, en comparación con el 
período actual, excepto en la región Patagónica (Tabla 9). 

Cambios netos en el hábitat de especies exóticas 

A diferencia de la tendencia general de pérdida de hábitat idóneo futuro para las especies nativas, 
en 2050 las especies exóticas perdieron 42.522 km y se expandieron en 107.471 km (cambio neto: 
+64.950 km), con las mayores expansiones en la región Patagónica (+40.183 km), seguida de los Lagos 
Valdivianos (+13.531 km), Mediterránea (+11.650 km) y del Altiplano (+494 km). Solo la región del 
Atacama mostró una disminución en el área de hábitat disponible (-908 km) en comparación con el 
período actual (Figura 7, Tabla 7). 

La predicción para 2070 indica que las especies exóticas pierden 44.249 km, pero se expanden 
en 105.717 km (cambio neto: +61.467 km). En este momento, todas las regiones biogeográficas muestran 
expansiones en el área de hábitat disponible, con la mayor expansión en la región Patagónica (+43.491 
km), seguida de la Mediterránea (+10.805 km), los Lagos Valdivianos (+5.639 km), Atacama (+1.402 
km) y el Altiplano (+130 km), en comparación con el período actual (Figura 7, Tabla 7). 

Discusión 

Los modelos aquí desarrollados presentan una comprensión actualizada y de vanguardia sobre la 
distribución de 34 especies peces dulceacuícolas nativos de Chile. Esto representa un avance importante 
en el conocimiento de la distribución espacial de las comunidades de peces de agua dulce de Chile, que 
hasta la publicación de este informe se basaba principalmente en información de presencia de peces entre 
cuencas, en rangos de distribución predichos por expertos (Tognelli et al., 2008) o entre regiones 
administrativas (Vila & Pardo, 2009). La mayoría de los estudios caracterizan la distribución de taxones 
específicos en diversas cuencas fluviales (Unmack et al., 2009; Véliz et al., 2012; Zamorano et al., 2019) 
o estudian la presencia de una especie dentro de una sola cuenca (Cruz-Jofré et al., 2016). Al utilizar un 
enfoque de modelado de nicho ecológico para los sistemas de agua dulce, estos modelos son el primer 
ejemplo que proporciona una perspectiva espacialmente explicita de la distribución de peces de agua 
dulce entre cuencas y dentro de las cuencas a lo largo del todo el territorio chileno. Estos modelos además 
amplían significativamente las evaluaciones de peces de agua dulce realizadas por el proyecto del 
Ministerio de Energía sobre hidroelectricidad sostenible (Ministerio de Energía, 2016), al expandir la 
metodología de modelado a todo el país. 

Patrones de riqueza de especies 

Especies nativas 

En general, la riqueza de especies dentro de una cuenca con ríos permanentes sigue el amplio 
patrón del Concepto del Continuum Fluvial (Vannote et al., 1980), que es un concepto fundamental que 
subyace en la distribución esperada de especies de agua dulce dentro de una cuenca. En Chile, los 
sistemas fluviales caracterizados por ríos permanentes se encuentran principalmente en las regiones 
biogeográficas:  Mediterránea (especialmente en el sur de esta), de los Lagos Valdivianos y la Patagónica.  

En norte de país (Grande y Chico) donde el clima seco es predominante, los sistemas fluviales 
están caracterizados por tener tramos que fluyen de manera intermitente a lo largo del año, los roles 
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complementarios de los tramos intermitentes y de flujo constante son de vital importancia para preservar 
la diversidad global de peces de agua dulce (Allen et al., 2020). En términos generales, la riqueza 
taxonómica en diferentes grupos acuáticos disminuye de manera continua a medida que aumenta la 
severidad de la intermitencia (Davey & Kelly, 2007; Datry et al., 2014). En Chile, se encuentran sistemas 
fluviales que se caracterizan por la presencia de tramos intermitentes en las regiones biogeográficas de 
Mediterránea (especialmente en el norte de esta región), Altiplano y Atacama. Sin embargo, cabe destacar 
que no se asumen interacciones de modelos de nichos ecológicas distintas a las de los ríos permanentes 
(consulte la sección “Brechas de Conocimiento” para obtener más información). 

Al combinar modelos de peces nativos, es posible observar que las cabeceras generalmente 
presentan una baja riqueza de especies, con un aumento de la riqueza de especies a medida que se viaja 
aguas abajo. Este patrón se puede apreciar mejor en el río Biobío (Figura 2d), que muestra el mayor 
aumento en riqueza de especies a lo largo de la mayor distancia. Patrones igualmente marcados se pueden 
observar en los ríos Bueno y Valdivia (Figura 2e). En comparación, el patrón es mucho menos 
pronunciado en los ríos Maipo y Aconcagua (Figura 2c), debido a que estos ríos tienen una riqueza de 
especies globalmente más baja. En contraste, los ríos de las regiones biogeográficas de Patagonia, 
Atacama y Altiplano (Figura 2a, b, f) no albergan muchas especies y por eso sus cuencas no muestran 
patrones de acumulación de riqueza de especies. 

Para este proyecto, es útil considerar cómo se distribuyen los peces nativos en Chile y cómo se 
espera que esta distribución cambie en condiciones de cambio climático. En comparación con 
evaluaciones previas a nivel nacional, la distribución de especies nativas de peces de agua dulce muestra 
que el río Biobío tiene la mayor riqueza de especies, con 15 especies nativas que potencialmente ocupan 
áreas de nicho superpuestas. En contraste, los ríos de las regiones biogeográficas del Altiplano, Atacama 
y Patagónica tienen un número relativamente bajo de especies (Figura 2). Aunque no se pueden realizar 
comparaciones directas, esto es ampliamente comparable con los patrones reportados anteriormente (Vila 
et al., 1999), donde la riqueza de especies nativas alcanza un máximo nacional en el área del río Biobío. 
Al norte de la cuenca del río Aconcagua, se observa una disminución en los hábitats idóneos para 
diferentes especies. Se presenta una tendencia similar al sur del río Maullín. Estos patrones también 
concuerdan con las tendencias previamente reportadas en la riqueza de especies derivadas de 
recolecciones de campo (Vila et al., 1999; Dyer, 2000; Habit et al., 2006; Lacy et al., 2019). La 
congruencia brinda confianza en la corrección a gran escala de los modelos ENM desarrollados. Sin 
embargo, cabe destacar que no se asumen interacciones entre especies (consulte la sección "Brechas de 
Conocimiento" para obtener más información). 

Para las especies nativas vulnerables (VU) y en peligro de extinción (EN) (Tabla 1), comprender 
las ubicaciones de su hábitat óptimo puede ayudar en los esfuerzos de monitoreo y conservación 
focalizados para contribuir a la conservación de las poblaciones. 

En contraste, los ENMs predicen que las especies exóticas tienden a encontrarse con mayor 
frecuencia en las regiones de los Lagos Valdivianos y Patagónica de Chile, y a mayores altitudes en otras 
regiones. Al profundizar en este resultado, es posible comprender por qué existe este patrón. Gran parte 
del sur de Chile y los Andes tienen espacios de nicho ecológico óptimos para las necesidades de flujo de 
corriente para los salmónidos introducidos. Estas especies prosperan en los ríos fríos y torrenciales (Steen 
et al., 2006; Cianfrani et al., 2015) que caracterizan estas zonas biogeográficas (Valdes-Pineda et al., 
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2014). Si se observa la distribución de las demás especies exóticas introducidas, hay una mayor 
superposición de distribuciones con los peces nativos de agua dulce chilenos. 

Cabe destacar que los modelos actuales no incorporan interacciones entre especies. Sin embargo, 
parece evidente que existe una superposición en las preferencias de nicho ecológico entre los salmónidos 
y las especies de peces nativos, como se indica en estudios publicados que examinan la capacidad 
invasiva de estas especies en lagos y ríos chilenos (Pardo et al., 2009; Penaluna et al., 2009). 

Especies exóticas 

El patrón de riqueza de especies exóticas sigue los patrones generales dentro de la cuenca, como 
se observan con las especies nativas, con acumulaciones de riqueza de especies a medida que se avanza 
aguas abajo (Figura 3). Sin embargo, dado que las especies exóticas provienen de una colección 
desordenada de especies, es útil comprender cómo diferentes grupos se distribuyen geográficamente. 
Esto nos ayudará a comprender lo que podría suceder con sus distribuciones bajo el cambio climático 
futuro. 

La mayoría de las especies exóticas pertenecen a la Familia Salmonidae (Tabla 2), con 6 de las 
15 especies exóticas modeladas. Por eso, el patrón de riqueza de especies exóticas está fuertemente 
influenciado por los patrones de hábitats adecuados para salmones y truchas, especialmente en las 
regiones biogeográficas de Lagos Valdivianos y Patagonia, donde estas especies constituyen la totalidad 
de la riqueza exótica. Entre las seis especies modeladas de Salmonidae, se enumeran cuatro especies en 
la Base de Datos Global de Especies Invasoras (GISD), y dos especies están incluidas entre las 100 
especies exóticas más dañinas del mundo (Tabla 2). Esto implica diferentes aspectos en diferentes 
cuencas hidrográficas, dependiendo de las condiciones ambientales a medida que se avanza desde las 
cabeceras hasta la desembocadura. En general, se sabe que las especies introducidas de la Familia 
Salmonidae prefieren aguas más frías, con altos niveles de oxígeno disuelto (León-Muñoz et al., 2023), 
lo que se corresponde con condiciones encontradas en diferentes elevaciones en distintas cuencas a 
medida que se viaja de sur a norte. En general, esto significa que las truchas y salmones exóticos pueden 
ocupar la mayoría de las cuencas hídricas de la Patagonia, donde las temperaturas del agua son bajas 
(Penaluna et al., 2009; Macchi & Vigliano, 2014). Sin embargo, en lagos y ríos proglaciales, las 
temperaturas del agua suelen ser demasiado frías para las truchas y salmones, lo que limita su distribución 
en cuencas fuertemente glaciares. En contraste, en el norte de Chile, estas especies exóticas están 
limitadas sólo a elevaciones extremas, donde las temperaturas del agua permanecen lo suficientemente 
frías durante todo el año (Aguilera et al., 2006). Entre estos dos extremos geográficos, se puede observar 
un desplazamiento general hacia zonas más altas en el hábitat preferido de salmones y truchas a medida 
que se avanza hacia el norte. Este desplazamiento está fuertemente influenciado por la temperatura, que 
es determinada fuertemente por elevación (Purkett, 1951), pero en futuros escenarios de cambio 
climático, las distribuciones de Salmonidae pueden expandirse significativamente en áreas 
históricamente caracterizadas por glaciares, ya que estas aguas se vuelven lo suficientemente cálidas 
como para que los salmones y las truchas puedan habitar en ellas. Al mismo tiempo, se espera que sus 
distribuciones en cuencas sin glaciares se desplacen más aguas arriba (León-Muñoz et al., 2023). 

Entre las especies exóticas modeladas restantes, solo las especies pertenecientes a la Familia 
Poeciliidae conforman un grupo relativamente coherente de especies. De estas tres especies (Cnesterodon 
decemmaculatus, Gambusia affinis y G. holbrooki), dos están listadas en la GISD, y una de ellas también 
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está incluida entre las 100 especies exóticas más dañinas del mundo (Tabla 2). En general, estas especies 
pueden sobrevivir en una amplia variedad de condiciones ambientales, pero prefieren aguas cálidas, 
lentas y poco profundas, y suelen encontrarse en áreas vegetadas en aguas salobres o dulces (Jourdan et 
al., 2021). Sus requerimientos de hábitat muy generales significan que también pueden encontrarse en 
paisajes modificados por humanos (Rautenberg et al., 2015). Tienen una distribución que se extiende 
desde el río Biobío hasta el norte del río Atacama (Rojas et al., 2019) (Tabla 2), y debido a sus amplios 
requerimientos de hábitat, se espera que potencialmente se encuentren en toda la sección de tierras bajas 
de las cuencas andinas y costeras. Bajo contextos de cambio climático, se espera que estas especies 
puedan expandir sus impactos a medida que las condiciones térmicas aumenten, convirtiéndose en una 
de las pocas especies capaces de sobrevivir en aguas más cálidas (Jourdan et al., 2021). 

Las otras especies exóticas modeladas (Ameiurus nebulosus, Australoheros facetus, Cyprinus 
carpio, Cheirodon interruptus, Jenynsia multidentata y Odontesthes bonariensis), al igual que las 
especies de Poeciliidae descritas anteriormente, tienden a preferir aguas más cálidas, y se encuentran 
principalmente en aguas chilenas en la región biogeográfica mediterránea (Tabla 2). Entre ellas, hay 
especies reconocidas por la GISD, y también es probable que expandan sus áreas de hábitat en 
condiciones de cambio climático. 

Escenarios futuros de cambio climático 

Los cambios en el área de hábitat modelado para los peces nativos no lucen muy prometedores 
en los escenarios futuros. Para el año 2050, se espera una pérdida de hábitat de 86.463 km, lo que 
representa aproximadamente el 16,24% del área de hábitat modelado actual. La región biogeográfica que 
se espera sea la más afectada es la región de los Lagos Valdivianos, con una pérdida neta porcentual del 
54,03% respecto a la disponibilidad de hábitat modelado actual. Esto refleja los posibles impactos 
importantes del cambio climático en esta región, con una disminución de la precipitación y un aumento 
de las temperaturas. Para bien o para mal, los cambios modelados en el área de hábitat de las especies de 
peces nativos no difieren demasiado de las predicciones para 2050. 

Gran parte de la pérdida de hábitat se debe al hecho de que 29 de las 32 especies nativas de peces 
de agua dulce que se modelaron están clasificadas como "Vulnerables" (12 especies) o "En Peligro" (17 
especies), lo que indica que muchas tienen pocas probabilidades de prosperar en escenarios futuros con 
mayores desafíos fisiológicos. De hecho, al examinar las implicaciones del cambio climático en especies 
con preocupación de conservación (Tabla 1), es posible observar grandes disminuciones en el área de 
hábitat tanto en 2050 como en 2070 para las especies "Vulnerables" (Tabla 8) y también para las especies 
"En Peligro" (Tabla 9). Además, la magnitud de estos impactos es lo suficientemente grande como para 
hacer que muchas de estas especies aumenten su estado de peligro (es decir, "Vulnerable" cambiará a 
"En Peligro"), si no se implementan medidas activas de conservación en su área de distribución. 

En contraste, los escenarios futuros de cambio climático (tanto en 2050 como en 2070) parecen 
mostrar expansiones masivas en el área de hábitat para las especies exóticas. Especialmente al observar 
la región biogeográfica Patagónica, en 2050 se muestra una expansión del 71,26% del área de hábitat de 
especies exóticas, y en 2070 se muestra una expansión adicional del 77,12% en comparación con las 
áreas de hábitat actuales. En este ámbito biogeográfico, esta expansión está compuesta enteramente por 
especies de Salmoniformes. Esto refleja una mayor disponibilidad de hábitat debido a las temperaturas 
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más altas a medida que se derriten los campos de hielo, lo que abre aún más espacio de hábitat para estas 
especies debido al cambio climático. 
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Brechas de Conocimiento 

Como ocurre con todos los modelos, los modelos actuales presentan una serie de brechas de 
conocimiento, cuya consideración quedó fuera del alcance de este proyecto. Se espera que la 
identificación de estas brechas de conocimiento ayude a enfocar futuros proyectos de investigación para 
que puedan abordarse y se pueda mejorar nuestra comprensión de las distribuciones de peces de agua 
dulce, tanto en períodos históricos como futuros. 

Variables ambientales 

Estos modelos de nicho ecológico se basan en la consideración de diversas variables ambientales 
a escala del paisaje identificadas como cruciales para modelar el nicho ecológico de las especies de peces 
fluviales (Chen et al., 2007; Kulhanek et al., 2011; Valencia-Rodríguez et al., 2021; Tims & Saupe, 
2023). Además, estos modelos buscan incluir variables ambientales y de uso de suelo sensibles al cambio 
climático para poder evaluar posibles cambios de las condiciones históricas. Sin embargo, estos modelos 
requieren el uso de variables proxy para representar las variables ecológicamente cruciales como la 
descarga de ríos (Q) y la temperatura del agua (Tagua). Además, las amplias diferencias en las condiciones 
climáticas dan lugar a diversos regímenes hidrológicos en todo el país (Valdes-Pineda et al., 2014). Este 
desafío implica que, aunque el área de la cuenca aguas arriba funciona como un proxy eficiente para la 
descarga anual promedio (Leopold, 1994), el efecto del clima en los patrones de precipitación, y por lo 
tanto en la descarga de ríos, hace que el área de la cuenca aguas arriba requiera la inclusión de un 
parámetro de precipitación para aproximarse mejor a las diversas realidades de descarga de ríos en 
diferentes ríos chilenos (Lacy et al., 2018a). Sin embargo, la precipitación total que cae en el área de la 
cuenca aguas arriba no es lo mismo que la descarga de ríos modelada, especialmente en áreas donde el 
agua subterránea, la dinámica de los lagos y la dinámica de los glaciares son significativos. 
Específicamente en el caso de Chile, esto significa que nuestro proxy de la descarga de ríos 
probablemente no represente fidedignamente las características de la descarga de ríos en la región del 
Atacama por ejemplo, o en los ríos semiáridos de la región norte de Chile Central (Oyarzún et al., 2014), 
así como los ríos dominados por glaciares en la Patagonia. 

De manera similar, los modelos utilizan la temperatura del aire como un proxy de la temperatura 
del agua. Esta técnica se emplea en estudios previos de modelado ecológico de peces de agua dulce 
(Kulhanek et al., 2011; Lacy et al., 2019; Tims & Saupe, 2023). Esto en términos generales funciona 
cuando el patrón espacial de la temperatura del agua del río se correlaciona con el patrón espacial de la 
temperatura del aire, lo cual no suele ser el caso en sistemas fluviales dominados por aguas subterráneas 
(Alò et al., 2020). Sin embargo, en lugares donde las interacciones entre la superficie y las aguas 
subterráneas son significativas, la fiabilidad de la temperatura del aire como proxy de la temperatura del 
agua es menos confiable (O’Driscoll & DeWalle, 2006). En el caso de Chile, esto significa que la variable 
proxy de temperatura es menos predecible para los ríos de la región biogeográfica del Atacama, donde la 
ecología nativa está fuertemente ligada a temperaturas bajas y estables de los ríos alimentados por aguas 
subterráneas (Lobos et al., 2016), y el patrón espacial de las temperaturas del aire no se correlaciona con 
el de las temperaturas del agua. 

Al considerar las implicaciones del cambio climático, se mantiene el marco de utilizar variables 
proxy para el caudal de los ríos y la temperatura del agua. Una preocupación es que el uso de este proxy 
implica que las condiciones futuras de los ríos no se relacionan de manera directa y lineal con las 
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condiciones históricas. En el caso de la descarga, es incierto cómo los patrones futuros de precipitación 
darán lugar a regímenes futuros de descarga de ríos. De manera similar, es incierto cómo los patrones 
futuros de temperatura del aire se correlacionarán espacialmente con los patrones futuros de temperatura 
del agua (Snyder et al., 2015). 

El alcance de esta brecha de conocimiento es fundamental, pero se encuentra fuera del alcance 
de este estudio. De hecho, el modelado de las aguas subterráneas, su conexión con las aguas superficiales 
y los impactos del cambio climático en esta hidrología acoplada superficie-agua subterránea es una tarea 
que está siendo llevada a cabo por la DGA a través de varios Planes Estratégicos de Gestión Hídrica que 
se están desarrollando para cada cuenca hidrográfica principal. Estos proyectos desarrollan modelos de 
aguas subterráneas de alta resolución y modelos de superficie multifactoriales que generan estimaciones 
de los valores de descarga mensual en diversas ubicaciones a lo largo de la cuenca. Sin embargo, cada 
plan puede llevar más de un año en desarrollarse por un equipo dedicado de modeladores hidrológicos. 
Por lo tanto, la escala requerida para estimar los flujos históricos, actuales y futuros de aguas subterráneas 
y aguas superficiales (sin mencionar las temperaturas) va mucho más allá del alcance de este proyecto. 
Incluso la unificación a escala nacional de los diversos modelos de aguas subterráneas desarrollados para 
cada plan requeriría varios meses de un equipo dedicado de modeladores de aguas subterráneas para 
tratar de armonizar los diversos modelos en las extensiones espaciales para las que fueron diseñados, sin 
mencionar el tiempo adicional necesario para modelar las áreas geográficas sin modelos. Y el resultado 
final solo podría tener un efecto significativo en las áreas donde la dinámica de las aguas subterráneas es 
crucial para comprender la dinámica del agua superficial, como los ríos de la región del Atacama y del 
Altiplano, que se caracterizan por un número relativamente pequeño de especies distintas (Tabla 1). 

Enfoque en ríos permanentes 

Los modelos de nicho ecológico se desarrollan para analizar la red hidrológica de agua dulce de 
Chile, pero no tienen en cuenta realmente las diferencias entre ríos permanentes, ríos intermitentes, lagos 
y humedales. Esto se debe en parte a la distribución espacial de los datos utilizados en el modelado, que 
se inclina hacia el examen de la distribución de peces dentro de los sistemas fluviales permanentes y no 
hacia cómo se distribuyen en ríos intermitentes, lagos o humedales. Es cierto, especialmente en las 
cuencas de las regiones biogeográficas de Altiplano, Atacama y el norte de Mediterránea, hay presencia 
de ríos intermitentes, que crean sus proprias interacciones entre la hidrología y la ecología fluvial. 
Además, con el cambio climático, la magnitud de los impactos de intermitencia va a aumentar – y este 
efecto no es incluido en estos modelos. En adición, es cierto que los lagos contienen resultados del 
modelo, pero es necesario entender que el modelo actual no considera los lagos como entidades 
hidrológicas separadas con dinámicas ecológicas propias. Finalmente, el modelo no incorpora los 
impactos ecológicos de los humedales fluviales. Estas implicaciones son especialmente relevantes al 
considerar los efectos de la sequía o la intermitencia de los ríos y las historias de vida de las especies. Es 
importante comprender que el modelo actual no considera a los humedales como unidades hidrológicas 
que tienen patrones y procesos ecológicos interconectados e independientes. 

Las futuras versiones de los modelos de nicho ecológico de peces dulceacuícolas deberían 
incorporar dinámicas de todas las formas de ecosistemas dulceacuícolas de manera espacial y 
temporalmente apropiada. 
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No modelización de interacciones entre especies 

Los modelos de nicho ecológico no evalúan los posibles impactos de las interacciones entre 
especies. Especialmente considerando los efectos negativos de las especies invasoras, se sabe que estas 
interacciones son factores significativos que determinan el comportamiento de los peces nativos y que 
pueden causar extinciones locales (Pardo et al., 2009; Penaluna et al., 2009; Figueroa et al., 2010). 
También se anticipa que existen interacciones entre especies nativas que pueden dar lugar a una 
separación de nicho (Arratia, 1983). Sin embargo, actualmente no hay estudios que evalúen estas 
interacciones de manera que puedan incorporarse en un modelo de nicho ecológico. 

Conectividad de los ríos y movilidad de los peces no evaluados 

El movimiento de los peces dentro de la red fluvial no fue considerado. Específicamente, no se 
realizó una evaluación de la conectividad ecológica de la red hidrológicas para evaluar la capacidad de 
los peces para desplazarse de un tramo a otro dentro de una misma cuenca. Incorporar los costos 
energéticos para cada especie, considerando sus propios patrones de movimiento de natación (Link & 
Habit, 2014), queda fuera del alcance de este estudio, ya que no es posible relacionar la energética de los 
peces, especie por especie, con los flujos modelados. 

De manera similar, este modelo no evalúa la presencia de barreras naturales (p.ej., cascadas) o 
artificiales (p.ej., represas) que puedan limitar el movimiento dentro de la cuenca hidrográfica. La 
inclusión de estas barreras en el modelo solo tendría sentido si se realizara una evaluación del movimiento 
de los peces dentro de la red fluvial. Dado que el movimiento de los peces no se incluyó en este análisis, 
la evaluación de estos factores también queda fuera del alcance de estos modelos desarrollados. 

Distribución de especies fuera de las cuencas con datos 

Especialmente al considerar especies no diádromas con una distribución en múltiples cuencas 
hidrográficas (p.ej., Trichomycterus areolatus), no está claro cómo se habría sustentado la distribución 
de especies en las cuencas costeras, incluso con cambios históricos en el nivel del mar (Unmack et al., 
2013). Además, no está claro qué tan bien las cuencas costeras pequeñas habrían logrado mantener la 
riqueza de especies, con las dificultades de aislamiento a largo plazo (Habit et al., 2007). Dado esto, los 
modelos de nicho ecológico aquí desarrollados indican la presencia en un tramo de río bajo una serie de 
variables ambientales significativas para una especie en particular. Evaluar la presencia real de especies, 
especialmente en cuencas sin datos históricos de peces, está fuera del alcance de este proyecto. 
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Tablas 

Tabla 1. Lista de especies de peces dulceacuícolas nativas que se encuentran en aguas continentales de 
Chile. (Elaboración propia, basada en Vila & Pardo, 2009 y Rojas et al, 2019)  

Orden Familia Especie Endémico Categoría de Conservación Región Biogeográfica 

Petromyzontiformes Petromyzontidae Geotria australis (Gray, 1851) No VU MED, VAL, PAT 
  Mordacia lapicida (Gray, 1851) Sí EN MED, VAL, PAT 

Characiformes Characidae Cheirodon australe (Eigenmann, 1927) Sí VU VAL 
  Cheirodon galusdae (Eigenmann, 1927) Sí VU MED 
  Cheirodon kiliani (Campos, 1982) Sí EN VAL 
  Cheirodon pisciculus (Girard, 1854) Sí VU MED 

Siluriformes Nematogenyidae Nematogenys inermis (Guichenot, 1848) Sí EN MED 
 Trichomycteridae Bullockia maldonadoi (Eigenmann 1927) Sí EN MED 
  Hatcheria macraei (Girard, 1854) No VU VAL, PAT 
  Trichomycterus areolatus (Valenciennes, 1848) No VU MED, VAL, PAT 
  Trichomycterus chiltoni (Eigenmann, 1927) Sí EN MED 
  Trichomycterus chungarensis (Arratia, 1983) Sí EN ALT 
  Trichomycterus laucaensis (Arratia, 1983) Sí EN ALT 
  Trichomycterus rivulatus (Valenciennes, 1846) No EN ALT 
 Diplomistidae Diplomystes camposensis (Arratia, 1987) Sí EN MED, VAL 
  Diplomystes chilensis (Molina, 1782) Sí EN MED 

  
Diplomystes incognitus 

(Arratia & Quezada-Romegialli, 2017) 
Sí Sin información MED 

  Diplomystes nahuelbutaensis (Arriata, 1987) Sí EN MED 

Osmeriformes Galaxiidae Aplochiton marinus (Eigenmann, 1928) No EN VAL, PAT 
  Aplochiton taeniatus (Jenyns, 1842) Sí EN VAL, PAT 
  Aplochiton zebra (Jenyns, 1842) Sí EN MED, VAL, PAT 
  Brachygalaxias bulloki (Regan, 1908) Sí VU MED, VAL 
  Brachygalaxias gothei (Busse, 1982) Sí Sin información MED, VAL 
  Galaxias globiceps (Eigenmann, 1927) Sí EN VAL 
  Galaxias maculatus (Jenyns, 1842) No (N) VU, (S) LC* MED, VAL, PAT 
  Galaxias platei (Steindachner, 1898) No LC VAL, PAT 

Mugiliformes Mugilidae Mugil cephalus (Linnaeus, 1758) No LC ATA, MED, VAL 

Cyprinodontiformes Cyprinodontidae Orestias agassii (Valenciennes, 1848) No EN ALT 
  Orestias ascotanensis (Parenti 1984) Sí EN ALT 
  Orestias chungarensis (Vila & Pinto, 1987) Sí EN ALT 
  Orestias gloriae (Vila, et al., 2012) Sí CR ALT 
  Orestias laucaensis (Arratia, 1982) Sí EN ALT 
  Orestias parinacotensis (Arratia, 1982) Sí EN ALT 
  Orestias piacotensis (Vila, 2011) Sí CR ALT 

Atheriniformes Atherinopsidae Basilichthys australis (Eigenmann, 1928) Sí (N) VU, (S) NT* MED, VAL 
  Basilichthys microlepidotus (Jenyns, 1841) Sí VU MED 
  Basilichthys semotilus (Cope, 1874) No EN ATA 
  Odontesthes hatcheri (Eigenmann, 1909) No NT VAL, PAT 
  Odontesthes mauleanum (Steindachner, 1896) Sí VU MED, VAL 

Perciformes Percichthyidae Percichthys melanops (Girard 1855) Sí VU MED 
  Percichthys trucha (Valenciennes, 1833) No (N) NT, (S) LC* MED, VAL, PAT 
 Perciliidae Percilia gillissi (Girard, 1854) Sí EN MED, VAL 

  Percilia irwini (Eigenmann 1928) Sí EN MED 

Clasificación de Conservación: LC: Preocupación menor; NT: Casi amenazada; VU: Vulnerable; EN: En peligro; CR: En peligro crí tico. 

Regiones Biogeográficas: ATA: Atacama; ALT: Altiplano; MED: Mediterránea; VAL: Lagos Valdivianos; PAT: Patagonia 

* Hay categorías de conservación distinta en la zona norte (N; río Maule hacía el norte) y sur (S; río Itata hacía el sur) del rango geográfico de la especie.  
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Tabla 2. Lista de especies exóticas de peces dulceacuícolas que se encuentran en Chile (Rojas et al., 
2019; Global Invasive Species Database, 2023) 

Orden Familia Especie Región Biogeográfica 
Incluida en la 

GISD 

Acipenseriformes Acipenseridae Acipenser baeri (Brandt, 1869) MED, PAT  

  Acipenser transmontanus (Richardson, 1836) MED  

Atheriniformes Atherinopsidae Odontesthes bonariensis (Valenciennes, 1835) MED, VAL  

Characiformes Characidae Cheirodon interruptus (Jenyns, 1842) MED  

Cichliformes Cichlidae Australoheros facetus (Jenyns, 1842) MED  

Cypriniformes Cyprinidae Carassius auratus (Linnaeus, 1758) MED Sí 

  Carassius carassius (Linnaeus, 1758) MED  

  Cyprinus carpio (Linnaeus, 1758) MED, VAL Sí† 

 Tincidae Tinca tinca (Linneaus, 1758) MED Sí 

 Xenocyprididae Ctenopharyngodon idella (Cuvier &Valenciennes, 1884) MED Sí 

Cyprinodontiformes Anablepidae Jenynsia multidentata (Jenyns, 1841) MED  

 Poeciliidae Cnesterodon decemmaculatus (Jenyns, 1842) MED  

  Gambusia affinis (Baird & Girard, 1853) ATA, MED, VAL Sí† 

  Gambusia holbrooki (Girard, 1859) ATA, MED, VAL Sí 

Salmoniformes Salmonidae Coregonus clupeaformis (Mitchill, 1818) MED  

  Oncorhynchus gorbuscha (Walbaum, 1792) PAT  

  Oncorhynchus keta (Walbaum, 1792) PAT  

  Oncorhynchus kisutch (Walbaum, 1792) VAL, PAT  

  Oncorhynchus masou (Brevoort, 1856) PAT  

  Oncorhynchus mykiss (Walbaum, 1792) ALT, ATA, MED, PAT Sí† 

  Oncorhynchus nerka (Walbaum, 1792) PAT  

  Oncorhynchus tshawytscha (Walbaum, 1792) VAL, PAT  

  Salmo salar (Linnaeus, 1758) VAL, PAT Sí 

  Salmo trutta (Linneaus, 1758) ATA, MED, VAL, PAT Sí† 

  Salvelinus fontinalis (Mitchill, 1814) MED, VAL, PAT Sí 

Siluriformes Ictaluridae Ameiurus melas (Rafinesque, 1820) MED  

  Ameiurus nebulosus (Lesueur, 1819) MED Sí 

  Ictalurus punctatus (Rafinesque, 1818) MED  

Regiones Biogeográficas: ATA: Atacama; ALT: Altiplano; MED: Mediterráneo; VAL: Lagos Valdivianos; PAT: Patagonia 

† Esta especie es considerada una de las 100 de las especies exóticas más dañinas del mundo. 
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Tabla 3. Lista de variables ambientales y climáticas utilizadas en la elaboración de los modelos de nicho 
ecológico. (Elaboración propia) 

Variables Ambientales 

Escenarios 

climáticos Unidades Fuente 

Rango de elevación   

NA 

[m] 1, 2 

Elevación media   [m] 1, 2 

Rango de la pendiente   [°] * 100 1, 2 

Pendiente media   [°] * 100 1, 2 

Temperatura media anual 

Histórico 

2050 SSP 1-2.5 

2070 SSP 5-8.5 

°C * 10 3 

Estacionalidad de la Temperatura (desviación estándar ×100) °C * 10 3 

Temperatura máxima en el mes más cálido °C * 10 3 

Número de celdas de cuadrícula de captación aguas arriba + Precipitación anual  count + [mm] 1, 2, 3 

Número de celdas de la cuadrícula de captación aguas arriba + Estacionalidad de la precipitación 

(coeficiente de variación) 
count *100 1, 2, 3 

Uso del Suelo Landcover clases 4 

Fuentes: 1: EarthEnv (Robinson et al., 2014), 2: HydroSHEDS (Lehner & Grill, 2013), 3: WorldClim (Fick & Hijmans, 2017), 4: Benavidez-Silva et al. 

(2021) 

 

  

317



26 

 

Tabla 4. Número de presencias disponibles para cada especie nativa y exótica. También se proporciona 
el ajuste general del modelo para las especies modeladas. (Elaboración propia, basada en Rojas et al., 
2019) 

Especies nativas Especies exóticas 

Nombre científico 
N° de  

presencias 
TSSactual Nombre científico 

N° de  

presencias 
TSSactual 

Aplochiton marinus 38 0,929 Acipenser baeri -- NA 
Aplochiton taeniatus 201 0,883 Acipenser transmontanus -- NA 
Aplochiton zebra 279 0,946 Ameiurus melas -- NA 
Basilichthys australis 525 0,882 Ameiurus nebulosus 20 0,906 
Basilichthys microlepidotus 997 0,877 Australoheros facetus 128 0,999 
Basilichthys semotilus 35 0,955 Carassius auratus -- NA 
Brachygalaxias bulloki 295 0,947 Carassius carassius -- NA 
Brachygalaxias gothei 2 NA Cheirodon interruptus 44 0,924 

Bullockia maldonadoi 260 0,937 Cnesterodon decemmaculatus 97 0,975 
Cheirodon australe 189 0,964 Coregonus clupeaformis -- NA 
Cheirodon galusdae 519 0,924 Ctenopharyngodon idella -- NA 
Cheirodon kiliani 10 NA Cyprinus carpio 214 0,925 
Cheirodon pisciculus 484 0,933 Gambusia affinis 182 0,895 
Diplomystes camposensis 107 0,966 Gambusia holbrooki 260 0,947 
Diplomystes chilensis 29 0,971 Ictalurus punctatus -- NA 
Diplomystes incognitus 95 0,980 Jenynsia multidentata 26 0,999 

Diplomystes nahuelbutaensis 201 0,957 Odontesthes bonariensis 20 0,974 
Galaxias globiceps 4 NA Oncorhynchus gorbuscha -- NA 
Galaxias maculatus 1.266 0,886 Oncorhynchus keta -- NA 
Galaxias platei 357 0,911 Oncorhynchus kisutch 69 0,902 
Geotria australis 545 0,890 Oncorhynchus masou -- NA 
Hatcheria macraei 94 0,926 Oncorhynchus mykiss 1.765 0,829 
Mordacia lapicida 122 0,922 Oncorhynchus nerka -- NA 
Mugil cephalus - NA Oncorhynchus tshawytscha 203 0,891 

Nematogenys inermis 268 0,955 Salmo salar 44 0,879 
Odontesthes brevianalis 91 0,966 Salmo trutta 1.188 0,879 
Odontesthes hatcheri 26 0,884 Salvelinus fontinalis 20 0,923 
Odontesthes mauleanum 171 0,915 Tinca tinca -- NA 
Orestias agassii 7 NA    
Orestias ascotanensis 34 0,999    
Orestias chungarensis 10 NA    
Orestias gloriae 3 NA    
Orestias laucaensis 28 0,998    

Orestias parinacotensis 9 NA    
Orestias piacotensis 4 NA    
Percichthys melanops 126 0,919    
Percichthys trucha 737 0,841    
Percilia gillissi 1.086 0,906    
Percilia irwini 470 0,906    
Trichomycterus areolatus 2.385 0,843    
Trichomycterus chiltoni 185 0,976    

Trichomycterus chungarensis 12 NA    
Trichomycterus laucaensis 40 1,000    
Trichomycterus rivulatus 48 0,994    

TSS: True Skill Statistics 
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Tabla 5. El área idónea total para especies de peces dulceacuícolas nativas y exótica en el período actual. 
También se indica el espacio ecológico modelado total. (Elaboración propia) 

 Área idónea 

Región Biogeográfica Especies nativas Especies exóticas Área total modelada 

Altiplano 3.543 6 5.759 

Atacama 5.754 2.159 15.066 

Mediterránea 264.342 130.631 478.029 

Lagos Valdivianos 156.630 58.209 273.644 

Patagonia 102.029 56.391 450.707 
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Tabla 6. Disponibilidad de hábitat idóneo para especies de peces nativos de agua dulce en 2050 en el 
escenario de cambio climático SSP 1-2.6 y en 2070, en el escenario de cambio climático SSP 5-8.5. 
(Elaboración propia) 

 Especies Nativas en 2050, SSP 1-2.6 Especias Nativas en 2070, SSP 5-8.5 

Región 
biogeográfica 

Área 
Perdida 

Área 
ganada 

Cambio 
neto 

Cambio 
Porcentual 

% 

Área 
Perdida 

Área 
ganada 

Cambio 
neto 

Cambio 
Porcentual 

% 

Altiplano 551 531 -20 -0,55% 261 343 82 2,31% 

Atacama 1.456 835 -621 -10,78% 1,108 891 -217 -3,78% 

Mediterránea 48.615 40.490 -8.125 -3,07% 53,807 43,712 -10,095 -3,82% 

Lagos Valdivianos 117.013 32.391 -84.622 -54,03% 114,771 34,633 -80,138 -51,16% 

Patagonia 36.176 32.631 -3.545 -3,47% 31,479 35,384 3,905 3,83% 
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Tabla 7. Disponibilidad de hábitat idóneo para especies de peces exóticos de agua dulce en 2050 en el 
escenario de cambio climático SSP 1-2.6 y en 2070, en el escenario de cambio climático SSP 5-8.5. 
(Elaboración propia) 

 Especies exóticas en 2050, SSP 1-2.6 Especias exóticas en 2070, SSP 5-8.5 

Región 
biogeográfica 

Área 
Perdida 

Área 
ganada 

Cambio 
neto 

Cambio 
Porcentual 

% 

Área 
Perdida 

Área 
ganada 

Cambio 
neto 

Cambio 
Porcentual 

% 

Altiplano 3 497 494 8680,00% 0 130 130 2280,00% 

Atacama 1.391 483 -908 -42,07% 412 1,814 1,402 64,94% 

Mediterránea 20.613 32.263 11.650 8,92% 22,007 32,812 10,805 8,27% 

Lagos Valdivianos 6.486 20.016 13.530 26,49% 8,295 13,935 5,639 11,04% 

Patagonia 14.029 54.212 40.183 71,26% 13,535 57,026 43,491 77,12% 
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Tabla 8. Cambio en disponibilidad hábitat idóneo en 2050 en el escenario de cambio climático SSP 1-
2.6 y en 2070, en el escenario de cambio climático SSP 5-8.5 para las especies amenazadas clasificadas 
como "Vulnerables" (VU). (Elaboración propia) 

Región 
biogeográfica 

Área 
actual 

Especies Vulnerables en 2050, SSP 1-2.6 Especies Vulnerables en 2070, SSP 5-8.5 

Área 
Perdida 

Área 
ganada 

Cambio 
neto 

Cambio 
Porcentual 

 %  
Área 

Perdida 

Área 
ganada 

Cambio 
neto 

Cambio 
Porcentual 

 %  
Altiplano 0 0 0 0 -- 0 0 0 -- 
Atacama 0 0 0 0 -- 0 0 0 -- 
Mediterránea 132.119 19.903 20.483 580 0,44% 23.505 23.715 211 0,16% 

Lagos Valdivianos 62.782 54.604 16.975 -37.628 -59,93% 53.213 18.366 -34.847 -55,50% 

Patagonia 13.512 6.232 2.360 -3.872 -28,65% 3.304 4.591 1.287 9,53% 
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Tabla 9. Cambio en disponibilidad hábitat idóneo en 2050 en el escenario de cambio climático SSP 1-
2.6 y en 2070, en el escenario de cambio climático SSP 5-8.5 para las especies amenazadas clasificadas 
como "En Peligro de extinción" (EN). (Elaboración propia) 

Región 
biogeográfica 

Área 
actual 

Especies en Peligro en 2050, SSP 1-2.6 Especies en Peligro en 2070, SSP 5-8.5 

Área 
Perdida 

Área 
ganada 

Cambio 
neto 

Cambio 
Porcentual 

% 

Área 
Perdida 

Área 
ganada 

Cambio 
neto 

Cambio 
Porcentual 

% 

Altiplano 3.543 551 531 -19 -0,55% 261 343 82 2,31% 

Atacama 5.754 1.456 835 -620 -10,78% 1.108 891 -217 -3,78% 

Mediterránea 89.180 22.518 9.968 -12.550 -14,07% 19.247 13.962 -5.285 -5,93% 

Lagos Valdivianos 54.701 36.894 4.969 -31.925 -58,36% 34.234 7.628 -26.606 -48,64% 

Patagonia 52.473 20.203 13.213 -6.990 -13,32% 18.111 20.315 2.203 4,20% 
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Figuras 

 

 

 

Figura 1. Regiones biogeográficas de peces dulceacuícolas de Chile. Se puede distinguir las cuencas 
hidrográficas dentro de cada región biogeográfica. 
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Figura 2. Ejemplos de riqueza de especies de peces dulceacuícolas nativos dentro de cuencas 
hidrográficas, enfocando en el (a) Río Lluta y el Altiplano, (b) Río Loa, (c) Río Aconcagua y Río Maipo, 
(d) Río Biobío, (e) Río Valdivia y Río Bueno y (f) Río Serrano. 
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Figura 3. Ejemplos de riqueza de especies de peces dulceacuícolas exóticos dentro de cuencas 
hidrográficas, enfocando en el (a) Río Lluta y el Altiplano, (b) Río Loa, (c) Río Aconcagua y Río Maipo, 
(d) Río Biobío, (e) Río Valdivia y Río Bueno y (f) Río Serrano. 
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Figura 4. Kilometraje total de zona idónea (km) en el periodo actual y los cambios porcentuales de área 
de hábitat de especies nativas de peces dulceacuícolas en 2050 en el escenario de cambio climático SSP 
1-2.6 y en 2070, en el escenario de cambio climático SSP 5-8.5. 
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Figura 4. Kilometraje total de zona idónea (km) en el periodo actual y los cambios porcentuales de área 
de hábitat de especies vulnerables a extinción (clasificación “VU”) de peces dulceacuícolas en los años 
2050 en el escenario de cambio climático SSP 1-2.6 y en 2070, en el escenario de cambio climático SSP 
5-8.5.  
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Figura 6. Kilometraje total de zona idónea (km) en el periodo actual y los cambios porcentuales de área 
de hábitat de especies en peligro de extinción (clasificación “EN”) de peces dulceacuícolas en los años 
2050 en el escenario de cambio climático SSP 1-2.6 y en 2070, en el escenario de cambio climático SSP 
5-8.5. 
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Figura 7. Kilometraje total de zona idónea (km) en el periodo actual y los cambios porcentuales de área 
de hábitat de especies exóticas de peces dulceacuícolas en 2050 en el escenario de cambio climático SSP 
1-2.6 y en 2070, en el escenario de cambio climático SSP 5-8.5. 
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