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RESUMEN: Las invasiones de plantas amenazan la biodiversidad, afectan la funcionalidad de los 
ecosistemas y representan un alto costo económico asociado a la pérdida de hábitat y a su 
control. Entre estas, la gramínea euroasiática Bromus tectorum invade ambientes esteparios, 
incluidos los del noroeste patagónico, y en la Argentina no hay estudios sobre la efectividad 
de posibles manejos. En este trabajo se describe su invasión en un área de pastizales 
semiáridos del noroeste patagónico, caracterizando la vegetación en pie y el banco de semillas 
de una comunidad invadida por B. tectorum y de una comunidad nativa aledaña. Con el 
objetivo de evaluar una estrategia de manejo local de la especie, se aplicaron distintos 
tratamientos de extracción manual en la comunidad invadida para favorecer la germinación y 
así disminuir la abundancia de semillas en el suelo. También se estimaron los costos de dicha 
intervención. Se encontró que la comunidad invadida se diferenció de la nativa por el cambio 
drástico de la forma de vida dominante (de perenne a anual), y por presentar una disminución 
notoria en el número de especies nativas. Antes del manejo se encontró una baja abundancia 
de semillas de B. tectorum en el banco de semillas de la comunidad invadida, y luego de 
aplicarlo no se encontraron semillas en el de ningún tratamiento. Es probable que las semillas 
hayan germinado con anterioridad al inicio del manejo, en la primavera temprana. Por otro 
lado, las plantas madre extraídas portando semillas inmaduras pueden completar la 
maduración de éstas si permanecen a la intemperie sobre el suelo. Para prevenir entonces 
que vuelva a formarse un banco de semillas durante la siguiente temporada, es fundamental 
extraer las plantas antes de que se produzcan semillas lo más tempranamente posible luego 
del invierno, y retirar las plantas extraídas del lugar si ya presentan fructificación. 

PALABRAS CLAVE: banco de semillas - costo económico - extracción mecánica- germinación - 
invasión 

ABSTRACT: Plant invasions threatens biodiversity, affect ecosystems functionality, and have a 
high economic cost associated with productivity losses and management actions. Among 
these, the euroasiatic grass Bromus tectorum invades grasslands all over the world, included 
those in Patagonia. There are no records of management actions of this species in Argentina. 
In this research work its invasion in a northwestern patagonian semiarid grassland is 
described, characterizing both the invaded community as well as the surrounding native 
community according to the standing vegetation and the seed bank. To evaluate the 
effectiveness of a local management strategy, different manual extraction treatments were 
applied in the invaded community to favor germination, and thus reduce seed abundances in 
the soil bank. Simultaneously, the management economic costs were estimated. Results 
indicated that the invaded community differentiated from the native one in terms of the 
dominant life form (from perennial to annual), and in having a notorious decline on the 
number of native species. Before the management application, a low abundance of B. 
tectorum seeds was found in the seed bank of the invaded community, and none was found 
in any treatment after applied. This is probably due to a prior germination of the seeds, in the 
early spring. Additionally, plants holding immature seed extracted during treatment 
application could complete seed maturation if they remained on the ground. To prevent then 
the formation of a new seed bank during the next growing season, it is fundamental to extract 
the plants before the seed production, as early as possible after the winter, and to remove 
them from the site if fructification is present. 

KEY WORDS: economic cost - extraction - germination - invasion - seed bank 
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1. INTRODUCCIÓN 

1.1. INVASIONES BIOLÓGICAS; FACTORES FAVORABLES PARA UNA INVASIÓN DE PLANTAS INTRODUCIDAS 

De los impulsores del cambio global, dos de los que más amenazan la biodiversidad y 

afectan a los ecosistemas son el cambio de uso de la tierra y las invasiones biológicas (Vitousek 

et al., 1996; Dukes & Mooney, 1999; Sala et al., 2000; Hoekstra et al., 2005; Henwood, 2010). 

Algunos estudios han mostrado que los disturbios ocasionados por el cambio del uso de la 

tierra incrementan las probabilidades de invasiones de plantas (Gelbard & Belnap, 2003; 

Bradley & Mustard, 2006). En los últimos 50 años la riqueza global de especies de plantas 

introducidas se ha duplicado, llegando algunas a establecerse en vastas extensiones de 

pastizales en Australia, América del Sur y América del Norte (Mack, 1989; Mack et al., 2000; 

Firn et al., 2011; Catford et al., 2019). Las plantas introducidas que se vuelven invasoras 

pueden reducir la diversidad de especies nativas, transformar la composición de las 

comunidades invadidas, modificar la calidad del forraje consumido por los herbívoros nativos 

y domésticos, y/o alterar la frecuencia e intensidad de los disturbios naturales, entre otros 

impactos (Upadhyaya et al., 1986; D’Antonio & Vitousek, 1992; Gundale, 2008). A partir de 

efectos de este tipo, las invasiones de plantas amenazan los ecosistemas y ponen en peligro, 

por ejemplo, a las diversas contribuciones que la naturaleza realiza a las personas (Díaz et al., 

2018).  

Para entender los mecanismos de invasión y la propagación potencial de una especie 

no nativa, es importante investigar tanto las comunidades invadidas, como la propia especie 

invasora (Catford et al., 2009). Asimismo, es útil estudiar las características del microhábitat 

de la comunidad donde se estableció una especie potencialmente invasora para saber cuál 

mecanismo está facilitando o retardando su proceso de invasión (David & Menges, 2011). 

Cambios en diversos aspectos biofísicos que caracterizan un determinado microhábitat, tales 

como composición y riqueza de especies y/o cobertura vegetal, o abundancia de hojarasca, 

pueden tener efectos sobre la germinación, establecimiento y reproducción de algunas 

especies de plantas invasoras (e.g., Klinkhamer & DeJong, 1998; Facelli & Pickett, 1991; 

Menges & Kimmich, 1996; Griffith, 2010). En este sentido, una mayor riqueza de especies 

nativas ha mostrado limitar el establecimiento de especies invasoras (Tilman, 1997; Huebner, 

2010). Cambios en la abundancia de hojarasca pueden influir sobre el ambiente lumínico y 

modificar la dinámica del agua (Fowler, 1988; Facelli & Pickett, 1991; Molofsky & Augspurger, 
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1992) generando un impacto sobre la vegetación. Al reducir la llegada de luz al nivel del suelo, 

la hojarasca disminuye la temperatura y reduce la amplitud térmica, incrementando 

indirectamente la humedad del suelo (Jensen & Gutekunst, 2003; Warren et al. 2013). La 

hojarasca de especies invasoras puede generar efectos de retroalimentación positiva que 

favorecen su propia germinación y simultáneamente reducen la diversidad de las especies 

nativas, como se ha visto en gramíneas de pastizales en California, EEUU (Mariotte et al., 

2017). También pueden tener efecto positivo sobre especies invasoras los disturbios en el 

microhábitat favoreciendo el establecimiento y emergencia de plántulas (e.g., D’Antonio et 

al., 1993; Kollman et al., 2007). Por ejemplo, daños en la corteza biológica de cianobacterias 

y algas que cubre el hábitat xérico de tierras secas y áridas facilitan el establecimiento de 

gramíneas no nativas oportunistas ya que remueven la barrera física entre el suelo y las 

semillas (Belnap et al. 2006; Serpe et al. 2006; Deines et al. 2007). 

El potencial de propagación de las especies invasoras también está relacionado con las 

características propias de la especie. En la hipótesis de la invasora ideal, una característica 

importante de la especie es la capacidad de generar un banco de semillas abundante (Baker 

& Stebbins, 1965). Este factor confiere de un alto potencial invasor a las especies de plantas 

introducidas, particularmente en las etapas de naturalización e invasión (Richardson et al., 

2000; Richardson & Pyšek, 2012). Mantener una fracción de las semillas latentes, hasta que 

las condiciones sean adecuadas para la germinación y establecimiento de las plántulas, es una 

adaptación que permite afrontar la variación temporal y espacial en las condiciones del 

ambiente (Fenner & Thompson, 2005). De este modo, la formación de un banco de semillas 

funciona como un reservorio de variabilidad genética, mejorando la respuesta adaptativa de 

las plantas invasoras a las nuevas condiciones experimentadas en sus rangos no nativos 

(Mandák et al., 2012; Gioria et al., 2014). Además, la capacidad de algunas especies de plantas 

de formar un banco de semillas longevo y abundante contribuye al aumento de su potencial 

invasor (Pyšek & Richardson, 2008; Gioria & Osborne, 2009a; Gioria et al., 2012). Por ello, 

conocer la capacidad de las especies invasoras de generar bancos de semillas abundantes y 

longevos, permite la integración de esta información para el diseño de estrategias de manejo 

adecuadas.  

1.2. ESTRATEGIAS DE MANEJO DE PLANTAS INVASORAS 

La comprensión de las características de las especies no nativas, así como las de la 

comunidad receptora, puede ser útil para desarrollar estrategias de manejo eficaces que 
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prevengan o reduzcan los impactos de una invasión. Estas estrategias pueden realizarse con 

la aplicación de diferentes métodos de manejo tales como químico, biológico y mecánico, 

entre otros (Hobbs & Humphries, 1995). En particular, el manejo mecánico (i.e. la remoción 

física de la vegetación) si bien usualmente es laborioso, evita los riesgos ambientales que 

engloban otros métodos, como por ejemplo la aplicación de químicos (Dennehy et al., 2011). 

El manejo mecánico puede ser aplicado en sectores de distribución variable de la invasión, 

eligiéndose preferentemente la remoción manual en áreas acotadas, y los tractores de siega 

en áreas extensas (Dennehy et al., 2011). Este tipo de manejo ha sido puesto en práctica para 

disminuir la abundancia del banco de semillas de especies no deseadas, como las malezas en 

la agricultura. Al remover mecánicamente las plantas de modo de reducir o evitar el aporte 

de semillas, se ha encontrado un rápido declive de la abundancia de semillas en el suelo 

(Burnside et al., 1986; Hartzler, 1996; Concilio, 2013). Otra forma de modular el tamaño del 

banco de semillas efectivo es a través de la realización de manipulaciones intencionales en las 

condiciones de la superficie del suelo que pueden modificar la disponibilidad de “sitios 

seguros” (sensu Harper et al., 1961; i.e. sitios que favorecen el establecimiento al ofrecer 

protección contra depredadores o patógenos, o al propiciar la germinación) (Gallandt, 2006). 

En forma complementaria, una estrategia que puede aplicarse es la de reducir el banco de 

semillas a través de actividades de labranza que favorezcan la generación de sitios seguros 

para incentivar la germinación de semillas y posteriormente destruir los propágulos (Nordell 

y Nordell 1998; Melander y Rasmussen 2000). 

1.3. COSTOS ECONÓMICOS DE LAS INVASIONES Y SU MANEJO 

Todas estas estrategias de control de especies invasoras tienen un costo económico 

asociado. En el año 2001 se estimó que el gasto global producido por las especies invasoras 

era de aproximadamente $1.400 mil millones de dólares anuales, el equivalente al 5% del 

producto bruto doméstico global (Pimentel et al., 2001), y para el año 2017 el porcentaje se 

mantuvo, siendo el gasto total de aproximadamente $4.470 mil millones de dólares (Diagne 

et al., 2020). Para la agricultura mundial, las especies de plantas, animales y microbios 

introducidos causaron pérdidas de $55 a $248 mil millones de dólares anuales en 1999 (Bright, 

1999). En países agro productores como Brasil, las especies de malezas no nativas representan 

un 75% de las malezas totales que se encuentran en las áreas de cultivos, y se estima que 

arruinan un 13.4% de la producción de pasturas y cultivos, causando así pérdidas de $17 mil 

millones de dólares por año (Echandi et al., 1972; Oerke et al., 1994; Pimentel et al., 2001). En 
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Estados Unidos, los pastizales proveen forraje para el ganado por un valor cercano a $10 mil 

millones de dólares anuales (USDA, 1998), mientras que las pérdidas estimadas por las 

malezas son de aproximadamente $2 mil millones (Pimentel, 1991). Dado que allí el 45% de 

las malezas son especies introducidas (Pimentel, 1993), las pérdidas económicas en el forraje 

por éstas son de aproximadamente $900 millones de dólares por año. Se estima que en el año 

2017 el daño global producido por plantas invasoras fue de $257 mil millones de dólares, 

mientras que el dinero destinado al manejo de las mismas fue de $60 mil millones de dólares 

(Diagne et al., 2020). Por ello, invertir fondos en la prevención de las invasiones de especies 

podría sostener los servicios ecosistémicos, así como colaborar con la disminución de los 

costos asociados a las consecuencias de la invasión (Keller et al., 2009). 

La insuficiencia de fondos, junto con un planeamiento deficiente de las actividades de 

manejo, son dos de las razones más comunes en las fallas de una estrategia de erradicación 

de las especies introducidas potencialmente invasoras (Myers et al., 2000; Cromarty et al., 

2002; Simberloff et al., 2005; Simberloff, 2009; Keitt et al., 2015). Estos problemas son más 

difíciles de solucionar cuando se desconoce además el costo de la intervención. Los costos 

asociados al manejo de especies introducidas deben ser estimados en detalle y teniendo en 

cuenta presupuestos a mediano y largo plazo para asegurar que se implemente con la mejor 

relación costo/efectividad (Adams & Setterfield, 2016; Firn et al., 2015). Si bien la literatura es 

limitada en cuanto a cómo elaborar un presupuesto de los costos asociados a un determinado 

manejo de una especie introducida, se ha formulado un modelo modificable en relación con 

diferentes escenarios que consta de distintos componentes (Wenger et al., 2018). Una vez 

detectada la localización de una invasión, los componentes de los costos de su manejo son 

cuatro: el costo de traslado (T), el tiempo de labor (L), los insumos consumibles (C) y el 

equipamiento (E). Estos componentes deben ser multiplicados por la cantidad de traslados 

por año, y la cantidad de años requeridos. Para las especies herbáceas, se utiliza el tiempo que 

una planta necesita para crecer y reproducirse como forma de determinar el número de veces 

en el año que la hierba debe ser eliminada, y la duración del banco de semillas para determinar 

el número de años de tratamiento necesario para llegar a su erradicación (Flint & Rehkemper, 

2002). El manejo puede ser particularmente efectivo en especies con invasión incipiente, 

momento óptimo para llevar adelante acciones de erradicación temprana que prevendrían la 

propagación de la especie, siendo ésta una estrategia costo-efectividad, ya que reduce el 

espectro de impactos negativos producto de una invasión densa, así como el costo económico 
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de su erradicación tardía (Hobbs & Humphries 1995; Holmes et al., 2009; Davidson et al., 2015; 

Walsh et al., 2016). Particularmente en la Patagonia, la gramínea anual Bromus tectorum es 

una invasora incipiente sobre la cual no se han evaluado técnicas de manejo hasta el 

momento. 

1.4. BROMUS TECTORUM, UNA GRAMÍNEA POR MANEJAR 

Bromus tectorum es una gramínea anual que causa grandes impactos en los 

ecosistemas en los que es introducida. Por ejemplo, en los incendios anuales que afectan 

alrededor de 77 mil hectáreas de pastizales en el desierto de la Gran Cuenca en EEUU, se 

estima que de los costos por pérdidas de recursos ($10,7 millones de dólares), combate de 

incendios ($14,7 millones de dólares), restauración ($4 millones de dólares) y manejo con 

fuego prescripto ($2,2 millones de dólares), la mitad es atribuible a B. tectorum, es decir $15,8 

millones de dólares totales por año (Knapp, 1996; Diagne et al., 2020). Si bien su área de 

distribución natural abarca Europa del este, el extremo norte de África, y Asia suroccidental 

(Kostivkovsky & Young, 2000; Novak & Mack, 2001), actualmente se la puede encontrar 

distribuida también en el sur de Rusia y Asia occidental. Además, se ha introducido en América 

del Norte, América del Sur, Japón, Sudáfrica, Australia, Nueva Zelanda e Islandia (Upadhyaya 

et al., 1986; Young, 2000; Novak & Mack, 2001; Zouhar, 2003). Por lo general, se establece en 

áreas perturbadas, ya que el pastoreo excesivo, el cultivo, y los incendios frecuentes 

promueven su invasión (Global Invasive Species Database, 2021). Una corteza biológica bien 

desarrollada retrasa u obstaculiza la germinación de B. tectorum, ya que esta impide el 

enterramiento de las semillas y/o que las raíces de las plántulas lleguen al suelo (Serpe et al., 

2006; Deines et al., 2007), por lo que la destrucción de corteza biológica en las comunidades 

esteparias, por disturbios como pastoreo o intentos de manejo de B. tectorum (Mack, 2011) 

han incrementado las oportunidades de propagación de la especie (Anderson et al. 1982). En 

estos ambientes disturbados, las plantas nativas no pueden excluirla por competencia y la 

especie domina el ecosistema (Global Invasive Species Database, 2021). Además de excluir 

competitivamente a los pastos nativos debido en parte gracias a ventajas fenológicas como 

un período de germinación más temprano y más extenso (Hardegree et al., 2010; Mack, 2011; 

Franzese et al. 2022), la peligrosidad de B. tectorum, como la de otros pastos anuales 

invasores, reside en que producen grandes cantidades de biomasa seca que constituye un 

material altamente inflamable (Uresk et al., 1979; Young, 2000) pudiendo incrementar la 

incidencia de incendios (D’Antonio & Vitousek, 1992). 
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Si bien el fuego puede matar a la mayor parte de las semillas del banco de semillas de 

B. tectorum (Hassan & West, 1986; Humphrey & Schupp, 2001), las supervivientes tienden a 

producir plantas más grandes y productivas (Young et al., 1972). El resultado es que el banco 

de semillas de la especie puede volver a llenarse en una sola temporada de crecimiento, y 

puede contener semillas en dormancia de 2 a 3 (e incluso 5) años de duración (Wicks, 1984; 

Hassan & West, 1986; Humphrey & Schupp, 2001). Se ha observado que una fracción de las 

semillas producidas por la especie permanece en el suelo y en la hojarasca de un año al 

siguiente (Eckert & Evans, 1967; Young et al., 1969; Hull & Hansen 1974; Young & Evans, 1975), 

en especial en años de alta producción (Young, 2000). Si bien las semillas pueden germinar en 

la superficie del suelo de sitios húmedos, en ambientes secos requieren de condiciones 

microambientales menos adversas (Young & Evans, 1972), por lo que necesitan de una 

cobertura de tierra u hojarasca (Evans & Young, 1972; 1987), habiéndose encontrado 

experimentalmente que la adición de hojarasca aumenta la germinación de semillas en un año 

seco (Newingham et al., 2007). 

Cuando las semillas se encuentran en una situación topoedáfica desfavorable, pueden 

pasar a un estado de dormancia (Young et al., 1969). La germinación de estas semillas puede 

ser estimulada con un incremento del nitrato en el suelo (Evans & Young, 1987; Mosely et al., 

1999; Young, 2000). Dado que los disturbios que implican revolver el suelo, remover y/o 

destruir biomasa vegetal incrementan la disponibilidad de nitrógeno (Stark & Hart, 1999), 

estos podrían incrementar la germinación de B. tectorum (Zouhar, 2003). Una vez que la 

especie se establece en un sitio y atraviesa un par de ciclos de producción y dispersión de 

semillas, en el banco de semillas puede haber una cantidad de semillas viables de 2 a 3 veces 

la cantidad de plantas de la población (Young & Clements, 2000; Young, 2000). Su capacidad 

de permanencia y propagación resaltan la importancia de controlar esta especie al encontrarla 

en nuevos sitios de su rango introducido (Pimentel et al., 2001). 

1.5. BROMUS TECTORUM EN LA PATAGONIA ARGENTINA 

La Patagonia Argentina presenta condiciones climáticas similares a las registradas en 

el lugar más afectado por la invasión de B. tectorum en Estados Unidos, el Desierto de la Gran 

Cuenca (Bradford & Lauenroth, 2006; Bradley, 2009). Esta área se ubica al sotavento de una 

cadena montañosa de norte a sur y cerca del océano Pacífico. Ambas regiones comparten 

veranos cálidos e inviernos fríos, con baja precipitación anual, siendo casi mínima en el verano 

(Paruelo et al., 1998; Bradley, 2009). Así como en Estados Unidos la especie fue encontrada 
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por primera vez en 1867 y declarada invasora más de 70 años después en 1930 (Mack, 1981), 

en la Argentina la primera cita para esta gramínea fue en 1930 (Soriano et al. 1983) y fue 

declarada invasora 83 años después en 2013 (Biganzoli et al., 2013; Speziale et al., 2014). En 

Patagonia, la población de la especie ha crecido sostenidamente desde su introducción, con 

un periodo (1960-1980) de grandes eventos de dispersión exitosos, así como de 

introducciones independientes que expandieron notablemente su cobertura regional 

(Biganzoli et al., 2013). Desde el año 2000 ha comenzado una nueva expansión de B. tectorum, 

y se predice que la especie ampliará su invasión hacia las estepas patagónicas hacia el este, 

donde ya se lo ha encontrado en algunas locaciones (Biganzoli et al., 2013). Actualmente B. 

tectorum es la especie anual más abundante en los ambientes de estepa y matorral de la 

región del noroeste patagónico (Speziale & Ezcurra, 2011), y se ha descubierto que tiene el 

mismo genotipo que el de las poblaciones de Norte América, Hawái y Nueva Zelanda (Novak 

& Mack, 2001).  

Los trabajos locales sobre la invasión y los impactos producidos por B. tectorum en el 

noroeste de la región patagónica son pocos (Biganzoli et al., 2013; Speziale et al., 2014; 

Speziale et al., 2018; Franzese et al., 2022). Sin embargo, se ha encontrado que los hábitats 

esteparios atravesados por rutas que presentan niveles de disturbios altos, son más 

susceptibles a ser invadidos por la especie (Speziale et al., 2018). Por ejemplo, se registró una 

invasión mayor en los pastizales sobrepastoreados, en comparación a aquellos con bajos 

niveles de disturbio (Speziale et al., 2018). Cabe destacar su adaptabilidad a las múltiples 

condiciones de hábitat, ya que diversos tipos de hábitats están invadidos por B. tectorum en 

un grado similar, excepto los mallines, los cuales resultaron ser menos susceptibles a su 

invasión (Speziale et al., 2018). Recientemente se evaluó el resultado de su competencia 

interespecífica hacia las gramíneas nativas de pastizal, Vulpia australis (anual de invierno) y 

Bromus setifolius (perenne muy palatable para el ganado), encontrándose que ambas 

presentaron una baja habilidad competitiva frente a B. tectorum (Franzese et al., 2022). Esto 

indica que la competencia por parte de las especies nativas no representaría una resistencia 

biótica importante para limitar la invasión de B. tectorum. Los trabajos realizados en la región 

resaltan la necesidad de realizar actividades de control de la especie, pero hasta la fecha se 

desconocen estudios abocados a investigar el éxito de métodos de manejo potenciales en 

Patagonia. Hacerlo contribuirá a la prevención de su invasión a gran escala en la Patagonia y 

de las potenciales consecuencias negativas (Biganzoli et al., 2013; Speziale et al., 2018; 
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Franzese et al., 2022). Por ello, es de relevancia estudiar la efectividad de la aplicación de 

diversas estrategias de manejo a nivel local considerando la información sobre diversos 

aspectos de la ecología y biología reproductiva de la especie. 

2. OBJETIVOS 

2.1 OBJETIVO GENERAL 

El objetivo general de este trabajo fue describir la invasión de B. tectorum en un área 

de los pastizales semiáridos del noroeste patagónico y evaluar una estrategia de manejo local 

de la especie. 

2.2 OBJETIVOS PARTICULARES 

(O1) Describir comparativamente la comunidad vegetal nativa y la comunidad vegetal 

adyacente invadida por B. tectorum, a partir de la caracterización de la vegetación y del 

microhábitat. 

(O2) Evaluar el efecto de la extracción mecánica de B. tectorum y de la manipulación 

de la biomasa removida sobre la abundancia del banco de semillas de esta especie. 

(O3) Estimar los costos económicos de la aplicación del manejo nombrado en el 

objetivo anterior. 

3. HIPÓTESIS Y PREDICCIÓN 

3.1 HIPÓTESIS 

En un sitio invadido por B. tectorum, la extracción mecánica manual repetida de sus 

plantas y la permanencia de estas como hojarasca sobre el suelo, afecta el banco de semillas 

de la especie. La remoción de plantas libera espacio potencial para la germinación y disminuye 

la competencia intraespecífica, mientras que la hojarasca mantiene la humedad del suelo y 

así favorecel a germinación de las semillas presentes en el banco de semillas del suelo. 

3.2. PREDICCIÓN 

Dentro de un sitio invadido por B. tectorum, en los sectores sometidos a su extracción 

repetida, donde la biomasa removida permanezca como hojarasca sobre el suelo, se 

encontrará una menor abundancia de semillas de la especie en el banco de semillas, en 

comparación a los sectores que hayan tenido un solo evento de extracción con remoción de 

la biomasa extraída o ninguno (i.e. control sin extracción de plantas). 
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4. MÉTODOS 

4.1. ÁREA DE ESTUDIO 

El estudio se realizó en la estancia Fortín Chacabuco (40°59'50.37"S; 71° 7'12.21"O), 

ubicada a 25 km hacia el este de San Carlos de Bariloche (Río Negro), en el extremo este del 

Parque Nacional Nahuel Huapi, situado en el noroeste de la Patagonia Argentina. El clima es 

seco y frío con vientos intensos, fuertes nevadas durante el invierno y heladas casi todo el año 

(Cabrera, 1971). La temperatura media anual no supera los 10°C y las precipitaciones anuales 

varían con rangos entre 300 y 700 mm (Bran et al., 2002). Las precipitaciones se distribuyen a 

lo largo del año principalmente concentradas en el otoño- invierno (73%) (Jobbágy et al., 

1995). Los suelos son esqueléticos arenoso-pedregosos (Cabrera, 1971). Estas condiciones 

climáticas son similares a las registradas en el Desierto de la Gran Cuenca en EEUU (Paruelo 

et al., 1998; Bradford & Lauenroth, 2006; Bradley, 2009). 

La estancia se localiza en el ecotono entre el Distrito del Bosque Subantártico y el 

Distrito Patagónico Sub-andino, en el área ecológica de Precordillera. La vegetación se 

caracteriza por estepas graminosas en mosaico según el relieve, la exposición y los suelos 

(Cabrera, 1976). Hay predominancia de estepas de coirón amargo (Pappostipa speciosa) y 

coirón blanco (Festuca pallescens) con arbustos dispersos de abrojo (Acaena splendens), 

charcao verde (Senecio bracteolatus) y neneo (Azorella prolifera). También hay mallines con 

abundante presencia de junco (Juncus balticus), pasto mallín (Poa pratensis) y coirón blanco, 

que suelen asociarse a matorrales de calafate (Berberis buxifolia y Berberis heterophylla), 

chacay (Discaria trinervis y Discaria chacaye), chapel (Escallonia virgata) y árboles de maitén 

(Maytenus boaria) (Bran et al., 2002). 

En la región, el pastoreo de ganado doméstico es la actividad económica más 

importante, y está basado exclusivamente en la vegetación natural (León & Aguiar, 1985). La 

estancia actualmente cuenta con una baja carga ganadera (225 ovejas, 46 vacas y 8 caballos 

en 4460 ha), con una calidad de pasturas variable, encontrándose sitios con sobrepastoreo y 

sitios con una acumulación de hojarasca de plantas senescentes no pastoreadas (Paramidani 

et al., 2014). Con un sobrepastoreo intenso desde finales del siglo XIX, se redujo 

considerablemente la abundancia de pastos palatables. En la región, la actividad ganadera, 

junto con el turismo, favorecieron la invasión de especies introducidas (Veblen et al. 1992). El 

trabajo de investigación se realizó en un sector de pastizal usado para ganadería extensiva 
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(ovejas y vacas), donde se delimitó un parche monoespecífico de B. tectorum de 

aproximadamente 450m2 (Fig. 1). 

FIG. 1. La zona del estudio se encuentra en el noroeste de la Patagonia Argentina, en el límite entre las 

provincias de Neuquén y Río Negro, en la Estancia Fortín Chacabuco. En el circulo blanco, el sitio de muestreo 

que contiene el parche con B. tectorum, en un tono más claro. 

4.2. ESPECIE DE ESTUDIO  

Bromus tectorum (Linnaeus, 1753) es una hierba anual que puede crecer entre 

temperaturas de 3 a 7°C como mínimo, y 27 a 31°C como máximo, siendo el rango óptimo 

para su desarrollo de 10 a 20°C (McCarlie et al., 2001). Sin embargo, se han encontrado plantas 

sobreviviendo en el invierno a -23°C, con tan solo algunas leves lesiones en las hojas, lo que 

demuestra que B. tectorum puede ser extremadamente tolerante al frío (Hulbert, 1955). 

Tradicionalmente se ha considerado a la especie como una gramínea de invierno, ya que 

germina en el otoño, resiste el paso del invierno como plántula, sobreviviendo incluso bajo 

nieve (Mack & Pyke, 1983; Upadhyaya et al. 1986), y continúa su crecimiento hacia finales del 

mismo, seguido de una floración y maduración de sus semillas en la primavera (Hulbert, 1955; 

Mack, 2011). Adicionalmente, puede germinar en el invierno o la primavera (Stewart & Hull, 

1949). Estas cohortes tardías, pueden servir para amortiguar ciertos riesgos para las 

poblaciones como sequías en el otoño, heladas de invierno y herbivoría. Esta reducción de la 

probabilidad de una mortalidad estacional, hace que la especie logre una alta persistencia en 

los hábitats invadidos (Mack & Pyke, 1983).  

La densidad de individuos de esta especie en EEUU tiene un rango muy variable de 1 a 

15.000 plantas/m2 dependiendo del sitio invadido (Hull & Pechanec, 1947; Stewart & Hull, 

1949). A menudo crece en forma de parches monoespecíficos, encontrándose en áreas de 
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hasta miles de hectáreas dominadas por esta especie, con un promedio de 10.000 plantas/m2 

(Young & Evans, 1978). En estas altas densidades, las plantas pueden producir alrededor de 

25 semillas cada una (Young et al., 1987), mientras que en situaciones donde se encuentren 

espaciadas, las plantas grandes pueden producir 400 semillas en promedio (Piemeisel, 1938). 

En casos donde una planta crezca solitaria y con abundantes tallos, la misma puede producir 

aproximadamente 5.000 semillas, habiéndose registrado en un sitio amparado y con sombra 

parcial a dos plantas grandes que produjeron 6.120 y 4.200 semillas respectivamente 

(Piemeisel, 1938; Young et al., 1987). 

La mayoría de las semillas de B. tectorum caen en la superficie del suelo cerca de la 

planta madre, o se dispersan a corta distancia por el viento o el agua, mientras que la 

dispersión de larga distancia es facilitada por los animales y los humanos (ectozoocoria), ya 

que las espiguillas pueden ser enganchadas en las plumas, el pelaje y la ropa (Hulbert, 1955). 

La depredación de las semillas por los animales no es un factor importante como para reducir 

o controlar las poblaciones. En general los roedores, pájaros y hormigas recolectoras tienen 

poca preferencia hacia las semillas de B. tectorum cuando hay semillas de otras especies 

disponibles (Pirk et al., 2019). En cuanto a la calidad de B. tectorum como forraje, se ha 

sugerido que es palatable y nutritivo para todas las clases de ganado, y varias especies 

silvestres, especialmente en la primavera y a veces en los inviernos leves (Mosely et al., 1999; 

Upadhyaya et al., 1986). Sin embargo, el pastoreo de B. tectorum seco debe ser vigilado, ya 

que su ingesta incrementa la incidencia de infecciones en la boca del ganado, y las semillas 

pueden causar lesiones severas en los ojos con sus aristas (Hull & Pechanec, 1947; Young, 

1991; Mosely et al., 1999). En la región de estudio, su uso como forraje por el ganado es 

eventual, y dura un breve periodo de tiempo en la primavera temprana (Velasco & Siffreddi, 

2013).  

4.3. DISEÑO EXPERIMENTAL 

En el sitio de muestreo se delimitaron 2 comunidades durante la primavera de 2019. 

Por un lado, la “comunidad nativa” como aquella típica de la zona de estudio y que se 

encuentra dominada por especies nativas, y por otro lado la “comunidad invadida”, aledaña a 

la primera y dominada por B. tectorum desde al menos el año 2014 (Fig. 2; observación 

personal). En la comunidad nativa se localizaron 4 grupos de 4 parcelas de 1m x 1m, alineadas 

hacia los puntos cardinales noroeste, noreste, sureste y suroeste y distanciadas 2 metros entre 
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sí para evaluar el objetivo 1. En la comunidad invadida se establecieron 16 parcelas del mismo 

tamaño distribuidas al azar para las actividades del objetivo 1, y 10 bloques de 5 parcelas de 

1m x 1m distribuidos al azar para evaluar el objetivo 2 y 3. 

 

FIG. 2. Las 82 parcelas de 1m x 1m en las comunidades nativa (blanco) e invadida (gris). 

OBJETIVO 1: Para describir la comunidad nativa y la comunidad invadida por B. tectorum, se 

compararon las siguientes características en cada una de las 16 parcelas de 1m x 1m de cada 

comunidad (32 parcelas en total) en enero de 2020 (excepto aclaración particular): 

● Composición específica: Identidad de todas las especies de plantas vasculares de la 

vegetación en pie, siguiendo la nomenclatura de Zuloaga, Morrone y Belgrano (2008). 

Aquellas especies que no se pudieron identificar a campo, fueron colectadas para ser 

identificadas en el laboratorio. 

● Riqueza específica: Número de todas las especies de plantas vasculares presentes en 

la vegetación. 
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● Cobertura de especies de plantas vasculares: Estimación visual del porcentaje de 

cobertura de las especies en la vegetación de cada parcela a partir de un marco de 1 

metro x 1 metro sin subdivisiones. 

● Tamaño del espacio intercoironal: Porcentaje del área correspondiente al espacio 

entre los coirones, estimado con el programa “Image J” a partir de una fotografía 

cenital tomada en cada parcela a 1,5 metros de altura. 

● Cobertura de corteza biológica: Porcentaje de la cobertura de la corteza biológica con 

el método descrito para medir la cobertura de especies. 

● Cantidad de hojarasca: Peso húmedo y seco de toda la hojarasca de cada parcela. La 

misma se recolectó entre enero y febrero de 2020, se la guardó en bolsas de papel 

madera, y en el laboratorio se la secó en estufa a 60°C durante 48-72 horas. Para 

pesarla se utilizó una balanza de tres decimales. 

● Abundancia y composición del banco de semillas: Número de semillas de cada especie 

por unidad de superficie del suelo en metros cuadrados (Gioria & Osborne, 2009b). En 

octubre de 2019, en cada parcela se recolectaron 4 muestras de suelos de 7 cm de 

diámetro x 3 cm de profundidad utilizando un cilindro metálico (Thompson & Grime, 

1979). Estas 4 muestras se homogeneizaron en una sola, y se apartó de la misma la 

hojarasca y material vegetal vivo. De esta muestra homogeneizada se tomaron 2 

submuestras utilizando cilindros de igual medida y se las colocó en una misma bandeja 

de plástico de 10 x 15 x 4,5 cm con una capa de arena de 1 cm de espesor en el fondo 

(n=16 de cada comunidad). Las bandejas se acomodaron aleatoriamente en el 

invernadero del laboratorio de Ecotono (condiciones no controladas). Para garantizar 

que el sustrato estuviera húmedo de forma continua, las bandejas fueron regadas por 

capilaridad. En marzo de 2020 se relocalizaron en un lugar soleado dentro de un 

domicilio particular debido a las restricciones de uso del laboratorio a partir de la 

cuarentena por la pandemia COVID-19, hasta el fin del experimento en mayo de 2020. 

Durante 7 meses se registró la abundancia e identidad de todas las plántulas que 

emergieron, las cuales fueron removidas de las bandejas en cuanto eran identificadas 

(Franzese et al., 2016). Se mezcló el sustrato de cada bandeja cuando la germinación 

cesaba por un tiempo, para propiciar la misma al reubicar las semillas cerca de la 

superficie. 
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OBJETIVO 2: Para evaluar la efectividad del manejo de B. tectorum sobre la cantidad de 

semillas del banco de semillas del suelo, se puso a prueba un experimento con 4 tratamientos 

y un control en los 10 bloques de 5 parcelas ubicados en la comunidad invadida (Fig. 2). La 

variable sobre la cual se midió el efecto de cada tratamiento fue la abundancia de semillas de 

la especie en el banco germinable del suelo al finalizar el experimento. Esta variable se estimó 

tomando muestras del banco de semillas del suelo al finalizar el experimento en diciembre de 

2019 (banco final), y se hizo siguiendo la misma metodología del objetivo 1 (i.e., por cada una 

de las 10 parcelas de los 5 tratamientos se tomaron 4 muestras, que fueron homogeneizadas 

y luego se tomaron 2 submuestras que fueron colocadas en una misma bandeja; n=10 

bandejas de cada tratamiento). De todos modos, para descartar que posibles diferencias en 

esta variable pudieran deberse a variaciones en el banco de semillas del suelo ya presentes 

antes de comenzar el experimento, también se tomaron muestras del banco al inicio del 

experimento en octubre de 2019 (banco inicial; n=10 bandejas de cada tratamiento). El 

experimento consistió en la aplicación de un tratamiento diferente en cada una de las 4 

parcelas, y en una quinta parcela se ubicó el tratamiento control. Los tratamientos aplicados 

se ordenaron al azar dentro de cada bloque, y fueron los siguientes: 

● EXTRACCIÓN 1- REMOCIÓN (E1R): Extracción manual desde la raíz de las plantas de B. 

tectorum una vez al inicio del experimento, y la remoción de la biomasa extraída. 

● EXTRACCIÓN 1- PERMANENCIA (E1P): Extracción manual desde la raíz de las plantas de B. 

tectorum una vez al inicio del experimento y la permanencia de la biomasa extraída 

dispuesta como hojarasca sobre el suelo. 

● EXTRACCIÓN 2- REMOCIÓN (E2R): Extracción manual desde la raíz de las plantas de B. 

tectorum una vez al inicio del experimento y otra vez a los dos meses, y la remoción de 

la biomasa extraída en cada ocasión. 

● EXTRACCIÓN 2- PERMANENCIA (E2P): Extracción manual desde la raíz de las plantas de B. 

tectorum una vez al inicio del experimento y otra vez a los dos meses, y la permanencia 

de la biomasa extraída dispuesta como hojarasca sobre el suelo en cada ocasión. 

● CONTROL (C): Parcela sin extracción de plantas de B. tectorum, ni remoción de la 

hojarasca. 



 

- 19 - 
 

La primera extracción de las plantas se realizó a principios de octubre de 2019 en los 

tratamientos E1R, E1P, E2R y E2P. Se eligió esta fecha porque las plantas aún no habían 

producido semillas y presentaban un tamaño óptimo para realizar la extracción manual. Luego 

de extraer B. tectorum, la biomasa propia fue dispuesta como hojarasca sobre el suelo en las 

parcelas con permanencia (E1P y E2P), mientras que en los tratamientos con remoción de la 

biomasa (E1R y E2R), ésta se embolsó y retiró del lugar. La segunda extracción de plantas se 

realizó a principios de diciembre de 2019, fecha elegida para evitar la dispersión de las semillas 

maduras (proceso próximo a ocurrir), y se hizo solamente en las parcelas correspondientes a 

los tratamientos de extracción repetida, dejando la biomasa sobre el suelo o retirándose 

según el tratamiento (E2P o E2R, respectivamente). Finalmente, en la parcela control (C) en 

ningún momento se manipularon las plantas de B. tectorum. 

Al finalizar el experimento en julio de 2020 no hubo emergencia de plántulas de B. 

tectorum en el banco final para el tratamiento control (C), y muy escasa en los demás 

tratamientos. Para determinar si la escasa emergencia de plántulas se debió a una muy baja 

abundancia de semillas o a la ausencia de germinación de las mismas, se realizó una búsqueda 

manual de semillas de la especie en 9 de las 10 macetas control (una no fue posible identificar 

por pérdida de rótulo). Se eligió inspeccionar este tratamiento pues indicaba el estado del 

banco de semillas en sectores que no sufrieron ninguna manipulación. Para hacerlo, se 

esparció el suelo contenido en cada maceta (ya seco) sobre una superficie blanca bajo luz 

directa, y con los dedos se desarmaron aglomeraciones de tierra. Luego, con una linterna 

frontal, pinzas, alfileres y lupa de un kit de disección, se revisó el contenido por completo en 

busca las semillas de B. tectorum. Se encontró una única semilla de la especie de apariencia 

viable (i.e. llena y sin registros de depredación). Esta semilla se puso a germinar sobre un 

sustrato húmedo (papel absorbente mojado y doblado al medio formando dos capas dentro 

de una bandeja de plástico) a temperatura ambiente (aprox. 21°C). No se hizo una prueba de 

tetrazolio por las restricciones de uso del laboratorio a partir de la cuarentena por la pandemia 

COVID-19. 

Por último, dado que las plantas extraídas en diciembre 2019 poseían semillas 

inmaduras, se evaluó si las semillas tenían la capacidad de madurar luego de haber sido 

separadas de la planta madre. En diciembre del 2020, se colectaron al azar 39 plantas de B. 

tectorum con semillas inmaduras. Las plantas fueron guardadas en sobres de papel madera 

para no perder las semillas y mantenidas al aire libre expuestas a condiciones climáticas 
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similares a las del sitio de muestreo, simulando su permanencia en el suelo durante el verano. 

Dos meses después se registró la abundancia total de semillas, y su condición de madurez 

(inmadura o madura). Para comprobar la viabilidad de las semillas registradas como maduras, 

el 10% (n=45) del total se puso a germinar sobre un sustrato húmedo (papel absorbente 

mojado y doblado al medio formando dos capas dentro de una bandeja de plástico). 

       OBJETIVO 3: Para calcular el costo de aplicar los tratamientos del manejo, se cronometró el 

tiempo de labor de cada parcela, y también se registró el peso húmedo y seco de la biomasa 

extraída de B. tectorum de los tratamientos E1R y E2R (ídem objetivo 1). Para completar la 

primera aplicación de los tratamientos se concurrió al sitio de estudio en cinco jornadas, en 

dos de las cuales participaron dos personas en ocasiones separadas. La segunda aplicación de 

los tratamientos se realizó en una jornada con la participación de una persona. No hubo 

diferencias de tiempos entre las personas que participaron de la extracción. Finalmente, se 

estimaron los costos del tiempo de labor (L), el traslado (T), los insumos consumibles (C), el 

equipamiento (E) y los víveres y seguridad del trabajador (VST) requeridos para aplicar los 

tratamientos evaluados en este trabajo para el total del área invadida. 

4.4. ANÁLISIS ESTADÍSTICOS 

La comparación de la riqueza de las especies nativas e introducidas en la vegetación 

en pie se hizo con una prueba no paramétrica Wilcoxon Rank Sum (también llamado Mann 

Whitney U Test) en cada comunidad. Lo mismo se hizo en cuanto a la riqueza de especies en 

el banco de semillas.  

Para analizar la probabilidad de encontrar una especie nativa o introducida en la 

vegetación y el banco de semillas en función de la comunidad nativa o invadida, se hizo un 

modelo lineal general de distribución binomial, siendo el modelo conceptual: 

Número de especies (nativas o introducidas) ~ Binomial (pi, Ni) 

logit (pi) = a+b*comunidad (nativa o invadida) 

La comparación del porcentaje de la cobertura de B. tectorum en la vegetación entre 

comunidades, así como de su abundancia en el banco de semillas, se hizo con pruebas no 

paramétricas de Wilcoxon Rank Sum (Mann Whitney U Test). Esta prueba también se utilizó 

para comparar la cantidad de hojarasca, el porcentaje de cobertura de corteza biológica y el 

porcentaje del espacio intercoironal entre las dos comunidades. Todos estos análisis 

mencionados se realizaron con el programa R-studio. 



 

- 21 - 
 

Para evaluar la similitud de la composición de especies de la vegetación (porcentaje de 

cobertura por especie; coeficientes Bray Curtis) así como la del banco de semillas (abundancia 

de semillas por especie; coeficientes Bray Curtis) entre comunidades, y la similitud en la 

composición de especies entre el banco de semillas y la vegetación dentro de cada comunidad 

(frecuencia de especies; coeficientes Sørensen), se realizaron escalamientos 

multidimensionales no métricos (NDMS). Se consideró el valor de estrés que calcula este 

análisis, el cual indica cuán buena es la configuración espacial en representar las diferencias 

reales (estrés > 0,20: al azar; < 0,15: bueno; < 0,10: ideal; < 0,05: excelente) (Lefchek, 2012). 

Se realizó un análisis de similitud (ANOSIM) para determinar la significancia de las diferencias 

observadas en la composición (Clarke, 1993). El ANOSIM produce un estadístico R basado en 

la diferencia en la media de rangos entre grupos y dentro de los grupos a analizar. Los valores 

tienen un espectro entre 1 (completamente diferente entre grupos), 0 (sin diferencias) y -1 

(las diferencias son intragrupales en lugar de intergrupales) (Buttigieg & Ramette, 2014). Se 

utilizaron también análisis de porcentajes de similitud (SIMPER) para estudiar la contribución 

de cada especie a la disimilitud en la composición de especies entre los grupos comparados. 

Estos análisis se realizaron con el programa PRIMER v6 (Clarke y Gorley, 2006). 

La evaluación del efecto de los tratamientos en el experimento de manejo de B. 

tectorum se hizo mediante pruebas de ANOVA de una vía, considerando el efecto bloque. 

También se hicieron pruebas no paramétricas Kruskal-Wallis cuando los errores de las 

variables analizadas no cumplieron con el supuesto de normalidad (test Shapiro-Wilk) ni de 

homogeneidad (test de Barlett). Este ANOVA se utilizó para comparar la abundancia de 

semillas del banco de semillas antes de aplicar los tratamientos con el fin de evaluar la 

homogeneidad entre las parcelas. Luego de aplicar los tratamientos se hizo una prueba no 

paramétrica Kruskal-Wallis. El análisis del tiempo de labor entre los tratamientos se hizo con 

una prueba de ANOVA de una vía, y posteriormente se realizó un procedimiento de 

comparaciones múltiples de a pares con el método Holm-Sidak entre los tratamientos. Estos 

análisis se realizaron con el programa R-studio. El nivel de significancia considerado para todos 

los análisis descritos en esta sección fue de 0,05. 
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5. RESULTADOS 

5.1. CARACTERIZACIÓN DE LAS COMUNIDADES NATIVA E INVADIDA POR B. TECTORUM 

5.1.1. VEGETACIÓN EN PIE 

En la vegetación en pie de las comunidades estudiadas se encontraron en total 17 

especies de plantas vasculares tanto de origen nativo (8) como introducido (9) pertenecientes 

a 9 familias (Tabla 1). Las familias con mayor número de especies fueron Asteraceae y Poaceae 

(5) tanto en relación con las especies nativas (2 en cada familia) como con las especies 

introducidas (3 en cada familia). En la comunidad nativa se encontraron especies 

pertenecientes a las 9 familias, mientras que en la invadida solo estuvieron representadas 5 

familias. Entre las especies nativas todas fueron de hábito perenne (8), mientras que en las 

especies introducidas la mayoría fueron especies anuales o bianuales (6) (Tabla 1). Las 

especies nativas más frecuentes (presentes en más del 33% de las parcelas de estudio) fueron 

P. humilis, Juncus balticus, mientras que las introducidas más frecuentes fueron B. tectorum, 

Erodium cicutarium, Rumex acetosella y Poa pratensis. 

TABLA 1. Composición específica de la vegetación y del banco de semillas de la comunidad nativa y de la 

comunidad invadida. Para cada especie se indica la familia, el hábito de vida (A: anual, B: bianual, P: perenne) y 

el origen (N: nativa, I: introducida).  

ESPECIE FAMILIA HÁBITO ORIGEN 

COMUNIDAD NATIVA COMUNIDAD INVADIDA 

VEGETACIÓN 

EN PIE 

BANCO DE 

SEMILLAS 

VEGETACIÓN 

EN PIE 

BANCO DE 

SEMILLAS 

ACAENA PINNATIFIDA ROSACEAE P N X - - - 

AFÍN CAREX SPP. CYPERACEAE P N X - - - 

AFÍN POA LANUGINOSA POACEAE P N X - - - 

BERBERIS MICROPHYLLA BERBERIDACEAE P N - X - - 

BROMUS TECTORUM POACEAE A I X X X X 

CALLITRICHE LECHLERI PLANTAGINACEAE A N - X - X 

CARDAMINE BONARIENSIS BRASSICACEAE P N - - - X 

CARDUUS NUTANS ASTERACEAE B I X X X X 

CAREX ANDINA CYPERACEAE P N - X - X 

CAREX GAYANA CYPERACEAE P N - X - X 

CYNOGLOSSUM CRETICUM BORAGINACEAE B I - X - - 

DESCURAINIA SOPHIA BRASSICACEAE A I X - - - 

ERODIUM CICUTARIUM GERANIACEAE A/B I X X X X 

ERYTHRANTHE GLABRATA PHRYMACEAE A N - X - X 

EUPHORBIA COLLINA EUPHORBIACEAE P N X - - - 

GAMOCHAETA SP. ASTERACEAE P N - X - X 

HORDEUM MURINUM POACEAE A I - - X - 

JUNCUS AFÍN STIPULATUS JUNCACEAE P N - X - - 

JUNCUS BALTICUS JUNCACEAE P N X - X - 
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LYSIMACHIA AMOENA PRIMULACEAE P N - - - X 

MYOSOTIS STRICTA BORAGINACEAE A I - - - X 

NASSELLA FILICULMIS POACEAE P N - X - X 

PAPPOSTIPA HUMILIS POACEAE P N X - X X 

POA PRATENSIS POACEAE P I X X X X 

RUMEX ACETOSELLA POLYGONACEAE P I X X X X 

SALIX VIMINALIS SALICACEAE P I - X - X 

SENECIO BRACTEOLATUS ASTERACEAE P N X - - - 

SOLIDAGO CHILENSIS ASTERACEAE P N X X - - 

TARAXACUM OFFICINALE ASTERACEAE P I X - X - 

TRAGOPOGON DUBIUS ASTERACEAE A/B I - - X - 

VERBASCUM THAPSUS SCROPHULARIACEAE B I - - - X 

VERONICA ANAGALLIS-AQUATICA PLANTAGINACEAE A N - X - X 

La comunidad nativa presentó una riqueza total de 15 especies de plantas vasculares , 

mientras que la comunidad invadida por B. tectorum presentó una riqueza total de 10 especies 

(Fig. 3). En la comunidad nativa, la riqueza promedio de especies nativas (𝑋̅=2,813; DE=1,276) 

fue similar a la de especies introducidas (𝑋̅=2,063; DE=1,063) (W=169; p=0,109). Mientras que, 

en la comunidad invadida, la riqueza promedio de especies introducidas (𝑋̅=3,125; DE=0,885) 

fue mayor que la de especies nativas (𝑋̅=0,688; DE=0,704) (W=4; p<0,001). La probabilidad de 

encontrar una especie nativa fue mayor en la comunidad nativa (z=-3,082; p=0,002), mientras 

que la probabilidad de hallar una especie introducida fue mayor en la comunidad invadida 

(z=2,345; p=0,019). 

FIG. 3. Porcentaje de la riqueza específica total diferenciada según el origen de las especies en 

la vegetación en pie de las comunidades nativa e invadida por B. tectorum. 

La composición de especies de la comunidad nativa difirió de la composición de la 

comunidad invadida (Fig. 4), representando esta diferencia una disimilitud del 93,15% 

(ANOSIM, Global R= 0,994; p=0,001). La disimilitud fue principalmente explicada por la 

notable contribución de las especies de la familia Poaceae dominantes de cada comunidad: la 

53%
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Nativas Introducidas
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introducida anual B. tectorum (en la comunidad invadida) y el coirón nativo perenne P. humilis 

(en la comunidad nativa). La contribución acumulada de ambas especies a la diferenciación 

entre comunidades superó el 60% (Tabla 2). Otras especies que también contribuyeron a la 

diferenciación en la composición fueron en orden de importancia, la hierba introducida E. 

cicutarium (con una contribución relativa de 18,65%, y una alta representación en la 

comunidad invadida que en la nativa; Tabla 2) y el junco nativo J. balticus (con una 

contribución relativa de 8,86%, y una mayor representación en la comunidad nativa que en la 

invadida; Tabla 2).  

En la vegetación de la comunidad nativa, B. tectorum se encontró en el 31,3% de las 

parcelas, con una muy baja cobertura promedio (𝑋̅=0,38%; DE=0,69). En cambio, en la 

comunidad invadida, se encontró a la especie en todas las parcelas, con una cobertura 

significativamente mayor que la encontrada en la comunidad nativa (𝑋̅=48,25%; DE=24,00; 

W=256; p<0,001; Tabla 2). 

FIG. 4. NMDS basado en la cobertura de especies de la vegetación en pie de la comunidad nativa (triángulos) 

y la comunidad invadida por B. tectorum (rombos). Los círculos representan el porcentaje de la cobertura de 
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B. tectorum. Las principales especies que contribuyeron a la disimilitud están posicionadas desde el centro 

del escalamiento. El grado de similitud entre los puntos del ordenamiento está indicado por la distancia 

relativa entre los mismos. N: nativa, I: introducida. 

TABLA 2. Contribución acumulada de las especies (hasta el 90%) a la disimilitud entre la comunidad nativa y la 

comunidad invadida. DE: desvío estándar. N: nativa, I: introducida. 

ESPECIE (ORIGEN) 
COBERTURA 

PROMEDIO/ M2 (%) 

COBERTURA 

PROMEDIO/ M2 (%) 

DISIMILITUD 

PROMEDIO ± DE 

CONTRIBUCIÓN 

RELATIVA (%) 

CONTRIBUCIÓN 

ACUMULADA (%) 

 C. NATIVA C. INVADIDA 93,15 - - 

BROMUS TECTORUM (I) 0,38 48,25 30,58 ± 2,19 32,83 32,83 

PAPPOSTIPA HUMILIS (N) 41,25 2,38 25,38 ± 2,77 27,24 60,07 

ERODIUM CICUTARIUM (I) 0,19 26,38 17,37 ± 1,88 18,65 78,72 

JUNCUS BALTICUS (N) 13,19 3,28 8,25 ± 0,83 8,86 87,59 

RUMEX ACETOSELLA (I) 5,88 2,06 4,27 ± 0,87 4,58 92,17 

5.1.2. CARACTERIZACIÓN DEL MICROHÁBITAT DE AMBAS COMUNIDADES 

La hojarasca de la comunidad nativa se compuso principalmente por P. humilis, 

mientras que en la comunidad invadida se compuso por B. tectorum. La comunidad nativa 

presentó una cantidad de hojarasca promedio siete veces mayor que la comunidad invadida 

(𝑋̅=670,33 g/m2; DE=390,98) vs (𝑋̅=99,54 g/m2; DE=39,51), respectivamente; W=0; p<0,001). 

En la comunidad nativa se registró una cobertura de la corteza biológica promedio cercana al 

1% (𝑋̅=0,98%; DE=1,36), mientras que en la comunidad invadida esta fue nula (W=56, 

p<0,001). Por otro lado, el espacio intercoironal promedio en la comunidad nativa (𝑋̅=68,52%; 

DE=15,41) fue menor que en la comunidad invadida (𝑋̅=97,50%; DE=2,35; W=247; p<0,001). 

5.1.3. BANCO DE SEMILLAS 

En el banco de semillas de las comunidades estudiadas se encontraron en total 22 

especies de plantas vasculares tanto de origen nativo (13) como introducido (9) 

pertenecientes a 14 familias. Las familias con mayor número de especies fueron Poaceae (4) 

y Asteraceae (3) con igual cantidad de especies nativas (2 en cada familia). Entre las especies 

nativas la mayoría fueron de hábito perenne (10), mientras que en las especies introducidas 

la mayoría fueron especies anuales o bianuales (6) (Tabla 1). Las especies nativas más 

frecuentes (presentes en más del 33% de las parcelas) fueron Carex andina y Erythranthe 

glabrata, mientras que las introducidas más frecuentes fueron P. pratensis y B. tectorum. 

En la comunidad nativa se encontraron en el banco de semillas especies pertenecientes 

a 11 familias, y en la invadida estuvieron representadas 12 familias. La comunidad nativa 

presentó una riqueza total de 17 especies en el banco de semillas, mientras que la comunidad 

invadida presentó 18 especies de plantas vasculares (Fig. 5). En la comunidad nativa, la riqueza 



 

- 26 - 
 

promedio de especies nativas en el banco de semillas (𝑋̅=1,688; DE=1,448) fue similar a la de 

especies introducidas (𝑋̅=1,375; DE=1,088) (W=145; p=0,523). En tanto que, en la comunidad 

invadida, la riqueza promedio de especies introducidas en el banco de semillas (𝑋̅=2,188; 

DE=0,981) fue menor que la de especies nativas (𝑋̅=2,875; DE=0,719) (W=190,5; p=0,012). La 

probabilidad de encontrar una especie nativa (z=0,100; p=0,920) o introducida (z=-0,117; 

p=0,907) fue similar en las dos comunidades. 

FIG. 5. Porcentaje de la riqueza específica total diferenciada según el origen de las especies en el 

banco de semillas de las comunidades nativa e invadida. 

La composición del banco de semillas no difirió entre las comunidades estudiadas (Fig. 

6) (ANOSIM, Global R= 0,169; p=0,001). La abundancia de B. tectorum en el banco de semillas 

fue 6,5 veces mayor en la comunidad invadida que en la nativa (W=208,5; p<0,001). En la 

comunidad invadida, la especie tuvo una abundancia promedio de 211,3 semillas/m2 

(DE=206,2) y se encontró en el 75% de las muestras, mientras que en la comunidad nativa 

tuvo una abundancia promedio de 32,5 semillas/m2 (DE=100,7) y estuvo presente en 12,5% 

de las muestras (y sólo en las obtenidas de las parcelas más cercanas a la comunidad invadida). 
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FIG. 6. NMDS basado en la abundancia de las semillas por m2 de las especies en el banco de semillas de la 

comunidad nativa (triángulos) y la comunidad invadida por B. tectorum (rombos). Los círculos representan la 

abundancia de B. tectorum. El grado de similitud entre los puntos del ordenamiento está indicado por la 

distancia relativa entre los mismos. 

5.1.4. DIFERENCIAS ENTRE LA VEGETACIÓN EN PIE Y EL BANCO DE SEMILLAS 

En la comunidad nativa la composición de especies del banco de semillas difirió de la 

composición de la vegetación con una disimilitud del 85,89% (ANOSIM, Global R= 0,516; 

p=0,001; Fig. 7). Esta disimilitud fue principalmente explicada por las especies nativas, 

exclusivamente presentes en la vegetación, P. humilis (con una contribución relativa del 

16,44%) y J. balticus (12,21%). También contribuyeron a la diferenciación las especies 

introducidas R. acetosella (9,86%) y P. pratensis (9,38%), al encontrarse con mayor 

representación en la vegetación que en el banco de semillas (Tabla 3). 
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 FIG. 7. NMDS basado en la frecuencia de especies en la vegetación en pie (triángulos negros) y en el 

banco de semillas (triángulos blancos) en las 16 parcelas muestreadas de la comunidad nativa. Las 

principales especies que contribuyeron a la disimilitud están posicionadas desde el centro del 

escalamiento. El grado de similitud entre los puntos del ordenamiento está indicado por la distancia 

relativa entre los mismos. N: nativa, I: introducida. 

TABLA 3. Contribución acumulada de las especies (hasta el 90%) a la disimilitud entre la vegetación en pie y el 
banco de semillas en la comunidad nativa. DE: desvío estándar. N: nativa, I: introducida. 

ESPECIE (ORIGEN) 
FRECUENCIA 

PROMEDIO 

FRECUENCIA 

PROMEDIO 

DISIMILITUD 

PROMEDIO ± DE 

CONTRIBUCIÓN 

RELATIVA (%) 

CONTRIBUCIÓN 

ACUMULADA (%) 

 VEGETACIÓN  BCO. SEMILLAS 85,89 - - 

PAPPOSTIPA HUMILIS (N) 1,00 0,00 14,12 ± 2,66 16,44 16,44 

JUNCUS BALTICUS (N) 0,75 0,00 10,49 ± 1,39 12,21 28,65 

RUMEX ACETOSELLA (I) 0,81 0,38 8,47 ± 1,03 9,86 38,50 

POA PRATENSIS (I) 0,69 0,38 8,06 ± 0,96 9,38 47,88 

CAREX ANDINA (N) 0,00 0,50 5,65 ± 0,95 6,57 54,46 

ERYTHRANTHE GLABRATA (N) 0,00 0,44 4,69 ± 0,84 5,47 59,92 

BROMUS TECTORUM (I) 0,31 0,13 4,47 ± 0,69 5,20 65,13 

SALIX VIMINALIS (I) 0,00 0,31 4,01 ± 0,63 4,66 69,79 

AFÍN POA LANUGINOSA (N) 0,25 0,00 3,17 ± 0,52 3,69 73,48 

SOLIDAGO CHILENSIS (N) 0,25 0,06 3,11 ± 0,59 3,62 77,10 

ERODIUM CICUTARIUM (I) 0,19 0,06 2,95 ± 0,51 3,43 80,53 

GAMOCHAETA SP (N) 0,00 0,25 2,42 ± 0,56 2,81 83,35 

CARDUUS NUTANS (I) 0,19 0,06 2,34 ± 0,51 2,72 86,07 

SENECIO BRACTEOLATUS (N) 0,13 0,00 1,70 ± 0,36 1,98 88,05 

CALLITRICHE LECHLERI (N) 0,00 0,13 1,63 ± 0,37 1,90 89,95 
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En la comunidad invadida por B. tectorum la composición de especies del banco de 

semillas difirió de la composición de la vegetación con una disimilitud del 72,65% (ANOSIM, 

Global R= 0,84; p=0,001; Fig. 8). Esta disimilitud fue principalmente explicada por las especies 

nativas, exclusivamente presentes en el banco de semillas, C. andina (con una contribución 

relativa del 14,09%) y E. glabrata (13,11%), y por la especie introducida E. cicutarium (13,55%), 

la cual se encontró con mayor representación en la vegetación. De modo opuesto, la especie 

introducida P. pratensis, que contribuyó en un 9,35% a la diferenciación en la composición, se 

encontró con mayor representación en el banco de semillas que en la vegetación en pie (Tabla 

4). 

FIG. 8. NMDS basado en la frecuencia de especies en la vegetación en pie (rombos negros) y en el banco de 

semillas (rombos blancos) en las 16 parcelas muestreadas de la comunidad invadida. Las principales 

especies que contribuyeron a la disimilitud están posicionadas desde el centro del escalamiento. El grado 

de similitud entre los puntos del ordenamiento está indicado por la distancia relativa entre los mismos. N: 

nativa, I: introducida. 

 

 

 

 

 



 

- 30 - 
 

TABLA 4. Contribución acumulada de las especies (hasta el 90%) a la disimilitud entre la vegetación en pie y 

el banco de semillas en la comunidad invadida. DE: desvío estándar. N: nativa, I: introducida. 

ESPECIE (ORIGEN) 
FRECUENCIA 

PROMEDIO  

FRECUENCIA 

PROMEDIO 

DISIMILITUD 

PROMEDIO ± DE 

CONTRIBUCIÓN 

RELATIVA (%) 

CONTRIBUCIÓN 

ACUMULADA (%) 

 VEGETACIÓN BCO. SEMILLAS 72,65 - - 

CAREX ANDINA (N) 0,00 0,88 10,24 ± 2,24 14,09 14,09 

ERODIUM CICUTARIUM (I) 1,00 0,19 9,84 ± 1,88 13,55 27,64 

ERYTHRANTHE GLABRATA (N) 0,00 0,81 9,52 ± 1,91 13,11 40,74 

POA PRATENSIS (I) 0,25 0,69 6,79 ± 1,15 9,35 50,10 

PAPPOSTIPA HUMILIS (N) 0,44 0,06 4,87 ± 0,87 6,70 56,79 

CAREX GAYANA (N) 0,00 0,38 4,21 ± 0,76 5,80 62,59 

CARDUUS NUTANS (I) 0,25 0,19 3,66 ± 0,70 5,04 67,63 

HORDEUM MURINUM (I) 0,31 0,00 3,35 ± 0,66 4,61 72,23 

BROMUS TECTORUM (I) 1,00 0,75 2,85 ± 0,56 3,92 76,15 

RUMEX ACETOSELLA (I) 0,19 0,13 2,71 ± 0,59 3,73 79,89 

JUNCUS BALTICUS (N) 0,25 0,00 2,62 ± 0,57 3,61 83,50 

GAMOCHAETA SP (N) 0,00 0,19 1,95 ± 0,46 2,69 86,19 

CALLITRICHE LECHLERI (N) 0,00 0,19 1,95 ± 0,47 2,69 88,87 

SALIX VIMINALIS (I) 0,00 0,13 1,59 ± 0,36 2,19 91,06 

 

5.2. MANEJO DE B. TECTORUM 

No se encontraron diferencias significativas en la abundancia absoluta de semillas de 

B. tectorum entre los bancos de semillas iniciales de los cinco tratamientos (F (4,45)=2,115; 

p=0,095). A partir de esta homogeneidad inicial, se utilizó la variable de la abundancia absoluta 

final para comparar el efecto de los tratamientos entre sí. En esta comparación, no se 

encontraron diferencias significativas en la abundancia de semillas del banco entre los 

tratamientos aplicados (H(4)=8,954; p=0,062) (Tabla 5 y Fig. 9). 

TABLA 5. Análisis de la varianza de la abundancia absoluta de semillas del banco de semillas de B. tectorum 

para los 5 tratamientos al inicio y final del experimento. Ídem para los 10 bloques.  

ANÁLISIS DE 

 LA VARIANZA EN: 
FUENTE DE VARIACIÓN 

SUMA DE 

CUADRADOS 

GRADOS DE 

LIBERTAD 

MEDIA DE 

CUADRADOS 
ESTADÍSTICO 

VALOR DE 

SIGNIFICANCIA P 

TRATAMIENTOS, INICIO 

ENTRE TRATAMIENTOS 17,48 4 4,37 F=2,115 0,095 

RESIDUALES 93,00 45 2,07 - - 

TOTAL 110,48 49 - - - 

TRATAMIENTOS, FINAL ENTRE TRATAMIENTOS - 4 - H =8,954 0,062 

BLOQUE, INICIO 

ENTRE BLOQUES 25,68 9 2,85 F=1,346 0,245 

RESIDUALES 84,80 40 2,12 - - 

TOTAL 110,48 49 - - - 

BLOQUE, FINAL ENTRE BLOQUES - 9 - H=8,954 0,657 
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FIG. 9. Abundancia promedio de las semillas de B. tectorum germinadas en las macetas de los cinco 

tratamientos al final del experimento con su desvío estándar. C: Sin extracción de plantas de B. 

tectorum. E1R: Extracción de B. tectorum una sola vez y remoción de la biomasa extraída. E1P: 

Extracción de B. tectorum una sola vez y permanencia de la biomasa extraída. E2R: Extracción de 

B. tectorum dos veces y remoción de la biomasa extraída. E2P: Extracción de B. tectorum dos 

veces y permanencia de la biomasa extraída. 

En la revisión manual de las macetas del tratamiento control se encontraron 57 

semillas de cuatro especies diferentes, incluyendo a B. tectorum. La única semilla de B. 

tectorum resultó no ser viable. Por otro lado, las plantas que fueron recolectadas desde la raíz 

con semillas inmaduras presentaron 1882 semillas en total, de las cuales el 53% maduró luego 

de haber sido extraídas de las parcelas y de su permanencia a la intemperie durante dos 

meses. A partir de una submuestra que representó el 10% de las semillas registradas como 

maduras (45 de 453), se constató que el 89% fueron viables.  

5.3. COSTO ECONÓMICO 

Del costo económico sobre tiempo de labor (T), se encontró que el tiempo promedio 

de extracción de B. tectorum fue de 29,91min/m2 (DE=10,25), y varió entre los tratamientos 

(F(3,36)=7,250; p<0,001) (Fig. 10). Los tratamientos que más tiempo promedio de labor 

requirieron fueron aquellos en donde hubo remoción de la biomasa extraída (E1R y E2R), sin 

diferencias significativas entre ellos (t=0,816, p=0,663; Fig. 10). Mientras que los tratamientos 

que menos tiempo promedio de labor requirieron fueron aquellos en los que la biomasa 

extraída permaneció en el suelo (E1P y E2P), sin diferencias significativas entre ellos (t=0,506, 
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p=0,616; Fig. 10). Además, para la primera instancia de aplicación de los tratamientos, el 

tiempo de labor fue similar entre los tratamientos E1P y E2P (t=1,889; p=0,075), y entre los 

tratamientos E1R y E2R (t=0,015; p=0,989), así como el peso de la biomasa extraída húmeda 

(t=0,044; p= 0,965) y el peso posterior una vez seca (t=0,202; p=0,845) (Tabla 6). Por otro lado, 

en promedio la biomasa extraída de B. tectorum estuvo conformada por aproximadamente 

un 42% de humedad y un 58% de material vegetal seco (Tabla 6). 

FIG. 10. Tiempo promedio de labor (min) con su desvío estándar por área (m2) en los tratamientos E1R, E1P, 

E2R y E2P. * Indica diferencias significativas en el tiempo de labor entre tratamientos. E1R: Extracción de 

B. tectorum una sola vez y remoción de la biomasa extraída. E1P: Extracción de B. tectorum una sola vez y 

permanencia de la biomasa extraída. E2R: Extracción de B. tectorum dos veces y remoción de la biomasa 

extraída. E2P: Extracción de B. tectorum dos veces y permanencia de la biomasa extraída. 
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TABLA 6. Tiempo de labor promedio (min) para la primera y segunda aplicación de cada tratamiento, peso húmedo 

promedio (g) y peso seco promedio (g) por área (m2) con sus desvíos estándar según corresponda. PROMEDIO 

REMOCIÓN: promedio de los valores obtenidos para la primera aplicación de ambos tratamientos de remoción dado 

que no se encontraron diferencias significativas entre ellos. PROMEDIO PERMANENCIA: ídem para la primera aplicación 

de los tratamientos con permanencia de hojarasca. 

TRATAMIENTO 

1ERA APLICACIÓN 2DA APLICACIÓN 

TIEMPO DE LABOR 

PROMEDIO/ M2 

± DE (MIN) 

PESO HÚMEDO 

PROMEDIO/ M2  

± DE (G) 

PESO SECO 

PROMEDIO/ M2    

± DE (G) 

TIEMPO DE LABOR 

PROMEDIO/ M2  

± DE (MIN) 

PESO HÚMEDO 

PROMEDIO/ M2  

± DE (G) 

PESO SECO 

PROMEDIO/ M2 

± DE (G) 

E1R 34,45 ± 10, 72 454,60 ± 188,62 264,77 ± 106,45 - - - 

E1P 24,79 ± 9,67 - - - - - 

E2R 34,41 ± 5,82 451,60 ± 81,03 258,06 ± 43,26 3,12 ± 1,72 6,50 ± 4,77 2,52 ± 2,00 

E2P 18, 27 ± 5,06 - - 4,61 ± 2,00 - - 

PROMEDIO 

REMOCIÓN 
34,43 ± 8,39 453,10 ± 141,30 261,43 ± 79,16 - - - 

PROMEDIO 

PERMANENCIA 
21,53 ± 8,22 - - - - - 

  Los costos económicos del traslado (T), los insumos consumibles (C), el equipamiento (E) 

y los víveres y seguridad del trabajador (VST) se desglosan, junto con observaciones y 

recomendaciones, en la Tabla 7 a continuación. 

TABLA 7. Estimación de los costos económicos según la categoría. El valor está expresado en dólares 

estadounidenses a partir de pesos argentinos convertidos según el tipo de cambio oficial del Banco de la Nación 

Argentina al día 16/10/2022. 

CATEGORÍA ÍTEM VALOR OBSERVACIONES 

LABOR 

(L) 

TIEMPO DE TRABAJO POR M2 SEGÚN EL TRATAMIENTO  

• E1R = 0,58HS 

• E1P = 0,36HS 

• E2R (LUEGO DE APLICAR E1R) = 0,05HS 

• E2P (LUEGO DE APLICAR E1P) = 0,08HS 

USD 0 / 3,55 

X HORA 

EL TRABAJO FUE VOLUNTARIO. EN CASO DE 

PAGAR, EL JORNAL DE 8 HORAS DE UN PEÓN 

GENERAL ES DE USD 28,39. SI BIEN LOS 

TRATAMIENTOS E2R Y E2P SON UNA SEGUNDA 

APLICACIÓN DE TRABAJO, REQUIEREN UN MENOR 

TIEMPO DE LABOR POR LA ABUNDANCIA DE LA 

ESPECIE YA REDUCIDA EN E1R Y E1P. 

TRASLADO 

(T) 
1 KM EN AUTOMÓVIL PARTICULAR (0,1L DE NAFTA SUPER) 

USD 0,082      

X KM 

EN CADA AUTOMÓVIL PARTICULAR SE PUEDE 

TRASLADAR HASTA 5 TRABAJADORES.  

CONSUMIBLES 

(C) 

BOLSAS PARA GUARDAR LA HOJARASCA EXTRAÍDA (1 BOLSA 

DE PLÁSTICO DURO DE 40CM X 60CM CONTIENE 4KG DE 

HOJARASCA HÚMEDA. EQUIVALE A 9 M2 DE PASTIZAL EN 

E1R, Y A 1285 M2 PARA E2R. DE TODOS MODOS 

ASEGURAR DISPONER UNA BOLSA POR TRABAJADOR) 

USD 0 / 0,13 

X BOLSA 

SE REUSARON BOLSAS DE ABONO Y ALIMENTO 

BALANCEADO. EN CASO DE COMPRAR, UTILIZAR 

BOLSAS REFORZADAS PARA ESCOMBROS DE 

40CM X 60CM PARA EVITAR ROTURAS DEL 

MATERIAL.  

EQUIPAMIENTO 

(E) 

GUANTES DE TRABAJO DE POLIÉSTER BAÑADOS EN 

POLIURETANO (1 PAR) 

USD 1,74       

X PAR 

EL GUANTE DEBE SER GRUESO PARA EVITAR 

PINCHADURAS, Y AJUSTADO PARA PERMITIR 

EXTRAER DE RAÍZ LAS PLANTAS SIN PROBLEMAS. 
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VÍVERES Y 

SEGURIDAD 

DEL 

TRABAJADOR 

(VST) 

COMIDA POR DÍA POR TRABAJADOR (4 SÁNDWICHES           

DE MIGA) 

USD 2,15       

X DÍA 
CONSIDERAR SURTIDO PARA DIFERENTES DIETAS. 

BEBIDA POR DÍA POR TRABAJADOR (1,5 LITROS                    

DE AGUA MINERAL) 

USD 0,76       

X DÍA 

EN LO POSIBLE RELLENAR BOTELLAS O BIDONES 

CON AGUA POTABLE DE GRIFO. 

SEGURO DE ACCIDENTES PERSONALES POR DÍA                  

POR TRABAJADOR 

USD 0,11       

X DÍA 
- 

Para estimar el costo económico de realizar alguno de los manejos en un pastizal del 

noroeste patagónico invadido por B. tectorum, como el del sitio de estudio, se propone utilizar 

la siguiente planilla (Recuadro 1) teniendo en cuenta si se decide hacer una o dos extracciones 

(VERSIÓN PARA IMPRIMIR O FOTOCOPIAR EN EL ANEXO 1: PLANILLA PARA PRESUPUESTAR COSTOS): 

RECUADRO 1. Planilla para presupuestar costos.  

Por ejemplo, para calcular el costo económico de aplicar en el sitio de estudio (450m2) el 

manejo E1R en dos días de trabajo, con una carga horaria individual diaria de seis horas por 

trabajador voluntario, provenientes desde una ciudad a 25 km (50 km ida y vuelta) (Recuadro 2): 

DATOS A INGRESAR EN ORDEN PARA UNA PRIMERA EXTRACCIÓN: (REDONDEAR AL NÚMERO ENTERO SUPERIOR MÁS PRÓXIMO) 

1) ÁREA INVADIDA: _____M2 A TRABAJAR. 
2) _____M2 A TRABAJAR X TRATAMIENTO ELEGIDO (E1R 0,58HS VS. E1P 0,36HS): _____HORAS TOTALES DE TRABAJO. 
3) _____HORAS TOTALES DE TRABAJO / _____HORAS DE CARGA HORARIA INDIVIDUAL DIARIA= _____TRABAJADORES TOTALES. 
4) _____TRABAJADORES TOTALES / _____DÍAS DE TRABAJO: _____TRABAJADORES POR DÍA. 
5) _____TRABAJADORES POR DÍA / 5 = _____AUTOMÓVILES. 

COSTOS 
L= _____HORAS TOTALES DE TRABAJO X USD 3,55 = USD _____ 

T= _____AUTOMÓVILES X _____KM X _____DÍAS DE TRABAJO X USD 0,082 = USD _____ 
C (SOLO PARA E1R) = (_____M2 / 9) X USD 0,13 = USD _____ 

E= _____TRABAJADORES POR DÍA X USD 1,74 = USD _____ 
VST= (_____TRABAJADORES POR DÍA X USD 3,02) X _____DÍAS DE TRABAJO = USD _____ 

COSTO TOTAL PRIMERA EXTRACCIÓN = USD _____ 
+ 
 

DATOS A INGRESAR EN ORDEN PARA UNA SEGUNDA EXTRACCIÓN: (REDONDEAR AL NÚMERO ENTERO SUPERIOR MÁS PRÓXIMO) 
 
1) ÁREA INVADIDA: _____M2 A TRABAJAR. 
2) _____M2 A TRABAJAR X TRATAMIENTO ELEGIDO (E2R 0,05HS VS. E2P 0,08HS): _____HORAS TOTALES DE TRABAJO. 
3) _____HORAS TOTALES DE TRABAJO / _____HORAS DE CARGA HORARIA INDIVIDUAL DIARIA= _____TRABAJADORES TOTALES. 
4) _____TRABAJADORES TOTALES / _____DÍAS DE TRABAJO: _____TRABAJADORES POR DÍA. 
5) _____TRABAJADORES POR DÍA / 5 = _____AUTOMÓVILES. 

COSTOS 
L= _____HORAS TOTALES DE TRABAJO X USD 3,55 = USD _____ 

T= _____AUTOMÓVILES X _____KM X _____DÍAS DE TRABAJO X USD 0,082 = USD _____ 
C (SOLO PARA E2R) = _____TRABAJADORES POR DÍA X USD 0,13 = USD _____ 

E (REUSAR DE LA PRIMERA EXTRACCIÓN) = _____TRABAJADORES POR DÍA X USD 1,74 = USD _____ 
VST= (_____TRABAJADORES POR DÍA X USD 3,02) X _____DÍAS DE TRABAJO = USD _____ 

COSTO TOTAL SEGUNDA EXTRACCIÓN = USD _____ 
 

COSTO TOTAL FINAL = USD _____ 
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RECUADRO 2. Planilla para presupuestar costos con ejemplo de manejo E1R. 

O si los trabajadores fueran pagos y se aplica el manejo E1P en dos días de trabajo, y 

luego se aplica el manejo E2P en un día de trabajo pasado los dos meses (Recuadro 3): 

RECUADRO 3. Planilla para presupuestar costos con ejemplo de manejo E2P.  

 

DATOS A INGRESAR EN ORDEN PARA UNA PRIMERA EXTRACCIÓN: (REDONDEAR AL NÚMERO ENTERO SUPERIOR MÁS PRÓXIMO) 

1) ÁREA INVADIDA: 450 M2 A TRABAJAR. 
2) 450 M2 A TRABAJAR X TRATAMIENTO ELEGIDO (E1R 0,58HS VS. E1P 0,36HS): 261 HORAS TOTALES DE TRABAJO. 
3) 261 HORAS TOTALES DE TRABAJO / 6 HORAS DE CARGA HORARIA INDIVIDUAL DIARIA= 44 TRABAJADORES TOTALES. 
4) 44 TRABAJADORES TOTALES / 2 DÍAS DE TRABAJO: 22 TRABAJADORES POR DÍA. 
5) 22 TRABAJADORES POR DÍA / 5 = 5 AUTOMÓVILES. 

COSTOS 
L= 261 HORAS TOTALES DE TRABAJO X USD 3,55 = USD      0,00 

T= 5 AUTOMÓVILES X 50 KM X 2 DÍAS DE TRABAJO X USD 0,082 = USD   41,00 
C (SOLO PARA E1R) = (450 M2 / 9) X USD 0,13 = USD      6,50 

E= 22 TRABAJADORES POR DÍA X USD 1,74 = USD   38,28 
VST= (22 TRABAJADORES POR DÍA X USD 3,02) X 2 DÍAS DE TRABAJO = USD 132,28 

COSTO TOTAL PRIMERA EXTRACCIÓN = USD 218,06 

DATOS A INGRESAR EN ORDEN PARA UNA PRIMERA EXTRACCIÓN: (REDONDEAR AL NÚMERO ENTERO SUPERIOR MÁS PRÓXIMO) 

1) ÁREA INVADIDA: 450 M2 A TRABAJAR. 
2) 450 M2 A TRABAJAR X TRATAMIENTO ELEGIDO (E1R 0,58HS VS. E1P 0,36HS): 162 HORAS TOTALES DE TRABAJO. 
3) 162 HORAS TOTALES DE TRABAJO / 6 HORAS DE CARGA HORARIA INDIVIDUAL DIARIA= 27 TRABAJADORES TOTALES. 
4) 27 TRABAJADORES TOTALES / 2 DÍAS DE TRABAJO: 14 TRABAJADORES POR DÍA. 
5) 14 TRABAJADORES POR DÍA / 5 = 3 AUTOMÓVILES. 

COSTOS 
L= 162 HORAS TOTALES DE TRABAJO X USD 3,55 = USD 575,10 

T= 3 AUTOMÓVILES X 50 KM X 2 DÍAS DE TRABAJO X USD 0,082 = USD    24,06 
C (SOLO PARA E1R) = (450 M2 / 9) X USD 0,13 = USD       0,00 

E= 14 TRABAJADORES POR DÍA X USD 1,74 = USD    24,36 
VST= (14 TRABAJADORES POR DÍA X USD 3,02) X 2 DÍAS DE TRABAJO = USD    84,56 

COSTO TOTAL PRIMERA EXTRACCIÓN = USD 708,08 
+ 
 

DATOS A INGRESAR EN ORDEN PARA UNA SEGUNDA EXTRACCIÓN: (REDONDEAR AL NÚMERO ENTERO SUPERIOR MÁS PRÓXIMO) 
 
1) ÁREA INVADIDA: 450 M2 A TRABAJAR. 
2) 450 M2 A TRABAJAR X TRATAMIENTO ELEGIDO (E2R 0,05HS VS. E2P 0,08HS): 36 HORAS TOTALES DE TRABAJO. 
3) 36 HORAS TOTALES DE TRABAJO / 6 HORAS DE CARGA HORARIA INDIVIDUAL DIARIA= 6 TRABAJADORES TOTALES. 
4) 6 TRABAJADORES TOTALES / 1 DÍAS DE TRABAJO: 6 TRABAJADORES POR DÍA. 
5) 6 TRABAJADORES POR DÍA / 5 = 2 AUTOMÓVILES. 

COSTOS 
L= 36 HORAS TOTALES DE TRABAJO X USD 3,55 = USD 127,80 

T= 2 AUTOMÓVILES X 50 KM X 1 DÍAS DE TRABAJO X USD 0,082 = USD       8,20 
C (SOLO PARA E2R) = 3 TRABAJADORES POR DÍA X USD 0,13 = USD       0,00 

E (REUSAR DE LA PRIMERA EXTRACCIÓN) = 3 TRABAJADORES POR DÍA X USD 1,74 = USD       0,00 
VST= (6 TRABAJADORES POR DÍA X USD 3,02) X 1 DÍAS DE TRABAJO = USD    18,12 

COSTO TOTAL SEGUNDA EXTRACCIÓN = USD 154,12 
 

COSTO TOTAL FINAL = USD 862,20 
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Otras recomendaciones sobre la puesta en práctica de los manejos son las siguientes: 

• Usar protección del sol, viento y mosquitos.  

• Llevar un botiquín de primeros auxilios que contenga, por ejemplo, apósitos y epinefrina en 

caso de picaduras en personas alérgicas. 

• Vestir mangas largas, pantalones largos y medias o polainas que cubran los tobillos evita 

pinchaduras por las plantas. 

• Al llegar y retirase del lugar controlar que no se transporten semillas enganchadas en la ropa. 

• Si se necesita más de un día de trabajo para llevar a cabo el manejo, tratar de que sean días 

seguidos, como en un mismo fin de semana, para evitar que las plantas sigan creciendo y 

produzcan semillas. 

• Dividir el sitio en forma de cuadricula de 1m x 1m para asignar la cantidad de parcelas por 

trabajador, la distribución espacial de trabajadores sin que se estorben y poder controlar el 

progreso. 

• Dado que la postura de trabajo es de rodillas, se puede llevar un pedazo de cartón duro o 

algo similar para no pincharse las rodillas. 

• Comenzar el trabajo de cada parcela arrodillado en el medio de la misma apuntando a una 

de las esquinas, y dándole la espalda al viento si hubiese, ir retrocediendo hacia la esquina 

opuesta hasta completar el trabajo fuera de la parcela.  

• Considerar que el viento puede mover las bolsas de lugar. 

• Para los manejos con permanencia de la hojarasca en el suelo, sacudir la tierra de las raíces 

de la planta extraída para evitar que continué tomando sus nutrientes. Luego intentar dejar 

cada planta extraída en el mismo lugar donde estaba. Esto evita que se solapen plantas 

extraídas con plantas por extraer y se dificulte el trabajo. Tener en cuenta la dirección del 

viento porque la hojarasca puede moverse hacia parcelas aun no trabajadas. 

6. DISCUSIÓN 

Los resultados obtenidos de esta tesis muestran que la invasión por B. tectorum afecta 

las comunidades invadidas presentando diferencias marcadas en la riqueza y composición de 

especies de plantas respecto a la comunidad nativa circundante. En particular, la comunidad 

invadida se diferenció por el cambio drástico de la forma de vida dominante (de perenne a 

anual), y por presentar una disminución notoria en el número de especies nativas. Dado que 

los resultados demostraron la presencia de muy pocas semillas en el suelo, sería efectivo 

realizar la extracción de plantas antes de que produzcan semillas para evitar que el banco 

vuelva a rellenarse. Es probable que la escasez de semillas en el suelo se haya debido a que 

estas pueden haber germinado con anterioridad al manejo, en la primavera temprana. 

Sumado a la observación que las semillas en formación pudieron completar su maduración 

luego de haber sido separadas de la planta madre, estos resultados recalcan la importancia 
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de remover la invasión lo más tempranamente posible luego del invierno, y de retirar las 

plantas extraídas del lugar si al momento de la remoción ya presentan fructificación. 

6.1. DESCRIPCIÓN DE LAS COMUNIDADES INVADIDA Y NATIVA 

Los pastizales del mundo tienen en general un índice promedio de similitud de la 

composición de especies entre banco de semillas y la vegetación del 54% (n=55) 

(Hopfensperger 2007). En la comunidad nativa estudiada, la baja similitud promedio del 14% 

entre la vegetación y el banco de semillas fue incluso menor que la observada para la 

comunidad invadida, lo cual no era esperable según la bibliografía, ya que suele ser mayor 

cuando se la compara con la de un sitio adyacente invadido (en promedio es del 23% respecto 

a un 18%) (Holmes & Cowling 1997; Vilà & Gimeno, 2007; Gioria & Pyšek, 2016). Una baja 

similitud puede deberse a varias causas (Gioria & Pyšek, 2016), como por ejemplo que las 

especies presentes en la vegetación no formen un banco de semillas persistente, haciendo 

que sus contribuciones al banco de semillas sean de corta duración, incluso si la especie 

domina la vegetación (Gioria & Osborne 2009a, 2010). Este patrón, donde las especies 

dominantes están poco representadas en el banco de semillas, sucede en general en pastizales 

perennes (Rice, 1989) como en los del noroeste patagónico donde se ha observado que las 

semillas de las gramíneas perennes dominantes, como P. speciosa, y F. pallescens, representan 

menos del 10% del banco de semillas (Gonzalez & Ghermandi, 2008, Gonzalez & Ghermandi, 

2021). Hay varios factores que propician una baja presencia de especies perennes en el banco 

de semillas. Uno de ellos está asociado a las características de las semillas, como por ejemplo 

un tamaño y forma que no propicie el auto-enterramiento (i.e., semillas grandes de forma 

alargada y plana que quedan expuestas a la depredación y desecación; Thompson et al., 1993). 

Este puede ser el caso de la gramínea dominante de la comunidad nativa estudiada en este 

trabajo, Pappostipa humilis (con cariópsides fusiformes de 6-7 mm de largo; Roig, 1978). Esta 

especie no se registró en el banco de semillas germinable de la primavera, pudiendo indicar 

así que su presencia en el banco es transitoria, como se observa también en pastizales 

cercanos degradados (Gonzalez & Ghermandi, 2021). 

Por su lado, los pastizales severamente invadidos por plantas introducidas suelen 

presentar una baja similitud en la composición de especies de su vegetación y su banco de 

semillas (Holmes & Cowling 1997; Vilà & Gimeno, 2007; Gioria & Pyšek, 2016). En pastizales 

patagónicos disturbados y con presencia de especies no nativas, las especies introducidas 
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anuales, a pesar de su baja contribución a la cobertura de la vegetación (<10%), son las que 

dominan el banco de semillas al crecer en los claros libres dejados por la vegetación 

dominante (Ghermandi, 1992; Gonzalez & Ghermandi, 2008, Gonzalez & Ghermandi, 2021). 

Por ejemplo, en una hectárea de estepa graminosa dominada por el pasto perenne nativo 

Pappostipa speciosa, la correspondencia entre la presencia de especies en la vegetación en 

pie, y aquellas presentes en el banco de semillas fue débil (ca. 20%), siendo las dos especies 

más abundantes del banco de semillas las anuales Erophila verna (introducida) y Vulpia 

australis (nativa) (Ghermandi, 1992). Esto se aproxima a los resultados encontrados en este 

trabajo al analizar la correspondencia entre los bancos de semillas y la vegetación de la 

comunidad invadida, que en promedio fue del 27%. 

En ambas comunidades estudiadas en Patagonia, las dos especies que más 

contribuyeron a la diferenciación en la composición de especies entre el banco y la vegetación 

fueron dos especies nativas que estuvieron presentes solamente en el banco de semillas: C. 

andina y E. glabrata. Estas especies son características de ambientes más húmedos, de tipo 

mallín (Bran et al., 2004; Urtilla et al., 2005; Ferreyra, 2019) como los que se encuentran a 

pocos metros del sitio de estudio ladera arriba. Un análisis de imágenes satelitales del sitio de 

estudio en el transcurso de 10 años (Fig. 11), muestra una variación espacial del drenaje de un 

curso de agua, indicando que el sector correspondiente a la comunidad invadida estudiada 

habría sido más húmedo, estando influenciado por el final de un pequeño curso de agua que 

en la actualidad parecería estar retraído y desplazado. Es probable que estas especies hayan 

formado parte de una comunidad tipo mallín que podría haber desaparecido de la vegetación 

en pie debido a un posible cambio reciente de la dinámica hídrica del sector. Al secarse el 

mallín, B. tectorum pudo haberse beneficiado de los recursos disponibles, como la 

mineralización del nitrógeno, favoreciéndose su invasión en el área previamente ocupada por 

la vegetación de mallín. Las condiciones de humedad de los mallines aumentan la 

productividad de las plantas y crean suelos con un alto contenido de materia orgánica y de 

nitrógeno (Richardson & Vepraskas, 2001). Cuando el suelo se seca, las tasas de nitrificación 

pueden aumentar debido a las altas concentraciones de amonio y oxígeno, resultando en que 

las plantas tomen el nitrato disponible (Enríquez et al., 2014). Estos cambios en la 

disponibilidad de nitrógeno, y en la abundancia relativa de nitrato respecto al amonio juegan 

un rol importante en la persistencia de los parches de B. tectorum en el oeste de Estados 

Unidos (Morris et al., 2016; Mahood et al., 2021; Morris et al.,2022). Bromus tectorum 
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prospera con un aumento de la disponibilidad de nitrógeno y mejora su desempeño 

competitivo (Dakheel et al., 1993; Sperry et al., 2006; Kowaljow & Mazzarino, 2007; Kowaljow 

et al., 2010). Incluso, la germinación de las semillas dormantes puede ser estimulada por un 

aumento de nitrato en el suelo (Evans & Young, 1987; Mosely et al., 1999; Young, 2000).  

FIG. 11. Registro de imágenes satelitales del sitio 

de estudio (círculos) donde se observan indicios 

de la variabilidad en el tiempo de la cobertura 

vegetal verde (zonas oscuras de mayor 

contraste). A. La flecha blanca indica un sector 

húmedo al final de un pequeño curso de agua en 

febrero del 2011. B. La flecha negra indica ese 

sector ocupando parte del área invadida en 

febrero del 2016. C. El círculo blanco indica el 

sector invadido en enero del 2020, donde se observa que está mayormente seco, con poca 

representación de la cobertura verde que se observaba 9 años antes. 

6.2. MANEJO DEL ÁREA INVADIDA       

La estrategia de manejo de B. tectorum, que buscaba propiciar la germinación de las 

semillas del banco a partir de la remoción mecánica de los individuos y su permanencia en el 

sitio como hojarasca, no pudo ser comprobada, ya que se registraron muy pocas semillas en 

el banco de semillas del suelo al finalizar el experimento (incluso en el tratamiento sin 

remoción). Estos resultados podrían indicar que para la primavera temprana la mayoría de las 

semillas de B. tectorum que estaban en el suelo ya habían germinado (Hulbert, 1955; 

Klemmedson & Smith, 1964; Young & Evans, 1975). En el campo, todas o casi todas las semillas 

de la especie germinan tan pronto como las condiciones son favorables (Hulbert, 1955). 

Cuando la producción de semillas es tan abundante que éstas no encuentran sitios seguros 

para germinar, el banco de semillas se mantiene de un año al siguiente (Young et al., 1969; 

Hull & Hansen, 1974; Young, 2000, Perryman et al., 2020). Estos bancos de semillas pueden 

contener semillas en dormancia hasta 5 años (Wicks, 1984; Hassan & West, 1986; Humphrey 
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& Schupp, 2001), e incluso hasta 11 años (Hulbert, 1955).  Por lo tanto, el momento óptimo 

para realizar un manejo sería finalizado el invierno. En este momento, las plantas germinadas 

durante el otoño-invierno aún no habrían producido semillas, pero tendrían un tamaño 

adecuado para la extracción. De esta manera, se evitaría que estas plantas produzcan y liberen 

sus semillas durante la primavera, recargando el banco de semillas. Es probable que la 

efectividad del manejo aplicado en este trabajo se hubiera observado en la siguiente 

temporada de crecimiento (primavera 2020) cuando muy pocas plantas de B. tectorum 

hubieran emergido en las parcelas donde se extrajeron las plantas adultas. Este manejo habría 

evitado el rellenado del banco con su producción anual de semillas. Por lo tanto, es factible 

asumir que la baja cantidad de semillas registrada se deba a que las condiciones del lugar son 

favorables para que estas germinen en una temporada de crecimiento, por lo que es esperable 

que no se necesiten muchos años de manejo ya que la especie pareciera no haber formado 

un banco persistente.      

Este tipo de conocimiento sobre la fenología de una planta invadiendo un sitio en 

particular, así como el estado de su banco de semillas, sirve para estimar los componentes 

económicos de su manejo, y de esta manera poder planificar el trabajo necesario para 

controlarla efectivamente con el uso óptimo de los recursos disponibles (Flint & Rehkemper, 

2002; Wenger et al., 2018; Cuthbert et al., 2021; Dubosq-Carra et al., 2021). En el manejo de 

B. tectorum planteado en este trabajo los costos de los bienes consumibles (bolsas plásticas 

para guardar la hojarasca de los tratamientos con remoción de la biomasa) y los del 

equipamiento (guantes de trabajo) son relativamente bajos e incluso pueden no ser necesario 

recurrir en ellos. Para la recolección de la biomasa extraída pueden reusarse las bolsas si son 

de buena calidad. El uso de guantes puede ser optativo ya que, si bien protege las manos, 

puede dificultar el agarre y la extracción de cada individuo demorando la tarea. De todos 

modos, la compra de guantes puede ser un evento único, ya que los mismos se reutilizan en 

diferentes sitios y días de trabajo según su vida útil. En un escenario donde el control del sitio 

de estudio sería realizado por la estancia, el costo de traslado será dependiente de la distancia 

del casco de la estancia hasta el sitio invadido y los medios de transporte disponibles para el 

personal. El costo central del manejo estará entonces representado por el tiempo de labor 

utilizado en la extracción de las plantas. Es probable que la estimación del costo de la labor de 

extracción obtenido en este trabajo represente una sobreestimación dado que el manejo fue 

muy minucioso por el énfasis puesto en extraer las plantas enteras con la raíz incluida para 
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que no volviesen a crecer y produjesen semillas (Carpenter & Murray, 1999). En este trabajo, 

una única extracción de 450 m2 de la invasión de B. tectorum implicó 162 horas (o 180 para 

dos extracciones) permaneciendo la biomasa extraída en el sitio, y 261 horas (o 284 horas 

cuando fueron dos extracciones) removiendo la biomasa. Estas diferencias se adjudican al 

tiempo que requiere embolsar la biomasa extraída, lo que aumenta la labor en un 65% el 

tiempo promedio de manejo. La opción de no embolsar podría elegirse cuando se tenga la 

certeza que las plantas no han desarrollado semillas, ya que se observó que las mismas 

continúan madurando aún luego de haber sido arrancadas las plantas. Los resultados son 

similares a los obtenidos en un estudio donde se hizo una única extracción de B. tectorum y 

remoción de su biomasa en sitios invadidos en el borde oeste del desierto de la Gran Cuenca 

(EEUU). Allí, durante la primavera tardía y con una cobertura promedio de la especie del 28%, 

el tiempo de labor promedio necesario fue de 16,8 min/m2 (Concilio, 2013), mientras que el 

tiempo de labor promedio del mismo tratamiento (E1R) en el presente trabajo, con una 

cobertura promedio del 48%, el tiempo necesario fue de 34,5 min/m2. Los tiempos estimados 

de labor podrían reducirse considerablemente si el manejo se realizase con una moto guadaña 

y un rastrillo. Si bien el siego de la especie no es un manejo efectivo en una única aplicación, 

ya que las plantas cortadas en una etapa temprana de crecimiento pueden sobrevivir, 

regenerar tallos y producir semillas viables (Hulbert, 1955), se ha observado que el siego 

repetido cada tres semanas durante la primavera y el verano tiene igual efectividad de 

resultados comparado a una aplicación de glifosato (Ponzetti, 1997). En caso de probar este 

método, debería monitorearse el sector para evaluar el intervalo de tiempo entre repeticiones 

de la remoción llegado el probable caso de que las plantas cortadas con moto guadaña 

continúen creciendo y/o formando semillas. 

7. CONCLUSIONES 

La estrategia de manejo llevada a cabo constituye un primer intento de evaluar la 

efectividad y el costo asociado de un tipo de control local sobre B. tectorum en Argentina. Los 

resultados novedosos no esperados, como la presencia de especies características de sitios 

más húmedos o la escasa presencia de semillas de B. tectorum en el banco de semillas 

germinable en el sector invadido, permiten repensar la metodología y delinear nuevas líneas 

de investigación en relación a los interrogantes existentes del conocimiento. Por un lado, es 

necesario realizar estudios sobre el impacto del cambio climático sobre los hábitats húmedos 
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como los mallines, y en conjunto con su susceptibilidad a la invasión de B. tectorum. En la 

región se proyecta a corto plazo (año 2030) un aumento de la temperatura media anual y de 

la temperatura máxima (0,82°C y 0,93°C, respectivamente) y un descenso en la precipitación 

media anual (47 mm) (SIMMARC 2020). Es probable que B. tectorum se vea beneficiado ante 

estas condiciones, ya que se espera que el cambio climático favorezca la invasión de especies 

que tengan una emergencia de plántulas previa a la emergencia de las plántulas de especies 

nativas en pastizales semiáridos (Wainwright et al., 2012, Gioria & Osborne, 2014), y que 

tengan la capacidad de dispersar propágulos en grandes cantidades hacia nuevos hábitats 

apropiados (Johnston, 2011) como se ha observado para B. tectorum en Patagonia (Biganzoli 

et al., 2013; Speziale et al., 2018). Si bien los mallines del noroeste patagónico son poco 

susceptibles a ser invadidos por B. tectorum (Speziale et al., 2018), se ha registrado su 

presencia en muy baja cobertura en la zona periférica de mallines de estepa de J. balticus y F. 

pallescens (Bran et al., 2004). Ante los cambios pronosticados, los mallines serían vulnerables 

a la desecación, condición que podría favorecer la invasión de B. tectorum, como lo muestran 

los indicios observados en el sitio de estudio elegido para desarrollar este trabajo. Por otro 

lado, dado que la remoción de la especie implica un disturbio que produce una liberación de 

recursos potencialmente aprovechables por B. tectorum u otras especies introducidas, sería 

importante evaluar la necesidad de complementar la estrategia de control con tareas de 

restauración activa (Mosely et al., 1999) (Ver ANEXO 2: RECOMENDACIONES PARA LA RESTAURACIÓN). 

Adicionalmente, conocer cuál es el conocimiento y la percepción de los pobladores de la zona 

invadida sobre la especie, así como la de organismos públicos y privados que podrían actuar 

sobre su control como parte interesada (e.g., Administración de Parques Nacionales, SPLIF o 

Vialidad Nacional) permitirá poder diseñar acciones de manejo considerando fortalezas y 

debilidades, como así también los desafíos y las oportunidades para el éxito del control 

(Speziale et al., 2012; Kueffer & Kull, 2017; Franzese et al., 2022). Los resultados obtenidos en 

este trabajo y su contextualización en posibles escenarios futuros, resaltan el valor de los 

monitoreos durante las actividades cotidianas en el campo para la detección temprana de 

nuevos focos de invasión, y de la extracción temprana de plantas cada vez que se detectan, lo 

que ciertamente reduciría los costos de labor y el riesgo de una invasión mayor. 
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ANEXO 1 - PLANILLA PARA PRESUPUESTAR COSTOS 
 

 

DATOS A INGRESAR EN ORDEN PARA UNA PRIMERA EXTRACCIÓN: (REDONDEAR AL NÚMERO ENTERO SUPERIOR MÁS PRÓXIMO) 

1) ÁREA INVADIDA: _____M2 A TRABAJAR. 

2) _____M2 A TRABAJAR X TRATAMIENTO ELEGIDO (E1R 0,58HS VS. E1P 0,36HS): _____HORAS TOTALES DE TRABAJO. 

3) _____HORAS TOTALES DE TRABAJO / _____HORAS DE CARGA HORARIA INDIVIDUAL DIARIA= _____TRABAJADORES TOTALES. 

4) _____TRABAJADORES TOTALES / _____DÍAS DE TRABAJO: _____TRABAJADORES POR DÍA. 

5) _____TRABAJADORES POR DÍA / 5 = _____AUTOMÓVILES. 

COSTOS 

L= _____HORAS TOTALES DE TRABAJO X USD 3,55 = USD _______ 

T= _____AUTOMÓVILES X _____KM X _____DÍAS DE TRABAJO X USD 0,082 = USD _______ 

C (SOLO PARA E1R) = (_____M2 / 9) X USD 0,13 = USD _______ 

E= _____TRABAJADORES POR DÍA X USD 1,74 = USD _______ 

VST= (_____TRABAJADORES POR DÍA X USD 3,02) X _____DÍAS DE TRABAJO = USD _______ 

COSTO TOTAL PRIMERA EXTRACCIÓN = USD _______ 

+ 

 

DATOS A INGRESAR EN ORDEN PARA UNA SEGUNDA EXTRACCIÓN: (REDONDEAR AL NÚMERO ENTERO SUPERIOR MÁS PRÓXIMO) 

 

1) ÁREA INVADIDA: _____M2 A TRABAJAR. 

2) _____M2 A TRABAJAR X TRATAMIENTO ELEGIDO (E2R 0,05HS VS. E2P 0,08HS): _____HORAS TOTALES DE TRABAJO. 

3) _____HORAS TOTALES DE TRABAJO / _____HORAS DE CARGA HORARIA INDIVIDUAL DIARIA= _____TRABAJADORES TOTALES. 

4) _____TRABAJADORES TOTALES / _____DÍAS DE TRABAJO: _____TRABAJADORES POR DÍA. 

5) _____TRABAJADORES POR DÍA / 5 = _____AUTOMÓVILES. 

COSTOS 

L= _____HORAS TOTALES DE TRABAJO X USD 3,55 = USD _______ 

T= _____AUTOMÓVILES X _____KM X _____DÍAS DE TRABAJO X USD 0,082 = USD _______ 

C (SOLO PARA E2R) = _____TRABAJADORES POR DÍA X USD 0,13 = USD _______ 

E (REUSAR DE LA PRIMERA EXTRACCIÓN) = _____TRABAJADORES POR DÍA X USD 1,74 = USD _______ 

VST= (_____TRABAJADORES POR DÍA X USD 3,02) X _____DÍAS DE TRABAJO = USD _______ 

COSTO TOTAL SEGUNDA EXTRACCIÓN = USD _______ 

 

COSTO TOTAL FINAL = USD _______ 
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ANEXO 2 - RECOMENDACIONES PARA LA RESTAURACIÓN 

Para competir con B. tectorum sería ideal encontrar especies nativas capaces de 

germinar y producir plántulas en 1 o 2 días en un suelo húmedo, y que las plántulas estén 

adaptadas a sobrevivir períodos secos de 10 o más días seguidos de un período de 2 días de 

humedad (Frasier, 1994). Si bien las plántulas de las especies nativas perennes no son eficaces 

competidoras de las plantas de B. tectorum (Harris, 1967; Hull, 1963; Humphrey & Schupp, 

2004; Franzese et al., 2022), el establecimiento de estas es más efectivo cuando B. tectorum 

es removido o su densidad sustancialmente reducida (Young, 2000; Rafferty & Young, 2002). 

En este sentido se ha sugerido previamente remojar las semillas de las especies para lograr 

una pre-germinación que incremente las tasas de germinación en comparación a las de B. 

tectorum (Hardegree, 1992), así como crear un suelo con una superficie que atrape, retenga 

y provea condiciones favorables para el establecimiento de las semillas (Chambers, 2000). 

En Estados Unidos se ha observado en sitios previamente invadidos por B. tectorum 

una recolonización y dominancia de algunas especies de pastos perennes nativos de los 

géneros Elymus, Poa, Achnatherum o Pascopyrum como Elymus elymoides, Elymus 

lanceolatus, Achnatherum thurberianum, Pascopyrum smithii, y Poa secunda (Monsen, 1994). 

Se ha visto que la cobertura de Poa secunda inhibe la cobertura de B. tectorum en lugares 

restaurados donde hubo incendios (Bowman-Prideaux, 2017). Poa secunda y B. tectorum 

tienen una respuesta fenológica y fisiológica similar ante recursos limitados (Phillips & Leger, 

2015), pero Poa secunda puede desarrollar una fenología adelantada en respuesta a la 

invasión de B. tectorum, y así tener una ventaja en acceder a los recursos (Link et al., 2011; 

Goergen et al., 2011). Dado que Poa secunda también es nativa de la Patagonia y se encuentra 

presente en el Parque Nacional Nahuel Huapi (SIB, 2021), su potencial uso en estrategias de 

manejo locales amerita ser estudiado. Dado que en Patagonia se encuentran varias especies 

del género Elymus también sería interesante evaluar la respuesta de algunas de estas especies 

a la competencia con B. tectorum y la efectividad de ser utilizadas en restauración. Asimismo, 

estos costos asociados a la restauración deberían ser evaluados. 


