
 

 

 

Universidad Nacional del Comahue  

Centro Regional Universitario Bariloche  

 

ECOLOGÍA DE LA RESTAURACIÓN EN ÁREAS DEGRADADAS POR OBRAS 

VIALES EN EL NOROESTE PATAGÓNICO 

 

Trabajo de Tesis para optar al Título de Doctora en Biología 

 

 

 

Lic. Giselle Ailin Chichizola 

Directora: Dra. Adriana Edit Rovere 

Codirectora: Dra. Sofía Laura Gonzalez 

 

2022



 

i 

RESUMEN 

Las obras de infraestructura de transporte lineal, como las rutas, presentan importantes 

impactos en los ecosistemas y desafíos a resolver, como la pérdida de cobertura vegetal y suelo, 

la introducción e invasión de especies exóticas, la modificación de las geoformas, y la alteración 

del valor estético y paisajístico. En la construcción de rutas y caminos, se generan taludes 

producto de los movimientos de suelo para nivelar la cota entre la rasante de la obra vial y la 

topografía natural. En los taludes de desmonte se decapita el terreno, dado que la rasante de la 

explanación de la ruta se sitúa por debajo de la cota del nivel natural del terreno. Además, estos 

taludes ponen en riesgo la seguridad de personas y vehículos, ante posibles derrumbes. Por ello 

es prioritario, desarrollar técnicas de rehabilitación para la revegetación de los taludes, que se 

fundamenten en datos ecológicos sobre la colonización de la vegetación en estas áreas 

degradadas y de las áreas de referencia aledañas. Ahondar en la ecología de la restauración en 

las comunidades que atraviesan los caminos, otorga información para la elaboración de técnicas 

de rehabilitación específicas, a la vez que permiten mantener la diversidad de ambientes y 

biodiversidad que estos albergan. El objetivo general fue evaluar aspectos ecológicos que 

permitan generar conocimiento para la rehabilitación en taludes de desmonte originados por 

obras viales en el noroeste Patagónico. Esta tesis se llevó a cabo en cinco comunidades: estepa, 

matorral de Nothofagus antarctica (ñire), bosque de Austrocedrus chilensis (ciprés de la 

cordillera), bosque de N. dombeyi (coihue), y bosque de N. pumilio (lenga); donde se evaluaron 

las condiciones físicas del sustrato, composición, abundancia y grupos funcionales de las 

especies de la vegetación y el banco de semillas de los taludes de desmonte (TD) y áreas de 

referencia (AR). También se evaluaron los requerimientos pre-germinativos de un grupo de 

especies nativas para poner a prueba la existencia de mecanismos de dormancia. Finalmente se 

estudiaron los rasgos eco-morfológicos de las especies nativas, que facilitan la colonización y 

establecimiento de la vegetación en áreas degradadas. Las características físicas de los sustratos 

fueron similares en las diferentes comunidades. En los TD la compactación y la cobertura de 

sustrato desnudo fueron mayores que en las AR, con texturas mayoritariamente franco-arenosas 

en los TD y areno-francosas en las AR. Respecto a la vegetación, en la estepa se registraron 60 

especies, siendo la cobertura de los TD menor que en las AR, predominando en ambos hierbas 

y gramíneas perennes. En los TD predominaron las especies Rumex acetosella (invasora) y 

Acaena splendens (nativa). En el banco de semillas (BS) no se observaron diferencias en la 

composición de especies y en la densidad de semillas entre los TD y las AR. En el matorral se 

registraron 72 especies, siendo la cobertura de la vegetación en los TD menor que en AR, 

observándose en los TD alta cobertura de hierbas y gramíneas perennes (nativas: Acaena 
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pinnatifida, Anemone multifida; invasoras: R. acetosella) y arbustos (nativas: Baccharis 

magellanica, Berberis microphylla). En las AR predominaron las hierbas y gramíneas perennes 

(nativa: A. pinnatifida, invasora: Agrostis capillaris). El BS de los TD fue menos rico en 

especies y densidad de semillas que las AR. En el bosque de ciprés se registraron 92 especies. 

En los TD la cobertura de la vegetación fue menor que en las AR. Las hierbas y gramíneas 

perennes y arbustos tuvieron la más alta cobertura en los TD y las AR. En los TD las especies 

predominantes fueron las nativas A. pinnatifida, Baccharis rhomboidalis y la invasora A. 

capillaris. En las AR las especies predominantes fueron las nativas Vicia nigricans, Carex 

andina y B. rhomboidalis. En el BS la riqueza de especies y la densidad total de semillas fueron 

similares entre los TD y las AR. En el bosque de coihue, se registraron 69 especies, siendo la 

cobertura de la vegetación en los TD menor que en las AR. La cobertura de arbustos fue la más 

alta en los TD y las AR, predominando en los TD las especies nativas Aristotelia chilensis y 

Chusquea culeou, mientras que en las AR las nativas Maytenus chubutensis y C. culeou. En el 

BS la riqueza de especies y la densidad total de semillas fueron similares entre los TD y las AR. 

En el bosque de lenga, se registraron 56 especies, siendo la cobertura de la vegetación menor 

en los TD que en las AR. La cobertura de hierbas y gramíneas perennes y arbustos fue menor 

en los TD que en las AR. En los TD predominaron las nativas Alstroemeria aurea, Berberis 

serratodentata y B. microphylla; y en las AR las nativas A. aurea y Ribes magellanicum. Con 

respecto al BS en los TD se encontró una menor riqueza y densidad de semillas que en las AR. 

Mediante los ensayos de germinación fue posible identificar especies con algún tipo de 

dormición, ya sea fisiológica o física (ej. A. pinnatifida, A. multifida, Grindelia anethifolia, 

Phacelia secunda, Haplopappus glutinosus y A. splendens), y otras que no presentaron 

dormición (Acaena magellanica, Acaena ovalifolia, Baccharis linearis, Eryngium paniculatum 

y Oenothera odorata). Respecto a los rasgos eco-morfológicos adecuados para la revegetación 

de TD de las especies nativas colonizadoras, se destacan las especies A. splendens, B. 

magellanica, B. microphyla y H. glutinosus. Se concluye que los taludes viales de desmonte 

son áreas con baja cobertura de vegetación, siendo necesario una adecuada rehabilitación que 

incluya la revegetación de los mismos, con especies propias nativas adaptadas al lugar. Si bien 

existe un banco de propágulos de especies nativas en los taludes, no siempre el mismo se 

expresa naturalmente. Es necesario reintroducir especies nativas, y controlar las especies 

invasoras, priorizando las especies que ya naturalmente colonizan áreas degradadas e ir 

enriqueciendo con otras nativas presentes en áreas aledañas. Con los resultados obtenidos se 

realizaron una serie de posibles propuestas de rehabilitación para la implementación de 

prácticas activas que permitan la revegetación de taludes viales en la región en futuros trabajos. 
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Este trabajo de tesis doctoral, es un aporte a la ecología de la restauración de taludes, resultados 

que sin duda van a favorecer la toma de decisiones para la rehabilitación de taludes viales del 

noroeste patagónico. 
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SUMMARY 

The construction of linear transport structures like roadways has a considerable impact 

on ecosystems and presents many challenges, such as the loss of plant and soil cover, 

introduction and invasion of exotic species, and modification of geoforms and the aesthetic 

value of the landscape. When constructing highways and roads, slopes are formed due to the 

movement of soil to even the level between the roadway and the natural topography. Overlying 

material is removed from the road slopes, since the surface level of the roadway lies lower than 

the natural level of the land. These slopes can constitute a hazard, putting people and vehicles 

at risk through possible landslides. For this reason the development of rehabilitation techniques 

for revegetation of these slopes is a priority: these techniques should be based on ecological 

data of plant colonisation of degraded areas and nearby reference areas. Investigation into 

restoration ecology in the communities that the roads pass through will provide information on 

specific rehabilitation techniques, and at the same time make it possible to maintain the 

diversity of environments and the biodiversity they contain. The general objective was to 

evaluate ecological aspects that could be useful in the rehabilitation of road slopes generated 

by roadworks in northwest Patagonia. This work was carried out in five communities: steppe, 

Nothofagus antarctica (ñire) shrubland, Austrocedrus chilensis (ciprés de la cordillera) forest, 

N. dombeyi (coihue) forest, and N. pumilio (lenga) forest. We assessed the physical conditions 

of the substrate, and the composition, abundance and functional groups of the plant species and 

seed banks of the road slopes (RS) and the reference areas (RA). We also evaluated the pre-

germination requirements of a group of native species to test for the presence of seed dormancy 

mechanisms. Finally, we studied the eco-morphological traits of native species that facilitate 

the colonisation and establishment of vegetation in degraded areas. The physical characteristics 

of the substrates were similar in the different communities. In the RS, soil compaction and the 

cover of bare soil were greater than in the RA, with mainly sandy-loam texture in the RS and 

loamy-sand in the RA. With regard to vegetation, 60 species were recorded in the steppe 

community, the cover in RS being lower than in RA, with perennial herbs and grasses 

predominating in both areas. In RS the dominant species were Rumex acetosella (invasive) and 

Acaena splendens (native). In the seedbank (SB) no differences were observed between RS and 

RA in species composition or seed density. In the ñire shrubland 72 species were recorded, 

vegetation cover in RS being lower than in RA; in RS we observed a high level of cover of 

perennial herbs and grasses (native species: Acaena pinnatifida and Anemone multifida; 

invasive species: R. acetosella) and shrubs (native species: Baccharis magellanica and Berberis 

microphylla). In RA perennial herbs and grasses predominated (A. pinnatifida and invasive 
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Agrostis capillaris). The SB of RS had lower species richness and seed density than RA. In the 

ciprés forest 92 species were registered. Plant cover was lower in RS than in RA. Shrubs and 

perennial herbs and grasses presented the highest cover in both RS and RA. The predominant 

species in RS were the native A. pinnatifida and Baccharis rhomboidalis, and the invasive A. 

capillaris, whereas in RA the native Vicia nigricans, Carex andina and B. rhomboidalis 

predominated. In the SB, species richness and total seed density were similar in RS and RA. In 

the coihue forest 69 species were recorded, and plant cover in RS was lower than in RA. In both 

RS and RA, shrubs presented the highest cover. In RS the predominant species were the native 

Aristotelia chilensis and Chusquea culeou, whereas in RA the native Maytenus chubutensis and 

C. culeou predominated. Species richness and total seed density of the SB were similar in RS 

and RA. In the lenga forest 56 species were recorded, and plant cover was lower in RS than in 

RA. The cover of shrubs and perennial herbs and grasses was lower in RS than in RA. The 

predominant species in RS were the native Alstroemeria aurea, Berberis serratodentata and B. 

microphylla, and in RA, the native A. aurea and Ribes magellanicum. The SB of RS presented 

lower species richness and seed density of than that of RA. Through germination assays we 

identified species presenting some kind of seed dormancy, whether physiological or physical 

(e.g., A. pinnatifida, A. multifida, Grindelia anethifolia, Phacelia secunda, Haplopappus 

glutinosus and A. splendens) and others presenting no dormancy (Acaena magellanica, Acaena 

ovalifolia, Baccharis linearis, Eryngium paniculatum and Oenothera odorata). With regard to 

the eco-morphological traits suitable for revegetation of TD of the native colonising plants, the 

outstanding features were: A. splendens, B. magellanica, B. microphylla and H. glutinosus. We 

conclude that the road slopes constitute areas of low plant cover and that rehabilitation is 

therefore necessary, including revegetation of these slopes with native species adapted to the 

area. Although a bank of propagules of native species does exist on the slopes, they do not 

always grow naturally. It is necessary to reintroduce native species and control invasive species, 

giving priority to species that already colonise degraded areas naturally, and gradually enrich 

the species with other native plants from nearby areas. From these results a series of possible 

proposals of rehabilitation were drawn up, for the implementation of active practices that could 

be suitable for the revegetation of road slopes in the region in future works. This doctoral thesis 

contributes information on the restoration ecology of road slopes, and the results will aid 

decision-making related to the rehabilitation of road slopes in northwest Patagonia. 
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La mayoría de las gaviotas no se molestaban en aprender sino las normas de vuelo más 

elementales: cómo ir y volver entre playa y comida. Para la mayoría de las gaviotas, no es 

volar lo que importaba, sino comer. Para esta gaviota, sin embargo, no era comer lo que 

importaba, sino volar. 

Más que nada en el mundo, Juan Salvador Gaviota amaba volar… 

 

Richard Bach, 1983. 
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1.1. INTRODUCCIÓN 

1.1.1. Disturbios y taludes: las obras viales como disturbio 

Se define como disturbio a cualquier evento espacial y temporalmente discreto que 

altera la estructura del ecosistema, la comunidad o una población, y modifica los recursos, el 

sustrato o el ambiente físico (White y Pickett 1985). Los disturbios pueden ser producidos por 

actividades humanas (ej. tala, pastoreo, incendios, cambio en el uso de la tierra, construcciones) 

o ser de origen natural (ej. derrumbes, inundaciones, incendios, tormentas, erupciones 

volcánicas). El trazado de rutas en obras de infraestructura vial o de transporte, constituye un 

disturbio antrópico dado que es producido por actividades humanas. Las rutas son elementos 

intrusivos en el paisaje que generan diferentes impactos (Mola et al. 2011). 

En las infraestructuras de transporte lineales, como las rutas y caminos, donde la 

dimensión longitudinal es más extensa que las demás, se presentan importantes impactos y 

desafíos a resolver (Balaguer et al. 2011). Entre ellos: (I) generan corredores que a su vez son 

obstáculos para el cruce de animales; (II) atraviesan ecosistemas con diferentes jurisdicciones 

o legislaciones aplicables y (III) generan cambios en el uso de la tierra y su propiedad. Los 

impactos generados con la creación de rutas y caminos pueden ser directos o indirectos. Los 

impactos directos comprenden la pérdida de la cubierta vegetal y del suelo original con sus 

propiedades biológicas (Balaguer et al. 2011, Tongway y Ludwing 2011), y/o la introducción 

e invasión de especies exóticas (Valladares et al. 2011). Entre los impactos indirectos se 

encuentran la mortalidad de animales por colisiones con vehículos, el efecto de emisiones 

sonoras (Templeton et al. 2016) y gaseosas de los mismos (Cui et al. 2006). Existen otros 

impactos indirectos que afectan el valor estético y paisajístico (Fathi y Masnavi 2014), ya que 

los caminos representan un paisaje poco natural y atractivo, durante o inmediatamente después 

de su construcción (Tongway y Ludwing 2011). 

Con el trazado de rutas y el deterioro de áreas cercanas por las actividades y maquinarias 

utilizadas en su construcción, se crean nuevos entornos distintos de los originales debido a la 

remoción de la vegetación nativa y la decapitación y nivelación del terreno. Para la construcción 

de obras viales se deben hacer movimientos de suelo. El volumen y destino de estos 

movimientos están sujetos a la diferencia de cota entre la rasante de la obra vial, la topografía 

natural del terreno y la pendiente que se genera entre estas dos (Valladares et al. 2011). La 

superficie inclinada que resulta del movimiento de suelo se denomina talud (Fig. 1.1) y puede 

ser de dos tipos (Tormo et al. 2009): 

1- Talud de desmonte, cuando es necesario decapitar el terreno (realizando una 

excavación en la roca madre) porque la rasante de la explanación se sitúa por debajo de la cota 
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del nivel natural del terreno. 

2- Talud de terraplén, cuando la rasante de la ruta se encuentra a una cota superior a la 

del nivel terreno y es necesario realizar un relleno con materiales alóctonos. 

 

Fig. 1.1 Esquema de una ruta, ubicación de las banquinas, los taludes viales de desmonte y de 

terraplén, y el ecosistema de referencia. No todos los sectores de las rutas y caminos poseen 

banquinas y/o taludes de desmonte o terraplén, solo es una representación esquemática.  

 

Los taludes de desmonte y de terraplén constituyen áreas degradadas, que difieren del 

perfil de equilibrio de las pendientes naturales, sumado a la exposición de nuevos sustratos, 

ocasionados por la remoción de los suelos originales en el desmonte o el aporte de suelos 

foráneos en el terraplén (Trombulak y Frissell 2000, Mataix 2003). 

En los taludes la vegetación establecida, tanto las especies presentes como su cobertura 

es determinada por los disturbios ocasionadas por las actividades desarrolladas durante y 

después de la construcción vial, transformándose con frecuencia en ambientes proclives a la 

invasión de especies de plantas exóticas y con una riqueza de especies y abundancia relativa 

diferente a la matriz del paisaje o comunidad aledaña no degradada (Mola et al. 2011). Estos 

cambios ecológicos, podrían alcanzar un ensamble estable, e incluso considerarse un nuevo 

ecosistema (“novel ecosystems” sensu (Hobbs et al. 2006). Estos nuevos ecosistemas son el 

resultado de la acción antrópica y se caracterizan por presentar una nueva combinación de 

especies en un determinado ecosistema o bioma, muy distintos de los ecosistemas de referencia, 

dicho ensamble “novedoso” de especies podrá tener potenciales cambios en el funcionamiento 

de los ecosistemas (Hobbs et al. 2006, 2014b). Enfocándonos específicamente en las áreas 

degradadas ocasionadas por los taludes viales, y según lo definido por Chapin y Starfield (1997) 

se podrían considerar nuevos ecosistemas dada la nueva combinación de especies que surge 

espontánea e irreversiblemente en respuesta a cambios antropogénicos del uso de la tierra. Bajo 
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el concepto de manejo a escala de paisaje, el uso de técnicas tradicionales (siembra, plantación, 

etc.) y emergentes (técnicas de bioingeniería) permitirían la conservación de la biodiversidad y 

el mantenimiento de los servicios ecosistémicos como la estabilidad y conservación del suelo 

(Hobbs et al. 2014a, 2014b). Se resalta que el concepto de “nuevos ecosistemas” surge como 

un nuevo paradigma dentro de la restauración ecológica, que aún está en desarrollo (Aronson 

et al. 2014, Murcia et al. 2014). Sin embargo, en esta tesis es útil considerar estos nuevos 

ecosistemas debido a que permiten desarrollar el trabajo en ambientes profundamente 

modificados por la actividad humana, cuyos estados luego de los disturbios no son reversibles 

en la actualidad, pero se enfatiza la posibilidad de recuperar parte de la biodiversidad local y 

algunas funciones o servicios ecosistémicos como la estabilidad y conservación del suelo. 

 

1.1.2.  Restauración ecológica y ecología de la restauración 

La restauración ecológica es el proceso de ayudar al restablecimiento de un ecosistema 

que ha sido degradado, dañado o destruido; es decir es la práctica concreta de iniciar o acelerar 

la recuperación de un ecosistema degradado llevada a cabo en sitios de proyectos específicos, 

considerando la composición de las especies, la estructura de la comunidad y procesos 

funcionales (SER 2004). Mientras que la ecología de la restauración es la ciencia sobre la cual 

se basa las prácticas de la restauración ecológica, la cual proporciona conceptos ecológicos, 

marcos teóricos, modelos, metodologías y herramientas que apoyan las prácticas de la 

restauración (SER 2004). Por otro lado, la rehabilitación enfatiza la reparación de los procesos 

ecosistémicos, la productividad y los servicios del ecosistema, no así el restablecimiento de la 

biodiversidad y la estructura existente en el ecosistema original pre-disturbio (SER 2004, 

Clewell et al. 2009). 

La restauración de ecosistemas es reconocida mundialmente como un componente clave 

de los programas de conservación, y su desarrollo es esencial para la sustentabilidad a largo 

plazo (Aronson y Alexander 2013). Debido a una mayor degradación de los ecosistemas por 

diferentes disturbios, la restauración ha experimentado un desarrollo importante en los últimos 

30 años a nivel mundial (Clewell et al. 2009, Wortley et al. 2013, Rey-Benayas et al. 2017), 

siendo más reciente (20 años) su desarrollo en Argentina (Rovere 2015, de Paz et al. 2019). La 

restauración ecológica se basa en el intercambio y la retroalimentación constante entre las 

teorías ecológicas, que permiten comprender el funcionamiento ecosistémico y los factores 

implicados en la práctica de la restauración, y el desarrollo de metodologías o herramientas eco-

tecnológicas aplicadas a situaciones específicas (Hobbs y Harris 2001). Por lo tanto, resulta 

fundamental contar con información de base sobre la ecológica del sistema bajo estudio a fin 
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de plantear objetivos realistas que guíen la restauración (Whisenant 1999). El conocimiento de 

las problemáticas ambientales generadas por las actividades humanas (degradación de los 

suelos, pérdida de biodiversidad) y la investigación básica y aplicada en restauración ecológica 

de Argentina se encuentra en pleno desarrollo (Rovere 2015, Meli et al. 2017, Pérez et al. 2018), 

y permitirá desarrollar herramientas tecnológicas sustentables adecuadas para el uso y 

conservación de los recursos naturales (Chichizola 2016). La rehabilitación/restauración es un 

tema de interés nacional y se ha considerado en la actualización del Código Civil de Argentina 

mediante la integración del ambiente como un "bien jurídico", que refuerza los derechos de los 

ciudadanos para exigir la implementación de la prevención de la degradación y/o medidas de 

restauración de los ecosistemas (Zuleta et al. 2015). 

En el caso de los taludes viales, que representan sitios muy degradados, es conveniente 

proponer inicialmente trabajos de rehabilitación y no de restauración ecológica, dado que este 

último sería más apropiado para aplicar en sitios menos impactados o luego de una etapa previa 

de rehabilitación (Balaguer 2002, Rodrigues 2013). Sin embargo, para el desarrollo de 

programas de rehabilitación o restauración ecológica es primordial conocer la estructura y el 

funcionamiento del ecosistema que se intenta recuperar (Bainbridge 2007). Mediante técnicas 

de rehabilitación, se puede restablecer la cubierta vegetal de los bordes de caminos mejorando 

su valor estético, estabilidad y seguridad vial (Tongway y Ludwing 2011, Valladares et al. 

2011). 

A nivel mundial esta temática se ha desarrollado con más intensidad a partir del año 

1992, siendo EEUU, China, España y Australia, los países referentes tanto en investigación 

básica y aplicada (Spooner y Smallbone 2009, Fu et al. 2018, Riebkes et al. 2018, Chichizola 

y Rovere 2020, Shaiban et al. 2022). Existen distintas estrategias de rehabilitación de taludes 

entre las que se mencionan: técnicas de construcción de obras de ingeniería (muros, terrazas, 

gaviones, etc.) (Hearn 2011) dotados o no de cobertura vegetal; técnicas de revegetación 

(siembras y plantaciones) cuyo éxito está dado por la estabilización del sustrato, preparación 

del suelo y selección de especies idóneas; y técnicas mixtas (combinación de ambas) (Gómez 

Orea 2004). Entre las técnicas de revegetación se han desarrollado productos y materiales 

(absorbentes y estabilizantes para hidrosiembra, mallas geotextiles, mantas orgánicas, etc.) que 

favorecen la revegetación cuando las condiciones de los taludes no son propicias (Mataix 2003, 

Giráldez et al. 2014). Sin embargo, todas las técnicas descriptas se limitan a modificar factores 

físicos y/o a proporcionar la cobertura vegetal por siembra de semillas de crecimiento rápido, 

la mayoría especies comerciales, sin considerar las especies nativas y la recuperación de los 

procesos y servicios ecosistémicos (Mataix 2003). Estudios desarrollados en ambientes 
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mediterráneos de España, han evaluado que el arribo de semillas es el proceso ecológico que 

limita la vegetación en áreas viales desmontadas (Bochet et al. 2007a), y que la cobertura 

vegetal aumenta considerablemente, si se mejoran las propiedades del suelo y/o la adición de 

semillas de especies nativas (Balaguer 2002, Tormo et al. 2007). A la vez, el éxito de diferentes 

técnicas de restauración en un ecosistema degradado, permite profundizar el conocimiento en 

la ecología de los ecosistemas emergentes luego de un disturbio (Valladares y Gianoli 2007). 

El conocimiento en la ecología de la colonización de los taludes, a través de la estructura y 

composición de las especies, otorga información útil para elaborar protocolos específicos para 

la rehabilitación (Valladares et al. 2011). Por ello se considera primordial desarrollar estudios 

de este tipo a fin de generar la información antes mencionada que pueda utilizarse para la 

rehabilitación de taludes de desmonte en el noroeste de Patagonia. 

Las preguntas sobre la ecología de la restauración (Tabla 1.1) que se van a abordar a lo 

largo de esta tesis, permitirán elaborar propuestas de rehabilitación según diferentes técnicas 

que sean más adecuadas para cada situación en particular.
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Tabla 1.1 Preguntas sobre la ecología de la restauración planteadas en el desarrollo de esta tesis y fundamentación de estas para su posible 

aplicación en la rehabilitación de taludes. 

Pregunta Aplicación/Técnica Referencias bibliográficas 

i. ¿Las condiciones físicas del sustrato son 

diferentes entre las áreas de referencia y los taludes 

viales de desmonte? 

Si son diferentes y limitantes para el establecimiento de la 

vegetación se puede evaluar la aplicación de enmiendas 

orgánicas, mulch, riego, compost, entre otros. 

Varela et al. 2006 

Cortina et al. 2009  

Kowaljow et al. 2014 

ii. ¿Cuáles son las especies nativas de los 

ecosistemas de referencia que colonizan 

espontáneamente los taludes de desmonte? 

A fin de identificarlas y utilizarlas para aumentar la 

biodiversidad. 

Ramírez-Marcial et al. 2004 

Cortina et al. 2009 

Valladares et al. 2011 

iii. ¿Existe un banco de semillas viables en los 

taludes de desmonte? 

Si existe un banco de semillas viables y no se expresa en el 

talud, pero sí en condiciones de laboratorio, podría 

evaluarse la posibilidad de mejorar las condiciones de los 

micrositios (humedad, temperatura) a campo para que el 

mismo se exprese mediante la aplicación de compost, 

riego, mulch o enramados.  

Massara Paletto et al. 2013 

Varela et al. 2006 

Cortina et al. 2009 

Zuleta y Li Puma 2013 

Kowaljow y Rostagno 2013 

iv. Si no existe un banco de semillas viable en los 

taludes de desmonte ¿Existe un banco de semillas 

viable en las áreas de referencia de los taludes? 

Para evaluar la posibilidad de realizar un traslado de suelo 

desde el área de referencia a las áreas degradadas. 

Reis et al. 2010 
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v. ¿Existe algún grupo funcional que sea más 

abundante en los taludes de desmonte? 

Reintroducir en los trabajos de rehabilitación de taludes 

especies (mediante siembra o plantación) pertenecientes a 

los grupos funcionales de plantas nativas que naturalmente 

colonizan y están adaptadas a esos ambientes. 

 

vi. ¿Cuáles son las condiciones eco-fisiológicas de 

la germinación de semillas de las especies nativas 

que colonizan los taludes de desmonte? 

A fin de evaluar la posibilidad de reproducirlas ex situ e 

introducirlas en los diferentes ambientes degradados por 

medio de la plantación, o realizar la siembra de semillas 

previamente sometidas en laboratorio a tratamientos pre-

germinativos que favorezcan una alta y uniforme 

germinación en el tiempo a fin de aprovechar toda la 

estación de crecimiento. 

Masini et al. 2012  

Masini et al. 2014  

Masini et al. 2016 

Rovere 2006 

vii. ¿Qué rasgos eco-morfológicos de las especies 

nativas favorecen la colonización y establecimiento 

de la vegetación en los taludes de desmonte? 

El conocimiento de los rasgos permitirá realizar una 

selección de especies adecuadas para utilizarlas en los 

trabajos de revegetación de los taludes de desmonte. 

Bochet y García-Fayos 2015 
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1.1.3. Ecología de la restauración y su enfoque a escala regional 

Luego de un disturbio cada ecosistema presenta distinta resiliencia, definida como la 

capacidad de recobrar sus atributos estructurales y funcionales (Holling 1973). La capacidad 

que cada ecosistema tiene de recuperar sus atributos dependerá, del estado de degradación del 

mismo, de los factores bióticos como la vegetación presente, de los tipos funcionales (capacidad 

de rebrote, ciclos de vida, etc.), presencia de un banco de semillas viable y de las condiciones 

o factores abióticos que facilitan el establecimiento de las plantas (fertilidad, humedad, etc.) 

(Tabla 1.1). Algunos ecosistemas degradados poseen la capacidad de recuperarse naturalmente, 

si el agente de disturbio es removido, si quedan plantas remanentes y/o fuentes de semillas 

próximas, si las semillas tienen la capacidad de dispersarse a través del paisaje y de recolonizar 

el área degradada, y si el suelo permanece razonablemente intacto (Lamb y Gilmour 2003). 

Se conoce que los ecosistemas áridos y semiáridos presentan baja resiliencia, dada las 

condiciones ambientales extremas (ej. baja disponibilidad de agua), haciéndolos vulnerables y 

difíciles de recuperar (Bainbridge 2007). Estudios realizados en distintas zonas áridas 

degradadas sometidas a disturbios severos de la Patagonia Argentina demuestran que la 

revegetación natural luego de la eliminación del disturbio (restauración pasiva) es pobre o nula, 

debido a la baja capacidad de recuperación o baja resiliencia de estos ecosistemas (Pérez et al. 

2010). A diferencia de dichos ambientes, los matorrales del bosque andino-patagónico 

presentan alta resiliencia, brindada por las características de las especies leñosas que lo 

componen, como la capacidad de rebrote después de un disturbio (Damascos et al. 1999, 

Molares y Rovere 2014, Rovere et al. 2014). En los bosques andino-patagónicos, si bien las 

especies del sotobosque tienen la capacidad de rebrotar, no sucede lo mismo con algunas 

especies arbóreas que presentan reproducción sexual obligada como por ejemplo Austrocedrus 

chilensis, Nothofagus dombeyi y N. pumilio (Rovere 2008); y por ende el sistema debe asistirse 

con la reintroducción de plantas o semillas. 

En los taludes, la erosión del suelo inhibe los procesos de colonización natural de plantas 

principalmente por una disminución en la disponibilidad de agua debido a la reducción de la 

profundidad del sustrato (Espigares et al. 2011). Si la erosión hídrica del suelo es muy alta, se 

pueden desarrollar cárcavas aisladas e incluso conectadas en redes que reducen aún más la 

disponibilidad de agua, dado que constituyen vías eficientes para conducir el agua fuera del 

sistema (Tormo et al. 2007). El desarrollo de cárcavas en los taludes artificiales puede afectar 

negativamente a la colonización de las plantas y el establecimiento de la cubierta protectora, 

dado que la erosión reduce la disponibilidad de semillas y nutrientes (Espigares et al. 2011). 

Junto con la eliminación de la cubierta vegetal a causa del movimiento de tierra realizado 
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durante el trabajo vial, se elimina la capa fértil del suelo, quedando un sustrato pobre en 

nutrientes y materia orgánica, y con bancos de semillas empobrecidos o inexistentes (Tormo et 

al. 2009, Valladares et al. 2011). Asimismo, la generación de taludes puede ser un riesgo a la 

seguridad vial, si el terreno removido no está estabilizado, y la erosión hídrica por fuertes 

precipitaciones, heladas y nieve genera el arrastre de sedimentos por la pendiente, y puede 

producir desmoronamiento o derrumbes (Bochet et al. 2010, Giráldez et al. 2014, Gaitán et al. 

2017, Solgi et al. 2021). El movimiento de sedimentos puede causar aludes y flujos de barro 

con anegamiento de los caminos y rutas (Tagliaferro y Singer 2012, Mateos 2013) y caídas de 

rocas y troncos (González Velásquez 2016b), con la posibilidad de ocasionar accidentes y 

grandes costos en reparaciones de infraestructuras. 

El banco se semillas del suelo representa un reservorio a partir del cual la vegetación 

puede establecerse luego de un disturbio (Harper 1977). El conocimiento de la dinámica del 

banco de semillas (incorporación de las semillas, permanencia de las semillas viables en él, 

etc.) permite predecir la respuesta de la vegetación a diversos tipos de disturbios y manejos 

(Thompson et al. 1993). Por eso es clave para el manejo y la conservación de muchas especies, 

en especial las raras; y para la gestión y restauración de la vegetación en ambientes perturbados. 

Estudios realizados en área de estepa post-fuego, cercanas a la ciudad de Bariloche, encontraron 

que el banco de semillas contribuye a mantener la riqueza de los pastizales (Gonzalez y 

Ghermandi 2008), mientras que en áreas de matorrales post-fuego el banco se encuentra 

dominado por semillas de especies exóticas (Raselli 2014). En bosque de N. pumilio post-fuego 

también se registró que en el banco de semillas predominan especies exóticas y herbáceas, con 

estrategia de banco transitorio que favorece poco a la recuperación de la vegetación nativa 

(Varela et al. 2006).  

En zonas áridas degradadas, el agua es un factor que limita el establecimiento y 

crecimiento de las plantas, y se ha mencionado que los sitios con semillas viables en el banco 

de semillas en general no germinan, o si lo hacen, las plántulas no sobreviven (Bainbridge 

2007). Un trabajo realizado en taludes de locaciones petroleras en Patagonia, destaca que el 

banco de semillas del suelo es clave en la revegetación natural de los mismos; pero que la 

ausencia de micrositios con condiciones de humedad y temperatura óptimas, sumada a la 

inestabilidad de las pendientes, serían las principales restricciones que dificultarían la 

acumulación de semillas en el banco y el establecimiento de nuevos individuos (Massara Paletto 

et al. 2013). Un análisis de los factores ambientales que influyen en la cobertura natural de los 

taludes de estepa en la provincia de Chubut, registra que la cantidad de agua disponible y la 

exposición respecto a los puntos cardinales del talud son factores clave (Stronati et al. 2015). 
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En estos dos trabajos citados anteriormente, una técnica de intervención posible sería mejorar 

las condiciones de los micrositios. Algunos trabajos de revegetación en taludes viales en la 

provincia de Mendoza sobre la Ruta nacional Nº 7, han documentado la fijación de los mismos 

con especies nativas rizomatosas (Dalmasso et al. 2015); es decir, considera determinados 

grupos funcionales (perennes). En algunos de los taludes de la región noroeste de Patagonia se 

han realizado trabajos de rehabilitación puntuales mediante la aplicación de compost como 

enmienda o mantas orgánicas (Pedre 2009), plantación e hidrosiembra (Anahí Pérez, 

Administración de Parques Nacionales, comunicación personal). Específicamente para la zona 

urbana de Bariloche, se han propuesto diferentes técnicas de bioingeniería, en las que se 

combinan estructuras de ingeniería (gaviones, enramados, escalonado y consolidación de 

pendientes, etc.) con especies nativas pioneras, principalmente especies leñosas (González 

Velásquez 2016a y b). Sin embargo, hasta el momento su desarrollo es incipiente y no se ha 

realizado un análisis a nivel regional sobre técnicas de estabilización de talud considerando una 

integración visual, paisajista y con criterios de conservación de la biodiversidad local en las 

distintas comunidades vegetales. Se prevé que, con el crecimiento urbano de distintas ciudades 

patagónicas, y junto con el desarrollo económico y turístico de la región, se incremente la 

demanda y mantenimiento de obras viales en toda la región. 

Además del banco de semillas, es importante conocer la vegetación de comunidades 

cercanas no degradadas, ya que constituye la fuente más cercana de propágulos, que mediante 

el proceso de dispersión podrían arribar a los sitios degradados y colonizar (Wang y Smith 

2002, Lamb y Gilmour 2003, Meli 2003). La incorporación de semillas de zonas aledañas al 

banco de semillas de los taludes, su posterior germinación y posterior establecimiento de 

plántulas, es relevante dado que permitiría la colonización natural de los mismos (Bochet et al. 

2007b, Valladares et al. 2011). Sin embargo, hasta el momento no hay trabajos que evalúen la 

composición florística y magnitud del banco de semillas en áreas de taludes viales en el noroeste 

de Patagonia. 

En relación a la germinación de las semillas, en los ecosistemas áridos, se han observado 

distintos mecanismos que evitan la germinación hasta el momento en que se dan las condiciones 

apropiadas de humedad y/o temperatura (Harper 1977). Dichos mecanismos pueden ser 

morfológicos (embrión inmaduro), físicos (cubierta impermeable) o fisiológicos. Las barreras 

físicas son frecuentes en especies que habitan regiones con una estación seca definida, como en 

los desiertos, estepas y matorrales (Figueroa y Jaksic 2004, Fenner y Thompson 2005). Las 

especies nativas del bosque comúnmente presentan dormancia fisiológica que en general se 

supera con tratamientos de estratificación húmeda fría (Rovere 2006, Arana et al. 2016). En los 



 

12 

trabajos de revegetación de áreas degradadas, se reintroducen especies nativas (mediante 

siembra o plantación) a fin de recuperar la comunidad de plantas, sin embargo, para muchas 

especies no hay suficiente información sobre los requerimientos de germinación (Masini et al. 

2012, 2014). Muchas veces los trabajos de revegetación se realizan a partir del trasplante de 

plantas desde los ecosistemas de referencia, por lo cual es prioritario conocer los requerimientos 

de germinación de algunas plantas nativas, a fin de que puedan propagarse ex situ y utilizarse 

para la rehabilitación de los taludes sin afectar y/o disturbar los ecosistemas de referencia 

aledaños. También se ha documentado que las especies de plantas que en una determinada 

comunidad vegetal logran colonizar los taludes viales, comparten algunos rasgos o atributos 

eco-morfológicos que les permiten establecerse en ellos (Bochet et al. 2009, 2010, Engelbrecht 

et al. 2014). Entre los rasgos más destacados de las especies se mencionan: la presencia de 

apéndices en los propágulos para la dispersión a larga distancia, el peso de los propágulos que 

puede influir en la supervivencia de las plántulas en los primeros estadios de vida, ciclo de vida 

anual con rápido crecimiento y reproducción como el de especies pioneras y adaptadas a los 

disturbios, forma de vida leñosa, baja área foliar y follaje perenne, y presencia de una raíz 

principal tipo pivotante que permite una alta tolerancia al estrés y los disturbios (Bochet y 

García-Fayos 2015). Conocer los rasgos eco-morfológicos de las especies que colonizan los 

taludes permite seleccionar aquellas especies adecuadas para la revegetación, con mayor 

probabilidad de lograr su establecimiento. 

 

1.2. OBJETIVO GENERAL, OBJETIVOS EPECÍFICOS Y ESTRUCTURA DE LA 

TESIS 

1.2.1. Objetivo general  

Evaluar aspectos ecológicos que permitan generar conocimiento, para la rehabilitación 

en taludes de desmonte originados por obras viales, en distintos ambientes del noroeste 

patagónico. 

 

1.2.2. Objetivos específicos 

(a) Evaluar las características y condiciones físicas del sustrato presente en los taludes 

de desmonte y en el área de referencia en los ambientes de la estepa, matorral de Nothofagus 

antarctica, bosque de Austrocedrus chilensis, bosque de Nothofagus dombeyi y bosque de 

Nothofagus pumilio. 

(b) Evaluar la composición florística, riqueza y diversidad específica, cobertura, y 

grupos funcionales de la vegetación establecida en taludes de desmonte y en el área de 



 

13 

referencia en cada ambiente. 

(c) Evaluar la composición florística, riqueza y diversidad específica, densidad de 

semillas y grupos funcionales en el banco de semillas de los taludes de desmonte y áreas de 

referencia en cada ambiente. 

(d) Evaluar la similitud entre la composición florística de la vegetación establecida y la 

composición florística del banco de semillas de taludes de desmonte y áreas de referencia en 

cada ambiente. 

(e) Comparar los grupos funcionales de la vegetación establecida y de los bancos de 

semillas de los taludes entre ambientes. 

 (f) Evaluar las condiciones eco-fisiológicas de la germinación de semillas y diferentes 

tratamientos pre-germinativos de las especies que colonizan los taludes de desmonte, para las 

cuales no existe información disponible o la misma sea escasa. 

(g) Evaluar distintos rasgos eco-morfológicos de las especies nativas presentes en los 

taludes y áreas de referencia de los cinco ambientes estudiados, que facilitan la colonización y 

permanencia de la vegetación en la rehabilitación de los taludes de desmonte. 

 

A fin de responder al objetivo general, los siete objetivos específicos propuestos se 

abordan en los Capítulos 2 - 4 de la Tesis. El Capítulo 2 tiene como objetivo comparar en cada 

comunidad: estepa, matorral de Nothofagus antarctica (ñire), bosque puro de Austrocedrus 

chilensis (ciprés de la cordillera), bosque puro de Nothofagus dombeyi (coihue) y bosque puro 

de Nothofagus pumilio (lenga); las características físicas del sustrato, la vegetación y el banco 

de semillas de los taludes viales de desmonte y de las áreas de referencia circundante. Con el 

fin de establecer en qué medida los taludes de desmonte se encuentran degradados con respecto 

a su entorno contiguo no degradado. Los resultados de este capítulo permitirán evaluar si es 

necesario intervenir sobre el sustrato de los taludes de desmonte; determinar qué grupos 

funcionales y/o especies nativas se podrían reintroducir; como así también determinar si el 

traslado de bancos de semillas es una técnica apropiada, considerando las características 

particulares de cada ambiente estudiado.  

El Capítulo 3 presenta como objetivo estudiar las condiciones eco-fisiológicas de la 

germinación de semillas de las especies nativas que colonizan los taludes viales de desmonte, 

para las cuales exista escasa o nula información disponible. Los resultados brindarán 

información específica sobre los mecanismos de dormancia de cada especie, como así también 

sobre los métodos pre-germinativos adecuados, los cuales podrán ser aplicados en diversas 

técnicas de revegetación: (a) antes de la siembra o hidrosiembra de semillas a campo, (b) a los 
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bancos de semillas si se realiza el traslado de bancos del suelo del área no degradada al área de 

talud, (c) antes de la siembra en viveros para la obtención de plantines a utilizar en plantaciones.  

El Capítulo 4 tiene como objetivo evaluar los rasgos eco-morfológicos de algunas 

especies nativas que podrían favorecer la colonización y establecimiento de la vegetación en 

los taludes viales de desmonte en los diferentes ambientes de estudio. Dicho capítulo brindará 

información específica de algunas especies nativas, inherente a su capacidad colonizadora y de 

establecimiento, como por ejemplo tipo de dispersión, presencia de apéndices de dispersión en 

los propágulos, el peso de lo propágulos, ciclo de vida, la forma de vida, la capacidad de 

rebrotar, el área foliar específica y la caducidad del follaje, y tipo de raíz. Adicionalmente se 

evaluará su facilidad de propagación sexual basado en resultados del Capítulo 3 y bibliografía. 

La valoración de dichos rasgos, podría ser utilizada como una variable más, para la selección 

de especies a utilizar en los trabajos de revegetación de los taludes de desmonte, a partir de una 

lista de especies propias de los diferentes ambientes.  

Finalmente, el Capítulo 5 integra los principales resultados de los capítulos precedentes, 

y a partir de ellos se proponen posibles de técnicas de restauración o rehabilitación de taludes 

viales en los principales ambientes de la región con el fin de orientar futuras prácticas, 

compatibles con la conservación de la diversidad como lo amerita un área inmersa y/o aledaña 

dentro del Parque Nacional Nahuel Huapi. 

 

1.3. ÁREA DE ESTUDIO 

El área de estudio se encuentra ubicada al noroeste de la Patagonia en la provincia de 

Río Negro, y comprende los taludes de rutas y caminos y áreas aledañas a los mismos, ubicados 

cerca de los ejidos municipales de Bariloche y Dina Huapi, como también dentro del Parque 

Nacional Nahuel Huapi. Esta área se encuentra incluida dentro de “Reserva de la Biosfera 

Andino Nor-patagónica” declarada por la Organización de las Naciones Unidas para la 

Educación, la Ciencia y la Cultura (UNESCO) en el año 2007 (UNESCO 2019). Las rutas y 

caminos estudiados se encuentran en diferentes jurisdicciones (nacional, provincial y 

municipal), siendo Vialidad Nacional, Vialidad Rionegrina y la municipalidad de San Carlos 

de Bariloche, las instituciones encargadas de su mantenimiento y/o las empresas que ganaron 

la licitación para dichas obras (Municipalidad de Bariloche 2021, Vialidad Nacional 2021, 

Vialidad Rionegrina 2021). 

El área de estudio está conformada por diferentes comunidades vegetales, de ahora en 

más denominadas ambientes. Los ambientes elegidos presentan un contrastante dado por el 

gradiente climático, altitudinal y geomorfológico. Los cambios extremos en los tipos vegetales 
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se explican debido a un marcado gradiente de precipitaciones. Los fuertes vientos 

predominantes con dirección oeste-noroeste provenientes del océano Pacífico son los 

responsables del gradiente de precipitaciones (Soriano et al. 1983). Las precipitaciones se 

concentran en las estaciones de otoño-invierno en forma de lluvias y nieve (Dzendoletas et al. 

2006). Las precipitaciones más abundantes ocurren en el extremo oeste del lago Nahuel Huapi, 

alcanzando una precipitación media anual de 3000 mm y descendiendo gradualmente hacia el 

este hasta los 500 mm en la estepa (Ezcurra y Brion 2005, Gonzalez y Ghermandi 2008). Los 

vientos dominantes generan diferencias climáticas en las laderas dependiendo de la orientación 

que se refleja en la vegetación (Dzendoletas et al. 2006). A medida que la altitud aumenta 100 

m la temperatura disminuye 0,7 ºC, lo que ocasiona un gradiente vertical de temperaturas que 

determina una heterogeneidad en el paisaje montañoso ya que las montañas pueden alcanzar 

una elevación de 2400 m s.n.m y los fondos de los valles se encuentran a menos de 700 m s.n.m 

(Correa 1969-1998, Ezcurra y Brion 2005).  

El paisaje del área de estudio se caracteriza por la presencia de serranías y profundos 

valles, intensamente modificados por la acción de los glaciares con la formación de artesas y 

morenas (Dzendoletas et al. 2006). Los suelos presentan alta variabilidad espacial, al oeste están 

formados por ceniza volcánica mezclados con depósitos coluviales y aluviales en diferentes 

proporciones, con abundante materia orgánica y alofanos (Pereyra et al. 2005). En sectores de 

altura mayores a los 1600 m s.n.m se encuentran suelos pedregosos y poco desarrollados. Hacia 

el este predominan suelos como Entisoles en lugares con pendiente, planicies aluvionales y 

afloramientos rocosos, y Molisoles con suelos más desarrollados y profundos asociados a 

vegetación herbácea (Pereyra et al. 2005). En zonas de mallines se encuentran suelos 

hidromórficos (Dzendoletas et al. 2006).  

El gradiente de precipitación de la región produce diferentes tipos de vegetación: 

-Estepa, hacia el extremo oriental del área de estudio con bajos valores de precipitación, 

dominada por arbustos xerófilos como Azorella prolifera, Ephedra chilensis, Acaena splendens 

y coirones de Festuca pallenscens y Pappostipa speciosa (Ezcurra y Brion 2005, Mermoz et 

al. 2009). 

-Bosque de transición o matorral abierto con predominio de N. antarctica en la parte 

baja de las laderas y en los valles con un rango ecológico amplio desarrollándose en áreas con 

1500 a 500 mm de precipitación (Ezcurra y Brion 2005, Dzendoletas et al 2006). Las especies 

arbóreas acompañantes son Schinus patagonica, Diostea juncea, Lomatia hirsuta, Maytenus 

boaria y Embothrium coccineum, con un sotobosque compuesto por Chusquea culeou, Berberis 
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microphylla, Berberis darwinii, Ribes magellanicum, y las enredaderas Mutisia spinosa, 

Mutisia decurrens y Vicia nigricans (Dzendoletas et al. 2006). 

-Bosque seco o xérico de Austrocedrus chilensis, con precipitaciones intermedias entre 

el bosque húmedo y la estepa, que se desarrolla a altitudes menores a los 1000 m s.n.m., sobre 

suelos poco desarrollados, con pendiente pronunciada, afloramientos rocosos y en laderas con 

exposición solar alta (Dzendoletas et al. 2006). Las especies arbóreas acompañantes son L. 

hirsuta, M. boaria y S. patagonica; en el estrato arbustivo predominan Maytenus chubutensis, 

B. microphylla, Gaultheria mucronata y D. juncea; en el estrato herbáceo Alstroemeria aurea, 

Plantago lanceolata, Potentilla chiloensis y Osmorhiza berteroi; y enredaderas como M. 

spinosa y M. decurrens (Ezcurra y Brion 2005, Dzendoletas et al. 2006). 

-Bosque húmedo o mesófilo que se desarrolla bajo altas precipitaciones dominado por 

N. dombeyi, especie perennifolia que crece en laderas bajas entre las orillas de los lagos y los 

1100 m de altitud (Ezcurra y Brion 2005). El sotobosque está compuesto por C. culeou como 

especie dominante, especies arbóreas de Aristotelia chilensis y R. magellanicum, un estrato 

arbustivo con predominancia de B. darwinii y M. chubutensis y un estrato herbáceo compuesto 

principalmente por O. chilensis, A. aurea y Acaena ovalifolia (Dzendoletas et al. 2006).  

-Bosque caducifolio de N. pumilio en las zonas limítrofes a la unidad Altoandina con 

una extensión hacia el este de la región limitada por precipitaciones menores a los 1000 mm 

(Ezcurra y Brion 2005, Dzendoletas et al. 2006). El sotobosque es abierto y está acompañado 

de arbustos siempreverdes como Drimys winteri, Maytenus disticha, Berberis serrato-dentata 

y Escallonia alpina, y un estrato herbáceo caracterizado por Vicia nigricans, Adenocaulon 

chilense, A. ovalifolia, A. aurea y Viola maculata (Ezcurra y Brion 2005, Dzendoletas et al. 

2006). 

El trabajo se realizó en taludes viales de desmonte y áreas cercanas (áreas de referencia) 

ubicados en diferentes rutas y caminos (Fig. 1.2): (A) la ruta nacional 23 tramo Dina Huapi-

Pilcaniyeu, en proceso de pavimentación, une la zona andina de la provincia de Río Negro con 

localidades de la costa atlántica, atravesando gran parte de la estepa patagónica (B) la ruta 

nacional 40 en su tramo de Bariloche-El Bolsón, que atraviesa ambientes de bosques puros de 

A. chilensis, bosques húmedos de N. dombeyi y matorrales dominados por N. antarctica, (C) la 

ruta provincial de acceso al cerro Catedral, que atraviesa ambientes dominados por matorrales 

y bosques de A. chilensis, (D) la ruta provincial 79 que conecta Bariloche con Colonia Suiza y 

atraviesa matorrales post-fuego, bosques húmedos de N. dombeyi y bosques de A. chilensis, (E) 

la ruta provincial 81 de acceso al Cerro Tronador que cruza bosques de N. dombeyi y de A. 

chilensis (en convenio con el Parque Nacional Nahuel Huapi), (F) el camino de acceso al 
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refugio Chall-Huaco (Parque Nacional Nahuel Huapi) que cruza ambientes de bosque de N. 

pumilio, (G) el camino de acceso al lago Steffen (Parque Nacional Nahuel Huapi), que recorre 

matorrales de N. antarctica y bosques húmedos de N. dombeyi. También se consideraron los 

caminos vecinales como: (H) el camino Balcón del Gutiérrez que conecta el barrio Villa los 

Coihues con el cerro Catedral y cruza bosques de N. dombeyi, matorrales y bosques de A. 

chilensis y (I) el acceso al cerro Otto que atraviesa ambientes de bosque de N. pumilio (Fig. 

1.2). Los nombres de las rutas presentes en el Parque Nacional Nahuel Huapi se consultaron en 

la página web de Vialidad Nacional y Vialidad de la Provincia de Río Negro (Vialidad Nacional 

2021, Vialidad Rionegrina 2021). 

 

Fig. 1.2 Ubicación del área de estudio dentro de Argentina (izquierda). Mapa regional del área 

de estudio (derecha) con las rutas nacionales: A) Nº 23 tramo Dina Huapi-Pilcaniyeu, B) Nº 40 

tramo Bariloche-Bolsón; rutas provinciales: C) Nº 82 acceso cerro Catedral, D) Nº 79 acceso 

Colonia Suiza, E) Nº 81 acceso Cerro Tronador; y los caminos en el Parque Nacional Nahuel 

Huapi: F) acceso refugio Chall-Huaco, G) acceso lago Steffen; y caminos municipales: H) 

Balcón del Gutiérrez, I) acceso al cerro Otto. Se señala la ubicación de los principales lagos 

(Nahuel huapi, Gutiérrez, Mascardi y Steffen) y cerros (Otto, Catedral, Challhuaco y Tronador) 

y las ciudades (Bariloche y Dina Huapi). 

 

El trabajo se realizó en cinco comunidades vegetales presentes en el noroeste de la 

Patagonia (estepa, matorral de N. antarctica, bosque puro de A. chilensis, bosque puro de N. 

dombeyi y bosque puro de N. pumilio). En cada ambiente se seleccionaron tres taludes de 
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desmonte en bordes de camino, con sus respectivas áreas de referencia. Estas últimas, eran áreas 

cercanas (20 m) que debían presentar una composición de la vegetación representativa de la 

comunidad en estudio y funcionar como fuente de propágulos para las áreas degradadas, 

promoviendo su revegetación natural. El aspecto de los taludes viales de desmonte y las áreas 

de referencia de cada ambiente se muestran en la Fig. 1.3. 
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Fig. 1.3 Aspecto de los taludes de desmonte (izquierda, marcado con flecha) y las áreas de 

referencia (derecha) en cada ambiente: A) Estepa, B) Matorral de N. antarctica, C) Bosque de 

A. chilensis, D) Bosque de N. dombeyi y E) Bosque de N. pumilio. 
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1.3.1 Sitios de muestreo 

Para cada ambiente se seleccionaron tres taludes de desmonte con similares condiciones 

(pendiente menor a 35º, orientación, longitud de la pendiente, tipo de sustrato y precipitaciones) 

y que no hayan sido rehabilitados previamente; con sus respectivas áreas de referencia. Cada 

punto de muestreo (talud más área de referencia) fue georreferenciado con un GPS Garmin 

eTrex. La ubicación de los puntos de muestreo se muestra en la  

Fig. 1.4, mientras que las coordenadas geográficas y altitud se muestran en la Tabla 

1.2. 

 

 

 

Fig. 1.4 Ubicación geográfica de los 15 puntos de muestreo (taludes de desmonte y áreas de 

referencia) de: estepa (E), matorral de N. antarctica (M), bosque de A. chilensis (ciprés de la 

cordillera, Ci), bosque de N. pumilio (lenga, L) y bosque de N. dombeyi (coihue, Co). 
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Tabla 1.2 Coordenadas geográficas y altitud de los diferentes puntos de muestreo para cada 

ambiente. 

Ambiente 
Puntos de 

muestreo 
Latitud S Longitud O 

Altitud 

m s.n.m. 

Estepa (E) 1 41º03’21,9” 71º01’27,0” 954 

Estepa (E) 2 41º02’33,1” 71º04’00,9” 1029 

Estepa (E) 3 41º02’56,8” 71º04’53,1” 1043 

Matorral de N. antarctica (M) 1 41º31’22,1” 71º27’44,1” 952 

Matorral de N. antarctica (M) 2 41º29’56,2” 71º27’57,9” 1050 

Matorral de N. antarctica (M) 3 41º27’19,6” 71º28’52,1” 915 

Bosque de A. chilensis (Ci) 1 41º07’54,8” 71º25’37,0” 830 

Bosque de A. chilensis (Ci) 2 41º06’48,5” 71º28’19,4” 802 

Bosque de A. chilensis (Ci) 3 41º21’25,1” 71º35’04,9” 815 

Bosque de N. pumilio (L) 1 41º15’17,3” 71º16’56,1” 1157 

Bosque de N. pumilio (L) 2 41º14’49,3” 71º17’00,9” 1273 

Bosque de N. pumilio (L) 3 41º08’40,4” 71º22’06,9” 1328 

Bosque de N. dombeyi (Co) 1 41º21’12,0” 71º35’37,1” 811 

Bosque de N. dombeyi (Co) 2 41º21’36,0” 71º32’46,1” 869 

Bosque de N. dombeyi (Co) 3 41º10’19,6” 71º25’06,9” 923 
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CAPÍTULO 2. SUSTRATO, VEGETACIÓN Y BANCO 

DE SEMILLAS EN TALUDES VIALES Y ÁREAS DE 

REFERENCIA 

  



 

23 

2.1. INTRODUCCIÓN 

2.1.1. Efectos de la construcción de rutas sobre el sustrato de taludes 

La construcción de rutas y caminos produce cambios considerables en las comunidades 

naturales debido a la eliminación de la cobertura vegetal y remoción de sustratos, dos disturbios 

que exponen los suelos a la erosión eólica e hídrica, alteran el drenaje hídrico, el ciclo de 

nutrientes y el nivel de recursos (Coffin 2007, Mola et al. 2011). Constituye uno de los procesos 

geomorfológicos más activos, movilizándose millones de toneladas de materiales al año 

(Martín Duque et al. 2011). La remoción de sustratos en la construcción de taludes genera 

cambios en las propiedades físicas-químicas de los mismos (Bochet et al. 2010, Haan et al. 

2012). Estos sustratos degradados suelen ser menos fértiles, más compactados, tienen mayor 

superficie desnuda y fragmentos de roca, se secan más rápido y por lo tanto tienen menor 

contenido de humedad que las áreas adyacentes no degradadas (Tormo et al. 2009, Jimenez et 

al. 2013, Pereira et al. 2015). 

La utilización de maquinaria pesada durante la estabilización de pendientes en los 

taludes aumenta la compactación del sustrato al destruir los agregados, los poros y su 

conectividad (García-Palacios 2011, Sohrabi et al. 2019), limitando la colonización de las 

plantas y su crecimiento (Bochet y García-Fayos 2004, Bochet et al. 2010). A escala 

microscópica, la compactación aumenta la densidad aparente y resistencia a la penetración de 

las raíces (Kozlowski 1999). A escala macroscópica, la compactación reduce la circulación de 

aire en el sustrato, la infiltración, el drenaje y almacenamiento del agua útil para las plantas 

(Jim y Ng 2018). La densidad aparente puede utilizarse para describir la compactación del 

sustrato, ya que relaciona el volumen ocupado por la parte sólida y por el espacio poroso (Rojas 

y Peña 2013). Es un parámetro que varía con la textura, la estructura, el contenido de materia 

orgánica y con el uso del suelo (Santos et al. 2017). 

Numerosos estudios evalúan la textura del sustrato al investigar los impactos de los 

disturbios por la construcción de taludes y su efecto en la recuperación de la vegetación (Tormo 

et al. 2009, Bochet et al. 2010, Jimenez et al. 2013, Huang et al. 2017). La textura describe la 

proporción relativa de partículas de diferente tamaño, como arena, limo y arcilla (Vargas Rojas 

2009). Es una referencia de la cantidad de agua y aire que retiene el sustrato, y de la velocidad 

con que el agua lo penetra y atraviesa (Vargas Rojas 2009, Zhang et al. 2021). También, brinda 

información sobre las prácticas a realizarse en el sustrato para mejorar su calidad, para ayudar 

a que las técnicas de revegetación en la rehabilitación sean posibles (Huang et al. 2017). 

La falta de una cubierta protectora y la pedregosidad pueden afectar el contenido de 

humedad del sustrato. Esta humedad es aportada por la infiltración del agua que viene de las 
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precipitaciones y es fundamental para el desarrollo de las plantas (García-Palacios 2011). Existe 

un balance entre el agua absorbida por el sustrato y la escorrentía superficial que está 

determinada por el tamaño y abundancia de agregados superficiales (García-Palacios 2011). 

Este balance infiltración-escorrentía puede modificarse por grandes extensiones de sustrato 

desnudo y pendientes pronunciadas, en donde el agua arrastra sedimentos y se incrementa por 

los procesos de erosión (Bochet et al. 2010, Pereira et al. 2015, Solgi et al. 2021). A su vez, los 

fragmentos de rocas y el tamaño de estos pueden afectar la absorción de humedad y el 

escurrimiento del agua en el sustrato a diferentes escalas (Poesen et al. 1994, Katra et al. 2008). 

 

2.1.2. Colonización natural en taludes viales 

En los bordes de caminos se crean hábitats más homogéneos con una importante 

reducción de la competencia, en donde generalmente se establecen especies ruderales anuales 

o bianuales de crecimiento rápido y con alta producción de semillas, muchas de las cuáles son 

especies exóticas (Forman y Alexander 1998, Gelbard y Belnap 2003). Si bien estos hábitats 

pueden ser el punto de partida de algunas especies exóticas para dispersarse y ampliar su 

distribución hacia ambientes naturales no degradados (Murcia 1995, Cadenasso y Pickett 2001) 

su establecimiento suele estar limitado por la competencia con la flora nativa (Margutti et al. 

1996). En consecuencia, la composición, riqueza y abundancia de las especies en los bordes de 

caminos son diferentes en relación a las presentes en áreas naturales (Parendes y Jones 2000, 

Mola et al. 2011). Por otra parte, la estructura lineal de los bordes de caminos mediada por el 

tránsito de vehículos puede promover y acelerar el proceso de dispersión e invasión de exóticas 

ampliando su distribución a una escala regional (Von der Lippe y Kowarik 2007, Sullivan et al. 

2009). Sin embargo, el potencial de colonización de una especie y su persistencia en el ambiente 

invadido depende de su capacidad para superar las barreras de dispersión y ambientales, 

aspectos que se relacionan con sus características de reproducción y dispersión (Richardson et 

al. 2000). 

Las especies exóticas transforman el hábitat afectando la biodiversidad a diferentes 

escalas, contribuyendo a la extinción de especies (Hobbs 2000) y creando importantes retos en 

su manejo y control (Mack et al. 2000). Sus efectos sobre la biodiversidad, salud y economía 

llegan a ser de tal magnitud que su control y la recuperación de los ambientes afectados son los 

objetivos principales de numerosos proyectos de restauración (Wearne y Morgan 2006, Zalba 

2013, Abella 2014, Weidlich et al. 2020). Las especies de plantas exóticas potencialmente 

invasoras, una vez introducidas con éxito fuera de su rango original, pueden propagarse en el 

nuevo ambiente si sus necesidades ecológicas se satisfacen, estableciendo poblaciones 
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autosustentables, es decir que se encuentran establecidas en hábitats naturales o seminaturales 

y pueden mantenerse sin necesidad de nuevas reintroducciones (Fonseca et al. 2013). 

La dispersión de semillas desde áreas con vegetación natural aledaña a los bordes de 

caminos y su incorporación al banco de semillas son procesos relevantes dado que permiten la 

colonización natural (Bochet et al. 2007b, Valladares et al. 2011). En los ambientes 

fragmentados por la presencia de rutas, la dispersión de semillas es un proceso crucial para la 

persistencia de especies a una escala regional. Una especie cuyos frutos o semillas presenten 

estructuras como papus plumosos, alas o ganchos que les permiten ser transportadas por el 

viento (anemocoria) o los animales (zoocoria), puede ampliar su área de distribución con mayor 

facilidad que una especie que carezca de propágulos con estas características (Nathan y Muller-

Landau 2000). Por ejemplo, las especies que colonizan áreas de bordes de caminos en ambientes 

mediterráneos europeos presentan en su mayoría frutos o semillas con estructuras para ser 

dispersados por anemocoria, siendo menor la presencia de especies con otros síndromes de 

dispersión (zoocoria, balocoria, barocoria, etc.) (Bochet et al. 2011). Muchas de estas especies 

integran las familias Asteraceae y Poaceae que producen grandes cantidades de semillas 

adaptadas a la dispersión por el viento (Pauchard y Alaback 2004, Šerá 2010). Por lo tanto, la 

identificación de las especies que presentan síndromes de dispersión a larga distancia y que 

puedan colonizar los taludes viales, es relevante en la selección de especies para la 

rehabilitación de los mismos. 

 

2.1.3. Banco de semillas y su rol potencial en la colonización de taludes 

Los bancos de semillas de los bordes de caminos suelen ser reservorios de semillas de 

especies exóticas y un medio de dispersión en el tiempo favoreciendo su establecimiento y 

persistencia ante eventos de disturbio (Parendes y Jones 2000). En un pastizal de estepa del 

noroeste patagónico se encontró mayor riqueza y densidad de semillas de especies exóticas en 

el borde de camino que en áreas aledañas no disturbadas (Margutti et al. 1996). Sin embargo, 

el efecto de las plantas exóticas en los bancos de semillas difiere dependiendo de la identidad 

de la especie exótica y las características de las comunidades invadidas (Gioria et al. 2012). En 

general, en ambientes invadidos, se observan cambios en la composición y declinación en la 

abundancia de semillas de las especies nativas que empobrecen la diversidad de la comunidad 

(Gioria y Osborne 2009). Aunque la mayoría de los trabajos reportan cambios en la 

composición de especies, los cambios en la riqueza de especies nativas no son siempre 

evidentes (Wearne y Morgan 2006). La caracterización del banco de semillas de las especies 

nativas, exóticas e invasoras en ambientes disturbados es importante para predecir el 
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reclutamiento potencial de esas especies desde el banco y la dinámica de la vegetación frente a 

nuevos disturbios (Thompson et al. 1993, Gioria y Pysek 2016). 

 

2.1.4. Grupos funcionales en taludes viales y áreas de referencia 

La predicción de la respuesta de la vegetación a cambios en el medioambiente puede 

simplificarse organizando las especies en grupos funcionales (Gonzalez y Ghermandi 2008). 

De esta manera, se maximiza la utilidad de datos, dado que se pueden realizar comparaciones 

entre estudios de diferentes regiones y escalas (Reich et al. 2003). La clasificación de las 

especies de plantas en grupos funcionales de acuerdo a su ciclo de vida y forma de crecimiento 

puede ser aplicada al estudio de los procesos ecológicos tales como la dispersión, colonización 

y establecimiento de especies en los bordes de caminos (Valladares et al. 2008). En general, las 

especies que colonizan bordes de rutas y caminos son anuales o perennes monocárpicas de vida 

corta (Ullmann et al. 1998, Skov 2000, Šerá 2010). En el noroeste de la Patagonia, la respuesta 

de diferentes grupos funcionales a disturbios como el fuego, erupciones volcánicas y sequía ha 

sido bien estudiada (Gonzalez y Ghermandi 2008, Ghermandi y Gonzalez 2009, Ghermandi et 

al. 2015) pero no hay estudios sobre la colonización de diferentes grupos funcionales en los 

bordes de caminos de estos ambientes. Dado que diferentes grupos funcionales comparten 

atributos que les permiten desempeñar la misma función en el ecosistema (Reich et al. 2003), 

es importante considerar su representatividad tanto en los bordes de caminos como en la matriz 

circundante. 

 

2.2. OBJETIVOS ESPECÍFICOS, HIPÓTESIS Y PREDICCIONES 

2.2.1. Objetivos específicos  

 (a) Evaluar las características y condiciones físicas del sustrato presente en los taludes 

de desmonte y en el área de referencia en los ambientes de la estepa, matorral de Nothofagus 

antarctica, bosque de Austrocedrus chilensis, bosque de Nothofagus dombeyi y bosque de 

Nothofagus pumilio. 

(b) Evaluar la composición florística, riqueza y diversidad específica, cobertura, y 

grupos funcionales de la vegetación establecida en taludes de desmonte y en el área de 

referencia en cada ambiente. 

(c) Evaluar la composición florística, riqueza y diversidad específica, densidad de 

semillas y grupos funcionales en el banco de semillas de los taludes de desmonte y áreas de 

referencia en cada ambiente. 

(d) Evaluar la similitud entre la composición florística de la vegetación establecida y la 
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composición florística del banco de semillas de taludes de desmonte y áreas de referencia en 

cada ambiente. 

(e) Comparar los grupos funcionales de la vegetación establecida y de los bancos de 

semillas de los taludes entre ambientes. 

 

2.2.2. Hipótesis y predicciones  

Para cada uno de los ambientes se plantean las siguientes hipótesis y predicciones: 

(a) En los taludes la decapitación del suelo y la remoción de la vegetación generan 

efectos negativos en las propiedades físicas del sustrato. 

Predicción: Los sustratos de los taludes tendrán texturas gruesas, mayor compactación, 

menor humedad, mayor cobertura de sustrato desnudo y mayor pedregosidad que los sustratos 

de las áreas de referencia. 

 (b) La remoción de la vegetación, la extracción de sustrato y la modificación del relieve 

en la construcción de las rutas afecta el ensamble de especies que recolonizan los taludes luego 

del disturbio; por lo que la composición florística, riqueza y diversidad específica, cobertura y 

grupos funcionales de la vegetación establecida en taludes y áreas de referencia será diferente.  

Predicción: En los taludes habrá diferente composición florística, menor riqueza y 

diversidad de especies, menor cobertura de la vegetación, y un predominio de grupos 

funcionales específicos (por ejemplo: hierbas y gramíneas anuales/bianuales y perennes) que 

en las áreas de referencia. 

 (c) La construcción de la ruta modifica la vegetación y altera el sustrato afectando la 

composición florística, riqueza y diversidad de especies, densidad de semillas y grupos 

funcionales del banco de semillas de los taludes. 

Predicción: En el banco de semillas de los taludes la composición florística será 

diferente, habrá menor riqueza y diversidad de especies, menor densidad de semillas, y mayor 

densidad de semillas de especies anuales que en las áreas de referencia. 

(d) En las áreas disturbadas de los taludes, se establecen especies tolerantes a los 

disturbios, que forman bancos de semillas afectando la composición florística de la vegetación 

y el banco de semillas. 

Predicción: habrá una alta similitud entre la composición florística de la vegetación y la 

del banco de semillas en los taludes. 

(e) En la vegetación y banco de semillas de los taludes de los diferentes ambientes se 

encuentran grupos funcionales cuyas especies presentan estrategias vinculadas a su forma y 

ciclo de vida que favorecen el establecimiento y supervivencia en áreas disturbadas. 
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Predicción: se encontrará mayor riqueza de hierbas anuales, bianuales y perennes en la 

vegetación y el banco de semillas en los taludes de los diferentes ambientes. 

 

2.3. MATERIALES Y MÉTODOS 

2.3.1. Área de estudio 

En diciembre 2016, en cada uno de los cinco ambientes presentes en la región (estepa, 

matorral de Nothofagus antarctica, bosque de Austrocedrus chilensis, bosque de N. dombeyi, 

bosque de N. pumilio), se seleccionaron tres puntos de muestreo a lo largo de los caminos/rutas 

(Fig. 2.1 A). Algunas de las rutas, como las de jurisdicción nacional o provincial se encontraban 

pavimentadas y otras sin pavimentar (accesos a lagos, cerros o de jurisdicción municipal). La 

antigüedad de los caminos fue similar, entre 15 - 30 años. Se realiza periódicamente 

mantenimiento preventivo por nieve en las rutas y caminos estudiados debido a las condiciones 

climáticas, con poda de ramas pero sin remoción de sustrato y/o vegetación. En cada punto de 

muestreo, se seleccionaron dos sitios (Fig. 2.1 B): un sitio degradado de talud de desmonte 

(TD) y un sitio de área de referencia (AR). El sitio de TD se seleccionó a un solo lado del 

camino, en lugares con similares condiciones para un mismo ambiente (orientación, pendiente, 

longitud de la pendiente, tipo de sustrato y precipitaciones). Se estudiaron taludes que no habían 

sido intervenidos/rehabilitados previamente. El sitio de AR se ubicó cercano al talud a una 

distancia de 20 m desde el borde de la banquina. Dentro de cada punto de muestreo, tanto en 

los TD como en las AR, se delimitó un área rectangular de 50 m x 5 m paralela al camino en su 

lado más largo; dentro de dicha área se realizaron los muestreos tanto para evaluar las 

condiciones del sustrato, de la vegetación y del banco de semillas, ubicando al azar parcelas 

cuadradas en la parte media de cada área rectangular delimitada para los TD y AR (Fig. 2.1 B). 

En total se trabajó en 30 sitios [2 sitios (TD y AR) x 3 puntos de muestreo x 5 ambientes] (Fig. 

2.1 B). Los taludes de cada ambiente se ubicaron preferentemente con orientación norte, dado 

que es la exposición con mayor déficit hídrico en la región. La orientación de los taludes es un 

factor crítico que afecta la exposición a los vientos, la radiación solar y la duración de los 

períodos de disponibilidad de humedad (Massara Paletto et al. 2013). 
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Fig. 2.1 A) Ubicación de los 15 puntos de muestreo (icono en forma de globo) en los ambientes 

estudiados: estepa = E1, E2, E3; matorral de N. antarctica = M1, M2, M3; bosque de A. 

chilensis (ciprés de la cordillera) = Ci1, Ci2 y Ci3; bosque de N. dombeyi (coihue) = Co1, Co2, 

Co3; y bosque de N. pumilio (lenga) = L1, L2 y L3. Las líneas amarillas representan las rutas 

nacionales, provinciales, caminos de acceso a lagos y cerros. Se señala la ubicación de 

principales lagos (Nahuel huapi, Gutiérrez, Mascardi y Steffen), y ciudades (Bariloche y Dina 

Hupai). B) Diagrama y ubicación de las áreas rectangulares delimitadas para el muestreo en los 

sitios: taludes de desmonte y áreas de referencia para cada punto de muestreo. Se muestra la 

distribución de las parcelas cuadradas para los muestreos de sustrato, vegetación y banco de 

semillas. 

 

2.3.2. Evaluación y análisis de las características del sustrato 

En cada uno de los tres puntos de muestreo por ambiente, y para cada TD se evaluó la 

pendiente mediante la utilización de un clinómetro, la orientación mediante una brújula, la 

longitud desde el borde superior al borde inferior del mismo con una cinta métrica. 

Se evaluaron las propiedades físicas del sustrato en los sitios de TD y AR en cada punto 

de muestreo y para cada ambiente. Específicamente se evaluó: la cobertura de hojarasca, tipo 

de pedregosidad y cobertura con fragmentos de roca, el porcentaje de sustrato desnudo, la 

textura y compactación del sustrato y el contenido de humedad. 
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Hojarasca, pedregosidad y sustrato desnudo 

Durante la temporada diciembre 2016 - enero 2017 y para cada uno de los tres puntos 

de muestreo por TD, AR y ambiente, se estimó el porcentaje de hojarasca (i.e. hojas, ramas y 

cortezas), la cobertura de fragmentos de rocas y la cobertura de sustrato en 15 parcelas 

cuadradas de 1 m x 1 m en los TD y AR dispuestas al azar según la escala de Braun-Blanquet 

(Newton 2007) (Fig. 2.1 B). 

La pedregosidad del sustrato se estimó fotografiando 15 parcelas cuadradas de 25 cm 

de lado, ubicadas dentro de las parcelas de muestreo en los TD y AR en cada punto de muestreo 

para cada ambiente (Fig. 2.2). Se fotografiaron 15 parcelitas cuadradas en los TD y las AR en 

cada punto de muestreo para cada ambiente. En laboratorio las imágenes fueron procesadas con 

el programa Image J 1.52a (Rasband 2018). La determinación de pedregosidad se realizó 

estimando el porcentaje del área expuesta sobre el sustrato de cada fracción de fragmentos de 

roca según su tamaño, siguiendo la metodología descripta en Andrades et al. (2007). Las clases 

de pedregosidad consideradas fueron: fino: entre 0,2 - 1 cm, mediano: entre 1 -5 cm, grueso: 

entre 5 - 10 cm, y muy grueso: mayor a 10 cm, escala adaptada a partir de Speziale (2006). Las 

partículas con tamaño mayor a 0,2 cm se consideraron fragmentos de roca, mientras que las 

partículas menores a 0,2 cm representaron la fracción del suelo (Vargas Rojas 2009, USDA 

2018). 

 

Fig. 2.2 Aspecto de las parcelitas cuadradas ubicado dentro de las parcelas de muestreo de la 

vegetación, utilizadas para evaluar la pedregosidad. 

 

Textura del sustrato 

Para analizar la textura del sustrato se tomó en cada punto de muestreo y ambiente una 

muestra compuesta en cada sitio TD y AR en diciembre 2016 - enero 2017. Cada muestra estuvo 
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constituida por cinco submuestras que, previo al retiro de la hojarasca, fueron extraídas con un 

muestreador cilíndrico metálico de 9,2 cm de altura y 7,2 cm de diámetro en los claros a una 

profundidad máxima de 10 cm. Cada submuestra se colocó dentro de una bolsa y se mezcló, 

siendo debidamente identificada con un rótulo en el que se anotó el ambiente, el punto de 

muestreo (1, 2 o 3) y el sitio TD o AR. En total se analizaron 30 muestras (2 sitios TD y AR x 

3 puntos de muestreo x 5 ambientes). En laboratorio, la clase textural de cada muestra se 

determinó por medio de la técnica de textura al tacto (Soil Quality Institute 2001, La Manna et 

al. 2018). 

 

Compactación del sustrato 

Para determinar la compactación superficial del sustrato, durante la temporada 

diciembre 2016 - enero 2017, se evaluó la densidad aparente a través del método del cilindro 

(Santos et al. 2017). Se utilizó un muestreador cilíndrico de acero con los bordes biselados de 

9,2 cm de altura y 7,2 cm de diámetro. Se tomaron tres muestras aleatorias en el TD y tres en 

el AR, en los tres puntos de muestreo para cada ambiente. Las muestras se guardaron rotuladas, 

y se llevaron al laboratorio donde se extrajeron las gravas con tamiz de entramado de 2 mm de 

diámetro. Luego se secaron las muestras en estufa a 105ºC hasta peso constante, durante un 

promedio de 72 h. Las muestras secas se pesaron en una balanza de precisión. El volumen de 

las gravas se determinó por medio del volumen de agua desplazado en una probeta milimetrada, 

y este volumen fue descontado del volumen del muestreador. El cálculo de densidad aparente 

se realizó con las siguientes fórmulas y su resultado se expresó en g/cm3: 

𝐷𝐴 =
𝑃𝑆

(𝑉 − 𝑉𝑔)
 

Donde: DA = Densidad aparente, PS = Peso seco de la muestra, V = Volumen del cilindro 

muestreador, y Vg = Volumen de gravas. 

𝑉 = 𝜋 ∗ (
𝐷

2
)

2

∗ ℎ 

Donde: π = 3,14159; D = diámetro del muestreador y h = altura del muestreador. 

 

Contenido de humedad del sustrato 

El muestreo del contenido de humedad del sustrato se realizó en tres oportunidades a lo 

largo de la estación de crecimiento (octubre 2017, enero 2018 y abril 2018). Para cada mes se 

analizaron 90 muestras considerando todos los ambientes. El contenido de humedad se estimó 

mediante el método gravimétrico (Michelena et al. 2010). Con un barreno cilíndrico, se 
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recolectaron tres muestras por sitio (TD y AR), en cada punto de muestreo y ambiente previo 

al retiro de la hojarasca. Las muestras de sustrato se colocaron en bolsas rotuladas y herméticas 

para conservar su humedad. En el laboratorio, se registró el peso húmedo de cada muestra 

mediante una balanza digital. Luego el material se dispuso en potes de aluminio rotulados y se 

secó en estufa a 105 ºC durante 72 horas hasta peso constante. Con los pesos de cada muestra 

se calculó la humedad del sustrato según la siguiente fórmula: 

% de humedad= [(peso húmedo - peso seco) / peso seco] x 100 

 

2.3.3. Evaluación de la vegetación 

En cada ambiente, para cada uno de los tres puntos de muestreo, se evaluó durante la 

temporada diciembre 2016 - enero 2017, la composición, riqueza, diversidad de especies, 

cobertura total y de grupos funcionales en 15 parcelas cuadradas de 1 m x 1 m (Gonzalez y 

Ghermandi 2008). Las parcelas fueron ubicadas al azar en los TD y las AR como se muestra en 

la Fig. 2.1 B. En cada cuadrado se registraron las especies presentes y se estimó su cobertura 

según el método de Braun-Blanquet (Newton 2007). En total, se obtuvo información de 450 

parcelas cuadradas para evaluar la vegetación de los 30 sitios [2 sitios (TD y AR) x 3 puntos de 

muestro x 5 ambientes]. Se cosechó material para su identificación taxonómica. 

Adicionalmente, todas las especies fuera del cuadrado de muestreo, pero a una distancia menor 

a 1 m del mismo fueron registradas como especies presentes en el sitio. 

 

2.3.4. Evaluación del banco de semillas 

A fin de estimar el banco de semillas presente en el sustrato, se realizó un muestro a 

fines del mes de marzo y principios de abril del 2017 post-dispersión de las semillas/propágulos 

y previo a la germinación de las especies. En cada punto de muestreo y en cada ambiente, se 

extrajeron al azar 10 muestras de sustrato de 10 cm de diámetro y tres cm de profundidad 

incluyendo la hojarasca dentro del área delimitada de 5 x 50 m para los sitios TD y AR (Fig. 

2.1 B). En total se recolectaron 300 muestras (10 muestras x 2 sitios TD y AR x 3 puntos de 

muestreo x 5 ambientes). Las muestras conservadas en bolsas rotuladas se estratificaron en 

heladera a 5ºC por un período de 3 meses. La estratificación es una técnica que simula las 

condiciones de humedad y temperatura en las que se encuentran los propágulos en su hábitat 

natural, previas a su germinación y que son necesarias para romper la dormancia. 

Se utilizó el método de germinación de semillas para estimar el banco de semillas a 

partir del reconocimiento y cuantificación de plántulas que emergen de cada muestra 

(Thompson et al. 1997). Para ello, luego del período de estratificación, se tamizaron para 



 

33 

eliminar restos vegetales y piedras; y se colocaron en contenedores sobre un estrato de arena 

estéril para favorecer el escurrimiento de agua. Los contenedores fueron dispuestos en 

invernadero bajo condiciones de riego controlado. Las plántulas se identificaron y contaron 

durante un período de 10 - 12 meses. Para la identificación botánica de las plántulas de las 

diferentes especies, se utilizó un manual de reconocimiento de plántulas de la región (Puntieri 

y Chiapella 2011), la Flora patagónica y otras fuentes bibliográficas (Correa 1969-1998, Dimitri 

1974, Ezcurra y Brion 2005, Zuloaga et al. 2008). En el caso de que alguna plántula no fuera 

reconocida, se la trasplantó a una maceta más grande, a fin de que crezca y desarrolle estructuras 

reproductivas que facilite su identificación botánica. Finalmente, las plántulas fueron 

clasificadas en familia, género y especie cuando fue posible su identificación, y las plántulas 

que no se pudieron identificar se clasificaron a nivel de clase (monocotiledónea o 

dicotiledónea). 

Una vez finalizado el monitoreo en el invernadero, se tamizó y analizó el sustrato 

remanente bajo lupa, a fin de registrar la cantidad de semillas viables pero que no germinaron. 

La viabilidad se analizó con el test de corte y se descartaron aquellas semillas con signos de 

predación por insectos y/o ataque por hongos. No se registraron semillas viables. 

 

2.3.5. Análisis de datos 

2.3.5.1 Condiciones físicas del sustrato 

Para evaluar las condiciones físicas del sustrato se utilizaron modelos lineales 

generalizados mixtos (MLGM) y modelos lineales mixtos (MLM) con la intención de 

incorporar los puntos de muestreo como factores aleatorios (Bloques), ya que se contempló la 

variabilidad que podrían tener las réplicas de un mismo punto de muestreo con respecto a las 

réplicas de los demás puntos de muestreos dentro del mismo ambiente. Para cada caso se realizó 

una selección jerárquica de modelos con el mejor ajuste mediante la comparación de modelos 

anidados por máxima verosimilitud, empleando la prueba del cociente de verosimilitud 

(likelihood ratio tests, LRT) (Zuur et al. 2009). Además, fue necesario aplicar MLGM o MLM 

dado que las variables respuesta a partir de los datos analizados no cumplieron con los supuestos 

de normalidad y homogeneidad de varianzas (aún luego de ser transformados mediante log10, 

raíz cuadrada y arcoseno). La normalidad y homogeneidad de varianzas de las variables 

respuesta fueron evaluadas utilizando las funciones “ks.test”, “shapiro.test” y el paquete 

“nortest” (Gross y Ligges 2012) para evaluar la normalidad, y “barlett.test” y “leveneTest” para 

la homoscedasticidad. También se analizaron visualmente gráficos de residuales de los modelos 

finales ajustados (qq-plot e histograma de residuales). 
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Para evaluar los porcentajes de cobertura de hojarasca, sustratos con fragmentos de 

rocas y sustrato desnudo, se utilizaron MLGM con distribución beta para los tres casos ya que 

se trataban de proporciones (Zuur et al. 2009, Stroup 2012). En los tres casos las variables 

respuesta se representaron como la proporción de sustrato desnudo, fragmentos de roca y 

hojarasca, y la variable explicativa como el sitio con dos niveles (TD y AR). 

Para evaluar la pedregosidad del suelo se estimó el porcentaje medio de fragmentos de 

roca según su tamaño (Sección 2.3.2) utilizando MLGM con distribución beta (Zuur et al. 2009, 

Stroup 2012). Como variables explicativas se consideró la interacción entre dos variables: sitio 

(TD y AR), las clases de pedregosidad (fino: entre 0,2-1 cm; mediano: entre 1-5 cm; grueso: 

entre 5-10 cm; muy grueso: mayor a 10 cm), y como efecto aleatorio los puntos de muestro. 

Solo se analizaron mediante estos modelos los datos obtenidos de pedregosidad en estepa, 

matorral de N. antactica y bosque de A. chilensis, dado que en los bosques N. dombeyi y N. 

pumilio no se encontraron fragmentos de roca en superficie. 

Para evaluar la compactación del sustrato se utilizaron MLM con distribución gaussiana 

(Zuur et al. 2009, Stroup 2012). Se utilizó la función “lmer” del paquete “lme4” (Bates et al. 

2015). Como variable respuesta se consideró la densidad aparente del sustrato, como variable 

explicativa el sitio, y como efecto aleatorio los puntos de muestreo. 

Para evaluar el porcentaje de humedad del sustrato a lo largo de la estación de 

crecimiento (octubre 2017- abril 2018), se utilizaron MLGM con distribución beta (Zuur et al. 

2009, Stroup 2012). Como variable respuesta se consideró la proporción de humedad en el 

sustrato, y como variables explicativas se consideró la interacción entre las variables: sitio y 

mes (octubre, enero y abril). Se tomó en cuenta como efecto aleatorio los puntos de muestreo. 

Se consideró la correlación temporal de la variable respuesta mes por medio de la función AR1 

dentro del paquete “glmmTMB” (Bolker 2016). 

Para realizar los modelos MLGM con distribución beta se utilizó la función 

“glmmTMB” del paquete “glmmTMB” (Bolker 2020) del software R, versión 4.0.4 (R Core 

Team 2020). Para las comparaciones múltiples a posteriori de la interacción entre variables 

(sitio y clase de pedregosidad, y sitio y mes para humedad del sustrato) se utilizó el método de 

ajuste de Benjamini y Hochberg (1995) (“BH” o su alias “Fdr”), por medio de la función “glht” 

del paquete de R “multcomp” (Hothorn et al. 2008). Todos los análisis fueron realizados con el 

software R, versión 4.0.4 (R Core Team 2020). 

 

2.3.5.2 Evaluación de la vegetación y el banco de semillas 

Para describir la composición florística de la vegetación y del banco de semillas de los 
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TD y AR de cada ambiente, primero, se realizó la identificación taxonómica de las especies por 

medio de bibliografía y claves de identificación (Correa 1969-1998, Ezcurra y Brion 2005, 

Zuloaga et al. 2008). Para la identificación botánica de algunas especies se contó con la 

colaboración de la Dra. Cecilia Ezcurra durante la cursada de la materia de posgrado Plantas 

Vasculares (CRUB, UNCOma), y del Dr. Aníbal Prina de la Universidad Nacional de la Pampa. 

Luego de completar la identificación botánica se calculó la riqueza total en cada ambiente y en 

cada sitio (TD y AR), expresándose como el número total de especies en la vegetación y en el 

banco de semillas. Para cada especie identificada se consideró el origen biogeográfico (nativo, 

endémico, exótico) y la familia botánica (Correa 1969-1998, Ezcurra y Brion 2005, Zuloaga et 

al. 2008). Dentro de las especies exóticas, se identificaron las especies invasoras, a partir de 

diferentes bases de datos como: The Global Invasive Species Database (ISSG 2019), Global 

Register of Introduced and Invasive Species (GRIIS 2019) y bibliografía de la región (Fuentes 

et al. 2014, Herrera et al. 2016). Además, las especies de la vegetación y del banco de semillas 

de los TD y AR de todos los ambientes se clasificaron en grupos funcionales según su ciclo de 

vida y forma de vida en: hierbas y gramíneas anuales/bianuales (GF I); hierbas y gramíneas 

perennes (GF II); arbustos (GF III) y renovales arbóreos (GF IV), a fin de que estén 

representadas todas las especies de los cinco ambientes estudiados (Gonzalez y Ghermandi 

2008). En los ambientes de bosques y matorral solo se consideró para la clasificación del GF 

IV, los renovales de especies arbóreas hasta la altura de 1 m. Las especies Chusquea culeou y 

Acaena splendens fueron consideradas como arbusto y subarbusto en la clasificación de grupos 

funcionales realizada en esta tesis, dado a sus carácteres subleñosos y la función que cumplen 

en los ecosistemas estudiados.  

Para evaluar la similitud en la composición de especies de la vegetación (% cobertura) 

y del banco de semillas (número de semillas) entre los TD y AR de un mismo ambiente, se 

utilizó la técnica de ordenación escalamiento multidimensional no métrico (EMD-NM). Es un 

método de ordenación adecuado para datos que no son normales o que están en una escala 

discontinua, que utiliza el coeficiente de Bray-Curtis para calcular la similitud de matrices 

(Faith et al. 1987). Para evaluar la significancia en las diferencias en la composición de especies 

se utilizó la técnica no paramétrica de análisis multivariado de varianza ANOSIM (Clarke 1993, 

Clarke y Warwick 2001). Esta técnica utiliza para su análisis una matriz de distancia y se 

obtiene un valor R, que varía entre 1 (diferencia total en la composición de especies entre 

grupos) y -1 (mayor diferencia en la composición de especies dentro de los grupos que entre 

grupos). Un valor de R igual a cero indica que no hay diferencias en la composición de especies 

entre grupos. En los casos que se obtuvo un resultado significativo en la composición de 
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especies se realizó un análisis de SIMPER (porcentajes de similitud) para determinar la especie 

que contribuyó más a esa disimilitud (Clarke y Warwick 2001). Los datos se procesaron con el 

software PAST versión 4.02 (Hammer et al. 2001). El software compara las especies que 

contribuyen a la disimilitud entre el TD y AR dado por el porcentaje medio de disimilitud y el 

porcentaje de contribución por el método de Bray-Curtis para similitudes entre grupos (Clarke 

y Warwick 2001). Además muestra valores promedio de cobertura o densidad de semillas de 

cada especie en cada sitio. 

Para evaluar la similitud en la composición de especies de la vegetación y del banco de 

semillas en los TD y AR de todos los ambientes, se utilizó el índice de Sørensen cualitativo: 

Sørensen =
2𝑐

(2𝑐+𝑎+𝑏)
 

Donde, c el número de especies comunes en la vegetación y el banco de semillas, a es el número 

de especies exclusivas de la vegetación y b es el número de especies exclusivas del banco de 

semillas. 

Para estimar la diversidad de especies en la vegetación y en el banco de semillas viables 

en los TD y AR de todos los ambientes se utilizó el índice de Shannon-Weaver (Shannon y 

Weaver 1949): 

H´= − ∑ 𝑃𝑖 ln 𝑃𝑖𝑠
𝑖=1  

En donde, Pi es la proporción de individuos que contribuye al total en la muestra y S es el 

número de especies en el talud de desmonte o área de referencia. 

Se estimó el índice de Shannon-Weaver para cada parcela cuadrada, en el caso de la 

vegetación, y para cada muestra del banco de semillas por medio del software PAST versión 

4.02 (Hammer et al. 2001). Luego se realizaron MLM con distribución gaussiana tanto para los 

índices de diversidad de las especies en la vegetación como para los del banco de semillas, y se 

compararon medias empleando la prueba del cociente de verosimilitud (likelihood ratio tests, 

LRT) (Zuur et al. 2009) en donde se determinó si había diferencias en la diversidad entre los 

TD y las AR. Se utilizó la función “lmer” del paquete “lme4” (Bates et al. 2015). La variable 

explicativa fue el sitio y el efecto aleatorio estuvo dado por los puntos de muestreo. Estos 

modelos se realizaron con el software R, versión 4.0.4 (R Core Team 2020). 

Para evaluar, la cobertura de la vegetación (%) y densidad del banco de semillas total 

(semillas/m2) y por grupo funcionales entre los TD y AR de un mismo ambiente, se utilizó 

MLGM (Zuur et al. 2009, Stroup 2012). La utilización de estos modelos hizo posible incorporar 

el diseño de muestreo (en bloques aleatorizados) en el análisis como efecto aleatorio. Para cada 

caso se realizó una selección jerárquica de modelos con el mejor ajuste mediante la 
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comparación de modelos anidados ajustados por máxima verosimilitud, empleando la prueba 

del cociente de verosimilitud (likelihood ratio tests, LRT) (Zuur et al. 2009). La normalidad y 

homogeneidad de varianzas de las variables respuesta fueron evaluadas utilizando las funciones 

“ks.test”, “shapiro.test” del paquete “nortest” (Gross y Ligges 2012), “barlett.test” y 

“leveneTest”. Adicionalmente se analizaron visualmente los gráficos de residuales de los 

modelos finales ajustados (qq-plot e histograma de residuales) para evaluar normalidad y 

homogeneidad de varianzas. 

Dependiendo de la naturaleza de la variable respuesta se utilizaron MLGM con 

diferentes distribuciones. Si la variable respuesta representaba una proporción, como el 

porcentaje de cobertura de la vegetación total y por grupos funcionales, se ajustaron MLGM 

con distribución beta (Zuur et al. 2009, Stroup 2012), con la función “glmmTMB” del paquete 

“glmmTMB” (Bolker 2020) del software R, versión 4.0.4 (R Core Team 2020). Para la 

estimación de la cobertura total de la vegetación se consideró como variable explicativa el sitio 

(TD y AR) y un efecto aleatorio dado por los puntos de muestreo. Para la cobertura por grupo 

funcional, las variables explicativas fueron el sitio y el grupo funcional (GF I, GF II, GF III y 

GF IV), y como efecto aleatorio el punto de muestreo. 

En el caso en que la variable respuesta representaba un conteo (números enteros 

positivos), como el caso de “número de semillas”, se ajustó un MLGM con distribución Poisson 

(Zuur et al. 2009, Stroup 2012). Para ello se utilizó la funcion “glmer” del paquete “lme4” 

(Bates et al. 2015) del software R, versión 4.0.4 (R Core Team 2020). Para estimar el número 

total de semillas total se consideró como variable explicativa el sitio. Para estimar el número de 

semillas por grupo funcional las variables explicativas fueron el sitio y el grupo funcional. En 

todos los modelos se contempló la variable puntos de muestreo como el efecto aleatorio. 

Para las comparaciones múltiples a posteriori de la variable grupo funcional tanto para 

la cobertura de la vegetación como para la densidad del banco de semillas se utilizó el método 

de ajuste de Benjamini y Hochberg (1995) (“BH” o su alias “Fdr”). Se empleó para estos 

análisis la función “glht” del paquete de R “multcomp” (Hothorn et al. 2008). Todos los análisis 

fueron realizados con el software R, versión 4.0.4 (R Core Team 2020). 

A partir de los modelos ajustados se calcularon las medias estimadas y los errores 

estándares estimados para el porcentaje de cobertura y número de semillas tanto totales como 

para cada grupo funcional. Para el número de semillas se calculó posteriormente la densidad de 

semillas/m2 como: 

Densidad de semillas (semillas/m2) =
nº semillas∗10.000

𝜋∗𝑟2
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Donde r es el radio del muestreador en cm. 

Las especies que estuvieron presentes en los sitios, pero que no se encontraron dentro 

de los cuadrados de muestreo, fueron consideradas únicamente para los análisis de composición 

florística, riqueza total y similitud, pero no para el análisis de cobertura total, cobertura por 

grupos funcionales y diversidad media de especies.  

 

2.4. RESULTADOS 

2.4.1. Características del sustrato 

Hojarasca, pedregosidad y sustrato desnudo  

En todos los ambientes se encontró una menor cobertura de hojarasca en los taludes de 

desmontes (TD) que en las áreas de referencia (AR), y una mayor cobertura de fragmentos de 

roca en los TD que en las AR, aunque en los bosques de Nothofagus dombeyi y N. pumilio el 

porcentaje de hojarasca fue mayor en las AR que en los TD, y no se encontraron fragmentos de 

rocas en las AR (Tabla 2.1). En todos los ambientes el porcentaje de sustrato desnudo fue 

mayor en TD que las AR, exceptuando el bosque de Austrocedrus chilensis en donde fue similar 

(Tabla 2.1). 

 

Tabla 2.1 Porcentaje medio estimado (error estándar) de la cobertura de hojarasca, de 

fragmentos de rocas y de sustrato desnudo en los taludes de desmonte (TD) y área de referencia 

(AR) de cada ambiente. X2 estadístico Chi cuadrado del análisis MLGM, p-valor y significancia 

estadística. *** P<0,001, ** P<0,01, *P<0,05, n.s. no significativo. 

Ambiente y variable TD (%) AR (%) X2 P-valor Sig. 

Estepa      

Hojarasca 4,0(0,9) 6,2(1,9) 4,8 0,027 * 

Fragmentos de rocas 23,4(4,3) 8,6(1,0) 23,8 <0,001 *** 

Sustrato desnudo 64,3(3,6) 30,8(3,5) 39,8 <0,001 *** 

Bosque de Nothofagus antarctica      

Hojarasca 15,5(3,7) 45,9(4,3) 39,0 <0,001 *** 

Fragmentos de rocas 22,5(5,8) 7,7(0,1) 17,9 <0,001 *** 

Sustrato desnudo 57,2(4,3) 15,9(3,1) 50,1 <0,001 *** 

Bosque de Austrocedrus chilensis      

Hojarasca 24,7(4,1) 54,3(4,8) 27,8 <0,001 *** 
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Fragmentos de rocas 18,2(4,0) 7,1(0,8) 19,4 <0,001 *** 

Sustrato desnudo 34,5(4,6) 24,8(4,2) 3,6 0,057 n.s. 

Bosque de Nothofagus dombeyi      

Hojarasca 69,9(3,7) 83,8(0,9) 23,0 <0,001 *** 

Fragmentos de rocas 2,3(1,4) - 1,2 0,280 n.s. 

Sustrato desnudo 6,8(2,3) 3,7(0,5) 8,7 0,003 ** 

Bosque de Nothofagus pumilio      

Hojarasca 28,4(4,1) 81,3(0,6) 88,4 <0,001 *** 

Fragmentos de rocas 0,9(0,4) - 0,9 0,334 n.s. 

Sustrato desnudo 48,5(4,2) 7,0(0,1) 76,1 <0,001 *** 

 

Con respecto a la pedregosidad de la superficie del sustrato, en los ambientes estepa, 

matorral de N. antarctica y bosque de A. chilensis se encontraron diferencias significativas entre 

las clases de tamaños de fragmentos de roca y los sitios TD y AR en el modelo global para cada 

ambiente (estepa: X2=217,1; gl=7; P<0,001; bosque de N. antarctica: X2=48,3; gl=7; P<0,001; 

bosque de A. chilensis: X2=91,4; gl=7; P<0,001). Los resultados de las pruebas a posteriori en 

donde se observaron diferencias estadísticamente significativas se muestran en el Apéndice I.1 

y la Tabla I.1. En los TD de los bosques de Nothofagus dombeyi y N. pumilio se encontraron 

pocos fragmentos de rocas de forma aisladas y de tamaños de finos a gruesos, por lo tanto, los 

datos no se analizaron estadísticamente. 

En la estepa, los tamaños de los fragmentos de rocas fueron similares en los TD y AR, 

predominando los fragmentos finos y medianos con tamaños entre 0,2 - 5 cm (Fig. 2.3). En el 

matorral de N. antartica y el bosque de A. chilensis, en los TD predominaron los fragmentos de 

rocas de mayor tamaño comparado con las AR (Fig. 2.3 y Tabla I.1 del Apéndice I.1). En el 

matorral de N. antarctica, se encontró en los TD mayor proporción de fragmentos de roca 

medianos y gruesos (1-10 cm) que en las AR. En el bosque de A. chilensis se encontró mayor 

proporción fragmentos medianos (1-5 cm) que las AR (Fig. 2.3 y Tabla I.1 del Apéndice I.1). 

En los AR de estos dos ambientes predominaron los fragmentos de roca finos (Tabla I.1 del 

Apéndice I.1). Los fragmentos de roca de tamaño muy grueso (mayores a 10 cm) solo se 

encontraron en los TD en los ambientes estepa, matorral de N. antartica y bosque de A. chilensis 

(Fig. 2.3). 



 

40 

 

Fig. 2.3 Distribución relativa del tamaño de los fragmentos de rocas según su clase de 

pedregosidad (fino: entre 0,2 - 1 cm, mediano: entre 1 - 5 cm, grueso: entre 5 - 10 cm, muy 

grueso: mayor a 10 cm) en el talud de desmonte (TD) y área de referencia (AR) en los 

ambientes: estepa, matorral de N. antarctica y bosque de A. chilensis.  

 

Textura del sustrato 

En la Tabla 2.2 se presentan los resultados de las clases texturales obtenidas para cada 

sitio en los tres puntos de muestreo para cada ambiente. En la estepa predominaron sustratos 

con clases texturales areno francas en los TD y AR, aunque en las AR se encontraron texturas 

más gruesas como las arenosas. En el matorral del N. antarctica, los sustratos de los TD fueron 

más heterogéneos y presentaron arcillas, siendo más finos que en las AR donde predominó la 

textura franco arenosa. En el bosque de A. chilensis, se observaron, en general, texturas arenosa 

y franco arenosas en los TD, y en las AR los sustratos fueron generalmente areno francos. En 

el bosque de N. dombeyi, las clases texturales de los TD fueron similares a las AR, 

encontrándose texturas más finas como las franco arenosas en los TD. En el bosque de N. 

pumilio, en los TD predominaron las texturas franco arenosas con presencia de arcillas, siendo 

más finas que en las AR donde predominaron sustratos areno francos.  
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Tabla 2.2 Clase textural del sustrato en los taludes de desmonte (TD) y en el área de referencia 

(AR) para cada ambiente. 

Ambiente y punto de muestreo 

Clase textural 

TD AR 

Estepa   

Punto 1 Areno franca Arenosa 

Punto 2 Areno franca Areno franca 

Punto 3 Areno franca Areno franca 

Bosque de N. antarctica   

Punto 1 Arcillo arenosa Franco arenosa 

Punto 2 Franco arcillo arenosa Franco arenosa 

Punto 3 Franco arenosa Franco arenosa 

Bosque de A. chilensis   

Punto 1 Arenosa Areno franca 

Punto 2 Franco arenosa Areno franca 

Punto 3 Franco arenosa Franco arenosa 

Bosque de N. dombeyi   

Punto 1 Franco arenosa Areno franca 

Punto 2 Franco arenosa Franco arenosa 

Punto 3 Areno franca Areno franca 

Bosque de N. pumilio   

Punto 1 Areno franca Areno franca 

Punto 2 Franco arenosa Areno franca 

Punto 3 Franco arcillo arenosa Franco arenosa 

 

Densidad aparente superficial del sustrato 

La densidad aparente superficial del sustrato fue mayor en los taludes de desmonte que 

en las áreas de referencia en todos los ambientes estudiados Tabla 2.3). 

 

Tabla 2.3 Densidad aparente superficial media estimada (error estándar) del sustrato en el talud 

de desmonte (TD) y área de referencia (AR) en cada ambiente. X2 estadístico Chi cuadrado del 

análisis MLGM, p-valor y significancia estadística. *** P<0,001, ** P<0,01, *P<0,05, n.s. no 

significativo. 
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Ambiente 

Densidad aparente (g/cm3) 

X2 P Sig. TD AR 

Estepa 1,19(0,03) 1,10(0,02) 6,33 0,012 * 

Bosque de N. antarctica 0,82(0,04) 0,74(0,03) 4,11 0,043 * 

Bosque de A. chilensis 0,96 (0,08) 0,59(0,05) 10,69 0,001 ** 

Bosque de N. dombeyi 0,73(0,04) 0,50(0,06) 9,26 0,002 ** 

Bosque de N. pumilio 0,71(0,03) 0,47(0,07) 7,90 0,005 ** 

 

Contenido de humedad del sustrato 

En la estepa, el contenido de humedad del sustrato fue similar al comparar los TD y AR 

a lo largo de la estación de crecimiento (octubre 2017, enero 2018 y abril 2018) (Fig. 2.4 A). 

En ambos sitios, los sustratos más secos se encontraron en enero (TD: 2,3±0,9%; AR: 

1,7±0,2%) y los más húmedos en abril (TD: 8,9±1,2%; AR: 10,6±0,9%; X2=22,7; gl=5; 

P<0,001; Fig. 2.4 A).  

En el matorral de N. antarctica, el contenido de la humedad en los TD fue menor al de 

las AR a lo largo de toda la estación de crecimiento (X2=44,4; gl=5; P<0,001; Fig. 2.4 B). En 

ambos sitios, el mes con sustratos más húmedos fue abril (TD: 35,1±4,9%; AR: 45,6±2,7%). 

El porcentaje de humedad de enero (12,2±3,0%) fue similar al de octubre (17,1±3,5%) en los 

TD, en cambio en el AR, enero fue el mes con sustratos más secos (19,4±1,9%) (Fig. 2.4 B). 

En el bosque de A. chilensis, el contenido de la humedad del sustrato en los TD fue 

menor al de las AR para los meses de abril y octubre (X2=36,7; gl=5; P<0,001; Fig. 2.4 C). En 

los TD no se encontraron diferencias en la humedad a lo largo de la estación de crecimiento 

(octubre: 19,6±2,2%; enero: 11,8±3,3%; abril: 13,7±2,3%; Fig. 2.4 C). En las AR, abril 

(49,9±8,6%) fue el mes con sustratos más húmedos (enero: 14,6±2,4%; octubre: 27,6±3,1%; 

Fig. 2.4 C). 

En el bosque de N. dombeyi, el contenido de la humedad del sustrato en enero en los TD 

fue menor al de las AR (X2=19,8; gl=5; P<0,001; Fig. 2.4 D). En los TD enero (25,9±1,6%) 

fue el mes con el sustrato más seco (octubre: 42,6±1,6%; abril: 43,2±2,6%; Fig. 2.4 D). En las 

AR, no se encontraron diferencias de humedad a lo largo de la estación de crecimiento (octubre: 

47,6±4,6%; enero: 38,9±4,4%; abril: 51,2±5,5%; Fig. 2.4 D). 

En el bosque de N. pumilio, el contenido de la humedad del sustrato en abril en los TD 

fue menor al de las AR (X2=23,2; gl=5; P<0,001; Fig. 2.4 E). En los TD, los sustratos de enero 

(18,0±1,6%) y abril (29,5±1,6%) fueron los más secos (Fig. 2.4 E). En las AR la humedad de 

enero (26,4±3,5%) fue menor al de los demás meses (octubre: 50,8±7,2%; abril: 44,7±6,2%; 
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Fig. 2.4 E). 

Los resultados de las pruebas a posteriori se muestran en el Apéndice I.2 en la Tabla 

I.2. 

 

Fig. 2.4 Curvas del porcentaje de humedad del sustrato en los taludes de desmonte (TD) y áreas 

de referencia (AR) en tres meses durante la estación de crecimiento de las plantas (octubre: Oct, 

enero: Ene, abril: Abr) en cada ambiente. (*) Indica diferencias estadísticamente significativas 
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entre el porcentaje de humedad de TD y AR en cada mes (P<0,05). Letras minúsculas diferentes 

indican diferencias significativas en el contenido de humedad entre meses en el sitio TD, 

mientras que las letras mayúsculas indican diferencias significativas en el sitio AR (P<0,05). 

2.4.2. Vegetación y banco de semillas de la estepa 

Composición florística, riqueza total y origen biogeográfico 

En la estepa se registró un total de 60 especies pertenecientes a 25 familias y 47 géneros, 

en la vegetación y el banco de semillas de los taludes de desmonte (TD) y las áreas de referencia 

(AR). Según el origen biogeográfico, 37 especies fueron nativas (62%), 21 especies fueron 

exóticas (35%), un taxón fue identificado a nivel de género y otro a nivel de familia (3%) (Tabla 

2.4). Entre las especies nativas se encontraron 26 especies endémicas (43%) y entre las exóticas 

12 invasoras (20%) (Tabla 2.4). 

En la vegetación y el banco de semillas de los TD se encontró un total de 48 especies, 

pertenecientes a 22 familias. Del total, 27 fueron nativas (56%), 20 especies fueron exóticas 

(42%) y un taxón fue identificado a nivel de género (2%) (Tabla 2.4). Entre las nativas se 

encontraron 17 endémicas (35%) y entre las exóticas 12 invasoras (25%) (Tabla 2.4). Las 

familias que tuvieron mayor número de especies en los TD fueron Poaceae, Asteraceae y 

Rosaceae (Tabla 2.4). 

En las AR se encontró un total de 39 especies que pertenecían a 18 familias, en donde 

27 especies fueron nativas (70%), 11 exóticas (28%), y un taxón identificado a nivel de familia 

(2%) (Tabla 2.4). Entre las nativas se registraron 21 especies endémicas (54%), y entre las 

exóticas 6 invasoras (15%) (Tabla 2.4). Las principales familias con mayor número de especies 

para las AR fueron Asteraceae y Poaceae (Tabla 2.4).  



 

45 

Tabla 2.4 Cobertura media en la vegetación (Cob. veg.) y densidad media de semillas (Dens. BS) del banco de semillas (BS) de las especies en 

los taludes de desmonte y áreas de referencia en la estepa. Nombre científico (familia botánica). Origen de las especies (E= exótico, N= nativo, 

N*= nativo endémico, E*= exótico invasor). Las especies fueron agrupadas por grupos funcionales (GF I: hierbas y gramíneas anuales/bianuales, 

GF II: hierbas y gramíneas perennes, GF III: arbustos). n.i. taxon no identificado a nivel de especie. <0,1 porcentaje de cobertura menor al 0,1%. 

(p) especies encontradas en los sitios, pero fuera de las parcelas cuadradas de muestreo. 

Nombre científico (Familia) Origen 

Taludes de desmonte Áreas de referencia 

Cob. veg. (%) 
Dens. BS 

(semillas/m2) 

Cob. veg. 

(%) 

Dens. BS 

(semillas/m2) 

Grupo I           

Hierbas y gramíneas anuales/bianuales       

Apera interrupta (Poaceae) E <0,1(0,1) - 0,2(0,7) - 

Boopis gracilis (Calyceraceae) N* 1,6(3,1) - 1,4(3,2) - 

Bromus tectorum (Poaceae) E* 3,7(7,3) - 4,4(11,2) - 

Carduus thoermeri (Asteraceae) E* <0,1(<0,1) 23,5(76,5) <0,1(0,4) - 

Chenopodium scabricaule (Chenopodiaceae) N* p - - - 

Collomia biflora (Polemoniaceae) N <0,1(0,4) - - - 

Conyza lechleri (Asteraceae) N* - - <0,1(<0,1) - 

Draba verna (Brassicaceae) E <0,1(<0,1) 23,5(76,5) <0,1(0,1) 17,6(96,5) 

Epilobium brachycarpum (Onagraceae) E 4,8(11,0) 135,1(369,3) 0,6(2,0) 123,4(197,2) 

Erodium cicutarium (Geraniaceae) E 0,1(0,5) - - - 

Festuca australis (Poaceae) N* <0,1(<0,1) 17,6(70,9) <0,1(<0,1) - 

Heliotropium paronychioides (Boraginaceae) N* 0,8(5,6) 293,7(371,2) - 605,0(1166,8) 

Holcus lanatus (Poaceae) E* p - - - 

Holosteum umbellatum (Caryophyllaceae) E <0,1(<0,1) 11,7(64,3) - - 

Juncus bufonius (Juncaceae) N - 52,9(140,0) - - 

Lactuca serriola (Asteraceae) E* - 5,9(32,2) - - 
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Montiopsis polycarpioides (Montiaceae) N* - - - 5,9(32,2) 

Nicotiana linearis (Solanaceae) N p 5,9(32,2) - - 

Sisymbrium altissimum (Brassicaceae) E 0,4(1,9) 29,4(81,3) <0,1(0,4) 17,6(53,8) 

Tragopogon dubius (Asteraceae) E - - <0,1(<0,1) - 

Tripleurospermum inodorum (Asteraceae) E <0,1(<0,1) 5,9(32,2) - - 

Triptilion achilleae (Asteraceae) N* <0,1(<0,1) - <0,1(<0,1) - 

Verbascum thapsus (Scrophulariaceae) E* <0,1(<0,1) 364,2(1382,9) - 41,1(88,8) 

Veronica peregrina (Plantaginaceae) E - 5,9(32,2) - - 

Total GFI   11,6(1,3) 975,1(115,1) 6,8(0,8) 810,6(68,1) 

Grupo II       

Hierbas y gramíneas perennes       

Acaena magellanica (Rosaceae) N p - - - 

Acaena pinnatifida (Rosaceae) N* <0,1(0,4) 5,9(32,2) 0,5(2,0) - 

Astragalus palenae (Fabaceae) N* <0,1(0,4) - - - 

Bromus setifolius (Poaceae) N* <0,1(0,4) - <0,1(<0,1) - 

Carex andina (Cyperaceae) N* - 5,9(32,2) - - 

Euphorbia collina (Euphorbiaceae) N* 0,6(2,0) - <0,1(0,4) - 

Festuca pallescens (Poaceae) N* <0,1(<0,1) - - - 

Gamochaeta spiciformis (Asteraceae) N* - - - 5,9(32,2) 

Hordeum comosum (Poaceae) N 0,1(0,4) - 1,1(2,7) - 

Hypochaeris radicata (Asteraceae) E* - 23,5(89,4) - 41,1(136,4) 

Juncus balticus (Juncaceae) N - - - 5,9(32,2) 

Juncus stipulatus (Juncaceae) N - 11,7(44,7) - - 

Montiopsis gayana (Montiaceae) N* - - - 5,9(32,2) 

Pappostipa humilis (Poaceae) N* - - 0,7(2,6) - 

Pappostipa speciosa (Poaceae) N 0,5(2,0) - 6,9(14,8) - 

Phacelia secunda (Boraginaceae) N 0,5(1,9) - <0,1(0,4) - 

Plantago lanceolata (Plantaginaceae) E* <0,1(<0,1) 17,6(70,9) - - 

Poa ligularis (Poaceae) N* 0,3(0,8) - 0,5(0,9) - 
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Poa pratensis (Poaceae) E* - 5,9(32,2) - - 

Poa sp. 1 n.i. (Poaceae)   - 5,9(32,2) - - 

Rhodophiala mendocina (Amaryllidaceae) N* 0,2(0,7) - 0,2(0,6) - 

Rumex acetosella (Polygonaceae) E* 23,4(17,9) 605,0(880,1) 47,6(27,9) 1503,8(1952,4) 

Sisyrinchium arenarium (Iridaceae) N* <0,1(<0,1) - 0,2(0,5) - 

Taraxacum officinale (Asteraceae) E* - 11,7(44,7) <0,1(<0,1) - 

Veronica anagallis-acuatica (Plantaginaceae) E* - 5,9(32,2) - - 

Total GF II   25,9(1,1) 699,0(51,6) 57,8(2,1) 1562,5(87,4) 

Grupo III       

Arbustos        

Acaena splendens (Rosaceae) N 11,8(18,8) 23,5(76,5) 12,0(21,9) 5,9(32,2) 

Azorella prolifera (Apiaceae) N 2,2(9,7) - 13,4(28,6) - 

Baccharis linearis (Asteraceae) N* - - - 5,9(32,2) 

Baccharis neaei (Asteraceae) N* - 5,9(32,2) - - 

Berberis microphylla (Berberidaceae) N* - - p - 

Ephedra chilensis (Ephedraceae) N* - - p - 

Fabiana imbricata (Solanaceae) N* - - - 5,9(32,2) 

Grindelia anethifolia (Asteraceae) N* 1,1(3,2) - 1,2(3,2) - 

Rosa rubiginosa (Rosaceae) E* p - - - 

Senecio bracteolatus (Asteraceae) N* 3,2(11,0) 5,9(32,2) 12,9(22,6) 11,7(44,7) 

Total GF III   18,3(4,3) 35,2(14,1) 39,5(7,6) 29,4(14,1) 

      

Poaceae 1 n.i. (Poaceae)  - - - 5,9(32,2) 
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Por medio del análisis SIMPER se encontró que Rumex acetosella fue la especie que 

más contribuyó a la disimilitud entre sitios, aportando la mayor cobertura en las AR para la 

vegetación y mayor cantidad de semillas para el banco (Tabla 2.5 y Tabla 2.6). En la 

vegetación, otras especies que contribuyeron a la disimilitud fueron Acaena splendens y 

Azorella prolifera (Tabla 2.5), mientras que en el banco de semillas fueron Heliotropium 

paronychioides y Epilobium brachycarpum (Tabla 2.6). 

 

Tabla 2.5 Análisis de porcentaje de similitud (SIMPER) para la cobertura de la vegetación de 

las especies (Cob. Veg.) en los taludes de desmonte (TD) y las áreas de referencia (AR) de la 

estepa. Se especifica el origen de las especies (N= nativo, E= exótico, E*= exótico invasor). 

Disimilitud promedio (%) es el porcentaje promedio de cobertura que cada especie aporta a la 

disimilitud. 

Especie Origen 

Disimilitud 

promedio (%) 

Contribución 

(%) 

Acumulado 

(%) 

Cob. Veg. (%) 

TD AR 

Rumex acetosella E* 21,6 31,3 31,3 23,4 47,6 

Acaena splendens  N 10,5 15,1 46,5 11,8 12,0 

Azorella prolifera N 9,4 13,6 60,1 2,2 13,4 

Senecio bracteolatus  N 8,7 12,6 72,7 3,2 12,9 

Otras    18,9 27,3 100,0 15,2 18,3 

 

Tabla 2.6 Análisis de porcentaje de similitud (SIMPER) para la densidad del banco de semillas 

de las especies (Dens. BS.) en los taludes de desmonte (TD) y las áreas de referencia (AR) de 

la estepa. Se especifica el origen de las especies (N= nativo, E= exótico, E*= exótico invasor). 

Especie Origen 

Disimilitud 

promedio (%) 

Contribución 

(%) 

Acumulado 

(%) 

Dens. BS  

TD AR 

Rumex acetosella E* 33,1 41,8 41,8 604,5 1503,2 

Heliotropium paronychioides N 17,9 22,7 64,5 294,3 604,5 

Epilobium brachycarpum  E 7,0 8,9 73,3 135,2 123,4 

Otras  7,4 9,3 100,0 675,9 176,1 

 

El análisis de ordenación por escalamiento multidimensional no métrico (EMD-NM) 

mostró una clara separación de la composición florística de especies de la vegetación entre los 

TD y las AR de la estepa, el cual fue respaldado por el resultado del ANOSIM (R global=0,18; 

P<0,001; valor de stress =0,22; Fig. 2.5 A). En el banco de semillas, se encontró que la 

composición florística de las especies fue similar entre los TD y AR por lo que no se observó 

una separación en la composición de especies en el análisis de ordenación EMD-NM 
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(ANOSIM: R global = 0,01; P= 0,19; valor de stress = 0,28; Fig. 2.5 B). 

 

Fig. 2.5 Similitud en la composición de especies: A) de la vegetación y B) del banco de semillas 

entre taludes de desmonte y áreas de referencia de la estepa, utilizando la técnica de ordenación 

escalamiento multidimensional no métrico (EMD-NM). Las líneas representan los polígonos 

de convergencia. 

 

La similitud en la composición de especies entre la vegetación y el banco de semillas de 

los taludes de desmonte según el índice de Sørensen fue del 48%, mientras que para las áreas 

de referencia el índice de similitud fue de 27%. 

 

Diversidad de especies 

En cuanto a la diversidad de especies, el índice de Shannon-Weaver medio para la 

vegetación en de los TD (0,9±0,1) fue similar al de las AR (1,0±0,1) (X2=0,35; gl=1; P=0,553). 

En el banco de semillas se encontró que los TD (0,9±0,1) la diversidad media fue mayor que 

en las AR (0,5±0,1) (X2=6,0; gl=1; P=0,014). 

 

Cobertura total y de los grupos funcionales  

La cobertura media de la vegetación en los TD (57,8 ±3,8%) fue menor que en las AR 

(85,6±2,2%) (Fig. 2.6 A y Tabla 2.7). Con respecto a los grupos funcionales, se encontraron 

diferencias significativas entre grupos para ambos sitios (Fig. 2.6 B y Tabla 2.7). La cobertura 

de especies del grupo funcional II (GF II: hierbas y gramíneas perennes) y GF III (arbustos) en 
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los TD fue menor que en las AR (Fig. 2.6 B y Tabla 2.7). La cobertura de las especies del 

grupo I (GF I: hierbas y gramíneas anuales/bianuales) fue similar en ambos sitios (Fig. 2.6 B y 

Tabla 2.7).  

En los TD, la cobertura de las especies del GF II (31,0±2,6%) fue mayor a la de los 

grupos I (11,9±2,6%) y III (26,2±3,6%), siendo estos últimos similares en cobertura (Fig. 2.6 

B y Tabla 2.7). En las AR, todos los grupos funcionales presentaron diferencias significativas 

siendo las especies del GF II (57,4±4,8%) las más abundantes, y las especies del GF I 

(8,8±1,7%) las de menor cobertura (Fig. 2.6 B y Tabla 2.7). 

 

Tabla 2.7 Estadístico Chi cuadrado (X2), grados de libertad (gl), p-valor y significancia 

estadística (Sig.) de los MLGM para contrastar la cobertura total y de grupos funcionales (GF 

I: hierbas y gramíneas anuales/bianuales, GF II: hierbas y gramíneas perennes, GF III: arbustos) 

entre los taludes de desmonte (TD) y las áreas de referencia (AR), y entre grupos funcionales 

en cada sitio de la estepa. *** P<0,001, ** P<0,01, *P<0,05, n.s. no significativo. 

 

 

Fig. 2.6 Cobertura (media±ES) estimada: A) del total de especies y B) de las especies por 

grupos funcionales (GF I: hierbas y gramíneas anuales/bianuales, GF II: hierbas y gramíneas 

Variables de contraste X2 gl P-valor Sig. 

Cobertura total TD- Cobertura total AR 37,0 1 0,001 ** 

GF I, II y III TD- GF I, II y III AR 82,7 5 <0,001 *** 

GF I TD- GF I AR 3,0 1 0,082 n.s. 

GF II TD- GF II AR 20,3 1 <0,001 *** 

GF III TD- GFIII AR 6,9 1 <0,001 *** 

GF I, II y III en los TD 14,2 2 <0,001 *** 

GF I , II y III en las AR 44,3 2 <0,001 *** 
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perennes, y GF III: arbustos) presentes en la vegetación de los taludes de desmonte (TD) y áreas 

de referencia (AR) de la estepa. Las barras representan las medias y las líneas los errores 

estándar estimados por el modelo lineal generalizado mixto con distribución beta. (*) Indica 

diferencias estadísticamente significativas entre la cobertura de los TD y las AR (P<0,05), y 

n.s. no hay diferencias significativas entre los TD y las AR. Letras minúsculas diferentes 

indican diferencias significativas en la cobertura entre grupos funcionales en el sitio TD, 

mientras que letras mayúsculas diferentes indican diferencias significativas entre grupos 

funcionales en el sitio AR (P<0,05). 

 

Densidad de semillas total y de los grupos funcionales 

La densidad media de semillas en el banco en los TD (1892,0±218,7 semillas/m2) fue 

similar a la encontrada en las AR (2186,0±214,7 semillas/m2) (Fig. 2.7 A y Tabla 2.8). Con 

respecto a los grupos funcionales, se encontraron diferencias entre grupos para ambos sitios 

(Fig. 2.7 B y Tabla 2.8). La densidad de semillas de las especies del GF II fue mayor en las 

AR que en los TD (Fig. 2.7 B y Tabla 2.8). La densidad de los GF I y GF III fueron similares 

en ambos sitios Fig. 2.7 B y Tabla 2.8).  

En los TD, la densidad de semillas del GF III (34,9±15,6 semillas/m2) fue menor que la 

densidad de los GF I (912,6±298,9 semillas/m2) y GF II (744,0±189,7 semillas/m2), que fueron 

similares entre sí (Fig. 2.7 B y Tabla 2.8). En las AR, la densidad de semillas entre los grupos 

funcionales fue diferente, en donde las especies del GF II tuvieron mayor abundancia de 

semillas (1546,2±360,6 semillas/m2), y las especies del GF III la menor abundancia (29,1±12,2 

semillas/m2) (Fig. 2.7 B y Tabla 2.8). 

 

Tabla 2.8 Estadístico Chi cuadrado (X2), grados de libertad (gl), p-valor y significancia 

estadística (Sig.) de los MLGM para contrastar la densidad de semillas total y de grupos 

funcionales (GF I: hierbas y gramíneas anuales/bianuales, GF II: hierbas y gramíneas perennes, 

GF III: arbustos) entre los taludes de desmonte (TD) y las áreas de referencia (AR), y entre 

grupos funcionales en cada sitio de la estepa. *** P<0,001, ** P<0,01, *P<0,05, n.s. no 

significativo. 

Variables de contraste X2 gl P-valor Sig. 

Densidad de semillas total TD- densidad de semillas total AR 418,6 1 0,554 n.s. 

GF I, II y III TD- GF I, II y III AR 534,7 5 <0,001 *** 

GF I TD- GF I AR 1,2 1 0,268 n.s. 



 

52 

 

 

Fig. 2.7 Densidad (media±ES) estimada de las semillas: A) del total de especies y B) de las 

especies por grupos funcionales (GF I: hierbas y gramíneas anuales/bianuales, GF II: hierbas y 

gramíneas perennes, GF III: arbustos) presentes en el banco de semillas de los taludes de 

desmonte (TD) y áreas de referencia (AR) de la estepa. Las barras representan las medias y las 

líneas los errores estándar estimados por el modelo lineal generalizado mixto con distribución 

Poisson. (*) indica diferencias estadísticamente significativas entre la densidad de semillas de 

los TD y las AR (P<0,05), y n.s. no hay diferencias significativas entre los TD y las AR. Letras 

minúsculas diferentes indican diferencias significativas en la densidad de semillas entre grupos 

funcionales en el sitio TD, mientras que letras mayúsculas diferentes indican diferencias 

significativas entre grupos funcionales en el sitio AR (P<0,05). 

 

2.4.3. Vegetación y banco de semillas del matorral de Nothofagus antarctica 

Composición florística, riqueza total y origen biogeográfico 

En el matorral de Nothofagus antarctica se registró un total de 72 especies 

pertenecientes a 32 familias y 58 géneros, en la vegetación y el banco de semillas de los taludes 

de desmonte (TD) y las áreas de referencia (AR) (Tabla 2.9). Del total, 47 especies fueron 

nativas (65%), 19 especies fueron exóticas (26%), tres taxones identificados a nivel de género, 

dos a familia y uno a clase (8%) (Tabla 2.9). Entre las nativas se encontraron 32 endémicas 

(44%), y entre las exóticas se encontraron 15 invasoras (21%) (Tabla 2.9). 

En la vegetación y el banco de semillas de los TD se encontró un total de 53 especies, 

GF II TD- GF II AR 49,4 1 <0,001 *** 

GF III TD- GFIII AR 0,1 1 0,763 n.s. 

GF I, II y III en los TD 188,8 2 <0,001 *** 

GF I , II y III en las AR 325,9 2 <0,001 *** 
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pertenecientes a 27 familias. Del total, 34 especies fueron nativas (64%), 14 especies fueron 

exóticas (27%), dos taxones identificados a género, dos a familia y uno a clase (9%) (Tabla 

2.9). Entre las nativas se encontraron 23 endémicas (43%), y entre las exóticas se encontraron 

12 invasoras (23%) (Tabla 2.9). En las AR se encontró un total de 58 especies que pertenecían 

a 27 familias, en donde 39 especies fueron nativas (67%), 16 especies exóticas (28%), dos 

taxones identificados a género y uno a familia (5%) (Tabla 2.9). Entre las nativas se 

encontraron 26 endémicas (45%), y entre las exóticas se encontraron 14 invasoras (24%) (Tabla 

2.9). Las principales familias con mayor número de especies para ambos sitios fueron: 

Asteraceae, Poaceae y Rosaceae (Tabla 2.9). 
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Tabla 2.9 Cobertura media en la vegetación (Cob. veg.), y densidad de semillas media (Dens. BS) del banco de semillas (BS) de las especies en 

los taludes de desmonte y áreas de referencia en el matorral de N. antarctica. Nombre científico (familia botánica). Origen de las especies (E= 

exótico, N= nativo, N*= nativo endémico, E*= exótico invasor). Las especies fueron agrupadas por grupos funcionales (GF I: hierbas y gramíneas 

anuales/bianuales, GF II: hierbas y gramíneas perennes, GF III: arbustos, GF IV: renovales arbóreos). n.i. taxón no identificado a nivel de especie. 

<0,1 porcentaje de cobertura menor al 0,1%. (p) especies encontradas en los sitios, pero fuera de las parcelas cuadradas de muestreo. 

Nombre científico (Familia) Origen 

Taludes de desmonte Áreas de referencia 

Cob. veg. (%) 
Dens. BS 

(semillas/m2) 

Cob. veg. 

(%) 

Dens. BS 

(semillas/m2) 

Grupo I  
    

Hierbas y gramíneas anuales/bianuales  
    

Carduus thoermeri (Asteraceae) E* <0,1(<0,1) - <0,1(<0,1) 11,7(8,2) 

Collomia biflora (Polemoniaceae) N 0,4(0,3) - 0,3(0,1) - 

Crepis capillaris (Asteraceae) E* 1,1(0,5) - 1,5(0,5) - 

Draba verna (Brassicaceae) E - - - 23,5(14,0) 

Epilobium brachycarpum (Onagraceae) E - 11,7(11,7) - - 

Festuca australis (Poaceae) N* - - - 5,9(5,9) 

Heliotropium paronychioides (Boraginaceae) N* - - - 11,7(11,7) 

Holcus lanatus (Poaceae) E* 1,1(0,5) 11,7(8,2) 2,1(1,4) 5,9(5,9) 

Melilotus albus (Fabaceae) E* - - p - 

Microsteris gracilis (Polemoniaceae) N 0,3(0,3) - <0,1(<0,1) 11,7(8,2) 

Tripleurospermum inodorum (Asteraceae) E - - p - 

Total GF I  3,0(0,1) 23,5(1,8) 3,9(0,2) 70,5(4,9) 

Grupo II      
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Hierbas y gramíneas perennes      
Acaena magellanica (Rosaceae) N - 5,9(5,9) - 41,1(41,1) 

Acaena pinnatifida (Rosaceae) N* 8,8(2,4) 41,1(20,1) 9,7(2,2) 11,7(8,2) 

Achillea millefolium (Asteraceae) E* 1,1(0,5) - 3,3(1,3) - 

Agrostis capillaris (Poaceae) E* <0,1(<0,1) - 11,8(3,6) - 

Alstroemeria aurea (Alstroemeriaceae) N* - - 0,3(0,3) - 

Anemone multifida (Ranunculaceae) N 5,8(1,6) - 4,1(1,3) - 

Calceolaria polyrrhiza (Calceolariaceae) N* 0,6(0,4) - 0,1(<0,1) - 

Carex andina (Cyperaceae) N* - 5,9(5,9) - 17,6(9,8) 

Dicotiledonea 1 n.i.  - 5,9(5,9) - - 

Euphorbia collina (Euphorbiaceae) N* - - <0,1(<0,1) - 

Festuca purpurascens (Poaceae) N* - 5,9(5,9) - - 

Galium hypocarpium (Rubiaceae) N* <0,1(<0,1) - - - 

Galium inconspicuum (Rubiaceae) N* - - 0,3(0,3) - 

Gamochaeta americana (Asteraceae) N - - - 29,4(20,8) 

Gamochaeta chamissonis (Asteraceae) N* - 5,9(5,9) - - 

Gamochaeta spiciformis (Asteraceae) N* - 35,2(25,9) - 88,1(40,3) 

Geranium magellanicum (Geraniaceae) N* <0,1(<0,1) - - - 

Geum quellyon (Rosaceae) N* <0,1(<0,1) - <0,1(<0,1) - 

Hypochaeris radicata (Asteraceae) E* <0,1(<0,1) - <0,1(<0,1) - 

Juncus balticus (Juncaceae) N - 5,9(5,9) - - 

Lupinus polyphyllus (Fabaceae) E <0,1(<0,1) - - - 

Luzula chilensis (Juncaceae) N* 0,3(0,3) - <0,1(<0,1) 17,6(13,0) 

Mutisia spinosa (Asteraceae) N* 0,3(0,3) - <0,1(<0,1) - 

Osmorhiza berteroi (Apiaceae) N - - <0,1(<0,1) - 

Oxalis valdiviensis (Oxalidaceae) N* 1,0(0,8) - - - 

Phacelia secunda (Boraginaceae) N 0,9(0,4) - <0,1(<0,1) - 
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Plantago lanceolata (Plantaginaceae) E* 0,1(<0,1) - <0,1(<0,1) - 

Poa lanuginosa (Poaceae) N <0,1(<0,1) - 1,0(0,8) 5,9(5,9) 

Poa pratensis (Poaceae) E* 0,8(0,8) 11,7(8,2) 2,8(2,0) 17,6(9,8) 

Poaceae 2 n.i. (Poaceae)  - 23,5(11,1) - 35,2(13,1) 

Potentilla chiloensis (Rosaceae) N - - <0,1(<0,1) - 

Quinchamalium chilense (Schoepfiaceae) N <0,1(<0,1) - - - 

Rumex acetosella (Polygonaceae) E* 4,8(1,8) 58,7(24,4) 3,7(2,0) 94,0(31,3) 

Sisyrinchium arenarium (Iridaceae) N* <0,1(<0,1) - 0,3(0,3) - 

Solidago chilensis (Asteraceae) N - - <0,1(<0,1) - 

Taraxacum officinale (Asteraceae) E* 3,6(1,1) 35,2(13,1) 1,1(0,5) 64,6(21,5) 

Trifolium repens (Fabaceae) E* <0,1(<0,1) - 0,1(<0,1) 5,9(5,9) 

Veronica serpyllifolia (Plantaginaceae) E* - - - 317,2(119,3) 

Vicia nigricans (Fabaceae) N* <0,1(<0,1) - 0,6(0,4) - 

Total GF II  28,4(0,3) 240,8(3,5) 39,6(0,4) 746,0(8,7) 

Grupo III      
Arbustos      
Acaena splendens (Rosaceae) N 3,9(1,7) - 3,8(1,5) - 

Azorella prolifera (Apiaceae) N 0,3(0,3) - 0,8(0,8) - 

Baccharis magellanica (Asteraceae) N* 2,8(1,5) - 11,9(3,6) - 

Baccharis rhomboidalis (Asteraceae) N* 3,2(2,0) - - - 

Berberis microphylla (Berberidaceae) N* 2,7(1,6) - 6,4(2,3) - 

Chusquea culeou (Poaceae) N* - - 2,9(2,1) - 

Diostea juncea (Verbenaceae) N* 0,3(0,3) - 0,8(0,8) - 

Discaria chacaye (Rhamnaceae) N* 1,9(1,2) - <0,1(<0,1) - 

Fabiana imbricata (Solanaceae) N* - - 0,8(0,8) - 

Maytenus chubutensis (Celastraceae) N* <0,1(<0,1) - <0,1(<0,1) - 

Ribes cucullatum (Grossulariaceae) N* <0,1(<0,1) - 0,5(0,3) - 
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Ribes magellanicum (Grossulariaceae) N* - - 3,7(2,1) - 

Rosa rubiginosa (Rosaceae) E* - - p - 

Schinus patagonicus (Anacardiaceae) N* 0,3(0,3) - 1,8(1,2) - 

Senecio sp. 1 (Asteraceae)  - - p - 

Total GF III  15,5(0,6) - 33,6(1,0) - 

Grupo IV      
Renovales arbóreos      
Embothrium coccineum (Proteaceae) N* - - p - 

Maytenus boaria (Celastraceae) N 0,8(0,8) - <0,1(<0,1) - 

Nothofagus antarctica (Nothofagaceae) N* 5,1(2,0) - 30,9(4,4) - 

Pinus ponderosa (Pinaceae) E* - 5,9(5,9) - - 

Total GF IV  6,0(0,7) 5,9(1,5) 30,9(1,1) - 

      

Asteraceae 1 n.i. (Asteraceae)  - 11,7(8,2) - - 

Bromus sp. 2 n.i. (Poaceae)  <0,1(<0,1) - - - 

Poa sp. 5 n.i. (Poaceae)  <0,1(<0,1) - 0,2(<0,1) - 
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Por medio del análisis de SIMPER se encontró que N. antarctica fue la especie que más 

contribuyó a la disimilitud entre los TD y las AR en la vegetación, aportando mayor cobertura 

en las AR (Tabla 2.10). Otras especies que contribuyeron a la disimilitud fueron Baccharis 

magellanica y Acaena pinnatifida (Tabla 2.10). En el banco de semillas, Veronica serpyllifolia 

fue la especie que más contribuyó a la disimilitud entre los TD y las AR encontrándose semillas 

únicamente en las AR, siguiéndole en contribución Rumex aceosella y Gamochaeta spiciformis 

(Tabla 2.11). 

 

Tabla 2.10 Análisis de porcentaje de similitud (SIMPER) para la cobertura de la vegetación de 

las especies (Cob. Veg.) en los taludes de desmonte (TD) y las áreas de referencia (AR) del 

matorral de N. antarctica. Se especifica el origen de las especies (N= nativo, E= exótico, E*= 

exótico invasor). 

Especies Origen 

Disimilitud  

promedio (%) 

Contribución 

(%) 

Acumulado 

(%) 

Cob. Veg. (%) 

TD AR 

Nothofagus antarctica N 18,8 21,2 21,2 5,1 30,9 

Baccharis magellanica  N 8,6 9,7 31,0 2,9 11,9 

Acaena pinnatifida N 8,2 9,2 40,2 8,8 9,7 

Agrostis capillaris  E* 7,4 8,3 48,5 - 11,8 

Berberis microphylla  N 5,3 6,0 54,5 2,7 6,4 

Acaena splendens N 4,9 5,6 60,1 3,9 3,8 

Anemone multifida N 4,9 5,5 65,6 5,8 4,1 

Rumex acetosella  E* 4,2 4,7 70,3 4,8 3,7 

Otras   26,3 29,7 100 19,1 25,9 

 

Tabla 2.11 Análisis de porcentaje de similitud (SIMPER) para la densidad del banco de 

semillas de las especies (Dens. BS.) en los taludes de desmonte (TD) y en las áreas de referencia 

(AR) del matorral de N. antarctica. Se especifica el origen de las especies (N= nativo, E= 

exótico, E*= exótico invasor). n.i. taxón no identificado a nivel de especie. 

Especies Origen 

Disimilitud 

promedio (%) 

Contribución 

(%) 

Acumulado 

(%) 

Dens. BS  

TD AR 

Veronica serpyllifolia E* 19,5 21,2 21,2 - 317,2 

Rumex acetosella E* 13,6 14,9 36,1 58,7 93,9 

Gamochaeta spiciformis N 9,8 10,6 46,7 35,2 88,1 

Taraxacum officinale E* 8,7 9,4 56,2 35,2 64,7 

Poaceae 2 n.i.  7,5 8,2 64,3 23,4 35,2 

Acaena pinnatifida N 5,1 5,5 69,9 41,1 11,8 
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Otras   27,7 30,1 100 88,1 205,5 

 

El análisis de ordenación EMD-NM mostró una clara separación de la composición 

florística de especies entre los TD y las AR del matorral N. antarctica, el cual fue respaldado 

por el resultado del ANOSIM para la vegetación (R global=0,17; P<0,001; valor de stress 

=0,31; Fig. 2.8 A) y el banco de semillas (R global=0,14; P<0,001; valor de stress =0,65; Fig. 

2.8 B). 

 

Fig. 2.8 Similitud en la composición de especies: A) de la vegetación y B) del banco de semillas 

entre taludes de desmonte y áreas de referencia del matorral de N. antarctica, utilizando la 

técnica de ordenación escalamiento multidimensional no métrico (EMD-NM). Las líneas 

representan los polígonos de convergencia. 

 

La similitud en la composición de especies entre la vegetación y el banco de semillas de 

los taludes de desmonte según el índice de Sørensen fue del 17%, mientras que para las áreas 

de referencia el índice de similitud fue de 29%. 

 

Diversidad de especies  

En cuanto a la diversidad de especies, el índice de Shannon-Weaver medio para la 

vegetación de los TD (1,2±0,1) fue similar al de las AR (1,1±0,1) (X2=3,0; gl=1; P=0,083). En 

el banco de semillas, se encontró que en los TD la diversidad media (0,3±0,1) fue menor que 

en las AR (0,7±0,1; X2=9,7; gl=1; P=0,002).  

 

Cobertura total y de los grupos funcionales 
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La cobertura media de la vegetación en los TD (55,1±4,8%) fue menor que en las AR 

(81,8±3,7%) (Fig. 2.9 A y Tabla 2.12). En cuanto a los grupos funcionales, se encontraron 

diferencias entre grupos para ambos sitios (Fig. 2.9 B y Tabla 2.12). La cobertura de las 

especies del GF III y el GF IV fue menor en los TD que en las AR (Fig. 2.9 B y Tabla 2.12), 

la cobertura de los GF I y II no tuvieron diferencias significativas entre los TD y las AR (Fig. 

2.9 B y Tabla 2.12).  

En los TD las especies de los GF II (33,5±8,6%) y III (19,9±4,8%) presentaron mayor 

cobertura que las especies de los GF I (4,1±0,3%) y GF IV (12,9±1,9%) (Fig. 2.9 B y Tabla 

2.12). En las AR, las especies del GF II (41,7±7,9%) y III (32,6±8,8%) presentaron la más alta 

abundancia en ese sitio, mientras que las especies del GF I (4,5±0,3%) presentó la más baja 

cobertura (Fig. 2.9 B y Tabla 2.12). 

 

Tabla 2.12 Estadístico Chi cuadrado (X2), grados de libertad (gl), p-valor y significancia 

estadística (Sig.) de los MLGM para contrastar la cobertura total y de grupos funcionales (GF 

I: hierbas y gramíneas anuales/bianuales, GF II: hierbas y gramíneas perennes, GF III: arbustos, 

GF IV: renovales arbóreos) entre los taludes de desmonte (TD), y las áreas de referencia (AR) 

y entre grupos funcionales en cada sitio del matorral de N. antarctica. *** P<0,001, ** P<0,01, 

*P<0,05, n.s. no significativo. 

 

Variables de contraste X2 gl P-valor Sig. 

Cobertura total TD- Cobertura total AR 24,5 1 <0,001 *** 

GF I, II, III y IV TD- GF I, II, III y IV AR 96,7 7 <0,001 *** 

GF I TD- GF I AR 0,3 1 0,577 n.s. 

GF II TD- GF II AR 2,1 1 0,144 n.s. 

GF III TD- GFIII AR 7,6 1 0,006 ** 

GF IV TD- GF IV AR 13,1 1 <0,001 *** 

GF I, II, III y IV en los TD 41,8 3 <0,001 *** 

GF I, II, III y IV en las AR 37,5 3 <0,001 *** 
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Fig. 2.9 Cobertura (media±ES) estimada: A) del total de especies y B) de las especies por 

grupos funcionales (GF I: hierbas y gramíneas anuales/bianuales, GF II: hierbas y gramíneas 

perennes, GF III: arbustos y GF IV: renovales arbóreos) presentes en la vegetación de los 

taludes de desmonte (TD) y áreas de referencia (AR) del matorral de N. antarctica. Las barras 

representan las medias y las líneas los errores estándar estimados por el modelo lineal 

generalizado mixto con distribución beta. (*) Indica diferencias estadísticamente significativas 

entre la cobertura de los TD y las AR (P<0,05) y n.s. no hay diferencias significativas entre los 

TD y las AR. Letras minúsculas diferentes indican diferencias significativas en la cobertura 

entre grupos funcionales en el sitio TD, mientras que letras mayúsculas diferentes indican 

diferencias significativas entre grupos funcionales en el sitio AR (P<0,05). 

 

Densidad de semillas total y de los grupos funcionales 

La densidad media de semillas en el banco en los TD (265,4±64,7 semillas/m2) fue 

menor a la densidad de semillas en las AR (768,5±147,9 semillas/m2) (Fig. 2.10 A y Tabla 

2.13). Con respecto a los grupos funcionales, se encontraron diferencias entre grupos para 

ambos sitios (Fig. 2.10 B y Tabla 2.13). La densidad de semillas de las especies de los GF I y 

II fue menor en los TD que en las AR (Fig. 2.10 B y Tabla 2.13). No se encontraron semillas 

de arbustos en ambos sitios, y en las AR no se encontraron semillas de renovales arbóreos (Fig. 

2.10 B).  

En los TD, la densidad de semillas del GF II (228,7±55,7 semillas/m2) fue mayor que la 

densidad de semillas de los GF I (15,3±14,0 semillas/m2) y IV (5,9±5,9 semillas/m2), que fueron 

similares entre sí (Fig. 2.10 B y Tabla 2.13). En las AR, la densidad de semillas del GF II 

(708,4±137,7 semillas/m2) fue mayor que la del GF I (46,0±24,8 semillas/m2) (Fig. 2.10 B y 

Tabla 2.13). 
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Tabla 2.13 Estadístico Chi cuadrado (X2), grados de libertad (gl), p-valor y significancia 

estadística (Sig.) de los MLGM para contrastar la densidad de semillas total y de grupos 

funcionales (GF I: hierbas y gramíneas anuales/bianuales, GF II: hierbas y gramíneas perennes, 

GF III: arbustos; GF IV: renovales arbóreos) entre los taludes de desmonte (TD) y las áreas de 

referencia (AR), y entre grupos funcionales en cada sitio del matorral de N. antarctica. *** 

P<0,001, ** P<0,01, *P<0,05, n.s. no significativo. 

 

 

Fig. 2.10 Densidad (media±ES) estimada de las semillas: A) del total de especies y B) de las 

especies por grupos funcionales (GF I: hierbas y gramíneas anuales/bianuales, GF II: hierbas y 

gramíneas perennes, GF III: arbustos, GF IV: renovales arbóreos) presentes en el banco de 

semillas de los taludes de desmonte (TD) y áreas de referencia (AR) del matorral de N. 

antarctica. Las barras representan las medias y las líneas los errores estándar estimados por el 

modelo lineal generalizado mixto con distribución Poisson. (*) indica diferencias 

estadísticamente significativas entre la densidad de semillas de los TD y las AR (P<0,05), y n.s. 

no hay diferencias significativas entre los TD y las AR. Letras minúsculas diferentes indican 

diferencias significativas en la densidad de semillas entre grupos funcionales en el sitio TD, 

Variables de contraste X2 gl P-valor Sig. 

Densidad de semillas total TD- Densidad de semillas total AR 46,2 1 <0,001 *** 

GF I, II, III y IV TD- GF I, II, III y IV AR 366,2 7 <0,001 *** 

GF I TD- GF I AR 4,2 1 0,041 n.s 

GF II TD- GF II AR 46,2 1 <0,001 *** 

GF I, II, III y IV en los TD 64,4 2 <0,001 *** 

GF I, II, III y IV en las AR 223,7 2 <0,001 *** 
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mientras que letras mayúsculas diferentes indican diferencias significativas entre grupos 

funcionales en el sitio AR (P<0,05). 

 

2.4.4. Vegetación y banco de semillas del bosque de Austrocedrus chilensis 

Composición florística, riqueza total y origen biogeográfico 

En el bosque de Austrocedrus chilensis se registró un total de 92 especies pertenecientes 

a 36 familias y 72 géneros, en la vegetación y el banco de semillas de los taludes de desmonte 

(TD) y las áreas de referencia (AR). Del total, 52 especies fueron nativas (57%), 32 especies 

fueron exóticas (35%), cuatro taxones fueron identificados a nivel de género y cuatro a nivel de 

familia (8%) (Tabla 2.14). Entre las especies nativas se encontraron 35 endémicas (38%) y 

entre las exóticas 20 invasoras (22%) (Tabla 2.14). 

En la vegetación y el banco de semillas de los TD se encontró un total de 64 especies, 

pertenecientes a 25 familias. Del total de especies, 33 especies fueron nativas (52%), 25 

especies fueron exóticas (39%), dos taxones fueron identificados a nivel de género y tres a 

familia (9%) (Tabla 2.14). Entre las nativas se encontraron 22 endémicas (34%) y entre las 

exóticas 17 invasoras (27%) (Tabla 2.14). 

En las AR se encontró un total de 76 especies que pertenecían a 34 familias, en donde 

47 especies eran nativas (62%), 24 especies exóticas (32%), tres taxones identificados a género 

y dos a familia (6%) (Tabla 2.14). Entre las nativas se encontraron 34 endémicas (45%) y entre 

las exóticas 16 invasoras (21%) (Tabla 2.14). Las principales familias con mayor número de 

especies para ambos sitios fueron: Poaceae, Asteraceae y Fabaceae (Tabla 2.14). 
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Tabla 2.14 Cobertura media en la vegetación (Cob. veg.) y densidad de semillas media (Dens. BS) del banco de semillas (BS) de las especies en 

los taludes de desmonte y áreas de referencia en el bosque de Austrocedrus chilensis. Nombre científico (familia botánica). Origen de las especies 

(E= exótico, N= nativo, N*= nativo endémico, E*= exótico invasor). Las especies fueron agrupadas por grupos funcionales (GF I: hierbas y 

gramíneas anuales/bianuales, GF II: hierbas y gramíneas perennes, GF III: arbustos, GF IV: renovales arbóreos). n.i. taxón no identificado a nivel 

de especie. < 0,1 porcentaje de cobertura menor al 0,1 %. (p) especies encontradas en los sitios, pero fuera de las parcelas cuadradas de muestreo. 

Nombre científico (Familia) Origen 

Taludes de desmonte Áreas de referencia 

Cob. veg. 

(%) 

Dens. BS 

(semillas/m2) 

Cob. veg. 

(%) 

Dens. BS 

(semillas/m2) 

Grupo I  
    

Hierbas y gramíneas anuales/bianuales  
    

Aira caryophyllea (Poaceae) E* - 728,4(313,7) - 146,9(83,3) 

Arenaria serpyllifolia (Caryophyllaceae) E - 5,9(5,9) - 5,9(5,9) 

Carduus thoermeri (Asteraceae) E* 0,1(<0,1) - - 11,7(8,2) 

Collomia biflora (Polemoniaceae) N 3,0(1,6) - 0,4(0,3) - 

Conyza sumatrensis (Asteraceae) N 0,4(0,3) - 0,4(0,3) 11,7(11,7) 

Draba verna (Brassicaceae) E - 223,2(78,3) - 534,6(206,0) 

Epilobium brachycarpum (Onagraceae) E - 5,9(5,9) - - 

Festuca antucensis (Poaceae) N* - - - 5,9(5,9) 

Festuca australis (Poaceae) N* 0,8(0,4) 158,6(67,3) 0,4(0,1) 35,2(19,6) 

Festuca myuros (Poaceae) E* - 11,7(11,7) - - 

Galium aparine (Rubiaceae) E - - - 11,7(11,7) 

Galium richardianum (Rubiaceae) N* - - <0,1(<0,1) - 

Holcus lanatus (Poaceae) E* 0,2(<0,1) 17,6(13,0) - 23,5(23,5) 

Holosteum unbellatum (Caryophyllaceae) E - - - 41,1(28,9) 
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Juncus bufonius (Juncaceae) N - 5,9(5,9) - - 

Medicago lupulina (Fabaceae) E <0,1(<0,1) - 1,2(0,9) - 

Microsteris gracilis (Polemoniaceae) N - 5,9(5,9) - - 

Myosotis sylvatica (Boraginaceae) E - - - 47,0(47,0) 

Oenothera odorata (Onagraceae) N* <0,1(<0,1) - <0,1(<0,1) - 

Poa annua (Poaceae) E* - 11,7(8,2) - 17,6(13,0) 

Stellaria media (Caryophyllaceae) E* - - p - 

Tragopogon dubius (Asteraceae) E <0,1(<0,1) - - - 

Trifolium dubium (Fabaceae) E* - - - 5,9(5,9) 

Total GF I  4,6(0,1) 1174,8(22,4) 2,4(<0,1) 898,8(20,5) 

Grupo II  
    

Hierbas y gramíneas perennes  
    

Acaena magellanica (Rosaceae) N - - - 5,9(5,9) 

Acaena pinnatifida (Rosaceae) N* 5,5(1,6) 5,9(5,9) 4,4(1,7) 5,9(5,9) 

Agrostis capillaris (Poaceae) E* 6,3(2,1) - 0,2(<0,1) - 

Alstroemeria aurea (Alstroemeriaceae) N* - - 0,8(0,8) - 

Anemone multifida (Ranunculaceae) N - - <0,1(<0,1) 5,9(5,9) 

Asteraceae 2 n.i. (Asteraceae)  - - - 17,6(17,6) 

Bromus coloratus (Poaceae) N* - 11,7(11,7) - - 

Calceolaria volckmannii (Calceolariaceae) N* - - <0,1(<0,1) - 

Carex andina (Cyperaceae) N* 0,9(0,4) - 5,3(2,1) - 

Cerastium arvense (Caryophyllaceae) E 0,3(0,3) - - - 

Cerastium fontanum (Caryophyllaceae) E* - 5,9(5,9) - 35,2(29,8) 

Chloraea magellanica (Orchidaceae) N* - - 0,1(<0,1) - 

Dactylis glomerata (Poaceae) E* 4,1(1,6) - 4,9(1,1) - 

Epilobium ciliatum (Onagraceae) N - 5,9(5,9) - - 

Eryngium paniculatum (Apiaceae) N - - 0,8(0,8) - 
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Galium hypocarpium (Rubiaceae) N - 5,9(5,9) - - 

Gamochaeta chamissonis (Asteraceae) N* 1,1(0,5) 117,5(70,9) 0,3(0,3) 141,0(50,3) 

Gamochaeta spiciformis (Asteraceae) N* - - - 152,7(70,1) 

Geranium magellanicum (Geraniaceae) N* 0,5(0,3) - 2,8(1,2) - 

Hypericum perforatum (Hypericaceae) E* 0,8(0,8) - - - 

Hypochaeris radicata (Asteraceae) E* 0,7(0,3) - 1,0(0,5) - 

Leucanthemum vulgare (Asteraceae) E p - - - 

Lupinus polyphyllus (Fabaceae) E 2,1(1,0) 23,5(18,4) 0,3(0,3) - 

Mutisia decurrens (Asteraceae) N* - - <0,1(<0,1) - 

Mutisia spinosa (Asteraceae) N* 2,0(1,4) - 1,2(0,5) - 

Nassella poeppigiana (Poaceae) N* <0,1(<0,1) - <0,1(<0,1) - 

Osmorhiza berteroi (Apiaceae) N - - 0,3(0,3) - 

Phacelia secunda (Boraginaceae) N 4,1(1,7) 23,5(16,3) - 5,9(5,9) 

Plantago lanceolata (Plantaginaceae) E* p - - - 

Poa pratensis (Poaceae) E* - 5,9(5,9) - 11,7(8,2) 

Poa sp. 2 n.i. (Poaceae)   - 23,5(11,1) - - 

Poa sp. 3 n.i. (Poaceae)  - 11,7(11,7) - 5,9(5,9) 

Poaceae 2 n.i. (Poaceae)  - 11,7(8,2) - - 

Potentilla chiloensis (Rosaceae) N - - 3,3(2,0) - 

Quinchamalium chilense (Schoepfiaceae) N 0,1(<0,1) - 0,3(0,3) - 

Rumex acetosella (Polygonaceae) E* 5,3(1,3) 58,7(29,7) 2,6(1,0) 76,4(42,0) 

Rumohra adiantiformis (Dryopteridaceae) N - - 4,7(1,5) - 

Taraxacum officinale (Asteraceae) E* - 11,7(8,2) <0,1(<0,1) 17,6(13,0) 

Veronica serpyllifolia (Plantaginaceae) E* - - - 17,6(13,0) 

Vicia nigricans (Fabaceae) N* 3,3(1,8) - 6,0(2,0) - 

Total GF II  37,0(0,4) 323,1(5,4) 39,5(0,4) 499,3(6,8) 

Grupo III  
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Arbustos   
    

Acaena splendens (Rosaceae) N 0,3(0,3) - 0,1(<0,1) - 

Adesmia boronioides (Fabaceae) N* 3,2(1,6) - 2,2(1,2) - 

Aristotelia chilensis (Elaeocarpaceae) N* 0,3(0,3) - 5,9(2,6) - 

Baccharis magellanica (Asteraceae) N* 0,8(0,8) - <0,1(<0,1) - 

Baccharis rhomboidalis (Asteraceae) N* 10,1(2,7) 11,7(8,2) 7,0(2,5) 23,5(14,0) 

Berberis microphylla (Berberidaceae) N* <0,1(<0,1) - 0,4(0,3) - 

Berberis trigona (Berberidaceae) N* 0,3(0,3) - 0,6(0,4) - 

Cytisus scoparius (Fabaceae) E* - 17,6(13,0) <0,1(<0,1) 5,9(5,9) 

Diostea juncea (Verbenaceae) N* - - 1,7(1,4) 17,6(17,6) 

Fabiana imbricata (Solanaceae) N* 2,3(1,4) 23,5(11,1) 0,3(0,3) 29,4(14,8) 

Gaultheria mucronata (Ericaceae) N* - - 6,0(2,5) - 

Juniperus communis (Cupressaceae) E - - 1,4(0,9) - 

Lupinus arboreus (Fabaceae) E* p - - - 

Maytenus chubutensis (Celastraceae) N* 0,6(0,4) - 3,6(1,4) - 

Myoschilos oblongum (Santalaceae) N* 0,3(0,3) - 1,1(0,9) - 

Ovidia andina (Thymelaeaceae) N* - - 3,7(2,1) - 

Ribes magellanicum (Grossulariaceae) N* - - 1,4(0,9) - 

Rosa rubiginosa (Rosaceae) E* 2,2(1,6) - 3,4(2,0) - 

Schinus patagonicus (Anacardiaceae) N* 1,2(0,9) - 2,6(1,6) - 

Total GF III   21,5(0,6) 52,9(1,7) 41,3(1,1) 76,4(2,8) 

Grupo IV       

Renovales arbóreos        

Austrocedrus chilensis (Cupressaceae) N* 0,7(0,4) - 7,3(2,3) - 

Embothrium coccineum (Proteaceae) N* <0,1(<0,1) - <0,1(<0,1) - 

Lomatia hirsuta (Proteaceae) N 0,3(0,3) - 11,7(3,8) 17,6(13,0) 

Maytenus boaria (Celastraceae) N 0,1(<0,1) - 0,5(0,3) - 
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Nothofagus antarctica (Nothofagaceae) N* - - 4,7(2,2) - 

Nothofagus dombeyi (Nothofagaceae) N* - - p - 

Total GF IV  1,2(0,1) - 24,3(1,4) 17,6(2,2) 

      

Asteraceae 1 n.i. (Asteraceae)  <0,1(<0,1) - - - 

Asteraceae 3 n.i. (Asteraceae)  - 11,7(11,7) - 5,9(5,9) 

Bromus sp. 1 n.i. (Poaceae)  - - - 5,9(5,9) 

Poa sp. 4 n.i. (Poaceae)  1,3(0,9) - 0,1(<0,1) - 
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Por medio del análisis de SIMPER se encontró que 16 especies contribuyeron a casi el 

70% de la disimilitud entre los TD y las AR de la vegetación, siendo Baccharis rhomboidalis 

y Lomatia hirsuta las especies que más contribuyeron (Tabla 2.15). En el banco de semillas, 

Draba verna y Aira caryophyllea fueron las especies que más contribuyeron a la disimilitud 

entre los TD y las AR, siguiéndole Gamochaeta chamissonis (Tabla 2.16). 

 

Tabla 2.15 Análisis de porcentaje de similitud (SIMPER) para la cobertura de la vegetación de 

las especies (Cob. Veg.) en los taludes de desmonte (TD) y las áreas de referencia (AR) del 

bosque de Austrocedrus chilensis. Se especifica el origen de las especies (N= nativo, E= 

exótico, E*=exótico invasor). 

Especies Origen 

Disimilitud 

promedio (%) 

Contribución 

(%) 

Acumulado 

(%) 

Cob. Veg. (%)  

TD AR 

Baccharis rhomboidalis N 8,5 9,1 9,1 10,1 7,0 

Lomatia hirsuta N 6,5 7,0 16,1 0,3 11,7 

Austrocedrus chilensis N 4,8 5,1 21,3 0,7 7,3 

Vicia nigricans N 4,7 5,1 26,4 3,3 6,0 

Dactylis glomerata E* 4,7 5,0 31,4 4,1 4,9 

Acaena pinnatifida N 4,4 4,8 36,1 5,5 4,4 

Rumex acetosella E* 3,8 4,1 40,2 5,3 2,6 

Agrostis capillaris E* 3,6 3,9 44,1 6,3 0,2 

Aristotelia chilensis N 3,6 3,8 48,0 0,3 5,9 

Adesmia boronioides N 3,4 3,6 51,6 3,2 2,2 

Gaultheria mucronata N 3,0 3,3 54,9 - 6,0 

Carex andina N 3,0 3,3 58,1 0,9 5,3 

Nothofagus antarctica N 2,9 3,1 61,2 0,0 4,7 

Phacelia secunda N 2,6 2,8 64,1 4,1 - 

Rumohra adiantiformis N 2,6 2,8 66,8 - 4,7 

Rosa rubiginosa E* 2,5 2,6 69,5 2,2 3,5 

Otras   28,4 30,5 100,0 19,4 31,4 

 

Tabla 2.16 Análisis de porcentaje de similitud (SIMPER) para la densidad del banco de 

semillas de las especies (Dens. BS.) en los taludes de desmonte (TD) y las áreas de referencia 

(AR) del bosque de Austrocedrus chilensis. Se especifica el origen de las especies (N= nativo, 

E= exótico, E*=exótico invasor). 

Especies Origen 

Disimilitud 

promedio (%) 

Contribución 

(%) 

Acumulado 

(%) 

Dens. BS 

TD AR 
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Draba verna E 14,5 15,8 15,8 223,8 534,0 

Aira caryophyllea  E* 13,8 15,0 30,8 727,8 146,8 

Gamochaeta chamissonis  N 10,3 11,2 41,9 117,5 141,0 

Rumex acetosella  E* 5,6 6,1 48,0 58,7 76,3 

Fabiana imbricata N 5,6 6,1 54,1 23,4 29,4 

Festuca australis  N 5,2 5,7 59,8 158,6 35,2 

Gamochaeta spiciformis N 3,5 3,8 63,6 - 152,8 

Phacelia secunda N 2,9 3,1 66,7 23,4 5,9 

Holcus lanatus E* 2,8 3,1 69,8 17,6 23,4 

Otras   27,7 30,2 100 211,3 358,2 

 

El análisis de ordenación EMD-NM mostró una clara separación de la composición 

florística de especies de la vegetación entre los TD y las AR del bosque de Austrocedrus 

chilensis, el cual fue respaldado por el resultado del ANOSIM (R global=0,16; P<0,001; valor 

de stress =0,39; Fig. 2.11 A). En el banco de semillas, se encontró que la composición florística 

de las especies fue similar entre los TD y las AR (ANOSIM: R global = -0,01; P= 0,61; valor 

de stress = 0,68; Fig. 2.11 B). 

 

Fig. 2.11 Similitud en la composición de especies: A) de la vegetación y B) del banco de 

semillas entre taludes de desmonte y áreas de referencia del bosque de Austrocedrus chilensis, 

utilizando la técnica de ordenación escalamiento multidimensional no métrico (EMD-NM). Las 

líneas representan los polígonos de convergencia. 

 

La similitud en la composición de especies entre la vegetación y el banco de semillas de 

los taludes de desmonte según el índice de Sørensen fue del 24%, mientras que para las áreas 
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de referencia fue de 27%. 

 

Diversidad de especies 

En cuanto a la diversidad de especies, el valor del índice de Shannon-Weaver medio 

para la vegetación de los TD (1,2±0,1) fue similar al de las AR (1,3±0,1; X2=2,8; gl=1; 

P=0,092). En el banco de semillas, el valor del índice de diversidad medio en los TD (0,5±0,1) 

también fue similar al valor de las AR (0,6±0,1; X2=0,6; gl=1; P=0,451). 

 

Cobertura total y de los grupos funcionales 

La cobertura media de la vegetación en los TD (65,2±4,4%) fue menor que en las AR 

(80,2±3,4%) (Fig. 2.11 A y Tabla 2.17). En cuanto a los grupos funcionales, se encontraron 

diferencias entre grupos para ambos sitios (Fig. 2.12 B y Tabla 2.17). Al ajustar un modelo 

para cada grupo, la cobertura de las especies del GF I (hierbas y gramíneas anuales/bianuales) 

y del GF II (hierbas y gramíneas perennes) fue similar entre los TD y en las AR (Fig. 2.12 B y 

Tabla 2.17¡Error! No se encuentra el origen de la referencia.). La cobertura de las especies del 

GF III (arbustos) y el GF IV (renovales arbóreos) fue menor en los TD que en las AR (Fig. 2.12 

B y Tabla 2.17).  

En los TD las especies del GF II (40,2±4,1%) y del GF III (25,2±3,7%) presentaron 

mayor cobertura que las especies de los GF I (5,1±1,6%) y IV (9,7±0,5%) (Fig. 2.12 B y Tabla 

2.17). En las AR, la cobertura de las especies de los GF II (41,2±4,2%) y III (42,4±5,3%) fue 

mayor que la de los GF I (4,0±1,2%) y IV (22,1±4,6%), a su vez, la cobertura del GF IV fue 

mayor a la del GF I (Fig. 2.12 B y Tabla 2.17). 

 

Tabla 2.17 Estadístico Chi cuadrado (X2), grados de libertad (gl), p-valor y significancia 

estadística (Sig.) de los MLGM para contrastar la cobertura total y de grupos funcionales (GF 

I: hierbas y gramíneas anuales/bianuales, GF II: hierbas y gramíneas perennes, GF III: arbustos, 

GF IV: renovales arbóreos) entre los taludes de desmonte (TD) y las áreas de referencia (AR), 

y entre grupos funcionales en cada sitio del bosque de Austrocedrus chilensis. *** P<0,001, ** 

P<0,01, *P<0,05, n.s. no significativo. 

Variables de contraste X2 gl P-valor Sig. 

Cobertura total TD- Cobertura total AR 10,2 1 0,001 ** 

GF I, II, III y IV TD- GF I, II, III y IV AR 115,6 7 <0,001 *** 

GF I TD- GF I AR 1,6 1 0,173 n.s. 
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Fig. 2.12 Cobertura (media±ES) estimada: A) del total de especies y B) de las especies por 

grupos funcionales (GF I: hierbas y gramíneas anuales/bianuales, GF II: hierbas y gramíneas 

perennes, GF III: arbustos y GF IV: renovales arbóreos) presentes en la vegetación de los 

taludes de desmonte (TD) y áreas de referencia (AR) del bosque de Austrocedrus chilensis. Las 

barras representan las medias y las líneas los errores estándar estimados por el modelo lineal 

generalizado mixto con distribución beta. (*) Indica diferencias estadísticamente significativas 

entre la cobertura de los TD y las AR (P<0,05), y n.s. no hay diferencias significativas entre los 

TD y las AR. Letras minúsculas diferentes indican diferencias significativas en la cobertura 

entre grupos funcionales en el sitio TD, mientras que letras mayúsculas diferentes indican 

diferencias significativas entre grupos funcionales en el sitio AR (P<0,05). 

 

Densidad de semillas total y de los grupos funcionales 

La densidad media de semillas en el banco en los TD (912,4±468,2 semillas/m2) fue 

similar a la densidad de semillas en las AR (878,1±349,0 semillas/m2) (Fig. 2.13 A y Tabla 

2.18). Con respecto a los grupos funcionales, se encontraron diferencias entre grupos para 

ambos sitios (Fig. 2.13 B y Tabla 2.18). La densidad de semillas/m2 de las especies de los GF 

I fue mayor en los TD que en las AR, mientras que la densidad de semillas de los GF II y IV 

fue mayor en las AR que en los TD, siendo la densidad de semillas del GF III similar entre 

GF II TD- GF II AR 0,02 1 0,881 n.s. 

GF III TD- GFIII AR 9,1 1 0,003 ** 

GF IV TD- GF IV AR 15,1 1 <0,001 *** 

GF I, II, III y IV en los TD 41,8 3 <0,001 *** 

GF I, II, III y IV en las AR 45,1 3 <0,001 *** 
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ambos sitios (Fig. 2.13 B y Tabla 2.18). No se encontraron semillas de renovales arbóreos en 

los TD (Fig. 2.13 B y Tabla 2.18).  

En los TD, la densidad de semillas del GF I (325,1±385,6 semillas/m2) fue mayor que 

la densidad de semillas de los GF II (288,9±99,4 semillas/m2), a su vez la densidad de semillas 

del GF II fue mayor a la del GF III (39,7±17,2 semillas/m2) (Fig. 2.13 B y Tabla 2.18). En las 

AR, las semillas de las especies del GF II (446,5±236,1 semillas/m2) fueron las más abundantes, 

las semillas del GF I (248,7±291,4) fueron más abundantes que las del GF III (57,3±24,9 

semillas/m2) y IV (6,4±12,9 semillas/m2) (Fig. 2.13 B y Tabla 2.18). 

 

Tabla 2.18 Estadístico Chi cuadrado (X2), grados de libertad (gl), p-valor y significancia 

estadística (Sig.) de los MLGM para contrastar la densidad de semillas total y de grupos 

funcionales (GF I: hierbas y gramíneas anuales/bianuales, GF II: hierbas y gramíneas perennes, 

GF III: arbustos) entre los taludes de desmonte (TD) y las áreas de referencia (AR), y entre 

grupos funcionales en cada sitio del bosque de Austrocedrus chilensis. *** P<0,001, ** P<0,01, 

*P<0,05, n.s. no significativo. 

 

 

Variables de contraste X2 gl P-valor Sig. 

Densidad de semillas total TD- Densidad de semillas total AR 0,2 1 0,661 n.s 

GF I, II, III y IV TD- GF I, II, III y IV AR 646,9 7 <0,001 *** 

GF I TD- GF I AR 6,3 1 0,012 * 

GF II TD- GF II AR 6,5 1 0,011 * 

GF III TD- GF III AR 0,7 1 0,392 n.s 

GF IV TD- GF IV AR 4,2 1 0,041 * 

GF I, II, III y IV en los TD 387,5 3 <0,001 *** 

GF I, II, III y IV en las AR 259,1 3 <0,001 *** 
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Fig. 2.13 Densidad (media±ES) estimada de las semillas: A) del total de especies y B) de las 

especies por grupos funcionales (GF I: hierbas y gramíneas anuales/bianuales, GF II: hierbas y 

gramíneas perennes, GF III: arbustos y GF IV: renovales arbóreos) presentes en el banco de 

semillas de los taludes de desmonte (TD) y áreas de referencia (AR) del bosque de Austrocedrus 

chilensis. Las barras representan las medias y las líneas los errores estándar estimados por el 

modelo lineal generalizado mixto con distribución Poisson. (*) indica diferencias 

estadísticamente significativas entre la densidad de semillas de los TD y las AR (P<0,05), y n.s. 

no hay diferencias significativas entre los TD y las AR. Letras minúsculas diferentes indican 

diferencias significativas en la densidad de semillas entre grupos funcionales en el sitio TD, 

mientras que letras mayúsculas diferentes indican diferencias significativas entre grupos 

funcionales en el sitio AR (P<0,05). 

 

2.4.5. Vegetación y banco de semillas del bosque de Nothofagus dombeyi 

Composición florística, riqueza total y origen biogeográfico 

En el bosque de N. dombeyi se registró un total 69 especies pertenecientes a 32 familias 

y 52 géneros, en la vegetación y el banco de semillas de los taludes de desmonte (TD) y las 

áreas de referencia (AR) (Tabla 2.19). Del total, 43 especies fueron nativas (62%), 20 especies 

fueron exóticas (29%), cuatro taxones fueron identificados a nivel de género y dos a nivel de 

familia (9%) (Tabla 2.19). Entre las nativas se encontró que 32 especies eran endémicas (51%) 

y entre las exóticas que 15 especies eran invasoras (24%) (Tabla 2.19). 

En la vegetación y el banco de semillas de los TD se encontró un total de 54 especies, 

pertenecientes a 28 familias. Del total de especies 36 especies fueron nativas (67%), 14 especies 

exóticas (26%), tres taxones fueron identificados a nivel de género y uno a familia (7%) (Tabla 

2.19). Entre las especies nativas se encontraron 27 endémicas (50%), y entre las exóticas 11 

invasoras (20%). Las principales familias con mayor número de especies para los TD fueron: 

Poaceae, Asteraceae y Rosaceae (Tabla 2.19). 

En las AR se encontró un total de 48 especies pertenecientes a 28 familias, en donde 30 

especies fueron nativas (63%), 15 fueron exóticas (31%), dos taxones fueron identificados a 

nivel de género y uno a familia (6%) (Tabla 2.19). Entre las especies nativas se encontraron 24 

endémicas (50%), y entre las exóticas 12 invasoras (25%). Las principales familias con mayor 

número de especies para las AR fueron: Asteraceae y Poaceae (Tabla 2.19). 
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Tabla 2.19 Cobertura media en la vegetación (Cob. veg.) y densidad de semillas media (Dens. BS) del banco de semillas (BS) de las especies en 

los taludes de desmonte y áreas de referencia en el bosque de N. dombeyi. Nombre científico (familia botánica). Origen de las especies (E= exótico, 

N= nativo, N*= nativo endémico, E*= exótico invasor). Las especies fueron agrupadas por grupos funcionales (GF I: hierbas y gramíneas 

anuales/bianuales, GF II: hierbas y gramíneas perennes, GF III: arbustos, GF IV: renovales arbóreos). n.i. taxón sin identificación a nivel de especie. 

< 0,1 porcentaje de cobertura menor al 0,1 %. (p) especies encontradas en los sitios fuera de las parcelas cuadradas de muestreo. 

Nombre científico (Familia) Origen 

Taludes de desmonte Áreas de referencia 

Cob. veg. (%) 

Dens. BS 

(semillas/m2) Cob. veg. (%) 

Dens. BS 

(semillas/m2) 

Grupo I           

Hierbas y gramíneas anuales/bianuales           

Arenaria serpyllifolia (Caryophyllaceae) E - - - 17,7(17,7) 

Carduus thoermeri (Asteraceae) E* - 5,9(5,9) <0,1(<0,1) 11,8(8,2) 

Claytonia perfoliata (Montiaceae) E - - 1,8(1,4) - 

Collomia biflora (Polemoniaceae) N <0,1(<0,1) - - - 

Festuca australis (Poaceae) N* <0,1(<0,1) - - - 

Galium aparine (Rubiaceae) E 0,7(0,4) - <0,1(<0,1) - 

Holcus lanatus (Poaceae) E* 1,7(0,9) - - - 

Juncus bufonius (Juncaceae) N - 5,9(5,9) - - 

Poa annua (Poaceae) E* - - <0,1(<0,1) - 

Poaceae 3 n.i. (Poaceae)   - - - 11,8(11,8) 

Total GF I   2,5(0,1) 17,7(1,6) 1,8(0,1) 47,1(4,0) 

Grupo II           

Hierbas y gramíneas perennes           

Acaena magellanica (Rosaceae) N - 11,8(11,8) - - 
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Acaena ovalifolia (Rosaceae) N* 0,8(0,4) 11,8(8,2) 1,4(1,4) - 

Acaena pinnatifida (Rosaceae) N* 0,7(0,4) - - - 

Adenocaulon chilense (Asteraceae) N* - - <0,1(<0,1) - 

Alstroemeria aurea (Alstroemeriaceae) N* <0,1(<0,1) - 2,0(1,0) - 

Bromus catharticus (Poaceae) N - - p - 

Calceolaria polyrrhiza (Calceolariaceae) N* - - p - 

Carex patagonica (Cyperaceae) N* <0,1(<0,1) - - - 

Dactylis glomerata (Poaceae) E* 3,2(1,0) - 1,0(0,8) - 

Epilobium glaucum (Onagraceae) N - 17,7(9,8) - 11,8(8,2) 

Festuca purpurascens (Poaceae) N* - 100,1(64,9) - 17,7(17,7) 

Galium inconspicuum (Rubiaceae) N* <0,1(<0,1) - - - 

Gamochaeta chamissonis (Asteraceae) N* - - - 11,8(11,8) 

Gamochaeta spiciformis (Asteraceae) N* - - - 29,4(29,4) 

Gavilea lutea (Orchidaceae) N* <0,1(<0,1) - <0,1(<0,1) - 

Geranium magellanicum (Geraniaceae) N* 0,2(<0,1) - 0,3(0,3) - 

Hypochaeris radicata (Asteraceae) E* 2,5(1,0) - 0,1(<0,1) - 

Juncus balticus (Juncaceae) N - - - 5,9(5,9) 

Juncus sp. 1 n.i. (Juncaceae)   - - - 11,8(8,2) 

Lathyrus magellanicus (Fabaceae) N 0,3(0,3) - - - 

Mutisia decurrens (Asteraceae) N* p - - - 

Mutisia spinosa (Asteraceae) N* 2,5(1,2) - <0,1(<0,1) - 

Osmorhiza berteroi (Apiaceae) N 9,1(2,2) - 42,7(3,5) 17,7(9,8) 

Plantago lanceolata (Plantaginaceae) E* - - - 11,8(11,8) 

Poa pratensis (Poaceae) E* - 5,9(5,9) - 5,9(5,9) 

Potentilla chiloensis (Rosaceae) N 1,1(0,9) - - - 

Prunella vulgaris (Lamiaceae) E* 0,3(0,3) - - - 

Rumex acetosella (Polygonaceae) E* - - <0,1(<0,1) 11,8(8,2) 
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Taraxacum officinale (Asteraceae) E* 0,2(<0,1) 17,7(9,8) - 11,8(11,8) 

Trifolium repens (Fabaceae) E* (-) - p 11,8(11,8) 

Veronica serpyllifolia (Plantaginaceae) E* - 5,9(5,9) - 17,7(13,0) 

Vicia nigricans (Fabaceae) N* 1,5(0,9) 5,9(5,9) 1,1(0,9) - 

Viola maculata (Violaceae) N* 0,3(0,3) 5,9(5,9) - - 

Total GF II   23,0(0,3) 182,5(3,9) 48,9(0,3) 176,6(4,6) 

Grupo III           

Arbustos           

Aristotelia chilensis (Elaeocarpaceae) N* 13,7(3,7) 17,7(9,8) 9,5(2,8) 47,1(18,8) 

Baccharis rhomboidalis (Asteraceae) N* 2,2(1,6) - - - 

Berberis darwinii (Berberidaceae) N* <0,1(<0,1) - 1,1(0,9) - 

Berberis microphylla (Berberidaceae) N* 3,7(1,6) - 2,6(1,2) - 

Chusquea culeou (Poaceae) N* 7,5(2,6) - 15,3(4,1) - 

Diostea juncea (Verbenaceae) N* 0,8(0,8) 11,8(8,2) - 11,8(8,2) 

Gaultheria mucronata (Ericaceae) N* 0,3(0,3) - 2,6(1,6) - 

Juniperus communis (Cupressaceae) E 0,8(0,8) - - - 

Maytenus chubutensis (Celastraceae) N* 3,2(1,4) - 18,5(3,8) - 

Myoschilos oblongum (Santalaceae) N* 1,4(1,4) - 3,7(2,1) - 

Ribes cucullatum (Grossulariaceae) N* - - p - 

Ribes magellanicum (Grossulariaceae) N* 0,8(0,8) - 2,1(1,2) 5,9(5,9) 

Rosa rubiginosa (Rosaceae) E* 2,4(1,4) - 2,4(1,4) - 

Schinus patagonicus (Anacardiaceae) N* 0,6(0,4) - 9,6(3,0) 5,9(5,9) 

Total GF III   37,7(1,2) 29,4(1,3) 67,3(1,6) 70,7(2,8) 

Grupo IV           

Renovales arbóreos            

Austrocedrus chilensis (Cupressaceae) N* 1,8(1,2) - <0,1(<0,1) - 

Embothrium coccineum (Proteaceae) N* <0,1(<0,1) - - - 
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Lomatia hirsuta (Proteaceae) N 1,4(0,9) - 1,7(1,2) - 

Maytenus boaria (Celastraceae) N 0,6(0,3) - 0,4(0,3) - 

Nothofagus dombeyi (Nothofagaceae) N* 3,8(1,8) - 1,7(0,9) - 

Pinus ponderosa (Pinaceae) E* - 5,9(5,9) - - 

Prunus cerasus (Rosaceae) E 0,1(<0,1) - - - 

Pseudotsuga menziesii (Pinaceae) E* 1,4(0,9) - <0,1(<0,1) - 

Total GF IV   9,0(0,6) 5,9(0,7) 4,0(0,3) - 

            

Bromus sp. 3 n.i. (Poaceae)   0,7(0,4) - - - 

Galium sp. 1 n.i. (Rubiaceae)  - 5,9(5,9) - 5,9(5,9) 

Carex sp. 1 n.i. (Cyperaceae)   - 5,9(5,9) - - 

Poaceae 4 n.i. (Poaceae)   - 11,8(11,8) - - 
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Se encontró que Osmorhiza berteroi fue la especie que más contribuyó a la disimilitud 

entre los TD y las AR en la vegetación; las especies que le siguieron fueron Chusquea culeou 

y Aristotelia chilensis (Tabla 2.24). En el banco de semillas, Aristotelia chilensis y Festuca 

purpurascens fueron las especies que más contribuyeron a la disimilitud entre los TD y las AR, 

siguiéndole Epilobium glaucum (Tabla 2.25). 

 

Tabla 2.20 Análisis de porcentaje de similitud (SIMPER) para la cobertura de la vegetación de 

las especies (Cob. Veg.) en los taludes de desmonte (TD) y las áreas de referencia (AR) del 

bosque de N. dombeyi. Se especifica el origen de las especies (N= nativo, E= exótico). 

Especies Origen 

Disimilitud 

promedio (%) 

Contribución 

(%) 

Acumulado 

(%) 

Cob. Veg. (%)  

TD AR 

Osmorhiza berteroi N 19,7 23,0 23,0 9,1 42,7 

Chusquea culeou N 10,9 12,7 35,7 7,5 15,3 

Aristotelia chilensis N 9,8 11,4 47,1 13,7 9,5 

Maytenus chubutensis N 8,9 10,4 57,5 3,2 18,5 

Schinus patagonicus N 4,7 5,5 63,0 0,6 9,6 

Berberis microphylla N 3,6 4,2 67,1 3,7 2,6 

Nothofagus dombeyi N 2,2 2,6 69,7 3,8 1,7 

Otras   26,1 30,3 100,0 31,3 22,0 

 

Tabla 2.21 Análisis de porcentaje de similitud (SIMPER) para la densidad del banco de 

semillas de las especies (Dens. BS.) en los taludes de desmonte (TD) y las áreas de referencia 

(AR) del bosque de N. dombeyi. Se especifica el origen de las especies (N= nativo, E= exótico). 

Especies Origen 

Disimilitud 

promedio (%) 

Contribución 

(%) 

Acumulado 

(%) 

Dens. BS  

TD AR 

Aristotelia chilensis N 13,3 16,0 16,0 17,6 47,1 

Festuca purpurascens N 11,1 13,4 29,4 99,9 17,6 

Epilobium glaucum N 6,3 7,6 36,9 17,6 11,8 

Taraxacum officinale E 5,6 6,7 43,7 17,6 11,8 

Veronica serpyllifolia E 5,3 6,4 50,0 5,9 17,6 

Osmorhiza berteroi N 4,6 5,5 55,6 - 17,6 

Diostea juncea N 4,5 5,4 61,0 11,8 11,8 

Carduus thoermeri E 3,3 3,9 64,9 5,9 11,8 

Poa pratensis E 3,2 3,9 68,8 5,9 5,9 

Otras   26,0 31,2 100,0 70,5 141,1 

 

El análisis de ordenación EMD-NM mostró una clara separación de la composición 
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florística de especies de la vegetación entre los TD y las AR del bosque de N. dombeyi, el cual 

fue respaldado por el resultado del ANOSIM (R global=0,25; P<0,001; valor de stress =0,25; 

Fig. 2.14 A). En el banco de semillas, se encontró que la composición florística de las especies 

fue similar entre los TD y AR (ANOSIM: R global<-0,01; P= 0,46; valor de stress = 0,73; Fig. 

2.14 B). 

 

Fig. 2.14 Similitud en la composición de especies: A) de la vegetación y B) del banco de 

semillas entre taludes de desmonte y áreas de referencia del bosque de N. dombeyi, utilizando 

la técnica de ordenación escalamiento multidimensional no métrico (EMD-NM). Las líneas 

representan los polígonos de convergencia. 

 

La similitud en la composición de especies entre la vegetación y el banco de semillas de 

los taludes de desmonte según el índice de Sørensen fue del 20%, mientras que para las áreas 

de referencia fue de 25%. 

 

Diversidad de especies 

En cuanto a la diversidad de especies, en los TD el índice de Shannon-Weaver medio 

en la vegetación (1,09±0,07) y el banco de semillas (0,20±0,05) fue similar al de las AR 

(vegetación: 1,03±0,05 y banco: 0,23±0,07) (X2=2,8; gl=1; P=0,092; X2=0,6; gl=1; P=0,451). 

 

Cobertura total y de los grupos funcionales 

La cobertura media de la vegetación en los TD (69,5±4,3%) fue menor que en las AR 

(85,0±2,9%) (Fig. 2.15 A y Tabla 2.22). En cuanto a los grupos funcionales, se encontraron 
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diferencias entre grupos para ambos sitios (Fig. 2.15 B y Tabla 2.22). En los TD la cobertura 

de las especies del GF II (hierbas y gramíneas perennes) y GF III (arbustos) fue menor que en 

las AR (Fig. 2.15 B y Tabla 2.22). En los TD la cobertura de las especies del GF I (hierbas y 

gramíneas anuales/bianuales) y el GF IV (renovales arbóreos) fue similar a las AR (Fig. 2.15 

B y Tabla 2.22).  

En los TD y las AR las especies del GF III (TD: 39,9±4,3%; AR: 66,1±5,1%) 

presentaron mayor cobertura que los demás grupos funcionales. A su vez la cobertura del GF 

II (TD: 24,9±3,4%; AR: 49,6±4,2%) fue mayor que la de los GF I (TD: 3,5±1,0%; AR: 

2,9±1,4%) y GF IV (TD: 8,9±2,6%; AR: 6,8±1,4%) (Fig. 2.15 B y Tabla 2.22). 

 

Tabla 2.22 Estadístico Chi cuadrado (X2), grados de libertad (gl), p-valor y significancia 

estadística (Sig.) de los MLGM para contrastar la cobertura total y de grupos funcionales (GF 

I: hierbas y gramíneas anuales/bianuales, GF II: hierbas y gramíneas perennes, GF III: arbustos, 

GF IV: renovales arbóreos) entre los taludes de desmonte (TD) y las áreas de referencia (AR), 

y entre grupos funcionales en cada sitio del bosque de N. dombeyi. *** P<0,001, ** P<0,01, 

*P<0,05, n.s. no significativo. 

 

Variables de contraste X2 gl P-valor Sig. 

Cobertura total TD- Cobertura total AR 14,6 1 <0,001 *** 

GF I, II, III y IV TD- GF I, II, III y IV AR 239,5 7 <0,001 *** 

GF I TD- GF I AR 0,8 1 0,364 n.s. 

GF II TD- GF II AR 22,6 1 <0,001 *** 

GF III TD- GFIII AR 18,1 1 <0,001 *** 

GF IV TD- GF IV AR 2,0 1 0,612 n.s. 

GF I, II, III y IV en los TD 65,1 3 <0,001 *** 

GF I, II, III y IV en las AR 135,5 3 <0,001 *** 
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Fig. 2.15 Cobertura (media±ES) estimada: A) del total de especies y B) de las especies por 

grupos funcionales (GFI: hierbas y gramíneas anuales/bianuales, GF II: hierbas y gramíneas 

perennes, GFIII: arbustos y GF IV: renovales arbóreos) presentes en la vegetación de los taludes 

de desmonte (TD) y áreas de referencia (AR) del bosque de N. dombeyi. Las barras representan 

las medias y las líneas los errores estándar estimados por el modelo lineal generalizado mixto 

con distribución beta. (*) Indica diferencias estadísticamente significativas entre la cobertura 

de los TD y las AR (P<0,05), y n.s. no hay diferencias significativas entre los TD y las AR. 

Letras minúsculas diferentes indican diferencias significativas en la cobertura entre grupos 

funcionales en el sitio TD, mientras que letras mayúsculas diferentes indican diferencias 

significativas entre grupos funcionales en el sitio AR (P <0,05). 

 

Densidad de semillas total y de los grupos funcionales 

La densidad media de semillas en el banco en los TD (232,9±58,6 semillas/m2) fue 

similar a la densidad de semillas en las AR (270,8±77,6 semillas/m2) (Fig. 2.16 A y Tabla 

2.23). Con respecto a los grupos funcionales, se encontraron diferencias entre grupos para 

ambos sitios (Fig. 2.16 B y Tabla 2.23). La densidad de semillas/m2 de las especies de todos 

los grupos funcionales fue similar entre ambos sitios, y no se encontraron semillas de renovales 

arbóreos en los AR (Fig. 2.16 B y Tabla 2.23).  

En los TD la densidad de semillas del GF II (170,3±85,5 semillas/m2) fue mayor que 

aquella de los GF I (15,9±9,8 semillas/m2), III (27,0±14,8 semillas/m2) y IV (5,8±5,8 

semillas/m2) (Fig. 2.16 B y Tabla 2.23). En las AR, la densidad de semillas del GF II 

(164,8±53,4 semillas/m2) fue mayor que aquella de los GF I (42,5±22,2 semillas/m2) y III 

(64,7±20,0 semillas/m2) (Fig. 2.16 B y Tabla 2.23), y no se encontraron semillas del GF IV en 
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el AR (Fig. 2.16 B). 

 

Tabla 2.23 Estadístico Chi cuadrado (X2), grados de libertad (gl), p-valor y significancia 

estadística (Sig.) de los MLGM para contrastar la densidad de semillas total y de grupos 

funcionales (GF I: hierbas y gramíneas anuales/bianuales, GF II: hierbas y gramíneas perennes, 

GF III: arbustos) entre los taludes de desmonte (TD) y las áreas de referencia (AR), y entre 

grupos funcionales en cada sitio del bosque de N. dombeyi. *** P<0,001, ** P<0,01, *P<0,05, 

n.s. no significativo. 

 

 

Fig. 2.16 Densidad (media± ES) estimada de las semillas: A) del total de especies y B) de las 

especies por grupos funcionales (GF I: hierbas y gramíneas anuales/bianuales, GF II: hierbas y 

gramíneas perennes, GF III: arbustos y GF IV: renovales arbóreos) presentes en el banco de 

semillas de los taludes de desmonte (TD) y áreas de referencia (AR) del bosque de N. dombeyi. 

Las barras representan las medias y las líneas los errores estándar estimados por el modelo 

lineal generalizado mixto con distribución Poisson. (*) indica diferencias estadísticamente 

significativas entre la densidad de semillas de los TD y las AR (P<0,05), y n.s. no hay 

Variables de contraste X2 gl P-valor Sig. 

Densidad de semillas total TD- Densidad de semillas total AR 0,5 1 0,468 n.s. 

GF I, II, III y IV TD- GF I, II, III y IV AR 96,9 7 <0,001 *** 

GF I TD- GF I AR 2,4 1 0,125 n.s. 

GF II TD- GF II AR <0,1 1 0,898 n.s. 

GF III TD- GF III AR 3,0 1 0,084 n.s. 

GF IV TD- GF IV AR 1,4 1 0,239 n.s. 

GF I, II, III y IV en los TD 51,4 3 <0,001 *** 

GF I, II, III y IV en las AR 44,4 3 <0,001 *** 
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diferencias significativas entre los TD y las AR. Letras minúsculas diferentes indican 

diferencias significativas en la densidad de semillas entre grupos funcionales en el sitio TD, 

mientras que letras mayúsculas diferentes indican diferencias significativas entre grupos 

funcionales en el sitio AR (P<0,05). 

 

2.4.6. Vegetación y banco de semillas del bosque de Nothofagus pumilio 

Composición florística, riqueza total y origen biogeográfico 

En el bosque de N. pumilio se registró un total 56 especies pertenecientes a 28 familias 

y 45 géneros, en la vegetación y el banco de semillas de los taludes de desmonte (TD) y las 

áreas de referencia (AR) (Tabla 2.24). Del total, 37 especies fueron nativas (66%), 10 especies 

fueron exóticas (18%), cinco taxones fueron reconocidos a nivel de género, dos a nivel de 

familia y dos a nivel de clase (16%) (Tabla 2.24). Entre las especies nativas se encontraron 26 

endémicas (46%), y entre las exóticas 8 invasoras (14%) (Tabla 2.24). 

En la vegetación y el banco de semillas de los TD se encontró un total de 41 especies, 

pertenecientes a 23 familias. Del total, 28 especies fueron nativas (68%), 8 especies fueron 

exóticas (20%), tres taxones reconocidos a nivel de género y dos a familia (12%) (Tabla 2.24). 

Entre las especies nativas se encontraron 20 endémicas (49%), y entre las exóticas 7 invasoras 

(17%) (Tabla 2.24). 

En las AR se encontró un total de 39 especies que pertenecían a 22 familias, en donde 

27 especies eran nativas (69%), 7 especies exóticas (18%), dos taxones identificados a nivel de 

género, uno a familia y dos a nivel clase (13%) (Tabla 2.24). Entre las especies nativas se 

encontraron 20 endémicas (51%), entre las exóticas 6 invasoras (15%). Las principales familias 

con mayor número de especies para ambos sitios fueron: Asteraceae, Poaceae y Rosaceae 

(Tabla 2.24). 
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Tabla 2.24 Cobertura media en la vegetación (Cob. veg.) y densidad de semillas media (Dens. BS) del banco de semillas (BS) de las especies en 

los taludes de desmonte y áreas de referencia en el bosque de N. pumilio. Nombre científico (familia botánica), origen de las especies (E= exótico, 

N= nativo, N*= nativo endémico, E*= exótico invasor). Las especies fueron agrupadas por grupos funcionales (GF I: hierbas y gramíneas 

anuales/bianuales, GF II: hierbas y gramíneas perennes, GF III: arbustos, GF IV: renovales arbóreos). n.i. especie no identificación. < 0,1 porcentaje 

de cobertura menor al 0,1 %. (p) especies encontradas en los sitios pero fuera de las parcelas cuadradas de muestreo. 

Nombre científico (Familia) 

 

Origen 

Taludes de desmonte Áreas de referencia 

Cob. veg. (%) 
Dens. BS 

(semillas/m2) 
Cob. veg. (%) 

Dens. BS 

(semillas/m2) 

Grupo I           

Hierbas y gramíneas anuales/bianuales           

Carduus thoermeri (Asteraceae) E* <0,1(<0,1) - - 5,9(5,9) 

Galium aparine (Rubiaceae) E - - 2,9(1,6) - 

Holcus lanatus (Poaceae) E* 4,5(2,1) - - 23,5(11,1) 

Microsteris gracilis (Polemoniaceae) N <0,1(<0,1) - - - 

Sonchus asper (Asteraceae) E* - 11,7(11,7) - 11,7(8,2) 

Stellaria media (Caryophyllaceae) E* - - p - 

Total GF I   4,5(0,4) 11,7(2,0) 2,9(0,3) 41,1(4,2) 

Grupo II           

Hierbas y gramíneas perennes           

Acaena magellanica (Rosaceae) N - - - 5,9(5,9) 

Acaena ovalifolia (Rosaceae) N* 2,3(1,6) - 2,5(1,2) 276,1(276,1) 

Acaena pinnatifida (Rosaceae) N* <0,1(<0,1) - <0,1(<0,1) - 

Adenocaulon chilense (Asteraceae) N* - - 0,3(0,3) - 

Alstroemeria aurea (Alstroemeriaceae) N* 19,8(3,6) 5,9(5,9) 50,1(4,2 29,4(24,0) 
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Anemone multifida (Ranunculaceae) N - - <0,1(<0,1) - 

Apiaceae 1 (Apiaceae)   1,9(1,4) - - - 

Bromus catharticus (Poaceae) N 1,4(1,4) - 0,7(0,4) - 

Bromus coloratus (Poaceae) N* 4,1(1,4) - 2,3(1,0) 5,9(5,9) 

Calceolaria polyrrhiza (Calceolariaceae) N* 0,8(0,8) 5,9(5,9) <0,1(<0,1) 52,9(28,2) 

Carex erinacea (Cyperaceae) N* - - <0,1(<0,1) - 

Carex sp. 2 (Cyperaceae)  <0,1(<0,1) - - - 

Cerastium arvense (Caryophyllaceae) E <0,1(<0,1) - - - 

Cerastium fontanum (Caryophyllaceae) E* - - - 23,5(18,4) 

Dactylis glomerata (Poaceae) E* p - - - 

Dicotiledonea n.i. 2   - - - 5,9(5,9) 

Epilobium glaucum (Onagraceae) N - 11,7(8,2) - 23,5(11,1) 

Gavilea lutea (Orchidaceae) N* - - 0,1(<0,1) - 

Geranium magellanicum (Geraniaceae) N* - - 0,4(0,3) - 

Hordeum comosum (Poaceae) N <0,1(<0,1) - - - 

Juncus sp. 2 n.i. (Juncaceae)  - - - 5,9(5,9) 

Lathyrus magellanicus (Fabaceae) N - - p - 

Mutisia decurrens (Asteraceae) N* p - - - 

Mutisia spinosa (Asteraceae) N* <0,1(<0,1) - 0,1(<0,1) - 

Osmorhiza berteroi (Apiaceae) N 1,6(0,6) 5,9(5,9) 0,9(0,3) 41,1(20,1) 

Perezia prenanthoides (Asteraceae) N* - - 0,1(<0,1) - 

Phacelia secunda (Boraginaceae) N 1,5(0,9) - 0,1(<0,1) 5,9(5,9) 

Potentilla chiloensis (Rosaceae) N 0,4(0,3) - - - 

Rumex acetosella (Polygonaceae) E* <0,1(<0,1) - - - 

Sisyrinchium arenarium (Iridaceae) N* <0,1(<0,1) - <0,1(<0,1) - 

Taraxacum officinale (Asteraceae) E* - 11,7(8,2) - 35,2(13,1) 

Valeriana macrorhiza (Caprifoliaceae) N* <0,1(<0,1) - - - 
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Vicia nigricans (Fabaceae) N* 1,5(0,9) - 3,7(1,2) - 

Viola maculata (Violaceae) N* 1,5(1,4) 5,9(5,9) - - 

Total GF II   37,1(0,4) 47,0(1,1) 61,3(0,3) 511,1(11,7) 

Grupo III           

Arbustos           

Acaena splendens (Rosaceae) N 0,4(0,3) - - 5,9(5,9) 

Baccharis magellanica (Asteraceae) N* - - p - 

Balbisia gracilis (Francoaceae) N* - 5,9(5,9) - - 

Berberis microphylla (Berberidaceae) N* 6,6(2,3) - 3,3(1,4) - 

Berberis serratodentata (Berberidaceae) N* 6,9(2,3) - 15,1(3,0) - 

Haplopappus glutinosus (Asteraceae) N* p - - - 

Maytenus chubutensis (Celastraceae) N* 1,6(0,9) - 3,6(1,6) - 

Myoschilos oblongum (Santalaceae) N* 1,4(0,9) - - - 

Ribes magellanicum (Grossulariaceae) N* 1,9(1,2) 41,1(21,8) 15,3(3,3) 29,4(12,2) 

Schinus patagonicus (Anacardiaceae) N* 2,5(1,6) 5,9(5,9) 2,3(1,2) 5,9(5,9) 

Senecio sp. 2 n.i. (Asteraceae)   0,3(0,3) - - - 

Total GF III   21,6(0,9) 52,9(3,1) 39,5(1,0) 41,1(2,2) 

Grupo IV           

Renovales arbóreos            

Nothofagus pumilio (Nothofagaceae) N* 0,3(0,3) - 2,3(1,4) 5,9(5,9) 

           

Dicotiledonea n.i. 3   - - - 11,7(8,2) 

Poa sp. 6 n.i. (Poaceae)   - - <0,1(<0,1) - 

Poa sp. 7 n.i. (Poaceae)   0,5(0,3) - - - 

Poaceae 5 n.i. (Poaceae)   - 5,9(5,9) - 5,9(5,9) 
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Se encontró que Alstroemeria aurea fue la especie que más contribuyó a la disimilitud 

entre los TD y las AR en la vegetación, las especies que le siguieron fueron Berberis 

serratodentata y Ribes magellanicum (Tabla 2.25). En el banco de semillas, R. magellanicum 

fue la especie que más contribuyeron a la disimilitud entre los TD y las AR, siguiéndole 

Calceolaria polyrrhiza y Osmorhiza berteroi (Tabla 2.26). 

 

Tabla 2.25 Análisis de porcentaje de similitud (SIMPER) para la cobertura de la vegetación de 

las especies (Cob. Veg.) en los taludes de desmonte (TD) y las áreas de referencia (AR) del 

bosque de N. pumilio. Se especifica el origen de las especies (N= nativo, E= exótico). 

 

Especies Origen 

Disimilitud 

promedio (%) 

Contribución 

(%) 

Acumulado 

(%) 

Cob. Veg. (%) 

TD AR 

Alstroemeria aurea N 24,8 32,2 32,2 19,8 49,8 

Berberis serratodentata N 10,1 13,1 45,3 6,9 14,6 

Ribes magellanicum N 8,7 11,3 56,6 1,9 15,6 

Berberis microphylla N 5,3 6,9 63,5 6,6 3,4 

Bromus coloratus N 3,3 4,3 67,8 4,1 2,3 

Maytenus chubutensis N 3,3 4,2 72,0 1,6 3,7 

Otras   21,6 28,0 100,0 23,2 16,5 

 

Tabla 2.26 Análisis de porcentaje de similitud (SIMPER) para la densidad del banco de 

semillas de las especies (Dens. BS.) en los taludes de desmonte (TD) y las áreas de referencia 

(AR) del bosque de N. pumilio. Se especifica el origen de las especies (N= nativo). 

 

Especies Origen 

Disimilitud 

promedio (%) 

Contribución 

(%) 

Acumulado 

(%) 

Dens. BS 

TD AR 

Ribes magellanicum N 12,2 15,1 15,1 41,1 29,4 

Calceolaria polyrrhiza N*  10,0 12,4 27,4 5,9 52,9 

Osmorhiza berteroi N 8,4 10,4 37,8 5,9 41,1 

Taraxacum officinale E* 7,7 9,5 47,2 11,8 35,2 

Epilobium glaucum N 5,2 6,4 53,7 11,8 23,4 

Alstroemeria aurea N 5,2 6,4 60,1 5,9 29,4 

Holcus lanatus E* 4,6 5,6 65,7 - 23,4 

Sonchus asper E* 4,2 5,2 70,9 11,8 11,8 

Acaena ovalifolia N* 3,3 4,0 74,9 - 276,7 

Otras   23,7 29,1 100,0 23,5 93,9 

 

Se encontró una clara separación de la composición florística de especies entre los TD 
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y las AR en el bosque de N. pumilio, el cual fue respaldado por el resultado del ANOSIM para 

la vegetación (R global=0,12; P<0,001; valor de stress =0,20; Fig. 2.17 A) y el banco de 

semillas (ANOSIM: R global=0,06; P=0,01; valor de stress = 0,66; Fig. 2.17 B). 

 

Fig. 2.17 Similitud en la composición de especies: A) de la vegetación y B) del banco de 

semillas entre taludes de desmonte y áreas de referencia del bosque de N. pumilio, utilizando la 

técnica de ordenación escalamiento multidimensional no métrico (EMD-NM). Las líneas 

representan los polígonos de convergencia. 

 

La similitud en la composición de especies entre la vegetación y el banco de semillas de 

los taludes de desmonte según el índice de Sørensen fue del 22%, mientras que para las áreas 

de referencia el índice de similitud fue de 38%. 

 

Diversidad de especies  

La diversidad de especies en de los TD de la vegetación (0,78±0,06) y el banco de 

semillas (0,09±0,04) fue menor al de las AR (vegetación: 1,00±0,05; banco: 0,45±0,08) 

(vegetación: X2=6,22; gl=1; P=0,012; banco: X2=10,7; gl=1; P=0,001). 

 

Cobertura total y de grupos funcionales 

La cobertura media de la vegetación en los TD (61,7±4,5%) fue menor que en las AR 

(83,1±3,0%) (Fig. 2.18 A y Tabla 2.27). En cuanto a los grupos funcionales, se encontraron 

diferencias entre grupos para ambos sitios (Fig. 2.18 B y Tabla 2.27). La cobertura de las 
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especies del GF II (hierbas y gramíneas perennes) y GF III (arbustos) en los TD fue menor que 

en las AR (Fig. 2.18 B y Tabla 2.27). La cobertura de las especies del GF I (hierbas y gramíneas 

anuales/bianuales) y el GF IV (renovales arbóreos) fue similar entre los TD y las AR (Fig. 2.18 

B y Tabla 2.27).  

Tanto en los TD como AR, las especies del GF II (TD: 36,5±4,3%; AR: 60,3±4,4%) 

presentaron mayor cobertura que los demás grupos funcionales (Fig. 2.18 B y Tabla 2.27). A 

su vez la cobertura del GF III (TD: 26,6±4,0%; AR: 43,06±4,6%) fue mayor que la de los GF I 

(TD: 5,3±2,1%; AR: 5,1±1,6%) y IV (TD: 2,1±0.3%; AR: 2,4±1,4%) (Fig. 2.18 B y Tabla 

2.27). 

 

Tabla 2.27 Estadístico Chi cuadrado (X2), grados de libertad (gl), p-valor y significancia 

estadística (Sig.) de los MLGM para contrastar la cobertura total y de grupos funcionales (GF 

I: hierbas y gramíneas anuales/bianuales, GF II: hierbas y gramíneas perennes, GF III: arbustos, 

GF IV: renovales arbóreos) entre los taludes de desmonte (TD) y las áreas de referencia (AR), 

y entre grupos funcionales en cada sitio del bosque de N. pumilio. *** P<0,001, ** P<0,01, 

*P<0,05, n.s. no significativo. 

 

Variables de contraste X2 gl P-valor Sig. 

Cobertura total TD- Cobertura total AR 20,0 1 <0,001 *** 

GF I, II, III y IV TD- GF I, II, III y IV AR 186,6 7 <0,001 *** 

GF I TD- GF I AR 0,1 1 0,816 n.s. 

GF II TD- GF II AR 15,6 1 <0,001 *** 

GF III TD- GFIII AR 8,1 1 0,004 ** 

GF IV TD- GF IV AR 0,7 1 0,413 n.s. 

GF I, II, III y IV en los TD 56,5 3 <0,001 *** 

GF I, II, III y IV en las AR 112,6 3 <0,001 *** 



 

91 

 

Fig. 2.18 Cobertura (media±ES) estimada: A) del total de especies y B) de las especies por 

grupos funcionales (GF I: hierbas y gramíneas anuales/bianuales, GF II: hierbas y gramíneas 

perennes, GF III: arbustos y GF IV: renovales arbóreos) presentes en la vegetación de los 

taludes de desmonte (TD) y áreas de referencia (AR) del bosque de N. pumilio. Las barras 

representan las medias y las líneas los errores estándar estimados por el modelo lineal 

generalizado mixto con distribución beta. (*) Indica diferencias estadísticamente significativas 

entre la cobertura de los TD y las AR (P<0,05), y n.s. no hay diferencias significativas entre los 

TD y las AR. Letras minúsculas diferentes indican diferencias significativas en la cobertura 

entre grupos funcionales en el sitio TD, mientras que letras mayúsculas diferentes indican 

diferencias significativas entre grupos funcionales en el sitio AR (P <0,05). 

 

Densidad de semillas total y de los grupos funcionales 

La densidad media de semillas en el banco en los TD (105,0±29,7 semillas/m2) fue 

menor a la densidad de semillas en las AR (556,7±232,4 semillas/m2) (Fig. 2.19 A y Tabla 

2.28). Con respecto a los grupos funcionales, se encontraron diferencias entre grupos para 

ambos sitios (Fig. 2.19 B y Tabla 2.28). La densidad de semillas de las especies del GF II fue 

menor en los TD que en las AR, mientras que la densidad de semillas de los grupos funcionales 

restantes fue similar entre sitios (Fig. 2.19 B y Tabla 2.28). No se encontraron semillas de 

renovales arbóreos en los TD (Fig. 2.19 B). 

 En los TD, la densidad de semillas fue similar entre todos los grupos funcionales (Fig. 

2.19 B y Tabla 2.28). En las AR, la densidad de semillas del GF II (424,5±254,1 semillas/m2) 

fue mayor que aquella de los GF I (41,1±13,8 semillas/m2), III (40,4±22,6 semillas/m2) y IV 

(5,9±5,9 semillas/m2) (Fig. 2.19 B y Tabla 2.28). 
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Tabla 2.28 Estadístico Chi cuadrado (X2), grados de libertad (gl), p-valor y significancia 

estadística (Sig.) de los MLGM para contrastar la densidad de semillas total y de grupos 

funcionales (GF I: hierbas y gramíneas anuales/bianuales, GF II: hierbas y gramíneas perennes, 

GF III: arbustos) entre los taludes de desmonte (TD) y las áreas de referencia (AR), y entre 

grupos funcionales en cada sitio del bosque de N. pumilio. *** P<0,001, ** P<0,01, *P<0,05, 

n.s. no significativo. 

 

 

Fig. 2.19 Densidad (media± ES) estimada de las semillas: A) del total de especies y B) de las 

especies por grupos funcionales (GF I: hierbas y gramíneas anuales/bianuales, GF II: hierbas y 

gramíneas perennes, GF III: arbustos y GF IV: renovales arbóreos) presentes en el banco de 

semillas de los taludes de desmonte (TD) y áreas de referencia (AR) del bosque de N. pumilio. 

Las barras representan las medias y las líneas los errores estándar estimados por el modelo 

lineal generalizado mixto con distribución Poisson. (*) indica diferencias estadísticamente 

significativas entre la densidad de semillas de los TD y las AR (P<0,05), y n.s. no hay 

diferencias significativas entre los TD y las AR. Letras minúsculas diferentes indican 

diferencias significativas en la densidad de semillas entre grupos funcionales en el sitio TD, 

Variables de contraste X2 gl P-valor Sig. 

Densidad de semillas total TD- Densidad de semillas total AR 63,4 1 <0,001 *** 
GF I, II, III y IV TD- GF I, II, III y IV AR 249,8 7 <0,001 *** 

GF I TD- GF I AR 2,9 1 0,086 n.s. 

GF II TD- GF II AR 76,8 1 <0,001 *** 

GF III TD- GF III AR 0,3 1 0,617 n.s. 

GF IV TD- GF IV AR 1,4 1 0,239 n.s. 

GF I, II, III y IV en los TD 5,5 2 0,065 n.s. 

GF I, II, III y IV en las AR 170,9 3 <0,001 *** 
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mientras que letras mayúsculas diferentes indican diferencias significativas entre grupos 

funcionales en el sitio AR (P<0,05). 

 

2.4.7. Grupos funcionales de los taludes entre ambientes 

La representatividad de los grupos funcionales de la vegetación y en los bancos de 

semillas de los taludes varió según los ambientes (Fig. 2.20 A y B). En la estepa el grupo 

mayormente representado en la vegetación establecida como en el banco de semillas fue el GF 

I, es decir hierbas y gramíneas anuales/bianuales; mientras que estuvo ausente el GF IV que 

corresponde a renovales arbóreos. En los otros ambientes: matorral, bosque de Austrocedrus 

chilensis, bosque de Nothofagus dombeyi y bosque de Nothofagus pumilio, el grupo 

mayormente representado en la vegetación y el banco fue el GF II que corresponde a las hierbas 

y gramíneas perennes. Se destaca la nula o baja representatividad en el banco de semillas del 

GF IV para todos los ambientes. 

 

Fig. 2.20 Gráfico radial que muestra la representatividad de los diferentes grupos funcionales 

de la A) vegetación y B) del banco de semillas, en los taludes de desmonte en cada ambiente. 

Donde GF I: hierbas y gramíneas anuales/bianuales, GF II: hierbas y gramíneas perennes, GF 

III: arbustos y GF IV: renovales arbóreos. 

 

2.5. DISCUSIÓN 

2.5.1. Propiedades físicas del sustrato 

En los taludes viales de desmonte, la mayoría de los ambientes presentaron mayor 

cobertura de sustrato desnudo y fragmentos de rocas, mayor densidad aparente y menor 

cobertura de hojarasca que las áreas de referencia. Con excepción del bosque de A. chilensis 
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donde la cobertura del sustrato desnudo fue similar entre taludes y áreas de referencia. La 

mayoría de los resultados fueron los esperados por las predicciones e hipótesis planteadas en el 

cápitulo, donde la decapitación del suelo y la remoción de la vegetación en los taludes 

generarían efectos negativos en las propiedades físicas del sustrato que serían diferentes al 

sustrato en las áreas de referencia; con mayor compactación, menor humedad, mayor cobertura 

de sustrato desnudo y mayor pedregosidad. Asimismo, los resultados evidencian que existe un 

cambio en las características físicas del sustrato a partir de la construcción de las rutas 

producidos por los movimientos de sustrato que pueden afectar el establecimiento y crecimiento 

de la vegetación en los taludes. 

 

Hojarasca, pedregosidad y sustrato desnudo 

En los taludes de todos los ambientes la cobertura de hojarasca fue menor que en las 

áreas de referencia. La hojarasca contribuye a la retención de humedad y con materia orgánica 

al sustrato por medio de su descomposición (Riutta et al. 2012, Jimenez et al. 2013). En bordes 

de bosques fragmentados, grandes áreas de sustrato desnudo expuestos a la irradiación solar y 

al viento, aumentan la evaporación de la humedad del sustrato y la hojarasca con respecto al 

interior del bosque, y en consecuencia puede haber cambios en la tasa de descomposición de la 

hojarasca (Riutta et al. 2012). Se ha reportado que la hojarasca en los bosques de N. pumilio y 

A. chilensis pueden retener semillas afectando positivamente la recuperación de la vegetación 

post-disturbio (Raffaele y Gobbi 1996, Varela et al. 2006). 

En general, los fragmentos de roca tienen una alta cobertura en los taludes viales (Pereira 

et al. 2015). En los taludes de la estepa, el matorral de N. antarctica y el bosque de A. chilensis 

se encontró mayor pedregosidad que en las áreas de referencia, siendo los matorrales de N. 

antarctica y los bosques de A. chilensis los que presentaron fragmentos de roca más gruesos. 

La presencia de rocosidad excesiva en los taludes podría impedir la emergencia de las plántulas 

por interferencia física y enlentecer el proceso de recuperación natural del área degradada 

(Maestre et al. 2003). Sin embargo, a escala de micrositio los fragmentos de rocas pueden 

disminuir la escorrentía superficial y el impacto de las gotas de lluvia, y por lo tanto, la erosión 

hídrica, así como mejorar la retención de humedad e infiltración (Poesen et al. 1994, Katra et 

al. 2008, Martínez-Murillo et al. 2013). 

El alto porcentaje de sustrato desnudo encontrado en los taludes de la mayoría de los 

ambientes, concuerda con otros estudios (Cerdà 2007, Pereira et al. 2015, Solgi et al. 2021). 

Grandes superficies de sustrato desnudo provocan un aumento en la escorrentía superficial, con 

pérdida de sedimentos y agua que aumentan los procesos erosivos (Cerdà 2007, Bochet et al. 
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2010). En particular, la erosión hídrica provoca separación del material en partículas 

individuales y pequeños agregados por acción del impacto de las gotas de lluvia sobre el 

sustrato, que son arrastrados pendiente abajo junto con otro material depositándose en las áreas 

más bajas (Gaitán et al. 2017, Sadeghian et al. 2021). Este depósito de sedimento puede 

acumularse sobre la ruta misma dificultando o incluso poniendo en riesgo la circulación de los 

vehículos. La erosión del sustrato puede también limitar el éxito de la revegetación (Dalmasso 

y Ciano 2015) y disminuir la productividad de los suelos (Gaitán et al. 2017). Por otro lado, la 

revegetación de los taludes ayuda a disminuir la tasa de erosión hídrica, dado que la vegetación 

actúa como una cubierta protectora natural del sustrato (Cerdà 2007, Bochet et al. 2010, 

Sadeghian et al. 2021). 

 

Textura del sustrato 

En los sustratos de los taludes de todos los ambientes, predominaron las texturas franco 

arenosas con presencia de arcilla y arena y granulometrías intermedias, mientras que las texturas 

de los sustratos de las áreas de referencia fueron areno francas, con excepción de la estepa en 

donde las texturas de los sustratos de ambos sitios fueron areno francas. Estos resultados no 

coinciden con las predicciones en los taludes; donde se esperaba un predominio de texturas del 

tipo arenosa. Las texturas francas son consideradas óptimas para el crecimiento de la 

vegetación, ya que presentan una mezcla equilibrada de arena, limo y arcilla, lo que supone un 

equilibrio entre permeabilidad y la retención de agua y nutrientes (Vargas Rojas 2009). El tipo 

de textura es clave para la colonización de las plantas en los taludes; por un lado en texturas 

excesivamente gruesas, con predominio de arena y alta pedregosidad, los nutrientes y el agua 

no son retenidos en los poros del sustrato; por el otro lado, si la textura es demasiado fina (i.e. 

arcillosa) se pueden formar costras impermeables generando anegamientos de agua con 

condiciones anaeróbicas (García-Palacios 2011). Ambos tipos de textura afectan negativamente 

el establecimiento de las plantas. 

 

Compactación del sustrato 

En general, los sustratos compactados suelen tener valores de densidad aparente más 

altos que los sustratos de áreas más prístinas no compactados (Keller y Håkansson 2010, 

Sohrabi et al. 2019). En los taludes de desmonte se ha documentado sustratos con mayor 

compactación que áreas aledañas (Bochet et al. 2009, Tormo et al. 2009). La compactación 

genera efectos negativos para la penetración de raíces y dificulta el establecimiento de plántulas 

(Cambi et al. 2017, Sohrabi et al. 2019). La decapitación y corte del terreno, producidos en la 
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construcción de los taludes, eliminan los horizontes superficiales con mayor agregación y 

porosidad debido al contenido de materia orgánica, exponiendo sustratos más inertes (Forman 

et al. 2002, Haan et al. 2012, McGrath y Henry 2016). El aumento en la densidad aparente 

puede significar una disminución en la presencia de macroporos en el sustrato y un incremento 

en los microporos, que dificultan el almacenamiento de agua y aire útiles para las raíces de las 

plantas y la microbiota (Kozlowski 1999, Sohrabi et al. 2019). En las áreas de referencia de los 

tres tipos de bosques estudiados y el matorral se encontraron sustratos superficiales con valores 

de densidad aparente baja (0,47 - 0,74 g/m3). Estos valores son típicos para los suelos andisoles 

de los bosques andino-patagónicos (Moscatelli y Puentes 1998), que presentan material 

alofánico aportado por ceniza volcánica, que por acción de la meteorización forman estructuras 

porosas con niveles de densidad aparente que varían entre 0,4 y 0,8 g/m3 (Nanzyo et al. 1993). 

En cambio, en la estepa los sustratos se encuentran asociados a Haploxeroles (molisoles) con 

una atenuación en la meteorización de las cenizas volcánicas y densidades aparentes mayores 

(1 g/cm3) (Gaitán y López 2007). 

 

Contenido de humedad del sustrato  

El contenido de humedad del sustrato en taludes y áreas de referencia de la estepa fue 

parecido a lo largo de la estación de crecimiento (octubre 2017- abril 2018), mientras que en el 

matorral de N. antarctica se registró menor contenido de humedad en los taludes que en las 

áreas de referencia en toda la estación de crecimiento, y en el bosque de A. chilensis se registró 

menor contenido de humedad en los taludes en octubre y abril. En los bosques húmedos, los 

taludes presentaron menor contenido de humedad que en las áreas de referencia en un sólo mes 

de la estación de crecimiento, siendo enero para N. dombeyi y abril para N. pumilio. Estos 

resultados fueron los esperados por las predicciones, donde se esperaba menor contenido de 

humedad en los taludes que en áreas de referencia, con excepción de la estepa donde no hubo 

diferencias significativas. En la estepa, el déficit de humedad en el sustrato suele ser un factor 

común en épocas estivales tanto en áreas degradadas como naturales, con porcentajes de 

humedad entre 5 - 6% en las capas superficiales del sustrato (Coronato y Bertiller 1997), 

similares a los encontrados en esta tesis. El contenido de humedad es un factor limitante para 

el desarrollo de las plantas (Fischer et al. 1997). La capacidad del sustrato de retener humedad 

en sus capas superficiales puede determinar el momento de la germinación de las semillas 

(Bochet y García-Fayos 2004). A su vez el agua es el vehículo en el que se encuentran disueltos 

los nutrientes, y la falta de humedad en la zona radical impide procesos vitales para las plantas, 

pudiendo provocar su muerte (Gómez Orea 2004). Evaluar el contenido de humedad a lo largo 
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de la estación de crecimiento en áreas que se precisan revegetar es importante dado que permite 

conocer la necesidad de técnicas específicas (ej.: riego, hidrogeles, etc.). 

 

2.5.2. Características de la vegetación y banco de semillas 

Composición florística, riqueza total y origen biogeográfico 

En los taludes de desmonte de la mayoría de los ambientes estudiados, la composición 

florística de la vegetación fue diferente a aquella de las áreas de referencia, coincidiendo con la 

predicción propuesta, donde se esperaba que la composición florística de los taludes sea 

diferente a la de las áreas de referencia. La composición florística del banco de semillas en los 

taludes fue diferente a la de las áreas de referencia en el matorral de N. antarctica y el bosque 

de N. pumilio, apoyando las predicciones planteadas parcialmente. En el matorral de N. 

antarctica, esto se debe a que las especies Veronica serpyllifolia, Rumex acetosella, 

Gamochaeta spiciformis y Taraxacum officinale tuvieron altos valores de densidad de semillas 

en el banco de las áreas de referencia, contribuyendo a la disimilitud. En el bosque de N. 

pumilio, la alta densidad de semillas de la especie Acaena ovalifolia en los taludes fue la que 

contribuyó a la disimilitud. En los demás ambientes, la composición florística del banco de los 

taludes fue similar a la de las áreas de referencia, no apoyando la predicción propuesta. Esto se 

debe a que en la estepa las especies Rumex acetosella, Heliotropium paronychioides y 

Epilobium brachycarpum tuvieron alta densidad de semillas tanto en los taludes como en las 

áreas de referencia contribuyendo a la similitud. En el bosque de A. chilensis, las especies que 

más contribuyeron a la similitud en ambos sitios fueron Gamochaeta chamissonis, Rumex 

acetosella, Fabiana imbricata y Holcus lanatus. Finalmente, en el bosque de N. dombeyi, las 

especies Epilobium glaucum, Taraxacum officinale, Poa pratensis y Chusquea culeou fueron 

las que más contribuyeron con la similitud entre sitios. 

En los taludes y áreas de referencia de la mayoría de los ambientes predominaron 

especies de las familias Asteraceae y Poaceae, tanto nativas como exóticas. Las especies de la 

flora natural del noroeste de la Patagonia suelen pertenecer principalmente a dichas familias 

(Correa 1969-1998, Ezcurra y Brion 2005, Zuloaga et al. 2008). Un estudio ha documentado 

que estas familias también fueron las más representadas en los taludes viales en las sierras de 

Córdoba (Paiaro et al. 2011). Numerosas especies de estas familias suelen ser exóticas 

invasoras con estrategias de dispersión por viento o animales (Richardson et al. 2000, Soons y 

Bullock 2008), frecuentes en bordes de caminos e invasoras en áreas aledañas (Pauchard y 

Alaback 2004). 

La riqueza total de especies de la vegetación y el banco de semillas entre los taludes y 
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áreas de referencia varió según el ambiente. En los taludes de la estepa y el bosque de N. 

dombeyi, se registró más riqueza de especies que en las áreas de referencia, mientras que en el 

matorral de N. antarctica y el bosque de A. chilensis hubo menos riqueza de especies que en 

las áreas de referencia, excepto en el bosque de N. pumilio donde los valores fueron semejantes. 

Los resultados apoyan parcialmente la predicción planteada, ya que se esperaba encontrar 

menor riqueza de especies en los taludes que en las áreas de referencia. En los taludes de la 

estepa la mayor riqueza de especies fue porque se encontró el doble de especies exóticas que 

en las áreas de referencia, siendo la riqueza de nativas iguales en ambos sitios. En cambio, en 

los taludes del bosque de N. dombeyi la alta riqueza se debió a una mayor riqueza de especies 

nativas que en las áreas de referencia. En los taludes del bosque de N. dombeyi la disponibilidad 

de luz podría estar favoreciendo el establecimiento de especies nativas intolerantes a la sombra. 

La riqueza total de especies en el área de referencia presentó un patrón unimodal, con 

valores altos de riqueza en la zona media del gradiente (N. antarctica y A. chilensis) y valores 

menores hacia ambos extremos (estepa, N. dombeyi y N. pumilio) en coincidencia con otros 

autores (Qian et al. 1998, Speziale y Ezcurra 2011). El modelo de joroba de Grime (1973), 

predice que la riqueza de plantas alcanza un máximo en ambientes en donde la productividad 

de la biomasa es intermedia. Por un lado, en ecosistemas poco productivos, con baja biomasa 

vegetal, la riqueza de especies está limitada por el estrés, como el déficit hídrico y de nutrientes, 

que pocas especies toleran; mientras que por otro lado, en condiciones productivas con alta 

biomasa vegetal, la exclusión competitiva por parte de pocas especies limita la riqueza de 

especies (Fraser et al. 2015). En los ambientes ubicados en los extremos del gradiente como la 

estepa y el bosque de N. dombeyi se cumple el modelo, ya que en la estepa el déficit hídrico y 

la escasez de nutrientes estarían limitando el establecimiento de especies, mientras que el 

bosque de N. dombeyi es un ambiente productivo con alta biomasa pero dominado por pocas 

especies. 

En general, se reporta una alta riqueza en la vegetación (Pauchard y Alaback 2006, 

Repetto-Giavelli y Teneb 2012, Rotholz y Mandelik 2013) y en el banco de semillas (Margutti 

et al. 1996) en los bordes de caminos. En los taludes de las rutas y caminos se crean hábitats 

más homogéneos que afectan las condiciones micro-ambientales, en donde las especies 

ruderales tolerantes a los disturbios pueden establecerse (Pauchard y Alaback 2004, McDougall 

et al. 2018). La alta riqueza en los taludes puede deberse a la frecuencia e intensidad de 

disturbios intermedios (Connell 1978) ocasionados por las rutas y caminos, que reducen la 

dominancia de especies nativas locales permitiendo el ingreso de especies oportunistas y 

generando cambios en la composición florística (Rosenzweig 1995). 
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Con respecto al origen de las especies, se registró mayor número de especies nativas 

que exóticas tanto en taludes y las áreas de referencia en la mayoría de los ambientes; con 

excepción de los taludes la estepa donde el número de especies exóticas fue mayor que el de 

las áreas de referencia, y los taludes del bosque de A. chilensis donde el número de especies 

exóticas fue similar al de nativas. El conocimiento y estudio de la presencia de especies exóticas 

en los bordes de caminos de los diferentes ambientes es importante debido a que las 

comunidades naturales del noroeste Patagónico contienen un alto nivel de endemismo (i.e. de 

2400 especies, 300 son endémicas dentro de 15 géneros endémicos) (Correa 1969-1998, 

Barthélémy et al. 2008). Un estudio de composición florística en esta región realizado en el 

gradiente de precipitación oeste-este abarcando áreas de bosque, matorral y estepa, mostró que 

estos dos últimos ambientes presentaron los valores más altos de especies exóticas, siendo R. 

acetosella, Cerastium arvense y Bromus tectorum las especies más frecuentes (Speziale y 

Ezcurra 2011). En los bosques, matorrales y estepa del noroeste de la Patagonia, la presencia 

de animales domésticos y silvestres favorece la dispersión e introducción de especies exóticas 

en nuevas áreas (ej. Rosa rubiginosa) (Damascos et al. 2005, Paruelo et al. 2007), actuando 

sinérgicamente con otros disturbios como la construcción de rutas y caminos (Pauchard y Shea 

2006, Speziale et al. 2018). Se ha documentado que áreas de estepa disturbadas por el ganado 

fueron más susceptibles a la colonización de B. tectorum desde los bordes de caminos (Speziale 

et al. 2018). Además, la distancia a los caminos es determinante en la riqueza y abundancia de 

especies exóticas en áreas aledañas (Margutti et al. 1996, Fuentes-Lillo et al. 2021). Por lo 

tanto, es significativo estudiar los patrones de distribución de especies exóticas en los bordes 

de camino y su potencial de invasión en hábitats cercanos (Trombulak y Frissell 2000). 

La similitud entre la composición de especies de la vegetación y banco de semillas de 

los taludes fue baja en la mayoría de los ambientes, no apoyando la predicción planteada, con 

excepción de los taludes de la estepa. Se esperaba una alta similitud entre la vegetación y el 

banco de semillas en los taludes en todos los ambientes. En general, en los bosques, las especies 

leñosas nativas dominantes en la vegetación tanto del sotobosque como en el estrato arbóreo no 

suelen tener semillas longevas que formen bancos de semillas persistentes, dependiendo de la 

lluvia de semillas anual para su reabastecimiento (Damascos et al. 1999). Además, en bosques 

y matorrales templados predomina el rebrote como estrategia de regeneración post-disturbios 

(Donoso Zegers 1993, de Paz et al. 2014). En los taludes de la estepa se encontró un valor de 

similitud cercano al 50%. Este resultado se puede deber a que la composición de especies tanto 

de la vegetación como del banco de semillas estuvo representada por especies herbáceas anuales 

exóticas como Epilobium brachycarpum, Verbascum thapsus y Sisymbrium altissimum; y 
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nativas como Heliotropium paronychioides y Festuca australis. En general, las herbáceas 

anuales producen numerosas semillas longevas y pequeñas que se incorporan fácilmente en el 

perfil del sustrato (Zida et al. 2020). Además, este grupo funcional tiene rasgos característicos 

(ciclos de vida corto, rápido crecimiento y dispersión a larga distancia) (Beckman et al. 2018), 

que les permite persistir en ambientes disturbados (Grime 2001), como los taludes viales. 

 

Diversidad de especies 

La diversidad de especies de la vegetación de los taludes de la mayoría de los ambientes 

fue similar a la de las áreas de referencia, excepto en N. pumilio en donde la diversidad fue 

menor en los taludes, cumpliéndose la predicción propuesta sólo para este tipo de bosque. La 

baja diversidad en los taludes de N. pumilio puede deberse a la dominancia de la hierba perenne 

nativa Alstroemeria aurea. Esta hierba tiene reproducción vegetativa por rizomas y suele ser 

colonizadora en áreas abiertas y disturbadas como los claros de bosques y post-fuego (Aizen y 

Raffaele 1996, 1998). 

Por otro lado, en el banco de semillas, los taludes de la estepa presentaron mayor 

diversidad de especies que las áreas de referencia, mientras que en los taludes del matorral de 

N. antarctica y del bosque de N. pumilio la diversidad fue menor que en las áreas de referencia. 

En A. chilensis y N. dombeyi la diversidad entre sitios fue similar. En este caso, la predicción 

se cumple únicamente en N. antarctica y N. pumilio. En la estepa la alta diversidad en el banco 

de semillas de los taludes podría relacionarse a la riqueza de especies herbáceas anuales y 

perennes, muchas de las cuales fueron exóticas. Los taludes presentan condiciones ambientales 

(ej. mayor disponibilidad de luz y espacio) (Gelbard y Belnap 2003, Pollnac et al. 2012); que 

generan micrositios seguros para el establecimiento, crecimiento y reproducción de especies 

ruderales, las cuales suelen formar banco de semillas (Ullmann et al. 1998, Šerá 2010). 

 

Cobertura total y de los grupos funcionales de la vegetación 

La cobertura total de la vegetación en los taludes de todos los ambientes fue menor que 

en las áreas de referencia. Resultado que apoya la predicción que planteaba baja cobertura total 

en los taludes y concuerda con otras investigaciones (Bochet y García-Fayos 2004, Mola et al. 

2011, Repetto-Giavelli y Teneb 2012). La baja cobertura de la vegetación en los taludes se suele 

atribuir a condiciones desfavorables del sustrato y de los micrositios para la colonización de 

especies provenientes de la matriz. Estas condiciones pueden afectar negativamente el 

establecimiento de algunas especies a pesar de la disponibilidad de semillas, ya que el arribo 

de semillas no garantiza el éxito de la colonización en áreas degradadas (Alborch et al. 2003, 
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Repetto-Giavelli y Teneb 2012). 

Respecto a los grupos funcionales, las hierbas y gramíneas perennes y los arbustos 

presentaron mayor cobertura en las áreas de referencia que en los taludes de la estepa y los 

bosques de N. dombeyi y N. pumilio. La cobertura de arbustos y renovales de árboles fue mayor 

en las áreas de referencia que en los taludes tanto en N. antarctica como A. chilensis. Con 

respecto a la estepa, la alta cobertura de hierbas y gramíneas perennes y arbustos en las áreas 

de referencia se debe a la predominancia de la hierba R. acetosella y los arbustos Azorella 

prolifera y Senecio bracteolatus. Rumex acetosella es una hierba exótica ruderal, considerada 

invasora y buena competidora, que domina los claros de la matriz de la vegetación (Franzese y 

Ghermandi 2012, 2014), mientras que A. prolifera y S. bracteolatus forman parte de la matriz 

dominante de la vegetación (Gonzalez y Ghermandi 2008). 

En el matorral y los bosques la alta cobertura de algunos grupos funcionales en el área 

de referencia se debe a especies nativas típicas del sotobosque, tolerantes a la sombra o que 

crecen refugiadas bajo el dosel de otras plantas utilizadas como nodrizas, condiciones no 

otorgadas por los taludes. Por ejemplo, la hierba Osmorhiza berteroi y el arbusto Maytenus 

chubutensis, son especies típicas del sotobosque en condiciones de sombreo del bosque de N. 

dombeyi (Dimitri 1974); la hierba Alstroemeria aurea y los arbustos Ribes magellanicum y 

Berberis serratodentata en el bosque de N. pumilio (Damascos et al. 2008a y b, Damascos 

2011); y el arbusto Gaultheria mucronata y renovales de Lomatia hirsuta en el bosque de A. 

chilensis (Bisheimer 2012). La ausencia de renovales de A. chilensis en los taludes se pudo 

deber a que esta especie precisa una planta nodriza que la proteja contra la desecación (Rovere 

2000). Los renovales de N. antarctica fueron dominantes en el área de referencia del matorral. 

En esta especie prevalece la reproducción vegetativa y posee una alta variación interanual en la 

producción de semillas (Bahamonde et al. 2011), razones que explicarían su baja cobertura en 

los taludes. 

Los arbustos Baccharis magellanica, B. microphylla en el matorral de N. antarctica; y 

Aristotelia chilensis en el bosque de Austrocedrus chilensis tuvieron altas coberturas en las 

áreas de referencia, aunque en los taludes también se encontraron estas especies con menor 

cobertura. Berberis microphylla y Aristotelia chilensis son especies tolerantes a la luz (Arena 

2016) y producen frutos carnosos dispersados por aves (Damascos 2011). El arribo de semillas 

a los taludes se puede ver afectado debido a la baja disponibilidad de perchas para las aves. 

Tanto B. microphylla como B. magellanica son especies que pueden considerarse para la 

revegetación de taludes. En el caso de B. microphylla, se encontró que es planta nodriza que 

puede albergar numerosas especies bajo su dosel (de Paz et al. 2021). Se ha documentado que 
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B. magellanica puede proteger al sustrato de la erosión hídrica, tiene gran capacidad de fijación 

del suelo, ayuda a retener nutrientes (González Velásquez 2016a y b), y puede reproducirse en 

vivero por medio de semillas o multiplicación de matas (Yagello et al. 2018, Leyes et al. 2020). 

La cobertura de las hierbas y gramíneas perennes fue más alta que la del resto de los 

grupos funcionales en la mayoría de los ambientes, resultado que apoya parcialmente la 

predicción planteada, ya que también se contemplaba a las hierbas y gramíneas anuales como 

especies predominantes en los taludes de desmonte. La emergencia y supervivencia de hierbas 

y gramíneas anuales/bianuales puede estar condicionada por las condiciones climáticas de años 

anteriores o de la estación de crecimiento (Munson et al. 2013). Las hierbas y gramíneas 

perennes que predominaron en los taludes suelen ser ruderales (sensu Grime 1977) y tener 

semillas pequeñas, livianas o provistas con estructuras para ser fácilmente dispersadas por 

viento y además poseen reproducción vegetativa (i.e. rizomas, estolones) que les favorece su 

propagación una vez establecidas en los taludes. Por ejemplo, en los taludes de la estepa y 

matorral de N. antarctica la cobertura de las hierbas perennes estuvo representada por R. 

acetosella, que posee doble estrategia de regeneración: yemas subterráneas en rizomas y banco 

de semillas persistente (Franzese y Ghermandi 2012); en los taludes del matorral de N. 

antarctica por las nativas rizomatosas Acaena pinnatifida y Anemona multifida (Valcic et al. 

1997, Gavini et al. 2019); en el bosque de A. chilensis la gramínea exótica estolonífera Agrostis 

capillaris, las hierbas nativas y rizomatosas A. pinnatifida y Phacelia secunda (Correa 1969-

1998, Green y Ferreyra 2012). En el caso de P. secunda se ha documentado como colonizadora 

de canteras de extracción de áridos (Arce et al. 2015), de depósitos de ceniza volcánica (López 

et al. 2010) y matorrales post-fuego (Raffaele y Veblen 1998). La rizomatosa Alstroemeria 

aurea fue predominante en los taludes de N. pumilio, que además de ser abundante en el 

sotobosque como se mencionó anteriormente, también coloniza áreas abiertas y disturbadas 

(Aizen y Raffaele 1996, 1998). Las hierbas y gramíneas perennes, especialmente las 

rizomatosas, son un grupo importante para considerar en la revegetación de áreas degradadas, 

dado que brindan cobertura del sustrato todo el año y su follaje puede interferir con las gotas 

de lluvia impidiendo la erosión hídrica y/o la formación de cárcavas o el desmoronamiento del 

sustrato (Morgan et al. 1986, de Luis et al. 2004, Sadeghian et al. 2021). 

Por otro lado, en los taludes del matorral de N. antarctica y los bosques de A. chilensis 

y N. dombeyi también predominaron los arbustos colonizadores de áreas abiertas o disturbadas. 

En el matorral, Acaena splendens tuvo una alta cobertura y se ha reportado para esta especie 

que coloniza suelos arenosos, degradados y bordes de caminos (León y Aguiar 1985, Margutti 

et al. 1996), y que puede actuar como nodriza facilitando el reclutamiento de plántulas nativas, 
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siendo una especie clave para la restauración (Gonzalez y Ghermandi 2019). En el bosque de 

A. chilensis predominó Baccharis rhomboidalis que suele crecer en áreas abiertas y ambientes 

post-fuego (Luebert y Pliscoff 2006, Smith-Ramírez et al. 2021). También se ha reportado para 

este arbusto la colonización de suelos disturbados y contaminados por la minería (Bech et al. 

2017). Por último, en el bosque de N. dombeyi se destacaron los arbustos Chusquea culeou, 

especie rizomatosa que coloniza claros (Ezcurra y Brion 2005, Nuñez et al. 2011) y Aristotelia 

chilensis. 

 

Densidad de semillas total y de los grupos funcionales del banco  

La densidad de semillas total en el banco de los taludes de la mayoría de los ambientes 

fue similar a la de las áreas de referencia, excepto en los taludes del matorral de N. antarctica 

y el bosque de N. pumilio, en donde fue menor que las áreas de referencia. La predicción 

propuesta es apoyada sólo en el matorral y el bosque de N. pumilio. Las investigaciones sobre 

el tamaño, composición y dinámica del banco de semillas de los taludes a escala regional son 

escasas, encontrándose información en áreas afectadas por diferentes disturbios, en el bosque 

de A. chilensis (Damascos et al. 1999, Urretavizcaya y Defossé 2004), bosque de N. pumilio 

(Raffaele y Gobbi 1996, Varela et al. 2006) y estepa (Gonzalez y Ghermandi 2008). En un 

estudio del banco de semillas en estepa se encontró mayor cantidad de semillas en los bordes 

de caminos que en áreas adyacentes (Margutti et al. 1996), en contraposición con los resultados 

encontrados en esta tesis para este ambiente. Aunque en los ambientes disturbados se espera 

una alta densidad de semillas (Thompson 1987, Leck et al. 1989), los taludes son ambientes 

particulares en donde la pendiente puede afectar negativamente el tamaño del banco, dado que 

se puede generar erosión del sustrato y con ello la remoción y arrastre de semillas pendiente 

abajo (García-Fayos et al. 2010). 

En general, las semillas de las hierbas y gramíneas anuales o perennes dominaron en los 

bancos de semillas de las áreas de referencia cuando se comparó la densidad de semillas entre 

en los taludes y áreas de referencias, o entre grupos funcionales en los taludes para todos los 

ambientes. La excepción fue para el bosque de A. chilensis en donde las hierbas y gramíneas 

anuales/bianuales presentaron mayor densidad de semillas en los taludes que en las áreas de 

referencia, siendo la gramínea exótica e invasora Aira caryophyllea la que más contribuyó al 

banco (más del 60%). Las especies de estos grupos funcionales, en general, producen semillas 

pequeñas, rasgo que les permite fácilmente dispersarse y enterrarse, escapándose de la 

predación y acumulándose en el banco del suelo (Thompson 1987, Didier et al. 2020). Por 

ejemplo, A. caryophyllea presenta semillas muy pequeñas (1 mm de longitud) (Brugnoli et al. 
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2011), suele encontrarse en los bordes de caminos y su propagación puede ser promovida 

también por otros disturbios como el fuego (Milberg y Lamont 1995, Peco et al. 2003). Se 

destaca en las áreas de referencia de los bosques de A. chilensis y N. pumilio la presencia de las 

hierbas perennes nativas Gamochaeta spiciformis y G. chamissonis; y Acaena ovalifolia, 

respectivamente. En el caso de G. spiciformis sus semillas fueron encontradas en el banco de 

semillas del talud, por lo tanto, se propone estudiar sus requerimientos de germinación para su 

posible uso con fines de revegetación. Por otro lado, las hierbas perennes exóticas R. acetosella 

y Veronica serpyllifolia predominaron en las áreas de referencia de la estepa y el matorral, 

respectivamente. Ambas especies son consideradas malezas y suelen encontrarse en ambientes 

disturbados (terrenos baldíos y cultivados, caminos, pastizales abiertos) (Bond y Davies 2007, 

Franzese y Ghermandi 2011). Veronica serpyllifolia prefiere ambientes húmedos (Albach 

2020), y probablemente por esta razón no se encontró en la vegetación como así tampoco en el 

banco de semillas de los taludes de estepa y matorral. 

Si bien, en general, en los taludes predominaron las hierbas exóticas, se destaca en 

algunos ambientes el predominio de hierbas perennes y anuales nativas como Festuca 

purpurascens en el bosque de N. dombeyi y Heliotropium paronychioides en la estepa. Esta 

última, es una especie anual con forma de roseta, que produce semillas pequeñas y ovaladas, 

forma bancos de tipo persistente y es abundante en ambientes post-disturbio como remociones 

de suelo y fuego (Gonzalez y Ghermandi 2008). 

Por el contrario, las especies leñosas suelen tener semillas de tamaño grande, 

característica que dificulta su enterramiento en el suelo y consecuentemente quedan expuestas 

a diferentes tipos de peligros como la predación y desecación; o son semillas que pierden 

rápidamente la viabilidad formando bancos de tipo transitorio (Thompson et al. 1993). En la 

mayoría de los ambientes se encontró una baja riqueza y número de semillas de especies leñosas 

(arbustos y árboles), incluso no se encontraron semillas de arbustos tanto en el banco de los 

taludes como de las áreas de referencia del matorral de N. antarctica. En cambio, en los bosques 

de A. chilensis, N. pumilio y N. dombeyi, sí se encontraron semillas en los taludes de los arbustos 

nativos como Fabiana imbricata, Ribes magellanicum y Aristotelia chilensis, respectivamente. 

Fabiana imbricata tiene semillas pequeñas (1 mm), forma bancos persistentes y no rebrota 

luego de disturbios como el fuego, por lo tanto, depende del reclutamiento de plántulas para su 

persistencia en la comunidad (Ghermandi et al. 2013). 

 

2.5.3. Análisis y discusión de las principales diferencias entre ambientes 

Los taludes y áreas de referencias se encuentran en diferentes comunidades vegetales 
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con gran heterogeneidad espacial, debido los gradientes longitudinal, altitudinal y latitudinal; y 

diferentes tipos de suelo (Ezcurra y Brion 2005, Pereyra et al. 2005, Amoroso et al. 2021). Esta 

heterogeneidad puede determinar que existan o no diferencias entre los taludes y áreas de 

referencia, tanto para las condiciones del sustrato como para la vegetación. Las diferencias en 

las propiedades físicas del sustrato entre los taludes y las áreas de referencia fueron coincidentes 

con el gradiente de precipitación, siendo el porcentaje de hojarasca y contenido de humedad 

decreciente de oeste a este; y creciente para el porcentaje de sustrato desnudo y la compactación 

del sustrato. Estas diferencias en los factores abióticos entre ambientes conlleva a planificar 

soluciones específicas para superar umbrales y conseguir con éxito el establecimiento de la 

vegetación, con la creación de micrositios favorables que eviten la pérdida de humedad, 

mejoren la porosidad del sustrato, entre otros (Fick et al. 2016, Delgado Londoño 2017, Bosco 

et al. 2018). 

En relación a la vegetación, en los taludes de la estepa la alta riqueza de especies estuvo 

dada por las especies exóticas, mientras que en los taludes del bosque de N. dombeyi por las 

especies nativas. Estos resultados apuntan a tomar medidas diferentes en las prácticas de 

rehabilitación, siendo prioritario la identificación y control de las especies exóticas en la estepa 

y a promover la supervivencia y propagación de las especies nativas que se establecen en los 

taludes del bosque. 

 

2.6. CONCLUSIONES 

Se concluye que la construcción de taludes de desmonte en los ambientes estudiados 

ocasionó modificaciones en las características físicas del sustrato y una reducción en la 

cobertura de la vegetación con respecto a áreas naturales. Sin embargo, en la mayoría de los 

ambientes este disturbio no afectó a la composición y abundancia de especies del banco de 

semillas. En relación con las propiedades físicas de los taludes, la compactación fue mayor que 

en las áreas de referencia. El contenido de humedad de los taludes disminuyó en los meses de 

mayor déficit hídrico con respecto a las áreas de referencia. También se evidenció una 

disminución del contenido de hojarasca, y un aumento del porcentaje de sustrato desnudo y 

pedregosidad en los taludes. El conjunto de las características físicas de los taludes, podría 

afectar el establecimiento y crecimiento de las plantas en los mismos. Los efectos de la erosión 

hídrica y la falta de micrositios favorables podrían impedir la germinación y establecimiento de 

especies nativas provenientes de áreas cercanas no degradadas, siendo sitios ideales para la 

colonización de especies oportunistas, tolerantes a los disturbios, como ruderales y exóticas. 

El conocimiento de la composición, riqueza, diversidad y abundancia de la vegetación 
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y el banco de semillas permitió identificar las especies nativas pioneras que podrían ser útiles 

para la revegetación de taludes. Asimismo, permitió identificar aquellas especies exóticas que 

deberían controlarse. Uno de los criterios de selección de especies para la rehabilitación de 

áreas degradadas se obtiene observando las especies que colonizan de manera espontánea el 

sitio post-disturbio (Pérez et al. 2010). Se considera que las especies que colonizan con éxito y 

naturalmente el sitio degradado, poseen adaptaciones que le permiten germinar, establecerse y 

sobrevivir. En los taludes deberían ser reintroducidas especies nativas de hierbas y gramíneas 

perennes y arbustos. Las hierbas perennes y los arbustos nativos con reproducción vegetativa 

presentan una cobertura del sustrato que permanece durante todo el año, factor determinante en 

la protección contra la erosión hídrica y eólica, sobre todo durante los meses de mayores 

precipitaciones donde las especies anuales no suelen estar presentes. La mayoría de las especies 

arbustivas nativas no suelen formar banco de semillas abundantes, por lo que es necesario idear 

estrategias de recuperación. Algunos arbustos son nodrizas de otras especies nativas, dando 

protección a sus plántulas, siendo una característica importante en la recuperación del 

ecosistema (Tulod y Norton 2020). 

El conocimiento de especies exóticas en los taludes viales es fundamental, dado que los 

caminos atraviesan diferentes comunidades naturales susceptibles a la invasión, siendo 

recomendable monitorear su distribución y realizar un manejo de las mismas. Los bancos de 

semillas pueden ser reservorio de especies exóticas invasoras, por lo que estudiar su abundancia 

y composición en los taludes y áreas de referencia puede ayudar al desarrollo de estrategias y 

técnicas que ayuden a controlarlas. Se destaca que, al estudiar diferentes comunidades vegetales 

a lo largo de un gradiente de precipitación y altitud, se obtuvo información precisa sobre las 

especies y grupos funcionales claves que pueden ser reintroducidas en la rehabilitación de 

taludes, contemplando las diferencias climáticas y geomorfológicas de cada ambiente. 
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CAPÍTULO 3. ENSAYOS DE GERMINACIÓN 
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3.1. INTRODUCCIÓN 

3.1.1. Revegetación a partir de semillas 

La recuperación de la vegetación de un sitio degradado implica una serie de condiciones 

el retiro del agente de disturbio, la recuperación de las propiedades físico-químicas y biológicas 

del suelo, la existencia de una fuente de propágulos cercanos con la posibilidad de dispersarse 

al sitio, la posibilidad de generación de un banco de semillas, la existencia de plántulas con la 

capacidad de establecerse y sobrevivir, y la reducción o eliminación de especies exóticas 

(Harper 1977, Lamb y Gilmour 2003). La revegetación de un sitio puede originarse via asexual 

(vegetativa) o sexual por medio de semillas. La revegetación a partir de semillas depende de la 

capacidad de germinación de las semillas, el establecimiento de plántulas y su capacidad de 

permanecer y desarrollarse en el sitio (Fenner et al. 2002). Para esto se deben conocer aspectos 

fundamentales de la biología reproductiva de las especies nativas como tipo y tiempo de 

almacenamiento de sus semillas, el tipo y métodos de ruptura de la dormancia y tratamientos 

pre-germinativos, entre otros (Hartmann y Kester 1980, Rovere 2006, Ceccon 2013). 

 

3.1.2. Técnicas de revegetación a partir de semillas 

Existen diferentes técnicas para revegetar un sitio degradado y favorecer su recuperación, 

como la siembra directa, traslado de banco de semillas y/o la implantación de plantas cultivadas 

en vivero. En todas esas técnicas, es necesario conocer los requerimientos eco-fisiológicos de 

germinación de las semillas (Bainbridge 2007, Ceccon 2013). Sin embargo, para muchas 

especies nativas no hay suficiente información sobre los requerimientos de germinación 

(Masini et al. 2012, 2014). A menudo la revegetación suele realizarse a partir de la extracción 

de plantas del ecosistema de referencia y su traslado a las áreas degradadas (Nittmann 2010), 

técnica que puede disturbar el ambiente natural y presentar un bajo porcentaje de éxito. A su 

vez, con en el traslado de plantas del ecosistema de referencia hacia áreas degradadas hay 

pérdida de la variabilidad genética, dado que a partir de una misma planta se pueden producir 

varios clones (por estacas, esquejes o división de matas). Si bien esta técnica de trasplante 

directo conserva los ecotipos locales, al usar material genético de áreas aledañas, es 

recomendable mantener la diversidad genética, dado que de ello depende el potencial evolutivo 

de las especies (McKay et al. 2005). Por lo tanto, conocer los requerimientos germinativos de 

algunas especies nativas para las que no se disponga la información o esta sea escasa, es 

relevante ya que permite producirlas ex situ (Beider 2012, Kildisheva et al. 2020). La 

propagación de plantas nativas por medio de semillas contribuye a conservar la diversidad 

genética de las poblaciones y de las especies (Rojas-Aréchiga y Vázquez-Yanes 2000). 
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Además, las semillas representan una reserva del acervo genético que son fácilmente 

almacenables, siendo valiosas para la conservación de ecotipos en bancos de germoplasma 

(Cochrane et al. 2007). 

 

3.1.3. Dormancia de las semillas 

Una semilla se encuentra dormante, cuando la misma no tiene la capacidad de germinar 

en un periodo específico de tiempo bajo cualquier combinación de factores físicos normales 

(temperatura, luz/oscuridad, concentración de gases) que serían favorables para la germinación 

sino estuviera en este estado (Harper 1977, Baskin y Baskin 2004). Las semillas que no 

presentan dormancia pueden germinar en un amplio rango de condiciones para su genotipo y 

germinarán siempre y cuando se den las condiciones ambientales adecuadas dentro de su rango 

de requerimientos (Baskin y Baskin 2014). Durante la etapa de dormancia de las semillas 

suceden cambios fisiológicos/bioquímicos y morfológicos/anatómicos internos, como: el 

crecimiento del embrión, la movilización de reservas alimenticias y activación y desactivación 

de genes (Baskin y Baskin 2014). 

Existen tres tipos principales de dormancia: morfológica, física y fisiológica. En la 

dormancia morfológica el embrión se encuentra inmaduro cuando las semillas son dispersadas 

de la planta madre y necesitan de un periodo de crecimiento y/o diferenciación antes de que 

ocurra la germinación, habiendo un desfasaje temporal entre la dispersión y la germinación 

(Harper 1977, Fenner y Thompson 2005). El embrión es pequeño, subdesarrollado y se 

distingue/n el/los cotiledón/es e hipocótilo-radícula; pero no está fisiológicamente dormante y 

necesita tiempo para crecer generalmente en almacenamiento en seco (Baskin y Baskin 2004). 

Las semillas con dormancia física presentan una testa o pericarpio endurecido e impermeable, 

por lo tanto el embrión permanece deshidratado hasta que la cubierta de la semilla se rompe, o 

es alterada mecánicamente permitiendo la entrada de agua y gases, que desencadenan la 

germinación (Hartmann y Kester 1980, Fenner y Thompson 2005). La impermeabilidad de la 

cubierta de las semillas se debe a una capa de células con una pared engrosada externa que 

puede contener una capa de sustancias cerosas cuticulares característico de ciertas familias de 

plantas (ej. Fabaceae, Cistaceae) (Hartmann y Kester 1980, Masini et al. 2012). En la dormancia 

fisiológica, las semillas son capaces de absorber agua, pero presentan mecanismos de inhibición 

fisiológica en el embrión que previenen la emergencia de la radícula, y no hay germinación 

hasta que ocurre un cambio químico en el interior de las semillas (Fenner y Thompson 2005, 

Baskin y Baskin 2014). A su vez, los tipos de dormancia pueden combinarse, como por ejemplo 



 

110 

la dormancia morfofisiológica (embrión subdesarrollado e inhibido fisiológicamente) (Baskin 

y Baskin 2004, Fenner y Thompson 2005). 

Las semillas tienen diferentes mecanismos de dormancia que evitan su germinación en 

espera de la época más favorable para germinar, establecerse y sobrevivir dependiendo de las 

características climáticas (Baskin y Baskin 2014). El tipo de dormancia depende de una 

combinación de características filogenéticas de la familia y de la adaptación a la estacionalidad 

y condiciones ambientales del entorno (humedad, luz, temperatura, etc.) (Masini et al. 2014). 

En los ecosistemas áridos, se han observado mecanismos de dormancia física debido a la 

presencia de cubiertas duras e impermeables para evitar la deshidratación (Harper 1977). Este 

tipo de dormancia suele ser frecuente en especies de regiones con una marcada estación seca 

como en el caso de los desiertos, estepas y matorrales (Fenner y Thompson 2005). La dormancia 

física se puede romper por medio de escarificación por calor, fuego y abrasión ácida (Figueroa 

y Jaksic 2004). En general, las semillas de especies de climas templados presentan dormancia 

fisiológica que retrasa la germinación hasta finales del invierno e inicios de la primavera y es 

interrumpida por la acción de bajas temperaturas (Figueroa y Jaksic 2004). Por lo tanto, las 

semillas de estas especies necesitan un periodo de almacenamiento en humedad y en frío 

(estratificación en frío) (Probert 2000). Muchas especies arbóreas, arbustos y hierbas del bosque 

caducifolio templado, especies leñosas de matorral y del bosque andino patagónico suelen 

presentar semillas con dormancia fisiológica, precisando estratificación húmedo frío para 

promover su germinación (Rovere 2006, Arana et al. 2016). La duración de la estratificación 

en frío puede variar de 30 a 181 días dependiendo de la especie (Baskin y Baskin 2014). 

 

3.1.4. Métodos de ruptura de la dormancia 

Para poder producir plantas en el laboratorio o vivero se deben conocer las técnicas de 

propagación de plantas por semillas. Estas técnicas implican, en primer lugar, aplicar los 

requerimientos pre-germinativos específicos para poder romper su dormancia, y luego ponerlas 

a germinar bajo las condiciones adecuadas (Hartmann y Kester 1980). Por ello, el objetivo de 

los ensayos de germinación de semillas en laboratorio es identificar el tipo de la dormancia de 

las semillas aplicando un tratamiento previo a las semillas que simule las condiciones naturales, 

y estimule la germinación en condiciones artificiales (Gosling 2003). Según Baskin y Baskin 

(2014) las semillas de una determinada especie no presentan mecanismos de dormancia cuando 

el porcentaje de germinación es mayor al 80% y este valor no aumenta con la aplicación de 

tratamientos pre-germinativos. Por otro lado, los mismos autores consideran que las semillas 

de una especie están dormantes si la germinación es baja o nula dentro de un periodo de 30 días.  
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Como se ha mencionado anteriormente, las especies de bosque, matorral y estepa en la 

región del noreste patagónico suelen tener dormancia de tipo fisiológica, física o una 

combinación de ambas, por lo tanto, se requieren tratamientos pre-germinativos como la 

escarificación mecánica o química, y estratificación en húmedo (Rovere 2006). En la 

escarificación mecánica se modifican las cubiertas duras e impermeables de las semillas por 

medio de la ruptura, rayado o desgaste para hacerlas permeables al agua y los gases (Hartmann 

y Kester 1980). Las técnicas utilizadas para realizar la escarificación mecánica de las cubiertas, 

dependiendo de la dureza de las mismas, incluyen el frotado con papel de lija, el rayado con 

una lima, incisión con bisturí, abrasión con arena y fractura con martillo o pinza (Hartmann y 

Kester 1980). En la escarificación química se busca romper la cubierta seminal en forma 

química, para ello se remojan las semillas en peróxido de hidrógeno, agua oxigenada, o ácido 

sulfúrico por un determinado periodo de tiempo dependiendo de la especie (Rovere 2006). En 

la estratificación húmeda el objetivo principal es la exposición de las semillas a bajas 

temperaturas, para ello se colocan las mismas en arena húmeda o entre capas de papel de filtro 

humedecido y se las lleva a la heladera durante un periodo de tiempo variable según la especie 

(Hartmann y Kester 1980). 

 

3.2. OBJETIVO ESPECÍFICO, HIPÓTESIS Y PREDICCIÓN 

El objetivo es evaluar las condiciones eco-fisiológicas de la germinación de semillas y 

diferentes tratamientos pre-germinativos de las especies que colonizan los taludes de desmonte, 

para las cuales no existe información disponible o la misma sea escasa. 

La hipótesis que se plantea es que las semillas de las especies nativas presentan 

mecanismos de dormancia fisiológica o morfológica en ambientes húmedos y dormancia física 

en ambientes más secos, que evitan la germinación. 

Predicción: Las semillas de ambientes húmedos tendrán mayores porcentajes de 

germinación con la aplicación de una estratificación húmedo frío, mientras que las semillas de 

ambientes secos tendrán mayores porcentajes de germinación con la aplicación de 

escarificación mecánica en relación con el control. 

 

3.3. MATERIALES Y MÉTODOS 

3.3.1. Especies estudiadas 
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Los ensayos de germinación fueron realizados con especies nativas de hierbas de hoja 

ancha, arbustos y subarbustos que puedan utilizarse para la rehabilitación de taludes. La 

selección de especies se basó en los siguientes criterios: 

- Presencia tanto en los taludes como en los ecosistemas de referencia. Las especies 

debían pertenecer a la flora local de cada ambiente y estar presentes en los taludes estudiados, 

ya que al colonizar espontáneamente estos sitios muestran su capacidad para germinar y 

establecerse superando limitaciones específicas de las áreas disturbadas, como filtros 

ambientales y condiciones de micrositio (Bochet et al. 2010). Adicionalmente, estas especies 

debían estar presentes en las comunidades vegetales del ecosistema de referencia, ya que la idea 

de restaurar o rehabilitar un sitio degradado es que este se integre a su ecosistema natural y 

pueda recuperar parte de su composición y estructura (Clewell et al. 2004). 

- Escasa o nula información sobre los requerimientos de germinación. Se consideró la 

necesidad de generar conocimientos sobre los requerimientos específicos de germinación de 

cada especie para su propagación ex situ, es decir los requerimientos de tratamientos pre-

germinativos en laboratorio, ya que las especies pueden presentar mecanismos de dormancia 

que dificulten su propagación por medio de semillas (Baskin y Baskin 2003, 2008).  

- Que las especies a elegir presenten distintos tipos de hábitos (hierbas, subarbusto o 

arbustos) y ciclo de vida (perennes, anuales o bianuales). 

Las semillas se recolectaron de varias especies durante la temporada de diciembre-marzo 

de 2016 y 2017 en los diferentes ambientes. En 2016 se cosecharon semillas de Eryngium 

paniculatum Cav. & Dombey ex F. Delaroche (Apiaceae), Baccharis linearis (Ruiz & Pav.) 

Pers. ssp. Linearis (Asteraceae), Grindelia anethifolia (Phil.) A. Bartoli & Tortosa (Asteraceae), 

Haplopappus glutinosus Cass. (Asteraceae) y Oenothera odorata Jacq. (Onograceae); mientras 

que en el 2017 de Phacelia secunda (L.) Mabb. (Boraginaceae), Anemone multifida Poir. 

(Ranunculaceae), Acaena magellanica (Lam.) Vahl (Rosaceae), Acaena ovalifolia Ruiz & Pav. 

(Rosaceae), Acaena pinnatifida Ruiz & Pav. (Rosaceae), y Acaena splendens Hook. & Arn. 

(Rosaceae) (Tabla 3.1). En el Apéndice II.1 Tabla II.1 se presentan las fechas y sitio de 

cosecha de semillas. 
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Tabla 3.1 Características de las especies nativas estudiadas (familia botánica) con respecto a su hábito, ciclo de vida, tipo de fruto y de propágulo. 

Especie (Familia) Hábito/ ciclo de vida3,4 Fruto1,2,3 Propágulo1,2,3 

Acaena magellanica (Rosaceae) Hierba perenne Cupela Cupela 

Acaena ovalifolia (Rosaceae) Hierba perenne Cupela Cupela 

Acaena pinnatifida (Rosaceae) Hierba perenne Cupela Cupela 

Acaena splendens (Rosaceae) Arbusto perenne Cupela Cupela 

Anemone multifida (Ranunculaceae) Hierba perenne Poliaquenio Aquenio piloso 

Baccharis linearis (Asteraceae) Arbusto perenne Aquenio con papus Aquenio con papus 

Eryngium paniculatum (Apiaceae) Hierba perenne Esquizocarpo Esquizocarpo 

Grindelia anethifolia (Asteraceae) Arbusto perenne Aquenio Aquenio 

Haplopappus glutinosus (Asteraceae) Subarbusto perenne Aquenio con papus Aquenio con papus 

Oenothera odorata (Onagraceae) Hierba bianual Cápsula Semilla 

Phacelia secunda (Boraginaceae) Hierba perenne Cápsula Semilla 

Nota: 1Dimitri 1974, 2Dimitri y Orfila 1985,3Correa 1969-1998,4Zuloaga et al. 2008. 
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3.3.2. Procesado de semillas en laboratorio 

En el laboratorio se acondicionaron los propágulos (de aquí en adelante “semillas”) 

para cada especie (ver Tabla 3.1), y se dejaron secar a temperatura ambiente. Una vez 

secas, se reunieron todas las semillas en un único lote por especie y se depositaron en 

bolsas de papel rotuladas en heladera a una temperatura de 5ºC y en oscuridad, hasta la 

realización de los tratamientos pre-germinativos y los ensayos de germinación. El tiempo 

de almacenamiento fue de seis meses. En la realización de las mediciones, pesado y pre-

tratamientos se utilizaron semillas de aspecto viable, descartándose las semillas de 

apariencia “vana” (aspecto aplanado que sugiere estar vacías) y/o presencia visible de 

ataque de insectos como perforaciones. 

Se estimó el peso de las semillas, para cada especie a partir del pesaje de lotes de 

50 semillas en 10 repeticiones. Se midió el largo, ancho y espesor de 100 semillas para 

cada especie con calibre. La estimación de la forma de las semillas se realizó por medio 

del cálculo de la varianza media (Thompson et al. 1993) en base al largo, ancho y espesor 

para las 100 semillas de cada especie. En el Apéndice II.2 y Tabla II.2 se presentan las 

dimensiones, forma y peso de las semillas; la ecuación para calcular la varianza para 

estimar la forma, los valores en los que puede variar y su interpretación como información 

complementaria. 

 

3.3.3. Ensayos de germinación 

Se realizaron los ensayos de germinación en dos años diferentes, en el 2016 

tuvieron una duración de 56 días y en el 2017 de 84 días. Las semillas se colocaron en 

cámaras de germinación luego de la aplicación de diferentes tratamientos pre-

germinativos (escarificación, estratificación) y un control. Para los tratamientos pre-

germinativos, se aplicó la metodología descripta en Hartmann y Kester (1980) y Rovere 

(2006), realizando un tratamiento de estratificación húmedo frío en oscuridad durante 45 

días (EHF), escarificación mecánica (EM) y un control (C). En el tratamiento EHF se 

ubicaron las semillas entre capas de algodón humedecidas con una solución fungicida de 

oxicloruro de cobre y se introdujeron en bolsas de plástico cerradas herméticamente y 

llevadas a heladera a 5°C en oscuridad. En el tratamiento EM se realizó un corte con 

bisturí sobre el tegumento de las semillas sin dañar el endospermo. Para cada especie se 

utilizaron 10 réplicas de 30 semillas por tratamiento. Las semillas de los tratamientos y 

control fueron desinfectadas previo al ensayo de germinación, con una solución de 

hipoclorito de sodio (2%) durante dos minutos, y se las enjuagó bajo chorro de agua 



 

115 

corriente durante otros dos minutos. Inmediatamente después se colocaron en cajas de 

Petri de plástico sobre un disco de papel de filtro y un disco de algodón estéril, ambos 

humedecidos con agua destilada. Se llevaron a cámara de germinación bajo condiciones 

controladas de luz y temperatura durante los mencionados periodos de tiempo, con un 

fotoperiodo de 12/12 h de luz/oscuridad 20/10°C. Se regaron las cajas de Petri con una 

solución de agua destilada y fungicida y se controló la germinación cada 4 días. Se 

consideró germinada una semilla cuando la radícula emergía por lo menos 2 mm por fuera 

del tegumento. 

Luego de finalizados los ensayos de germinación, se realizaron pruebas de 

viabilidad de las semillas que no germinaron mediante el test de corte. Se realizó un corte 

transversal a cada semilla con un bisturí y se observó bajo lupa estereoscópica el estado 

de los tejidos internos para poder clasificarlos como: supuestamente viables (llenas y con 

aspecto turgente, Fig. 3.1 A); y no viables. Las semillas vacías, dañadas por insectos se 

clasificaron como no viables (Fig. 3.1 B y C) (Gosling 2003, Masini et al. 2014). 

 

Fig. 3.1 Aspecto de los tejidos internos de las semillas luego del test de corte: A) aspecto 

turgente (supuestamente viable), la flecha celeste indica el embrión; B) semilla vacía (no 

viable); y C) semilla dañada por insectos (no viabbles), y D) semilla dañada por hongos. 
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3.3.4. Análisis de datos 

Para cada especie se evaluaron y compararon los porcentajes finales de 

germinación (G), el tiempo medio de germinación (TMG) y los días transcurridos hasta 

el inicio de la germinación (IG) entre los tratamientos y el control. El porcentaje de 

germinación final para cada repetición se calculó empleando la fórmula: 

G = 
𝑔

(𝑔+𝑣𝑠+𝑓)
 

En donde g es el número de semillas germinadas, vs es el número de semillas viables 

según el test de corte y f es el número de semillas que presentaron hongos (Gosling 2003). 

En la fórmula se considera a las semillas dañadas por hongos como viables (Fig. 3.1 C), 

dado que no se sabe si se infectaron durante los tratamientos pre-germinativos y/o en el 

ensayo de germinación. En el cálculo del porcentaje de germinación se excluyeron las 

semillas vanas, es decir las semillas vacías, y las dañadas por insectos detectadas con el 

test de corte. 

Se calculó el TMG para cada tratamiento, el cual indica el número promedio de 

días que tarda una única semilla en germinar. La ecuación utilizada para obtener el TMG 

se basó en la propuesta por Khajeh-Hosseini et al. (2003): 

TMG =
∑ 𝑓𝑖  𝑥𝑖

𝑛
𝑖=1

∑ 𝑥𝑖
𝑛
𝑖=1

 

Donde 𝑓𝑖 es el número de días transcurridos desde que se inició el ensayo de germinación 

y 𝑥𝑖  es el número de semillas que germinaron dentro de intervalos de tiempo consecutivos 

(4 días), i es el intervalo de tiempo y n es el número de días que duró el ensayo. También 

se calculó IG, como el número de días transcurridos hasta el comienzo de la germinación 

(Méndez 2007). 

Debido a que los datos de las variables G, TMG y IG no cumplieron con los 

supuestos de normalidad y homogeneidad de varianzas, aún con los datos transformados 

utilizando el arcoseno, se compararon las medias de los tratamientos con la prueba no 

paramétrica de Kruskal-Wallis y Mann-Whitney. En los casos en que se encontraron 

diferencias significativas se aplicaron comparaciones múltiples de a pares de los rangos 

promedio (Siegel y Castellan 1995). Se utilizó el programa SPSS 23 paquete para 

Windows. 

Se realizó un análisis de componentes principales (APC) para agrupar las especies 

según sus G, TMG e IG para los tratamientos de estratificación húmedo frío, 

escarificación mecánica y el control; y la presencia o ausencia de mecanismos de 
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dormancia en sus semillas. Se realizó una matriz de correlación utilizando la función 

“PCA” del paquete “FactorMineR”, y la representación gráfica con la función “fviz_pca” 

del paquete “factoextra”, usando el software R versión 4.0.4 (R Core Team 2020). Como 

las variables presentaron distintas unidades de medida (proporción y días) se realizó el 

APC sobre la matriz de correlación, trabajando con variables centradas y estandarizadas 

(Legendre y Legendre 2012). Para la interpretación de los resultados se consideraron las 

componentes principales con autovalores (λ) mayores a 1 (Legendre y Legendre 2012), y 

para la interpretación de cada componente principal se consideraron las variables que 

presentaron una correlación con la componente ≥ 0,5. 

 

3.4. RESULTADOS 

3.4.1. Acaena magellanica 

El porcentaje de germinación de semillas (media±ES) de A. magellanica en los 

tratamientos de escarificación mecánica (EM: 82±3,3%) y estratificación húmedo frío 

(EHF: 74±4,1%) fue similar al del control (C: 72±3,5%) (Tabla 3.2 y Fig. 3.2 A). En la 

curva de germinación en función del tiempo del tratamiento EHF se observó un aumento 

de la germinación entre los 4 y 16 días del inicio del ensayo, y a partir de los 28 días se 

estabilizó en un porcentaje máximo de 74%. La curva de este tratamiento creció de forma 

casi lineal hasta los 16 días, y de forma paulatina hasta los 44 días estabilizándose en un 

porcentaje máximo de 82%. La germinación de semillas en el tratamiento C comenzó a 

los 8 días y se estabilizó a los 52 días en un porcentaje máximo de 72% (Fig. 3.2 B). El 

valor del tiempo medio de germinación (TMG) para el tratamiento EHF (7 días) fue 

significativamente menor al valor de los demás tratamientos, siendo el TMG del C (19 

días) parecido al del tratamiento EM (15 días) (Fig. 3.2 C). Los tratamientos EHF y EM 

aceleraron significativamente el inicio de la germinación (IG) de las semillas (4 días) en 

comparación con el C (8 días) (Fig. 3.2 D). Con respecto a las semillas que no germinaron 

luego del ensayo, en el C el 51% estaban turgentes (viables), el 17% con hongos, y el 

resto vacías (no viables). En EHF el 79% de las semillas se encontraban vacías, 17% con 

hongos y el resto turgentes. En EM el 43% eran turgentes, 34% presentaron hongos y el 

resto estaban vacías (Fig. 3.2 E). 

 

3.4.2. Acaena ovalifolia 

Los porcentajes de germinación de A. ovalifolia para el C (94±1,7%) y los 

tratamientos EHF (88±3,7%) y EM (92±2,0%) fueron altos y no difieron 
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significativamente (Tabla 3.2 y Fig. 3.3 A). La curva de germinación del C aumentó 

rápidamente entre los 12 y los 24 días estabilizándose a los 48 días con una germinación 

del 91%, encontrándose por encima de las curvas de los demás tratamientos hasta llegar 

a un valor constante de 93% a partir de los 72 días (Fig. 3.3 B). Las semillas del 

tratamiento EM tuvieron un comportamiento similar al C, pero la curva se estabilizó a los 

68 días con un valor de 92% (Fig. 3.3 B). La curva de EHF tuvo un crecimiento más 

lento, iniciando el pico de germinación a los 44 días y estabilizándose a los 52 días con 

un valor de 88% (Fig. 3.3 B). El TMG para el C (22 días) fue significativamente menor 

que el tratamiento de EHF (32 días), y ambos similares al del tratamiento EM (24 días) 

(Fig. 3.3 C). Ambos tratamientos y el control iniciaron la germinación en un lapso 

parecido (EM: 11 días, C: 12 días y EHF: 16 días; Fig. 3.3 D). Con respecto a las semillas 

que no germinaron luego del ensayo, tanto en los tratamientos como en el C la mayoría 

de las semillas estaban vacías (EHF: 59%, EM: 57%, C: 71%), mientras que el 19% 

estaban turgentes en el C, y 33% y 39% en los tratamientos EHF y EM, respectivamente; 

el resto de las semillas en todos los casos presentaron hongos (Fig. 3.3 E). 

 

3.4.3. Acaena pinnatifida 

Los porcentajes de germinación de las semillas de A. pinnatifida fueron bajos en 

todos los tratamientos. El valor del tratamiento EM (19±2,1%) fue significativamente 

mayor al del C (7±1,6%), pero parecido al de EHF (12±3,7%) (Tabla 3.2 y Fig. 3.4 A). 

En la curva de germinación acumulada en el tiempo se observó que EM aumentó su 

porcentaje de germinación acumulado superando al del tratamiento EHF y el C a partir 

de los 40 días del ensayo (Fig. 3.4 B). Las curvas del C y el tratamiento EM se 

comportaron de manera similar, empezando la germinación a los 24 días. En el 

tratamiento EHF las primeras semillas germinaron a partir de los 8 días y se observó un 

crecimiento de la curva poco pronunciado (Fig. 3.4 B). Los mayores porcentajes de 

germinación tanto para los tratamientos como para el control se observaron a los 80 días 

de comenzado el ensayo (Fig. 3.4 B). El TMG del C y los tratamientos varío entre 55 y 

64 días y no se encontraron diferencias entre sí (Fig. 3.4 C). Las semillas del tratamiento 

EHF iniciaron en promedio su germinación a los 27 días, en un tiempo significativamente 

menor que el C (47 días). El tratamiento EM tuvo un IG de 31 días y no presentó 

diferencias significativas con el C y el tratamiento EHF (27 días) (Fig. 3.4 D). Con 

respecto a las semillas que no germinaron luego del ensayo, la mayoría estaban turgentes 

tanto en los tratamientos como en el control (EHF: 65%, EM: 49%, C: 48%) mientras que 
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el 36% presentaron hongos en el C, y 29% y 41% en los tratamientos EHF y EM, 

respectivamente (Fig. 3.4 E). Se encontró que el 14% de las semillas estuvieron vacías en 

el C, el 4% en EHF y 8% en EM (Fig. 3.4 E y F); el resto en todos los casos correspondió 

a semillas dañadas por insectos (Fig. 3.4 E). 

 

3.4.4. Acaena splendens 

Los porcentajes de germinación de las semillas de A. splendens para el C 

(67±5,1%) y los tratamientos EHF (62±5,4%) y EM (73±4,1%) fueron similares entre sí 

(Tabla 3.2 y Fig. 3.5 A). Las semillas en EHF iniciaron su germinación antes que el C y 

EM, obteniendo un 38% de germinación acumulada a los 24 días, mientras el C y EM 

presentaron porcentajes por debajo del 16% para el mismo tiempo (Fig. 3.5 B). Otro pico 

de germinación para EHF se observó a los 44 días (46%) y a los 68 días (61%) (Fig. 3.5 

B). La germinación en el C y EM fue más lenta, escalonada y similar en ambos 

tratamientos; observándose los picos de mayor geminación a los 84 días para el C (67%) 

y a los 68 días para EM (70%) (Fig. 3.5 B). Respecto al TMG, las semillas del tratamiento 

EHF germinaron más rápido (28 días) que las sometidas a EM (46 días) y que en el C (48 

días) (Fig. 3.5 C). En relación al IG, las semillas de EHF iniciaron su geminación a los 5 

días del comienzo del ensayo, siendo este tiempo significativamente inferior al de las 

semillas de EM (17 días) y al de C (26 días) (Fig. 3.5 D). Con respecto a las semillas que 

no germinaron luego del ensayo, la mayoría de las semillas presentaron hongos en el C 

(56%) y los tratamientos (EHF: 68%, EM: 62%), mientras que el 30% estaban turgentes 

en el C, 17% en el tratamiento EHF y 25% en EM. El resto estaban vacías tanto en los 

tratamientos como el C (Fig. 3.5 E). 

 

3.4.5. Anemone multifida 

En A. multifida, El porcentaje de germinación de las semillas en el tratamiento 

EM (91±2,2%) fue significativamente mayor que en el C (59±4,6%) y EHF (58±8,6%) 

(Tabla 3.2 y Fig. 3.6 A). En las curvas de germinación en función del tiempo se observó 

que las semillas del C y los dos tratamientos comenzaron a germinar a los 16 días del 

ensayo. La curva del tratamiento EM creció rápidamente de un 20% a los 16 días a un 

81% a los 28 días, aumentando a partir de este día de manera más lenta hasta los 64 días 

con un valor máximo de 91%. La curva del C tuvo un crecimiento menos acelerado entre 

los 20 y 48 días, desde 34% hasta un valor máximo de 59%. Para EHF, el crecimiento de 

la curva fue más lento que para el C y EM estabilizándose a los 80 días con un 58% (Fig. 
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3.6 Fig. 3.6B). El TMG del tratamiento EHF (44 días) fue significativamente mayor al del 

C (25 días) y EM (23 días) (Fig. 3.6 C). El IG del tratamiento EM (7 días) fue 

significativamente menor que el tratamiento de EHF (20 días), sin embargo, el IG del C 

(10 días) no presentó diferencias significativas con ambos tratamientos (Fig. 3.6 D). Con 

respecto a las semillas que no germinaron luego del ensayo, en el C el 50% de las semillas 

se encontraban con hongos, el 31% vacías y el resto turgentes (Fig. 3.6 E). En contraste, 

en el tratamiento EHF el 88% de las semillas se encontraban turgentes, el 10% con hongos 

y el resto vacías (Fig. 3.6 E). En el tratamiento EM el 43% de las semillas se encontraban 

turgentes, el 34% de semillas con hongos, 17% dañadas por insectos y 6% vacías (Fig. 

3.6 E). 

 

3.4.6. Baccharis linearis 

El porcentaje de germinación de B. linearis del C (96±1,6%) fue 

significativamente mayor a EHF (70±3,4%), y no se encontraron diferencias 

significativas entre EM (88±3,0%) y C (Tabla 3.2 y Fig. 3.7 A). Las curvas de 

germinación acumulada en función del tiempo (Fig. 3.7 B) de las semillas del C y el 

tratamiento EM crecieron de manera similar, comenzando su germinación a los 4 días y 

aumentado rápidamente a un porcentaje de 76% (C) y el 80% (EM) a los 8 días, 

obteniendo sus mayores porcentajes de germinación acumulados entre los 20-24 días de 

comenzado el ensayo. En el tratamiento EHF la mayor germinación de semillas se 

produjo rápidamente a los 4 días del ensayo, y luego se estabilizó. Los tratamientos EHF 

y EM aceleraron significativamente el TMG (4 y 5 días, respectivamente) con respecto al 

C (7 días) (Fig. 3.7 C). Los días transcurridos hasta el comienzo de la germinación para 

C y EM fueron de 4 días en ambos casos (Fig. 3.7 D). Para el tratamiento EHF no se 

determinó el IG ya que las semillas de todas las placas iniciaron su germinación durante 

el tratamiento pre-germinativo en condiciones de frío y oscuridad. Con respecto a las 

semillas que no germinaron luego del ensayo, en el C la mayoría de las semillas (75%) se 

encontraban vacías, el 14% con hongos y el resto turgentes (Fig. 3.7 E). En el tratamiento 

EHF 45% se encontraban turgentes, el 32% con hongos y el resto vacías (Fig. 3.7 E). En 

el tratamiento EM la mayoría de las semillas se encontraban vacías (62%), el 21% se 

encontraban turgentes y el resto con hongos (Fig. 3.7 E). 

 

3.4.7. Eryngium paniculatum 
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El porcentaje de germinación de las semillas de E. paniculatum fue 

significativamente mayor en C (94±1,4%) que en el tratamiento EHF (82±3,5%), pero 

similar al tratamiento EM (91±2,5%) (Tabla 3.2 y Fig. 3.8 A). Las curvas de germinación 

acumulada muestran que la germinación ocurrió rápidamente durante los primeros 8 días 

tanto para el control y los tratamientos (Fig. 3.8 B). En el C el mayor porcentaje de 

germinación acumulado se alcanzó a los 32 días de iniciado el ensayo, en el tratamiento 

EM a los 40 días mientras que en el tratamiento EHF a los 44 días. El tratamiento EHF 

aceleró significativamente la germinación de las semillas (9 días) con respecto al C y el 

tratamiento EM (ambos 2 días) (Fig. 3.8 C). En el IG las semillas del tratamiento de EHF 

(5 días) iniciaron su germinación antes que el C (8 días), pero en un tiempo similar al 

tratamiento EM (7 días) (Fig. 3.8 D). Al finalizar el ensayo se observó que en el C y en 

EM la totalidad de las semillas fueron viables, aunque no hayan germinado (Fig. 3.8 E). 

En el tratamiento EHF el 91% fueron turgentes, y el resto: dañadas por hongos (6%) y 

vacías (3%) (Fig. 3.8 E). 

 

3.4.8. Grindelia anethifolia 

Los porcentajes de germinación de G. anethifolia en los tratamientos EHF 

(40±3,4%) y EM (25±2,9%) fueron similares al C (32±4,3%), aunque la germinación en 

EHF fue significativamente mayor que en EM (Tabla 3.2 y Fig. 3.9 A). La germinación 

de las semillas en el tratamiento EHF aumentó rápidamente en los primeros 4 días 

alcanzando un máximo de 39% y estabilizándose a partir de los 16 días de comenzado el 

ensayo. La germinación de las semillas en el C y EM tuvo un comportamiento similar, 

pero con porcentajes de germinación máximos menores al del tratamiento EHF (Fig. 3.9 

B). En el tratamiento EHF el TMG fue significativamente menor (4 días) al C (8 días) 

(Fig. 3.9 C). El IG para el C, EM y EHF fue de 4 días, aunque varias semillas de algunas 

placas de Petri del tratamiento EHF germinaron en heladera previo al ensayo de 

germinación (Fig. 3.9 D). Esta especie presentó semillas con daño visible por insectos en 

actividades de limpieza, medición y pesaje antes de los ensayos de germinación, siendo 

descartadas. Respecto a la viabilidad de las semillas que no germinaron luego del ensayo, 

en el C el 39% de las semillas se encontraban turgentes, el 31% las semillas presentaban 

hongos y el resto se encontraban vacías (Fig. 3.9 E). En EHF se encontró que el 40% de 

las semillas estaban vacías, el 24% turgentes y el resto con hongos; en EM el 47% de las 

semillas estaban turgentes, el 20% con hongos y el resto vacías (Fig. 3.9 E). 
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3.4.9. Haplopappus glutinosus 

Los tratamientos EHF (45±2,0%) y EM (39±4,1%) no incrementaron 

significativamente el porcentaje de germinación de las semillas de esta especie respecto 

al C (37±3,4%) (Tabla 3.2 y Fig. 3.10 A). En las curvas de germinación acumulada el 

desarrollo de la germinación fue similar en el tratamiento EM y C (Fig. 3.10 B). La 

germinación aumentó escalonadamente hasta estabilizarse y alcanzar el máximo de 

germinación a los 28 días de comenzado el ensayo en el tratamiento EM y 40 días en el 

C. En el tratamiento EHF, el mayor porcentaje de germinación se alcanzó a los 4 días de 

comenzado el ensayo (Fig. 3.10 B). El tratamiento EHF disminuyó significativamente el 

TMG a 1 día respecto al C (22 días) y EM (15 días) (Fig. 3.10 C). Las semillas del 

tratamiento EM iniciaron su germinación a los 7 días del ensayo siendo similar al C (8 

días; Fig. 3.10 D). En el caso de del tratamiento EHF, la mayoría de las semillas de todas 

las placas iniciaron su germinación durante el periodo de estratificación húmedo frío antes 

del ensayo de germinación, por lo tanto, el cálculo de IG no se tuvo en cuenta. Con 

respecto a las semillas no germinadas luego del ensayo (Fig. 3.10 E), en los tratamientos 

se encontró que un 44% y 50% de las semillas estaban turgentes, y un 31% y 29% estaban 

vacías, respectivamente. En el C el 65% estaban turgentes, el 19% con hongos y el resto 

vacías (Fig. 3.10 E). 

 

3.4.10. Oenothera odorata 

El porcentaje de germinación de las semillas de O. odorata del tratamiento EHF 

(98±0,7%) fue significativamente mayor al de C (93±1,6%), sin embargo, este 

tratamiento fue similar a EM (96±1,1%) (Tabla 3.2 y Fig. 3.11 A). Se observó que la 

germinación en EHF y EM ocurrió rápidamente durante los primeros 12 días del ensayo 

y luego se estabilizó en su valor máximo. En el C la mayoría de las semillas (91%) 

germinaron en los primeros 8 días estabilizándose a los 20 días (Fig. 3.11 B). El TMG 

fue significativamente menor en el tratamiento EHF (4 días) que en el C (5 días) (Fig. 

3.11 C). Las semillas tanto en el C como en los tratamientos pre-germinativos 

comenzaron a germinar a los 4 días de iniciado el ensayo (Fig. 3.11 D). Con respecto a 

las semillas que no germinaron luego del ensayo, en el C y el tratamiento EHF, el 71% y 

88% de las semillas estaban vacías, y el 18% y 6% turgentes, respectivamente, y el resto 

con hongos (Fig. 3.11 E). En contraste, en EM el 89% estaban turgentes, 7% vacías y el 

resto con hongos (Fig. 3.11 E). 
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3.4.11. Phacelia secunda 

En P. secunda el porcentaje de germinación de las semillas del C (24±2,6%) fue 

significativamente mayor al de los tratamientos EHF (2±0,9%) y EM (16±2,2%) (Tabla 

3.2 y Fig. 3.12 A). La curva de germinación de las semillas fue similar para el C y el 

tratamiento EM, en dónde el mayor porcentaje de germinación acumulado se observó a 

los 36 días. La germinación de las semillas en el tratamiento EHF se estabilizó en un 

máximo de 2% a los 8 días de iniciado el ensayo (Fig. 3.12 B). El TMG del tratamiento 

EHF (6 días) fue menor al del tratamiento EM (16 días), mientras que no se encontraron 

diferencias entre el TMG del C (12 días) y estos dos tratamientos (Fig. 3.12 C). Las 

semillas del tratamiento EHF iniciaron su germinación a los 5 días, siendo este tiempo 

significativamente menor al del tratamiento EM (11 días), pero similar al C (8 días) (Fig. 

3.12 D). Se debe considerar que en el tratamiento EHF se realizaron los cálculos de TMG 

e IG con solo tres repeticiones de 30 semillas, debido a que en el resto de las repeticiones 

la germinación fue nula. Con respecto a las semillas que no germinaron luego del ensayo 

(Fig. 3.12 E), tanto en los tratamientos como en el C la mayoría de las semillas estaban 

turgentes (EM: 96%, EHF: 60%, C: 99%) y el resto con hongos (EM: 2%, EHF: 39%, C: 

0,7%) y vacías (Fig. 3.12 E). 
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Tabla 3.2 Resultados de los análisis estadísticos para el porcentaje de germinación final (G), el tiempo medio de germinación (TMG) y los días 

transcurridos hasta el inicio de la germinación (IG) de las especies nativas estudiadas. Estadísticos de Kruskal-Wallis (H) y Mann-Whitney (U). 

En negrita valores de P<0,05. (-) no se realizó test estadístico ya que en todas las repeticiones el inicio de germinación presentó el mismo valor. 

 

Especie 

G TGM IG1 

Estadístico P Estadístico P Estadístico P 

Acaena magellanica H=3,5 0,173 H=23,9 <0,001 H=17,5 <0,001 

Acaena ovalifolia H=0,9 0,649 H=10,4 0,006 H= 4,9 0,087 

Acaena pinnatifida H=8,6 0,014 H=1,1 0,564 H= 10,1 0,006 

Acaena splendens H=1,9 0,380 H=12,3 0,002 H= 21,4 <0,001 

Anemone multifida H=14,7 0,001 H=15,7 <0,001 H= 16,2 <0,001 

Baccharis linearis H=19,0 <0,001 H=18,9 <0,001 - - 

Eryngium paniculatum H=8,5 0,014 H=19,5 <0,001 H= 9,0  0,011 

Grindelia anethifolia H= 7,1 0,028 H=9,7 0,008 - - 

Haplopappus glutinosus H=3,1 0,209 H=24,4 <0,001 U= 41,0  0,529 

Oenothera odorata H=7,1 0,029 H=9,4 0,009 - - 

Phacelia secunda H=21,4 <0,001 H=9,3 0,010 H= 7,471  0,024 

Nota: 1La variable IG no se analizó estadísticamente en el C y EM para B. linearis; en ambos tratamientos y el C en G. anethifolia y O. odorata, 

dado que los valores para IG fueron similares. 
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Fig. 3.2 Acaena magellanica: A) Porcentaje de germinación (media±ES, n=10), B) Curva de 

germinación acumulada, C) Tiempo medio de germinación (media±ES, n=10), D) Tiempo hasta el 

inicio de germinación (media±ES, n=10) y E) Porcentaje de semillas germinadas, turgentes 

(viables) y no viables (con hongos y vacías) del test de viabilidad. C: control; EHF: estratificación 

húmedo frío durante 45 días y EM: escarificación mecánica. Letras diferentes indican diferencias 

estadísticamente significativas entre tratamientos (P<0,05). 
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Fig. 3.3 Acaena ovalifolia: A) Porcentaje de germinación (media±ES, n=10), B) Curva de 

germinación acumulada, C) Tiempo medio de germinación (media±ES, n=10), D) Tiempo hasta el 

inicio de germinación (media±ES, n=10) y E) Porcentaje de semillas germinadas, turgentes 

(viables) y no viables (con hongos y vacías) del test de viabilidad. C: control; EHF: estratificación 

húmedo frío durante 45 días y EM: escarificación mecánica. Letras diferentes indican diferencias 

estadísticamente significativas entre tratamientos (P<0,05). 
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Fig. 3.4 Acaena pinnatifida: A) Porcentaje de germinación (media±ES, n=10), B) Curva de 

germinación acumulada, C) Tiempo medio de germinación (media±ES, n=9 en C y EHF y n=10 en 

EM), D) Tiempo hasta el inicio de germinación (media±ES, n=9 en C y EHF y n=10 en EM) y E) 

Porcentaje de semillas germinadas, turgentes (viables) y no viables (con hongos y vacías) del test 

de viabilidad. F) Semilla vacía (no viable) después del test de viabilidad. C: control; EHF: 

estratificación húmedo frío durante 45 días y EM: escarificación mecánica. Letras diferentes indican 

diferencias estadísticamente significativas entre tratamientos (P<0,05). 
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Fig. 3.5 Acaena splendens: A) Porcentaje de germinación (media±ES, n=10), B) Curva de 

germinación acumulada, C) Tiempo medio de germinación (media±ES, n=10), D) Tiempo hasta el 

inicio de germinación (media±ES, n=10) y E) Porcentaje de semillas germinadas, turgentes 

(viables) y no viables (con hongos, vacías y atacadas por insectos) del test de viabilidad. C: control; 

EHF: estratificación húmedo frío durante 45 días y EM: escarificación mecánica. Letras diferentes 

indican diferencias estadísticamente significativas entre tratamientos (P<0,05). 
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Fig. 3.6 Anemone multifida: A) Porcentaje de germinación (media±ES, n=10), B) Curva de 

germinación acumulada, C) Tiempo medio de germinación (media±ES, n=10), D) Tiempo hasta el 

inicio de germinación (media±ES, n=10) y E) Porcentaje de semillas germinadas, turgentes 

(viables), no viables (con hongos, vacías y atacadas por insectos) del test de viabilidad. C: control; 

EHF: estratificación húmedo frío durante 45 días y EM: escarificación mecánica. Letras diferentes 

indican diferencias estadísticamente significativas entre tratamientos (P<0,05). 
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Fig. 3.7 Baccharis linearis: A) Porcentaje de germinación (media±ES, n=10), B) Curva de 

germinación acumulada, C) Tiempo medio de germinación (media±ES, n=10), D) Tiempo hasta el 

inicio de germinación (media, n=10 en C y EM), no se reportó para EHF dado que las semillas de 

todas las repeticiones germinaron en heladera, y E) Porcentaje de semillas germinadas, turgentes 

(viables) y no viables (con hongos y vacías) del test de viabilidad. C: control; EHF: estratificación 

húmedo frío durante 45 días y EM: escarificación mecánica. Letras diferentes indican diferencias 

estadísticamente significativas entre tratamientos (P<0,05). 
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Fig. 3.8 Eringyum paniculatum: A) Porcentaje de germinación (media±ES, n=10), B) Curva de 

germinación acumulada, C) Tiempo medio de germinación (media±ES, n=10), D) Tiempo hasta el 

inicio de germinación (media±ES, n=10), y E) Porcentaje de semillas germinadas, turgentes 

(viables) y no viables (con hongos y vacías) del test de viabilidad. C: control; EHF: estratificación 

húmedo frío durante 45 días y EM: escarificación mecánica. Letras diferentes indican diferencias 

estadísticamente significativas entre tratamientos (P<0,05). 
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Fig. 3.9 Grindelia anethifolia: A) Porcentaje de germinación (media±ES, n=10), B) Curva de 

germinación acumulada, C) Tiempo medio de germinación (media±ES, n=10), D) Tiempo hasta el 

inicio de germinación (media, n=10 en C y EM, y n=6 en EHF), en EHF se reportó la germinación 

de semillas en heladera, y E) Porcentaje de semillas germinadas, turgentes (viables) y no viables 

(con hongos y vacías) del test de viabilidad. C: control; EHF: estratificación húmedo frío durante 

45 días y EM: escarificación mecánica. Letras diferentes indican diferencias estadísticamente 

significativas entre tratamientos (P<0,05). 
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Fig. 3.10 Haplopappus glutinosus: A) Porcentaje de germinación (media±ES, n=10), B) Curva de 

germinación acumulada, C) Tiempo medio de germinación (media±ES, n=10), D) Tiempo hasta el 

inicio de germinación (media±ES, n=10 en C y EM) no se reportó para EHF dado que las semillas 

de todas las placas germinaron en heladera, y E) Porcentaje de semillas germinadas, turgentes 

(viables) y no viables (con hongos y vacías) del test de viabilidad. C: control; EHF: estratificación 

húmedo frío durante 45 días y EM: escarificación mecánica. Letras diferentes indican diferencias 

estadísticamente significativas entre tratamientos (P<0,05). 
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Fig. 3.11 Oenothera odorata: A) Porcentaje de germinación (media±ES, n=10), B) Curva de 

germinación acumulada, C) Tiempo medio de germinación (media±ES, n=10), D) Tiempo hasta el 

inicio de germinación (media, n=10) y E) Porcentaje de semillas germinadas, turgentes (viables) y 

no viables (con hongos y vacías) del test de viabilidad. C: control; EHF: estratificación húmedo frío 

durante 45 días y EM: escarificación mecánica. Letras diferentes indican diferencias 

estadísticamente significativas entre tratamientos (P<0,05). 
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Fig. 3.12 Phacelia secunda: A) Porcentaje de germinación (media±ES, n=10), B) Curva de 

germinación acumulada, C) Tiempo medio de germinación (media±ES, n=10 en C y EM, y n=3 en 

EHF), D) Tiempo hasta el inicio de germinación (media±ES, n=10 en C y EM, y n=3 en EHF) y E) 

Porcentaje de semillas germinadas, turgentes (viables) y no viables (con hongos y vacías) del test 

de viabilidad. C: control; EHF: estratificación húmedo frío durante 45 días y EM: escarificación 

mecánica. Letras diferentes indican diferencias estadísticamente significativas entre tratamientos 

(P<0,05).  
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3.4.12. Análisis de ordenamiento de especies 

Las primeras dos componentes (CP1 y CP2) presentaron autovalores mayores a 1 (λ1 = 

5,9; λ2 = 2,2), donde la CP1 representó el 65,9% y la CP2 el 24,3% de varianza total, 

acumulando en total el 91,2% de la varianza de los datos estandarizados. La mayoría de las 

variables tuvieron un alto coeficiente de correlación con la CP1, en donde las variables TMG 

del C, TMG del EM, IG del C e IG del EM, se correlacionaron positivamente; y las variables 

G del C, G del EHF y G del EM se correlacionaron negativamente (Fig. 3.13 A). En el CP2 las 

variables que se correlacionaron positivamente fueron: G del C, G del EHF y G del EM (Fig. 

3.13 A). Estas componentes separarían las especies con: altos porcentajes de germinación en el 

C y/o EHF, bajos TMG en el C y/o EM y bajos IG en C/EHF/EM; de las especies con bajos 

porcentajes de germinación en el C/EHF, altos TMG C/EM y altos IG en el C/EM (Fig. 3.13 

B). 

Al representar las especies en el plano de las componentes CP1 y CP2 se observó una 

clara separación en cuatro grupos (Fig. 3.13 B). Grupo 1: Acaena magellanica, Bacharis 

linearis, Eryngium paniculatum y Oenothera odorata con alto porcentaje de germinación en el 

C y los tratamientos EHF y EM, bajo TMG en el C y los tratamientos, y bajo IG en el C y EM. 

Grupo 2: Grindelia anethifolia, Haplopappus glutinosus y Phacelia secunda con bajo 

porcentaje de germinación en el C y ambos tratamientos, medio a alto TMG en el C y/o EM, 

bajo TMG en EHF, y bajo a medio IG del C y/o EM. Grupo 3: Acaena splendens, Acaena 

ovalifolia y Anemone multifida con alto porcentaje de germinación en los tratamientos de EHF 

y/o EM, bajo TMG en EHF/EM y bajo IG en EHF/EM. En el caso de A. ovalifolia prenetó alta 

germinación en el C, altos TMG e IG en el C y ambos tratamientos. Grupo 4: Acaena pinnatifida 

con bajo porcentaje de germinación en el C y ambos tratamientos, altos TMG e IG en C y EM. 
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Fig. 3.13 Análisis de componentes principales del ordenamiento de las especies según la 

germinación (G), el tiempo medio de germinación (TMG) e inicio de germinación (IG): A) 

gráfico de correlación de las variables con las dos primeras componentes (CP1 y CP2); B) 

gráfico de las especies en el plano de las primeras componentes principales. G C = porcentaje 

de germinación en el control , G EHF = porcentaje de germinación en el tratamiento de 

estratificación húmedo frío, G EM = porcentaje de germinación en el tratamiento de 

escarificación mecánica, TMG C = tiempo medio de germinación para el control (en días), 

TMG EHF = tiempo medio de germinación para el tratamiento de estratificación húmedo frío, 

TMG EM = tiempo medio de germinación para el tratamiento de escarificación mecánica, IG 
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C = inicio de la germinación en el control (en días), IG EHF = inicio de la germinación en EHF, 

IG EM = inicio de germinación en EM. Los grupos (1 - 4) corresponden al ordenamiento de las 

especies que presentaron similitudes en cuanto a las variables analizadas. 

 

3.5. DISCUSIÓN 

Las semillas de las especies nativas seleccionadas respondieron de manera diferente a 

los tratamientos de escarificación mecánica y estratificación húmedo frío. En el análisis de 

componentes principales las especies se agruparon formando cuatro grupos. El Grupo 1 estuvo 

constituido por las especies Acaena magellanica, Baccharis linearis, Eryngium paniculatum y 

Oenothera odorata; que presentaron altos porcentajes de germinación en el control, bajo tiempo 

medio de germinación en el tratamiento de estratificación húmedo frío, y rápido inicio de la 

germinación en el control y los tratamientos. Ninguna especie de este grupo presentó 

mecanismos de dormancia en sus semillas y todas ellas provenían de la estepa. 

El Grupo 2 estuvo constituido por las especies Grindelia anethifolia, Haplopappus 

glutinosus y Phacelia secunda, que presentaron bajos porcentajes de germinación en los 

tratamientos y el control, tiempos medios de germinación de medios a altos en el control y el 

tratamiento de escarificación mecánica; bajo tiempo medio de germinación en el tratamiento de 

estratificación húmedo frío y rápido a moderado inicio de germinación en el control y el 

tratamiento de escarificación mecánica. Todas estas especies presentaron dormancia en sus 

semillas que podría ser de tipo fisiológica, y en su mayoría pertenecían a ambientes húmedos 

(bosques de N. dombeyi y N. pumilio), excepto G. anethifolia cuyas semillas procedían de la 

estepa. 

El Grupo 3 estuvo constituido por las especies Acaena splendens, Acaena ovalifolia y 

Anemone multifida; que comprendieron altos porcentajes de germinación en el control y/o la 

escarificación mecánica, alto tiempo medio de germinación y prolongado inicio de germinación 

en el control. En el caso de A. splendens la estratificación húmedo frío disminuyó el tiempo 

medio de germinación e inicio de germinación, mientras que en A. multifida fue la 

escarificación mecánica la que disminuyó estos parámetros. Esto indicaría que la agrupación 

de estas especies estuvo dada por la presencia de mecanismos dormancia en las semillas tanto 

física, como es el caso de A. multifida, o de otro tipo como en A. splendens. Acaena ovalifolia 

no tuvo dormancia dado a su alta germinación en el control, sin embargo sus semillas tardan en 

germinar y por esta razón fue más similar a este grupo. La mayoría de estas especies 
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pertenecieron a ambientes húmedos, a excepción de las semillas A. splendens que provenían de 

la estepa. 

El Grupo 4 estuvo solamente representado por la especie Acaena pinnatifida, con bajo 

porcentaje de germinación en el control y lo tratamientos, alto tiempos medio de germinación 

e inicio de germinación en el control y la escarificación mecánica. Las semillas de esta especie 

presentaron dormancia y provenían del bosque de N. pumilio. 

A su vez se pudieron diferenciar dos grandes grupos; aquellas especies cuyas semillas 

no presentaron dormancia constituidos por A. ovalifolia, A. magellanica, B. linearis, E. 

paniculatum y O. odorata (la mayoría del Grupo 1); y aquellas especies cuyas semillas 

presentaron algún tipo de dormancia, ya sea física o fisiológica, constituidos por Acaena 

splendens, Acaena pinnatifida, Anemone multifida, Grindelia anethifolia, Haploppapus 

glutinosus y Phacelia secunda (Grupos 2 - 4). En el caso de la mayoría de las especies con 

semillas no dormantes el porcentaje de germinación en el control superó el 90%, siendo este 

valor mayor o similar a los de los tratamientos de estratificación húmedo frío y escarificación 

mecánica. 

La hipótesis planteada en relación a los mecanismos de dormancia fisiológica o 

morfológica en ambientes húmedos y dormancia física en ambientes más secos se cumplió 

parcialmente. Las semillas cosechadas en ambientes húmedos, como las especies de A. 

multifida, A. pinnatifida, H. glutinosus y P. secunda presentaron algún tipo de dormancia, ya 

sea morfológica, fisiológica o física; mientras que las semillas de A. ovalifolia no presentaron 

dormancia. Con respecto a las semillas cosechadas en la estepa, no presentaron dormancia 

aquellas semillas de A. magellanica, B. linearis, E. paniculatum y O. odorata, mientras que las 

de A. splendens y G. anethifolia si presentaron algún tipo de dormancia. 

 

3.5.1. Especies con semillas sin dormancia 

En el caso de A. ovalifolia, la mayoría de sus semillas germinaron sin la necesidad de la 

aplicación de tratamientos pre-germinativos. Muchas especies de la familia Rosaceae suelen no 

presentar dormancia o de tenerla es de tipo fisiológica, es decir que las semillas necesitan de un 

periodo de estratificación húmedo frío para romper su dormancia (Baskin y Baskin 2014, 

Kildisheva et al. 2020). De hecho, sus congéneres A. pinnatifida, A. splendens y A. magellanica 

presentaron algún tipo de dormancia. En esta tesis las semillas de A. ovalifolia obtuvieron 

valores altos de germinación para el control (94%) y para la EM (92%), con condiciones de 

temperatura 20/10°C y fotoperiodo de 12/12 h luz/oscuridad, a los 48 días de iniciado el ensayo. 

Mientras que en otros ensayos se han registrado porcentajes de germinación para las semillas 



 

140 

de A. ovalifolia similares a estos, pero con la aplicación de regímenes de temperatura diferentes, 

como 21/5ºC (luz/oscuridad) y temperatura constante de 21ºC, ambos con una duración total 

de 91 días y fotoperiodo de 12/12 h luz/oscuridad (RBGK 2008). Esto pone en evidencia que 

las condiciones de temperatura seleccionadas indujeron valores similares de germinación en 

menor tiempo. La obtención de altos valores de germinación en un corto periodo de tiempo es 

importante para propagar mayor cantidad de plantas en un tiempo reducido. Además, las 

semillas de los tratamientos y el control presentaron un bajo porcentaje de semillas vanas luego 

del ensayo de germinación (9 - 12%). La alta germinación, bajo tiempo medio de germinación 

y pocas semillas vanas hacen a esta especie buena candidata para su propagación ex situ con el 

fin de revegetar taludes. Además, presenta follaje perenne, es decir que puede proteger al suelo 

de la erosión durante todo el año y sus semillas tienen dispersión del tipo zoocora, a larga 

distancia (Correa 1969-1998, Dimitri y Orfila 1985). 

En A. magellanica el porcentaje de germinación de las semillas del control y de los 

tratamientos pre-germinativos no fueron significativamente diferentes, y la germinación del 

control fue cercana al 80%, por lo tanto, podrían considerarse que sus semillas no presentaron 

dormancia. Además, en el análisis de ordenamiento se observó que A. magellanica se agrupó 

más próxima a las especies que no presentaron dormancia en sus semillas. El tratamiento de 

estratificación húmedo frío disminuyó el tiempo medio de germinación de las semillas y el 

inicio de germinación. El tratamiento de escarificación mecánica también disminuyó el tiempo 

de inicio de la germinación. En otros estudios, las semillas de A. magellanica obtuvieron una 

germinación de 80% con un tratamiento de estratificación húmedo frío de -4ºC por 35 días y de 

78% a 20/10ºC de temperatura (Walton 1975, 1977), concluyéndose que aunque las semillas 

de esta especie parecen no presentar dormancia fisiológica, los tratamientos de estratificación 

en frío pueden mejorar la germinación (Walton 1977, Baskin y Baskin 2014). En esta tesis las 

semillas se estratificaron a 5º C durante 45 días, condiciones diferentes a las estudiadas por 

Walton (1975, 1977), sin embargo, los porcentajes de germinación fueron similares a los 

encontrados por el autor. Por otro lado, se encontró un alto porcentaje de semillas vanas en el 

tratamiento de estratificación húmedo frío luego de terminados losensayos de germinación, 

aspecto que debe ser considerado en el momento cosecha y procesamiento de las semillas. 

Las semillas de B. linearis no presentaron dormancia, dado que tuvieron una alta y 

mayor germinación en el control que en los tratamientos pre-germinativos. Es habitual que 

muchas asteráceas no presenten dormancia o que presenten dormancia del tipo fisiológica 

(Baskin y Baskin 2014, Kildisheva et al. 2020). Además, las semillas de esta especie tienen la 

capacidad de germinar en condiciones de oscuridad y baja temperatura debido a que se observó 
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la germinación de algunas semillas durante la estratificación húmedo frío. Se ha reportado alta 

(91%) germinación de B. linearis luego de que las semillas fueron remojadas en agua caliente; 

y por el contrario las semillas tratadas con estratificación húmedo en frío a 4 - 6ºC durante 60 

días tuvieron una germinación baja (46%) con condiciones de temperatura 25/20ºC y luz 

constante (Doll et al. 2013). Nuestros resultados indican que las semillas de esta especie no 

necesitaron tratamientos pre-germinativos para alcanzar un porcentaje de germinación alto y 

similar al de estos autores con el tratamiento de remojo con agua caliente. Además, la 

germinación en el tratamiento de estratificación húmedo frío fue más alto (76%) y en menor 

tiempo (45 días) que el reportado por estos autores. Otras especies del género no presentaron 

dormancia: las semillas de B. retusa germinaron a una temperatura de 30°C constante y en 

condiciones de luz, mientras que B. dracunlifolia presentó altos porcentajes de germinación a 

una temperatura de 20, 25 y 30ºC (Gomes y Fernandes 2002, Garcia et al. 2006). Si bien las 

semillas de B. linearis no presentaron dormancia, la escarificación con bisturí promovió la 

germinación de un alto porcentaje de semillas a los 4 días de iniciado el ensayo, comparado con 

las semillas del control que alcanzaron un porcentaje similar a los 12 días. Este tratamiento 

también aceleró y uniformizó la germinación al reducir el tiempo medio de germinación, siendo 

estas condiciones deseadas para producir plantas en vivero (Rovere 2006). Sin embargo, se 

encontró un porcentaje considerable de semillas vanas tanto en el control como en los 

tratamientos post-ensayo de germinación, que podría afectar los resultados de técnicas de 

siembra a campo. A pesar de esto, no se encontraron signos de predación pre-dispersión en sus 

semillas, frecuentemente observados en otras asteráceas (Freire et al. 2007). Esto podría 

deberse a que B. linearis posee compuestos con acción repelente a insectos fitófagos (Verdi et 

al. 2005). Por último, se destaca que esta especie ha sido mencionada como fitorremediadora 

(Menares et al. 2017, Gazitúa et al. 2021, Ginocchio et al. 2021), aspecto de relevancia para la 

rehabilitación de áreas degradadas y/o contaminadas. Además, se la ha observado en bordes de 

caminos, siendo tolerante a ambientes disturbados y áridos (Doll et al. 2013). Por lo expuesto, 

es buena candidata para ser utilizada para la revegetación. 

Los altos porcentajes de germinación de E. paniculatum en el control y los tratamientos 

indican que esta especie no presenta dormancia. A diferencia de otras especies de la familia 

Apiaceae, que frecuentemente presentan dormancia morfológica o morfofisiológica (Baskin y 

Baskin 2014). Por ejemplo, las semillas de E. foetidium requieren un tiempo de post-

maduración de 6 a 8 meses para lograr valores altos de germinación (Fuentes Fiallo et al. 1996). 

En esta tesis, el porcentaje de germinación de las semillas de E. paniculatum fue superior o 

similar comparado con otras especies del mismo género. Eryngium regnelli presentó un 
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porcentaje de germinación del 54% en condiciones controladas en cámara de germinación a 25 

ºC y con un fotoperiodo de 8 h luz/16 h oscuridad (Sabatino et al. 2015). Las semillas de E. 

billardierei presentaron un porcentaje de germinación de 76 % a temperatura constante de 10 

ºC y fotoperiodo de 8 h luz/16 h oscuridad; y de 94 % a 15ºC y fotoperiodo de 8 h luz/16 h 

oscuridad (RBGK 2008). El tiempo medio de germinación e inicio de la germinación de las 

semillas de E. paniculatum fueron parecidos en todos los tratamientos, sin embargo, la 

estratificación húmedo frío adelantó el inicio de la germinación. Acelerar y uniformizar la 

emergencia de plántulas, es un aspecto favorable dado que optimiza el período de crecimiento 

en vivero. 

Las semillas de O. odorata no presentaron mecanismos de dormancia bajo las 

condiciones evaluadas. Sin embargo, el tratamiento de estratificación húmedo frío aumentó el 

porcentaje de germinación, y disminuyó el tiempo medio de germinación comparado con el 

control, homogenizando el tiempo de emergencia de la radícula. La ausencia de mecanismos 

de dormancia y altos porcentajes de germinación han sido observados en otras especies de 

Oenothera, tal es el caso de O. curtiflora, O. glazioviana y O. affinis, cuyas semillas germinaron 

el 100% sin tratamientos específicos, y rápidamente en 14 días tanto a temperatura constante o 

alternada (RBGK 2008, Baskin y Baskin 2014). Las semillas de O. biennis también obtuvieron 

altos porcentajes de germinación en presencia de luz (Gross 1985, Ensminger y Ikuma 1987). 

Las especies de este género generalmente requieren de luz para germinar y las plántulas suelen 

establecerse en suelos desnudos con abundante exposición solar (Mihulka et al. 2003). El 

requerimiento de luz es una característica frecuente en especies que crecen en hábitats abiertos 

o disturbados (Harper 1977), como O. odorata. Esta especie presentó un alto porcentaje de 

semillas vanas después de los ensayos germinación, con más del 70% en el control y ambos 

tratamientos. Un alto porcentaje de semillas vanas puede afectar las prácticas de siembra, por 

lo que se debería aplicar una prueba de viabilidad previa a la siembra, como por ejemplo el 

método de flotación de semillas (Varela y Arana 2011). Oenothera odorata también tiene 

propiedades fitorremediadoras como B. linearis; se ha mencionado su capacidad de remediar 

minas contaminadas con metales pesados, aspecto de relevancia para la rehabilitación (Kim et 

al. 1999, Kim et al. 2009, Son et al. 2012). 

 

3.5.2. Especies con semillas dormantes 

Las semillas de A. pinnatifida presentaron dormancia dado el bajo porcentaje de 

germinación en el control. Aunque el tratamiento de escarificación mecánica incrementó la 

germinación con respecto al control, los valores fueron menores al 20%. En otro estudio, las 
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semillas de A. pinnatifida estratificadas durante 3 meses a 4ºC en oscuridad presentaron un 

porcentaje de germinación de sólo 6%, siendo nulo el porcentaje de semillas germinadas en el 

control (Cavieres y Sierra-Almeida 2018). En esta tesis se obtuvo un porcentaje mayor (12%) 

al compararlo con el valor de estos autores, con un menor tiempo de estratificación (45 días) y 

a 5ºC. Ninguno de los tratamientos pre-germinativos aplicados modificó el tiempo medio de 

germinación con respecto al control. Estos resultados muestran que es necesario realizar más 

ensayos para la especie, con otros tratamientos pre-germinativos. 

En A. splendens los tratamientos pre-germinativos no incrementaron la germinación con 

respecto al control. Sin embargo, el tratamiento de estratificación húmedo frío aceleró la 

germinación de sus semillas, al reducir el tiempo medio de germinación y al adelantar el inicio 

de la germinación. Además, este tratamiento generó porcentajes de germinación cercanos al 

40% en un tiempo más acotado (32 días) que el control y el tratamiento de escarificación 

mecánica, los cuales precisaron 52 y 44 días, respectivamente, para obtener un valor similar de 

germinación. En otro estudio, la aplicación de un tratamiento de estratificación húmedo frío de 

4ºC en oscuridad durante 3 meses, produjo un porcentaje de germinación del 70% (Cavieres y 

Sierra-Almeida 2018). Por lo tanto, las semillas de A. splendens podrían tener dormancia 

fisiológica que podría ser superada aumentando el tiempo de estratificación húmedo frío. Otras 

especies del género como A. caesiiglauca, A. fissistipula y A. glabra presentaron porcentajes 

de germinación que variaron entre 61% y 56% en condiciones de luz, temperaturas y humedad 

diferentes a las de la presente tesis, indicando que sus semillas tienen dormancia (Conner 1987). 

El porcentaje de semillas vanas luego del ensayo de germinación fue bajo comparado al 

obtenido por A. magellanica y A. ovalifolia, sin embargo, se encontraron porcentajes mayores 

de semillas dañadas por insectos (20-27%). Esto indicaría que las semillas de A. splendens son 

susceptibles a la predación pre-dispersión. Además, se conoce que las semillas de A. splendens 

son predadas post-dispersión por roedores debido a su tamaño grande (Ghermandi 1995) 

(dimensiones en Apéndice II.2 Tabla II.2). La predación de las semillas, tanto antes como 

después de la dispersión, debe considerarse en actividades de restauración, ya sea al momento 

de la cosecha o para la siembra a campo (Suárez‐Esteban et al. 2018). 

Las semillas de P. secunda presentaron dormancia, ya que se obtuvieron bajos valores 

de germinación en todos los tratamientos, especialmente en el tratamiento de estratificación 

húmedo frío y la mayoría de las semillas que no germinaron eran viables. El tiempo de 

estratificación de las semillas puede variar entre poblaciones de una misma especie 

dependiendo de las condiciones ambientales del lugar de dónde provienen (Baskin y Baskin 

2014). Por ejemplo, la variación en la dormancia fisiológica puede mostrar diferencias 
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altitudinales en un rango amplio de distribución de una especie, teniendo una relación positiva 

con la altura, es decir, poblaciones más elevadas pueden presentar mecanismos de dormancia 

más difíciles de superar que poblaciones más bajas (Klupczyńska y Pawłowski 2021). En el 

centro de Chile, el tiempo de estratificación húmedo frío a 4ºC varió entre poblaciones con la 

altitud, requiriendo 30 días en poblaciones a una altitud de 1600 m con una germinación menor 

al 25%; aumentando a una germinación del 80% al incrementar la duración de la estratificación 

a 60 días (Arroyo et al. 1999). En la presente tesis las semillas de P. secunda pertenecían a 

poblaciones de plantas ubicadas en el Cerro Otto a 1328 m de altitud, menor altura que las 

citadas por Arroyo et al. (1999). Por ello, se esperaba que una estratificación húmedo frío de 

45 días a 5ºC fuera suficiente para romper la dormancia e incrementar la germinación con 

respecto al control. Así mismo, las semillas de varias especies de Phacelia en EEUU, 

incrementaron su germinación al ser estratificadas a 0ºC por 114 días o 2ºC por 142 días en 

comparación con semillas estratificadas a 5ºC durante 86 días (Quick 1947). Los resultados 

sugieren que las condiciones de estratificación no fueron adecuadas para esta especie, y es 

probable que las semillas requieran de un período de estratificación más extenso. Por lo tanto, 

el tipo de dormancia de las semillas de P. secunda podría ser fisiológica, por lo que es necesario 

continuar con los estudios. 

Las semillas de H. glutinosus presentaron dormancia que no pudieron ser superados por 

los tratamientos pre-germinativos y las condiciones de fotoperiodo y temperaturas evaluadas. 

Sin embargo, la estratificación húmedo frío aceleró el tiempo medio de germinación para esta 

especie presentando el mayor porcentaje de germinación a los 4 días de iniciado el ensayo. 

Otras especies del género, H. squarrocus, H. discoideum y H. racemosa presentaron semillas 

con dormancia fisiológica requiriendo una estratificación en húmedo frío para poder germinar, 

sin embargo H. pygmaeus no presentó dormancia a una temperatura de 18ºC (Baskin y Baskin 

2014). En un trabajo realizado en la región mediterránea de Chile, la estratificación húmedo 

frío durante 60 días a 4-6ºC aumentó la germinación de semillas de H. scaposus (61%) y H. 

pulchellus (31%) respecto a los controles, alcanzando el mayor poder germinativo a los 10 y 12 

días respectivamente (Doll et al. 2013). En esta tesis, el tiempo de estratificación húmedo frío 

fue de 45 días, y la germinación de este tratamiento podrían indicar que un periodo de 

estratificación más extenso podría favorecer la germinación de H. glutinosus. Adicionalmente, 

se encontraron altos porcentajes de semillas vacías en los tratamientos y el control luego del 

ensayo de germinación, un aspecto a tener en cuenta en la cosecha de las semillas. 

Las semillas A. multifida podrían presentar dormancia del tipo física, ya que el 

porcentaje de germinación en el tratamiento de escarificación mecánica (94%) fue mayor que 
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el control (59%) y el tratamiento de estratificación húmedo frío (62%). En general, las especies 

de la familia Ranunculaceae presentan dormancia combinada morfofisiológica (Baskin y 

Baskin 2014, Kildisheva et al. 2020). En semillas de otras especies de Anemone (ej. A. rivularis, 

A. nemerosa) se han reportado que la estratificación húmedo frío no aumenta significativamente 

el porcentaje de germinación (Ernst 1983, Verheyen y Hermy 2004, Ge et al. 2020). Se 

documentó que las semillas de A. multifida provenientes de EEUU, tuvieron un porcentaje de 

germinación del 60% con una estratificación en húmedo y frío de 120 días al aire libre, 

concluyendo que la dormancia de esta especie es morfofisiológica (Luna et al. 2008). En esta 

tesis el máximo porcentaje de germinación en el tratamiento de estratificación húmedo frío 

ocurrió a los 84 días de comenzado el ensayo, mientras que, las semillas que habían sido 

escarificadas con bisturí alcanzaron su máximo de germinación 20 días antes y con valores 

cercano al 100%. El tratamiento de estratificación húmedo frío retrasó y enlenteció la 

germinación, una condición poco deseable para la propagación en ex situ, ya que el objetivo es 

que las plántulas emerjan en un mismo rango de tiempo así su desarrollo es más homogéneo y 

se optimiza en cuidados (riego, fertilización, trasplantes, etc.). En la escarificación con bisturí, 

la evolución de la geminación de las semillas en función del tiempo fue el más favorable, 

iniciando la germinación en un tiempo parecido al control, pero con mayores porcentajes de 

germinación. Por lo tanto, la escarificación mecánica es el tratamiento pre-germinativo que 

obtuvo los mejores resultados para esta especie. La mayoría de las semillas del control y de 

escarificación mecánica se encontraban hongueadas y vacías post-ensayo de germinación, 

mientras que las semillas estratificadas en humedad y frío se encontraban en su mayoría viables. 

La exposición de las semillas a la humedad pudo haber ayudado a que los tejidos internos y el 

embrión se desarrollen mejor (Gosling 2003), esto puede sugerir que las semillas podrían haber 

seguido dormantes y necesitar un mayor tiempo de estratificación. Se observó semillas dañadas 

por insectos luego de los ensayos de germinación, mostrando indicios de predación pre-

dispersión. 

Para G. anethifolia los porcentajes de germinación del control y los tratamientos pre-

germinativos fueron menores al 40%, lo que demuestra que las semillas de esta especie 

presentan dormancia. Las semillas que fueron estratificadas presentaron la capacidad de 

germinar en condiciones de oscuridad, también reportado para la especie G. comporum (Zafar 

et al. 1994). Las asteráceas pueden presentar mecanismos de dormancia fisiológica o no 

presentar dormancia (Baskin y Baskin 2014, Kildisheva et al. 2020). Como, por ejemplo, las 

semillas de G. squarrosa presentaron dormancia fisiológica y los tratamientos pre-germinativos 

con agua oxigenada y estratificación húmedo frío durante 90 días promovieron la germinación 
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en relación al control (Tilley y Pickett 2019), con valores similares a los de esta tesis en ese 

tratamiento. En G. comporum se reportó un porcentaje de germinación del 75% al ser las 

semillas estratificadas en humedad a 8ºC durante 4 días y colocadas a germinar a temperatura 

ambiente (10-20ºC) y con un ciclo luz día/noche de 12/12 h (Zafar et al. 1994). En esta tesis, 

se encontró post-ensayo de germinación, un alto de porcentaje de semillas vacías de G. 

anethifolia para el control y distintos los tratamientos, en especial en la estratificación húmedo 

frío. 

 

3.6. CONCLUSIONES 

En este capítulo se obtuvieron protocolos específicos de germinación para 7 de 11 

especies nativas de ambientes secos y húmedos del noroeste patagónico, que podrían ser buenas 

candidatas para la rehabilitación de taludes viales. Las semillas de las especies que no 

presentaron dormancia y tuvieron una germinación alta sin necesidad de tratamientos pre-

germinativos fueron Acaena ovalifolia (ambiente húmedo), A. magellanica (ambiente seco) 

Baccharis linearis, Oenothera odorata y Eryngium paniculatum (todas de ambientes secos). Se 

destaca que B. linearis y O. odorata, además de ser colonizadoras de ambientes disturbados, 

son fitorremediadoras, cualidad a destacar para sanear suelos contaminados. Anemone multifida 

(ambiente húmedo) presentó dormancia física dado que el tratamiento de escarificación 

mecánica con bisturí aumentó considerablemente la germinación de las semillas. Por otro lado, 

las semillas de A. splendens de ambiente de estepa presentaron dormancia que podría ser del 

tipo fisiológica, pero la germinación podría ser considerada alta para la propagación ex situ (con 

valores mayores al 50%), indistintamente de la aplicación o no de tratamientos pre-

germinativos. Asimismo, el tratamiento de estratificación húmedo frío en las semillas de ambas 

especies produjo una germinación uniforme y aceleró el inicio de la germinación. Las semillas 

de A. pinnatifida, Haplopappus glutinosus, Grindelia anethifolia y Phacelia secunda 

presentaron dormancia, aunque en ningún caso se pudo determinar con exactitud el tipo. Por lo 

tanto, se recomienda continuar la investigación en estas especies. 

Los ensayos de viabilidad post-germinación brindaron información útil de todas las 

especies sobre la proporción de semillas vanas y con presencia de predación pre-dispersión por 

insectos; datos relevantes para la cosecha de semillas y la siembra a campo. Las especies que 

tuvieron alto número de semillas vanas post-ensayo de germinación fueron: A. magellanica, A. 

splendens, A. multifida, A. ovalifolia, O. odorata y H. glutinosus; y las especies que presentaron 

semillas con signos de predación fueron: A. multifida, A. pinnatifida, y G. anethifolia. 
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Los protocolos son útiles para la propagación ex situ como la reproducción de plantas 

en vivero; como así también para la implementación de técnicas in situ como, por ejemplo, 

realizar la siembra directa con semillas sometidas previamente a tratamientos pre-germinativos 

específicos para cada especie (Bainbridge 2007). La identificación de los tratamientos pre-

germinativos para el acondicionamiento de las semillas y las condiciones de temperatura, 

fotoperiodo y humedad son importantes para poder obtener altos porcentajes de germinación 

en menor tiempo en el vivero. Estos aspectos son relevantes para la propagación ex situ de las 

especies, y uso posterior tanto para fines de restauración ecológica, como lo es esta tesis, o para 

otros usos. Se recomienda ampliar los estudios de los tratamientos pre-germinativos de las 

especies que presentaron dormancia, dado que el estudio de la dormancia de las semillas en 

especies nativas de nuestra región es incipiente y escaso. Este capítulo aporta información sobre 

las condiciones eco-fisiológicas de la germinación de especies nativas colonizadoras de los 

taludes viales, con el fin de contribuir al conocimiento de la biología reproductiva y la ecología 

de la restauración de estos ambientes en el noroeste patagónico.  
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CAPÍTULO 4. CRITERIOS DE SELECCIÓN DE 

ESPECIES NATIVAS BASADOS EN RASGOS ECO-

MORFOLÓGICOS PARA LA REHABILITACIÓN DE 

TALUDES 
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4.1. INTRODUCCIÓN 

4.1.1. Degradación del ecosistema y revegetación espontánea en los taludes 

La pérdida o degradación del sustrato y la vegetación, desencadena un efecto dominó 

sobre otros componentes y procesos bióticos, que conducen a un deterioro progresivo de la 

estructura y funcionamiento del ecosistema (González-Paleo y Ravetta 2013). Se ha 

documentado que la erosión del sustrato influye en la composición, estructura y patrón espacial 

de la vegetación (García-Fayos y Bochet 2009). La erosión afecta la vegetación en todas sus 

etapas de vida, ya sea eliminando semillas y hojarasca, modificando las condiciones del sustrato 

para la germinación de semillas y el establecimiento de plántulas, o descalzando y eliminando 

la planta completa (Bochet et al. 2009). La revegetación del sustrato en áreas degradadas es 

clave para estabilizar la superficie e integrar el sitio al paisaje (Hruby et al. 2019), siendo la 

restauración ecológica importante en la recuperación de la cobertura vegetal del área degradada 

(Vilagrosa et al. 2008). Recuperar la cobertura vegetal aumenta la resistencia del suelo al 

agrietamiento, protege de la erosión laminar y retiene las partículas de suelo (CSAC 2013). 

Las obras viales, ferroviarias, de ductos, canteras y picadas dejan como resultado taludes 

con pérdida de biodiversidad y cobertura vegetal, cuya recuperación es muy lenta (Quezada et 

al. 2018). Evaluar la revegetación espontánea en áreas que han sido denudadas aporta 

información útil para el desarrollo de la gestión ambiental de los recursos naturales (Rovere y 

Masini 2013). La revegetación espontánea es un proceso multifactorial que depende de las 

características del sitio a colonizar y del potencial del germoplasma en el entorno (Stronati et 

al. 2015). Dado que la colonización espontánea es azarosa, es necesario la revegetación asistida 

en obras viales, a fin de estabilizar los taludes (Andrés y Jorba 2000). Es frecuente que los 

organismos viales realicen el mantenimiento de los taludes en rutas y caminos, con escaso 

conocimiento sobre la implementación de la vegetación, e incluso desconociendo el papel 

protector y de conservación que representa la vegetación del entorno (Dalmasso et al. 2018). 

La rehabilitación de taludes con vegetación nativa presenta bajos costos de mantenimiento y 

asegura la conservación de la biodiversidad e integración visual, promoviendo conexión 

estética y atenuando el efecto de fragmentación del paisaje (Dalmasso et al. 2018, Stronati et 

al. 2015). 

La implementación de las prácticas de restauración muchas veces ha seguido el modelo 

lineal de estructura y función propuesto por Bradshaw (1984), en el cual se asume que a medida 

que se agregan especies al ecosistema, se incrementa la funcionalidad del mismo. Sin embargo, 

el cambio en la estructura y función del ecosistema restaurado no es lineal (Cortina et al. 2006). 

Por lo cual, para la rehabilitación de ecosistemas degradados, se puede requerir la 
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reintroducción de especies nativas de determinados grupos funcionales para facilitar la 

recuperación de procesos y funciones del ecosistema (SER 2004). 

 

4.1.2. Selección de plantas nativas para la restauración de taludes viales 

La selección de especies de plantas nativas que se utilizarán en un proyecto de 

restauración es crucial, dado que en general los planes de restauración presentan un acotado 

presupuesto, y por ello deben enfocarse en una lista limitada de especies de plantas (Sabatino 

et al. 2021a). Por lo tanto, identificar un conjunto limitado de especies que respondan al objetivo 

de la restauración constituye un desafío. En taludes viales de ambientes mediterráneos la 

selección de las especies se basa en rasgos que ayuden a evitar la erosión y facilitar la 

restauración pasiva, evaluando diferentes rasgos relacionados a procesos claves de la dinámica 

de la vegetación (dispersión, regeneración y persistencia), que expresan la capacidad para 

colonizar nuevas áreas (para las colonizadoras tempranas) o para persistir en etapas más 

avanzadas de la sucesión (especies tardías) (Bochet et al. 2009). La selección de especies 

propicias para la restauración suele basarse en la preferencia por aquellas especies que tienen 

un crecimiento rápido, resistencia a determinadas condiciones ambientales, interés de 

conservación, o presentan un interés cultural, ya sea por su valor utilitario y/o simbólico (Ulian 

et al. 2008, Girscht et al. 2010, Meli et al. 2014, Molares y Rovere 2014). En otros trabajos, la 

selección de especies objetivo para la restauración se basa en criterios ecológicos como las tasas 

de supervivencia y crecimiento, la capacidad de atraer animales para la dispersión de semillas 

(Sansevero et al. 2009), la propagación vegetativa (Pérez-Harguindeguy et al. 2013) y/o la 

capacidad de fijar nitrógeno (ej. leguminosas) (Masini et al. 2012). Otros criterios plantean, por 

ejemplo, el uso de arbustos nativos perennes como plantas nodrizas, mejorando el hábitat y 

facilitando el establecimiento y crecimiento de otras especies debajo de ellos (Padilla y 

Pugnaire 2006, Gómez-Aparicio 2009). Otros autores recomiendan el uso de especies 

nucleadoras atrayentes de fauna silvestre frugívora, que al dispersar semillas pueden conectar 

sitios boscosos con distinto grado de disturbio, aumentando la resiliencia del sistema y el ritmo 

sucesional en bosques secundarios (Albuquerque et al. 2013). Esta característica es 

particularmente importante en el bosque templado austral de Sudamérica, dado que cerca del 

50% de las especies nativas poseen frutos carnosos (Aizen y Ezcurra 1998). 

En varios proyectos de rehabilitación o restauración se han considerado rasgos o 

características eco-morfológicas (González-Paleo y Ravetta 2013, Giannini et al. 2017, 

Garbowski et al. 2020), entendiéndose como carácter o rasgo funcional de una planta, a toda 

característica morfológica, fisiológica o fenológica, medible a nivel de individuo y con 
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potencial para afectar su desempeño ecológico y al ambiente donde se desarrolla ese individuo 

(Lavorel y Garnier 2002). La relación entre las características morfológicas y ecológicas de las 

especies pueden determinar y predecir su respuesta a condiciones ambientales desfavorables 

actuales y/o futuras en un sitio degradado, promoviendo su recuperación (González-Paleo et al. 

2015, Charles 2018, Kattge et al. 2020). 

Los rasgos eco-morfológicos de las plantas que incluyan características de las hojas, 

tallos, propágulos, raíces, etc.; pueden influir en la supervivencia, crecimiento y persistencia de 

las plantas en condiciones desfavorables del ambiente (Violle et al. 2007, Charles 2018). 

Además, estos rasgos pueden determinar cómo las plantas influyen en otros niveles (ej. tróficos) 

y afectan las propiedades del ecosistema y sus beneficios o perjuicios para las personas (Kattge 

et al. 2020). La selección de especies según sus rasgos morfológicos y funcionales ha generado 

interés en el campo ecológico, ya que permite generar hipótesis sobre los mecanismos que 

subyacen en la respuesta de las comunidades vegetales a cambios ambientales (Weiher et al. 

1999, Lavorel et al. 2013) y a predecir el éxito de las especies en un esquema de restauración 

(Pywell et al. 2003, Barnes et al. 2014). 

Para definir los rasgos eco-morfológicos de especies potencialmente útiles en procesos 

de rehabilitación, debe evaluarse los atributos funcionales de las distintas especies dominantes 

(González-Paleo y Ravetta 2013). El conjunto de rasgos estructurales y funcionales de las 

especies dominantes suele mediar muchos de los procesos ecosistémicos del ambiente en donde 

se encuentran (Díaz et al. 2007). La selección de especies para su uso en la restauración o 

rehabilitación de ambientes degradados debería basarse en rasgos multicriterio, que consideren 

rasgos específicos de los propágulos (tamaño y presencia de apéndices específicos en las 

estructuras de dispersión) y de la planta (características de las hojas, ciclo de vida, forma de 

vida, tipo de regeneración, tipo de raíz), que otorguen a las especies la posibilidad de 

dispersarse, establecerse y persistir en el área degradada (Cornelissen et al. 2003, Mallik y 

Karim 2008, Pérez-Harguindeguy et al. 2013, Molares y Rovere 2014, Bochet y García-Fayos 

2015, González-Paleo et al. 2015, González-Paleo 2018, Sabatino et al. 2021a, 2021b). 

 

4.1.3. Procesos ecológicos y rasgos funcionales de las especies de los taludes 

La dispersión de semillas es un proceso ecológico clave para la colonización de nuevas 

áreas y la incorporación de las semillas al banco de semillas del suelo, siendo importante 

seleccionar especies de plantas con determinados rasgos en los propágulos que faciliten los 

procesos de dispersión (Van der Pijl 1982, Vittoz y Engler 2007, Bochet et al. 2007b). En 

efecto, la estrategia de dispersión de las semillas influye en el éxito de colonización de una 
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especie, y tiene relación directa con la capacidad de la misma para dispersarse a larga distancia 

(Bochet y García-Fayos 2015). Una especie cuyos frutos o semillas presentan apéndices como 

papus, alas, pelos o ganchos, que les permiten ser transportados por el viento (anemocoria) o 

animales (ectozoocoria); o presentan frutos carnosos que atraen animales frugívoros 

(endozoocoria), puede extender su distribución más fácilmente que una especie que carece de 

propágulos con dichas características (Nathan y Muller-Landau 2000). Asimismo, la presencia 

de apéndices circundantes en los frutos o semillas, evita que sean desplazados por la escorrentía 

superficial (García-Fayos y Cerdà 1997). La dispersión de semillas también depende de la masa, 

forma y tamaño de las semillas, características que condicionan su transporte a larga distancia 

(Von der Lippe y Kowarik 2012, Ansong y Pickering 2016). 

El peso de los propágulos, es un rasgo que debe considerarse en la selección de especies 

en proyectos de restauración de taludes viales. Si bien los propágulos livianos pueden 

dispersarse a grandes distancias, la escorrentía superficial puede eliminarlos más fácilmente de 

los taludes que a propágulos más pesados (Cerdà y García-Fayos 2002). A su vez, las especies 

con semillas grandes generan plántulas de mayor tamaño que semillas pequeñas, con mayor 

probabilidad de supervivencia a diferentes condiciones adversas en las primeras etapas de vida 

de la plántula (Kidson y Westoby 2000). 

El ciclo y la forma de vida de las plantas también son rasgos para tener en cuenta en la 

selección de especies para la restauración. El predominio de plantas con ciclos de vida largos o 

cortos da indicios sobre los regímenes climáticos, disturbios y el uso de la tierra en un lugar 

determinado (Pérez-Harguindeguy et al. 2013). En general las especies de plantas con ciclos de 

vida largos, se asocian a ambientes estresantes, como bajas temperaturas y/o baja disponibilidad 

de nutrientes que retardan el crecimiento de las plantas (Schweingruber y Poschlod 2005). Las 

especies con ciclos anuales, es decir ciclos de vida cortos, suelen ser pioneras en las etapas de 

sucesión, presentando adaptaciones a la colonización de entornos degradados, al ofrecer una 

rápida cobertura del sustrato desnudo, presentar alto potencial de dispersión y aportar abundante 

cantidad de semillas (Grime 1977). En relación a la forma de vida de las plantas, el rasgo leñoso 

se ha asociado a plantas con persistencia en ambientes perturbados (Pérez-Harguindeguy et al. 

2013). 

Con el fin de optimizar la selección de especies para utilizar en trabajos de 

rehabilitación, la información técnica en relación con las características reproductivas, como la 

propagación vegetativa o sexual es indispensable (Masini et al. 2012, Meli et al. 2014). La 

reproducción vegetativa o capacidad de clonación es la habilidad de las plantas para formar 

nuevos individuos genéticamente idénticos. Las plantas con reproducción vegetativa pueden 
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presentar órganos clonales sobre el nivel del suelo (brotes de hojas, yemas florales o axilares, 

estolones y bulbillos) y subterráneos (rizomas, bulbos, yemas basales, tubérculos, raíces 

tuberosas) (Dimitri y Orfila 1985, Pérez-Harguindeguy et al. 2013, Crang et al. 2018). La 

reproducción vegetativa es una estrategia efectiva para migrar a cortas distancias y/o formar un 

banco de yemas, siendo un rasgo que puede ser determinante para la recuperación y persistencia 

de una determinada especie en un área post-disturbio (Damascos et al. 1999, Pérez-

Harguindeguy et al. 2013). Con respecto a la propagación para el manejo ex situ de las especies, 

la facilidad de reproducción sexual a partir de semillas promueve la diversidad genética, siendo 

uno de los componentes de la biodiversidad que se desea recuperar con la restauración ecológica 

(Rovere 2006, Rovere et al. 2014). 

Existen rasgos de las hojas relevantes para la selección de especies, utilizados en 

trabajos de restauración, por ejemplo: el espesor foliar, la densidad foliar, el contenido de 

materia seca foliar y el área foliar específica (AFE), etc. (Sandel et al. 2011, Bochet y García-

Fayos 2015). El AFE es un predictor clave de las estrategias ecológicas de las plantas y puede 

ser utilizado para predecir la tasa de crecimiento, la tolerancia al estrés y la caducidad de la hoja 

(Westoby et al. 2002, Pérez-Harguindeguy et al. 2013, González-Paleo 2018). Por ello para 

restaurar una comunidad que resista al estrés ambiental, se requieren especies de plantas en las 

que se maximice la supervivencia, seleccionádose especies con una combinación de atributos 

(González-Paleo 2018). A su vez, las especies con follaje perennifolio protegen al sustrato de 

la erosión hídrica o eólica, mediante una cobertura que prevalece durante todo el año (Mallik y 

Karim 2008, Sadeghian et al. 2021). Se destaca que, en el noroeste patagónico, la mayor caída 

de precipitaciones ocurre durante el otoño-invierno (Dzendoletas et al. 2006), siendo las 

especies con follaje perenne las que mayor protección ofrecen al sustrato. 

La característica de la raíz es un rasgo relevante en la revegetación de taludes viales, dado 

que le otorga a las especies tolerancia al estrés y persistencia luego de su reintroducción en 

áreas degradadas (Mallik y Karim 2008, de Baets et al. 2009, Stokes et al. 2014). Aquellas 

especies que desarrollan raices robustas tolerantes al estrés (ej. sequías, heladas), necesitan una 

menor asistencia y protección (Mallik y Karim 2008). Las raíces de las plantas son 

fundamentales para el mantenimiento de múltiples funciones del ecosistema (de Baets et al. 

2009, Freschet et al. 2021). Bochet y García-Fayos (2015) clasificaron la morfología de la raíz 

en dos tipos: raíz pivotante o raíz ramificada, basando su clasificación en la tolerancia de las 

especies a los disturbios ocasionados en taludes viales (ej. la erosión). La raíz pivotante se 

caracteriza por tener una raíz principal, recta y gruesa, y varias raíces finas laterales. La raíz 

ramificada, se caracteriza por tener una raíz primaria no dominante que se ramifica. Las 
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especies con raíz pivotante a menudo se encuentran en suelos secos y crecen profundamente 

para buscar agua y nutrientes subterráneos (Crang et al. 2018). Las especies con raíces 

ramificadas se encuentran en horizontes más superficiales con mayor contenido de nutrientes y 

sometidos a amplias fluctuaciones en el contenido de humedad en el sustrato en ambientes más 

secos (Crang et al. 2018). Se destaca la importancia del levantamiento hidráulico ocasionado 

por las raíces de algunas especies de ambientes áridos, el cual favorece el establecimiento y 

crecimiento de otras especies en su entorno (León y Squeo 2004). Una revegetación que incluya 

en el diseño de una mezcla de especies con diferentes tipos de raíces, permitirá el desarrollo de 

distintas funciones ecosistémicas a la vez de estabilizar el sustrato de taludes y laderas (Freschet 

et al. 2021). 

 

4.1.4. Ideotipo para la restauración de taludes viales 

La evaluación de los rasgos funcionales de las especies, en relación a las características 

clave de las plantas o síndromes vinculadas a la dispersión, colonización/regeneración y 

persistencia; sumado a una óptima propagación ex situ, ofrece la oportunidad de analizar el 

“ideotipo restaurador”. El ideotipo restaurador está representado por los caracteres o rasgos de 

las especies que son favorables para su utilización en proyectos de restauración, en un 

determinado sitio (Tognetti et al. 2013, González-Paleo et al. 2015, Ostertag et al. 2015). La 

identificación de especies con un ideotipo restaurador, contempla tanto la estructura, 

composición y función del ecosistema degradado como así también las prácticas de manejo 

para el desarrollo de técnicas activas o pasivas de restauración (González-Paleo et al. 2015). 

Existe un interés creciente en la selección de plantas nativas con ideotipo restaurador 

para ser utilizadas adecuadamente en rehabilitación o restauración, vinculando a rasgos 

funcionales con la capacidad de restaurar el ecosistema y recuperar servicios ecosistémicos 

(Giannini et al. 2017, González-Paleo 2018, Carlucci et al. 2020). El ideotipo de las especies 

debe establecerse en función del objetivo de la rehabilitación o restauración. Por ejemplo, para 

restaurar el servicio de polinización en ambientes productivos de la Pampa Húmeda, se 

seleccionaron especies de plantas con determinados rasgos: atracción de una alta diversidad de 

polinizadores, periodo de floración largo y características que permitan el establecimiento y 

persistencia en el sitio (ej. propagación clonal por rizomas o xilopodios) (Sabatino et al. 2021a, 

2021b). En el caso de áreas manejadas para la restauración de bosque templado andino 

patagónico, se priorizaron rasgos de las especies nativas que atraigan dispersores de semillas o 

presenten propagación vegetativa en condiciones naturales (Molares y Rovere 2014). 

A partir de los atributos deseables de las especies potenciales a utilizar en la 
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rehabilitación de áreas degradadas pueden establecerse índices (Molares y Rovere 2014, 

Sabatino et al. 2021a, 2021b), los cuales permiten un ordenamiento de las especies, y ayudan a 

definir un grupo de especies y/o un orden de prioridad de reintroducción. Los índices en general 

se construyen a partir de las características de las especies que sean relevantes para un 

determinado ecosistema, sitio y objetivo de la rehabilitación. 

Dado que la práctica de la restauración ecológica debe fundamentarse en la ecología de 

la restauración, este capítulo profundiza sobre los criterios que deben considerarse para la 

selección de especies para la revegetación de taludes viales. En el Capítulo 2 de esta tesis, se 

realizó un estudio minucioso de los taludes de viales (de desmonte) como ambiente degradado 

y de los ecosistemas de referencia, en relación al sustrato, vegetación y banco de semillas en 

los cinco ambientes bajo estudio: estepa, matorral de Nothofagus antarctica, bosque de 

Austrocedrus chilensis, bosque de N. dombeyi y bosque de N. pumilio. En el Capítulo 3 se 

presentaron las características eco-fisiológicas para la germinación de 11 especies nativas, 

insumo básico para disponer de plantas para la práctica de la restauración. En este capítulo se 

consideran los rasgos eco-morfológicos de las especies nativas, que permiten definir un ideotipo 

de especie que permita revegetar las áreas degradadas. Los rasgos considerados comprenden 

características: de los propágulos que facilitan la colonización, de las plantas que sean 

favorables para el establecimiento y permanencia en los taludes viales. 

 

4.2. OBJETIVO ESPECÍFICO, HIPÓTESIS Y PREDICCIÓN 

El objetivo fue evaluar distintos rasgos eco-morfológicos de las especies nativas 

presentes en los taludes y áreas de referencia de los cinco ambientes estudiados, que facilitan 

la colonización y permanencia de la vegetación en la rehabilitación de los taludes de desmonte. 

Se planteó como hipótesis que los rasgos eco-morfológicos de las especies nativas 

relacionados a las semillas, forma y ciclo de vida, propagación, hojas y raíces facilitan la 

dispersión a larga distancia, mejoran la tolerancia al estrés, y otorgan protección al sustrato 

favoreciendo la colonización y permanencia de la vegetación en los taludes viales. 

Predicción: Las especies con semillas con síndromes de dispersión a larga distancia 

(anemócora y zoocora), propágulos livianos y con presencia de apéndices; ciclo de vida anuales; 

forma de vida leñosa; reproducción vegetativa; baja área foliar específica; follaje perenne y raíz 

pivotante tendrán un alto índice de Rasgos Eco-Morfológicos. 

 

4.3. MATERIALES Y MÉTODOS 

4.3.1. Selección de especies 
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De las 107 especies nativas registradas tanto en los taludes de desmonte (TD) como en 

las áreas de referencia (AR) de los cinco ambientes estudiados en el Capítulo 2 de esta tesis, se 

seleccionaron 10 especies nativas que frecuentemente colonizan taludes viales de dichos 

ambientes. Las especies fueron: Acaena splendens Hook. & Arn. (Rosaceae), Alstroemeria 

aurea Graham (Alstroemeriaceae), Baccharis magellanica (Lam.) Pers. (Asteraceae), Berberis 

microphylla G. Forst. (Berberidaceae), Eryngium paniculatum Cav. & Dombey ex F. Delaroche 

(Apiaceae), Haplopappus glutinosus Cass. (Asteraceae), Oenothera odorata Jacq. 

(Onograceae), Phacelia secunda (L.) Mabb. (Boraginaceae), Potentilla chiloensis (L.) Mabb. 

(Rosaceae) y Ribes magellanicum Poir. ssp. Magellanicum (Grossulariaceae) (Fig. 4.1). En la 

Tabla 4.1 se muestran para cada especie los sitios y los ambientes en las que estaban presentes. 

Los muestreos se realizaron en el periodo de enero a febrero del 2018. 

 

Tabla 4.1 Registro de la presencia de cada especie en los ambientes y sitios (AR: áreas de 

referencia, TD: taludes de desmonte) (-): no se registró la especie. 

Especie  Estepa 

Matorral de 

N. antartica 

Bosque de 

A. chilensis 

Bosque de 

N. dombeyi 

Bosque de 

N. pumilio 

Acaena splendens  TD-AR TD-AR TD-AR - TD-AR 

Alstroemeria aurea  - AR AR TD-AR TD-AR 

Baccharis magellanica  - TD-AR TD-AR - AR 

Berberis microphylla AR TD-AR TD-AR TD-AR TD-AR 

Eryngium paniculatum - - AR - - 

Haplopappus glutinosus - - - - TD 

Oenothera odorata  - - TD-AR - - 

Phacelia secunda  TD-AR TD-AR TD-AR - TD-AR 

Potentilla chiloensis - AR AR TD TD 

Ribes magellanicum - AR AR TD-AR TD-AR 
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Fig. 4.1 Plantas y propágulos de las especies seleccionadas para la evaluación de rasgos eco-morfológicos: A) A. splendens, B) A. aurea, C) B. 

magellanica, D) B. microphylla (derecha arriba planta en flor), E) E. paniculatum, F) H. glutinosus, G) O. odorata, H) P. secunda, I) P. chiloensis, 

y J) R. magellanicum. Se incorporó una escala para visualizar las diferencias de tamaño entre propágulos.
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4.3.2. Metodología de trabajo de campo 

Para determinar el peso de los propágulos se cosecharon semillas o frutos maduros de 

15 plantas de cada especie (Fig. 4.1), de los taludes viales y áreas de referencia de los ambientes 

en dónde se encontraban presentes (Tabla 4.1). Para cada especie, se reunieron todos los 

propágulos en un único lote. En el caso de especies dioicas, como Baccharis magellanica se 

identificaron y cosecharon los individuos femeninos; y para B. microphylla se cosecharon los 

frutos maduros de individuos femeninos. 

La recolección de las hojas se realizó a partir de 10 individuos de cada especie, en los 

taludes de los ambientes en dónde estaban presentes (Tabla 4.1). En cada planta se recolectaron 

pequeñas ramas enteras con hojas que no se separaron hasta el momento de la medición, se 

seleccionaron ramas que contengan un número mayor a 10 hojas. Se recolectaron 10 hojas por 

cada tallo terminal. El muestreo se realizó de enero a febrero del 2018, a fin de muestrear en el 

momento que el área foliar es máxima, evitando seleccionar hojas senescentes y con presencia 

de daño mecánico o por herbivoría. Las muestras se envolvieron en papel humedecido y se 

trasladaron en bolsas plásticas selladas (ziploc) en conservadora portátil y en condiciones de 

oscuridad, hasta su procesado en laboratorio donde se conservaron en heladera. 

Para determinar la propagación vegetativa de las diferentes especies, se observó si las 

mismas presentaban estructuras clonales sobre el nivel del suelo. La observación se realizó 

antes de finalizar la estación de crecimiento, sobre cinco plantas separadas entre ellas para 

disminuir la probabilidad de que estén interconectadas (según procedimiento en Pérez-

Harguindeguy et al. 2013). El muestreo realizado para evaluar el tipo de raíz permitió también 

observar en cada especie la presencia de estructuras clonales subterráneas, por ejemplo rizomas. 

A fin de determinar el tipo de raíz de cada especie, se extrajeron con una pala a una 

profundidad de 0,5 m, tres plantas de cada especie y se observó el tipo de raíz. 

 

4.3.3. Metodología para la determinación de rasgos eco-morfológicos 

Se consideraron 10 rasgos eco-morfológicos: tipo de dispersión, presencia de apéndices 

en el propágulo, peso del propágulo, ciclo de vida, capacidad de reproducción vegetativa, forma 

de vida, área foliar específica, caducidad del follaje, morfología de la raíz, y facilidad de 

germinación (Cornelissen et al. 2003, Pérez-Harguindeguy et al. 2013, Molares y Rovere 2014, 

Bochet y García-Fayos 2015, González-Paleo 2018, Sabatino et al. 2021a, 2021b). 

Para cada rasgo eco-morfológico se describe como se evaluaron los datos. Cada rasgo 

se clasificó en categórico o continuo, y a su vez en función de la relevancia para la dispersión, 

colonización o permanencia, se le asignó un valor entre 0 y 1. La mayor valoración se asignó a 
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la categoría del rasgo más deseable para la restauración pasiva o activa (Molares y Rovere 2014, 

Bochet y García-Fayos 2015, Sabatino et al. 2021a). 

 

Tipo de dispersión (D): se clasificaron en dos categorías según Bochet et al. (2009); dispersión 

a larga distancia (anemócora, endo y ectozoocora) y dispersión a corta distancia (barocora, 

autocora, balocora y mirmecora). El tipo de dispersión de cada especie se determinó a partir de 

bibliografía (Correa 1969-1978, Speziale y Ezcurra 2011) y observación a campo. Rasgo 

categórico: dispersión a larga distancia = 1; dispersión a corta distancia = 0. 

Presencia de apéndices en el propágulo (A): bajo lupa se observó la presencia de apéndices 

en el propágulo de dispersión (ej. papus, alas, ganchos, pelos, etc.). Rasgo categórico: presencia 

de apéndices = 1; ausencia de apéndices = 0. 

Peso del propágulo (P): se pesaron diez lotes de 50 propágulos por especie en una balanza de 

precisión para el cálculo del peso (Mettler AJ150). En el caso de frutos carnosos se separó la 

pulpa de las semillas previamente, pesando solo las semillas. Para el caso de los esquizocarpos 

y cupelas (ej. Acaena spp. y E. paniculatum) se pesaron los propágulos junto a los apéndices 

de dispersión. Si bien los propágulos livianos pueden dispersarse a grandes distancias, la 

escorrentía frecuente en los taludes los elimina más fácilmente que a los propágulos más 

pesados (Cerdà y García-Fayos 2002). A su vez, las especies con semillas grandes generan 

frecuentemente plántulas más grandes con mayor probabilidad de supervivencia (Kidson y 

Westoby 2000). Por lo tanto, se consideró que un alto peso del propágulo era una característica 

deseable para la restauración de los taludes. Es un rasgo que proviene de un dato continuo, y su 

valor fue ponderado utilizando la siguiente ecuación:  

Valor ponderado del peso de los propágulos (mg) = 
(𝑃𝑖−𝑃𝑚𝑖𝑛) 

(𝑃𝑚𝑎𝑥 −𝑃𝑚𝑖𝑛) 
 

Donde: Pi es el peso de los propágulos (mg) a ponderar de cada especie, Pmin es el peso de los 

propágulos más livianos; y Pmax es el peso de los propágulos más pesados de todas las especies 

registadas. 

Ciclo de vida (CV): las especies fueron clasificadas en dos ciclos de vida, anual y perenne, a 

partir de la bibliografía (Correa 1969-1998, Zuloaga et al. 2008). Se sabe que las 

anuales/bianuales son especies pioneras en las primeras etapas de sucesión, bien adaptadas a la 

colonización de entornos degradados (Pérez-Harguindeguy et al. 2013), siendo esta 

característica de mayor interés para la restauración. Rasgo categórico: anual/bianual = 1; 

perenne = 0. 

Forma de vida (FV): en función del grado de lignificación las especies se clasificaron en 
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herbáceas y leñosas a partir de la bibliografía (Ezcurra y Brion 2005, Zuloaga et al. 2008). El 

rasgo leñoso se ha asociado a plantas con persistencia en ambientes perturbados (Pérez-

Harguindeguy et al. 2013). Rasgo categórico: leñoso = 1; herbáceo = 0. 

Capacidad de reproducción vegetativa (RV): se determinó la presencia de estructuras 

clonales a partir de observaciones a campo y bibliografía (Damascos et al. 1999). Se 

clasificaron las especies en base a la presencia de órganos clonales sobre el nivel del suelo 

(estolones, etc.) o subterráneos (rizomas, tubérculos, bulbos, etc.). Rasgo categórico: presencia 

de órganos clonales = 1; ausencia de órganos clonales = 0. 

Área foliar específica (AFE): es el área de una hoja fresca dividida por su peso seco y sus 

unidades están en mm2/mg (Pérez-Harguindeguy et al. 2013). El raquis (nervadura central) y 

todas las nervaduras fueron considerados para la medición de AFE. Las hojas frescas, separadas 

del tallo se pesaron dentro de las 24 h de su recolección. Inmediatamente después, se tomó una 

fotografía de la hoja plana ubicada bajo un vidrio anti-réflex que incluía una escala métrica. El 

área foliar se estimó a partir del uso del programa Image J 1.52a (Rasband 2018). Luego de 

captar la imagen de cada hoja, el material se puso a secar en estufa a 70ºC por 72 h, y luego se 

pesó inmediatamente para que no absorba la humedad del aire. Se calculó el promedio del área 

foliar y el peso para cada planta y especie. En las especies con heteromorfismo foliar (i.e. hojas 

con diferente anatomía y forma) como por ejemplo Oenothera odorata, Phacelia secunda y 

Eringyum paniculatum, que poseen hojas en la base o roseta y en las varas de floración, se 

juntaron ambos tipos de hojas en proporciones representativas a su presencia en la planta para 

obtener un valor representativo de AFE. Se consideró que bajos valores de AFE permiten que 

una especie maximice recursos y sea más tolerante al estrés ambiental, siendo un rasgo 

favorable para la restauración (González-Paleo 2018). Rasgo continuo al cual se le asignó un 

valor ponderado que se obtuvo de la siguiente ecuación:  

Valor ponderado del AFE (mm2/mg) = 1 − [
(𝐴𝐹𝐸𝑖 −𝐴𝐹𝐸𝑚𝑖𝑛) 

(𝐴𝐹𝐸𝑚𝑎𝑥 −𝐴𝐹𝐸𝑚𝑖𝑛) 
] 

Donde: AFEi es el AFE de las hojas (mm2/mg) a ponderar de cada especie, AFE min es el AFE 

más bajo entre las especies a comparar, y AEFmax es el AFE más alto de la especie a comparar 

de todas las especies registradas. 

Caducidad del follaje (CF): el follaje de las especies se clasificó en caduco o perenne en 

función de observaciones a campo y de la bibliografía (Correa 1969-1998, Dimitri 1974, 

Damascos 2011). Las especies con follaje perenne son más deseables para la restauración, dado 

que otorga mayor protección al sustrato de la erosión. Rasgo categórico: follaje perenne = 1; 

follaje caduco = 0. 
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Morfología de la raíz (MR): las raíces se clasificaron según Bochet y García-Fayos (2015) 

como raíz pivotante (una raíz principal, recta, gruesa y varias raíces finas laterales) o raíz 

ramificada (raíz primaria no dominante que se ramifica). Las especies con raíces pivotantes son 

más deseables para la restauración en taludes viales al ser más resistentes al estrés ambiental 

(de Baets et al. 2009, Stokes et al. 2014). La descripción de la morfología de las raíces se basó 

en observaciones de campo, por medio de excavaciones y revisión de la bibliografía. Rasgo 

categórico: raíz pivotante = 1; raíz ramificada = 0. 

Facilidad de germinación (G): para cada especie se evaluaron los requerimientos de 

germinación a partir de los resultados del Capítulo 3 y de la bibliografía (Figueroa et al. 1996, 

Figueroa y Armesto 2001, Figueroa 2003, Young 2001, Souto y Premoli 2003, Rovere 2006, 

Lady Bird Johnson Wildflower Center 2016, Leyes et al. 2020). Los requerimientos de 

germinación evalúan las limitaciones técnicas para la germinación de semillas de las especies 

(Sabatino et al. 2021a). Así las especies que mostraron un porcentaje de germinación mayor al 

50% y no requirieron tratamientos pre-germinativos recibieron el valor más alto (1), mientras 

que aquellas especies con un porcentaje de germinación inferior al 50%, con o sin tratamiento 

pre-germinativo, recibieron el valor más bajo (0). Rasgo categórico: alta = 1; baja = 0. 

 

4.3.4. Criterios de ordenación de especies según el valor de los rasgos eco-morfológicos  

La valoración de las especies para la restauración ecológica en función de los rasgos 

eco-morfológicos, se obtuvo mediante la sumatoria de los valores individuales para las especies 

en cada parámetro. En el Índice de Rasgos Eco-Morfológicos (IREM), se consideraron los 10 

rasgos dándole el mismo peso a cada uno: 

IREM= D + A + P +CV + FV +RV + AFE +CF +MR +G 

En donde: D = tipo de dispersión, A = presencia de apéndices en el propágulo, P = peso del 

propágulo, CV = ciclo de vida, FV = forma de vida, RV = capacidad de reproducción vegetativa, 

AFE = área foliar específica, CF = caducidad del follaje, MR = morfología de la raíz y G = 

facilidad de germinación. 

El IREM posee un valor máximo de 10. Los valores de IREM se categorizaron como 

bajos (entre 0 y 3), medios (entre 4 y 5) y altos (entre 6 y 10) en relación con la potencialidad 

para su reintroducción en el sitio de estudio (tomado parcialmente de Albuquerque et al. 2013 

y Molares y Rovere 2014). 

 

4.4. RESULTADOS 

4.4.1. Rasgos eco-morfológicos de las especies nativas seleccionadas 
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Tipo de dispersión, presencia de apéndices y peso de los propágulos 

Según el tipo de dispersión, el 40% de las 10 especies seleccionadas presentaron 

propágulos con dispersión por zoocoria, 30% con dispersión por anemocoria, y el resto con 

dispersión por autocoria (Tabla 4.2). El 40% de las especies presentaron apéndices en los 

propágulos (Tabla 4.2). Las especies con propágulos más pesados fueron Acaena splendens y 

Alstroemeria aurea; mientras que la especie con propágulos más livianos fue Baccharis 

magellanica (Tabla 4.2). 

 

Tabla 4.2 Rasgos relacionados con los propágulos: tipo de dispersión (Ane = anemócora, Zoo 

= zoocora (endo y ectozoocora), Aut = autocora); presencia de apéndices en los propágulos; 

peso medio del propágulo (error estándar) (n = 50). 

Especie 
Tipo de 

dispersión 
Presencia de apéndices Peso del propágulo (g) 

Acaena splendens Zoo1,2 si (ganchos y pelos) 1,2 1,477 (0,057) 

Alstroemeria aurea Aut1,2 no1,2 1,139 (0,021) 

Baccharis magellanica  Ane1,2 si (papus) 1,2 0,015 (0,001) 

Berberis microphylla Zoo1,2,3,4 no1,2 0,400 (0,026) 

Eryngium paniculatum Ane1,2 si (alas laterales) 1,2 0,103 (0,001)  

Haplopappus glutinosus Ane1,2 si (papus) 1,2 0,034 (0,001) 

Oenothera odorata Aut1,2 no1,2 0,022 (< 0,001)* 

Phacelia secunda Aut1,2 no1,2 0,061 (0,002) 

Potentilla chiloensis Zoo1,2 no1,2 0,044 (0,001) 

Ribes magellanicum Zoo1,2,3,4 no1,2 0,102 (0,001) 

Nota: 1Observación personal, 2Correa 1969-1998, 3Damascos 2011, 4Cavallero et al. 2012. *El 

valor < 0,001 corresponde a un error estandar de 0,0003 g. 

 

Ciclo y forma de vida, reproducción vegetativa 

Todas las especies presentaron ciclos de vida perennes, con excepción de Oenothera 

odorata, que es anual/bianual (Tabla 4.3). En cuanto a la forma de vida, la mitad de las especies 

fueron leñosas: A. splendens, B. magellanica, Berberis microphylla, Haplopappus glutinosus y 

Ribes magellanicum (Tabla 4.3). Con respecto a la capacidad de reproducción vegetativa, la 

mayoría de las especies presentaron órganos clonales, ya sea rizomas (subterráneos) o estolones 

(aéreos), con excepción de A. splendens y O. odorata (Tabla 4.3). 
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Área foliar específica y caducidad del follaje  

La especie con menor valor de AFE fue B. microphylla y la especie de mayor AFE fue 

A. aurea (Tabla 4.3). En cuanto a la caducidad del follaje, la mayoría de las especies presentó 

follaje perenne (Tabla 4.3). 

 

Tabla 4.3 Características de las especies relacionadas al ciclo de vida (anual, perenne), forma 

de vida (herbáceo o leñoso), presencia de reproducción vegetativa (RV), área foliar específica 

media (error estándar) (AFE) y caducidad del follaje (perenne o caduco). 

Especie Ciclo de vida 
Forma de 

vida RV 
AFE 

(mm2/mg) 

Caducidad 

follaje 

Acaena splendens perenne2,4 leñoso1,2,4 no1 8,30 (0,51) perenne1,2 

Alstroemeria aurea perenne2,4 herbáceo1,2,4 si (rizoma)1 31,82 (0,96) caduco1,2 

Baccharis magellanica perenne2,4 leñoso1,2,4 si (yemas basales)1 6,71 (0,58) perenne1,2 

Berberis microphylla perenne2,4 leñoso1,2,4,5 si (yemas basales)1,3,9 5,54 (0,17) perenne1,2,5 

Eryngium paniculatum perenne2,4 herbáceo1,2,4 si (rizoma)7 9,73 (0,28) perenne1,2 

Haplopappus glutinosus perenne2,4 leñoso1,2,4 si (yemas basales)8 8,47 (0,24) perenne1,2 

Oenothera odorata bianual1, 2,4 herbáceo1,2,4 no1 8,86 (0,92) perenne1,2,* 

Phacelia secunda perenne2,4 herbáceo1,2,4 si (rizoma) 1,6 10,89 (0,35) perenne1,2 

Potentilla chiloensis perenne2,4 herbáceo1,2,4 si (estolones)1 7,96 (0,28) perenne1,2 

Ribes magellanicum perenne2,4 leñoso1,2,4,5 si (yemas basales)1, 9 18,68 (0,53) caduco1,25 

Nota: 1Observación personal a campo, 2Correa 1969-1998, 3Veblen et al. 2003, 4Zuloaga et al. 

2008, 5Damascos 2011, 6Green y Ferreyra 2012, 7Molares y Ladio 2012, 8Ferreyra 

2019,9Tiribelli 2018. 

*Indica que mantiene la roseta basal durante todo su ciclo bianual. 

 

Morfología de la raíz y facilidad de germinación 

La mayoría de las especies presentaron raíz pivotante (Tabla 4.4). Las semillas de las 

especies con alta facilidad de germinación fueron A. splendens, E. paniculatum, O. odorata y 

P. chiloensis (las dos primeras especies fueron estudiadas en el Capítulo 3 de esta tesis), el resto 

de las especies presentaron baja facilidad de germinación (Tabla 4.4). 
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Tabla 4.4 Características de las especies en relación con la morfología de la raíz (raíz pivotante, 

raíz ramificada) y facilidad de germinación (alta = especies con un porcentaje de germinación 

mayor al 50% y que no requieren tratamiento; baja = especies con una germinación menor al 

50% con o sin tratamientos). 

Especie Morfología de la raíz Facilidad de 

Germinación 

Acaena splendens pivotante1 alta2 

Alstroemeria aurea pivotante1 baja7 

Baccharis magellanica pivotante1 baja3,9 

Berberis microphylla pivotante1 baja3,4,6 

Eryngium paniculatum ramificada1 alta2 

Haplopappus glutinosus pivotante1 baja2 

Oenothera odorata pivotante1 alta2 

Phacelia secunda pivotante1 baja2 

Potentilla chiloensis ramificada1 alta5,8 

Ribes magellanicum pivotante1 baja4,6 

Notas 1Observación personal, 2resultados del Capítulo 3, 3Figueroa et al. 1996, 4Figueroa y 

Armesto 2001, 5Young 2001, 6Figueroa 2003, 7Souto y Premoli 2003, 8Lady Bird Johnson 

Wildflower Center 2016, 9Leyes et al. 2020. 

 

4.4.2. Selección de especies según rasgos eco-morfológicos para la restauración de taludes  

Acaena splendens, B. magellanica, B. microphylla y H. glutinosus fueron las especies 

que presentaron el valor más alto de Índice de Rasgos Eco-morfológicos (IREM); las especies 

que presentaron un IREM medio fueron: E. paniculatum, O. odorata, P. chiloensis y R. 

magellanicum; y el resto de las especies presentaron un IREM bajo (Alstroemeria aurea y 

Phacelia secunda) (Tabla 4.5). 



 

165 

Tabla 4.5 Valores del Índice de Rasgos Eco-morfológicos (IREM) para las 10 especies de plantas seleccionadas para la rehabilitación de taludes 

de desmonte (D = tipo de dispersión, A = presencia de apéndices; P =peso de propágulos, CV = ciclo de vida, FV = forma de vida, RV = capacidad 

de reproducción vegetativa, AFE = área foliar específica, CF = caducidad del follaje, MR = morfología de la raíz, y FG = facilidad para la 

germinación). Categorización del IREM (Categ. IREM) según sus valores en bajo = 0 - 3; medio = 4 - 5; alto = 6 - 10. 

Especies D A P CV FV RV AFE CF MR FG IREM 
Categ. 

IREM 

Acaena splendens 1 1 1 0 1 0 0,90 1 1 1 7,90 alto 

Alstroemeria aurea 0 0 0,77 0 0 1 0 0 1 0 2,77 bajo 

Baccharis magellanica 1 1 0 0 1 1 0,96 1 1 0 6,96 alto 

Berberis microphylla 1 0 0,26 0 1 1 1 1 1 0 6,26 alto 

Eryngium paniculatum 1 1 0,06 0 0 1 0,84 1 0 1 5,90 medio 

Haplopappus glutinosus 1 1 0,01 0 1 1 0,89 1 1 0 6,90 alto 

Oenothera odorata 0 0 0 1 0 0 0,87 1 1 1 4,87 medio 

Phacelia secunda 0 0 0,03 0 0 1 0,80 1 1 0 3,83 bajo 

Potentilla chiloensis 1 0 0,02 0 0 1 0,91 1 0 1 4,93 medio 

Ribes magellanicum 1 0 0,06 0 1 1 0,50 0 1 0 4,56 medio 
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4.5. DISCUSIÓN 

La mayoría de las especies nativas seleccionadas para la evaluación de los rasgos 

eco-morfológicos por medio del Índice de Rasgos Eco-morfológicos (IREM) presentaron 

valores altos y medios para su potencial reintroducción para la rehabilitación de taludes 

viales, a fin de favorecer la colonización, establecimiento, y permanencia de las plantas. 

Acaena splendens, Baccharis magellanica, Berberis microphylla y Haplopappus 

glutinosus presentaron alto potencial, mientras que Alstroemeria aurea y Phacelia 

secunda tuvieron bajo potencial. Las predicciones planteadas se cumplieron 

parcialmente, ya que la mayoría de los rasgos eco-morfológicos seleccionados fueron 

favorables en la colonización y establecimiento de las especies en los taludes viales. Los 

rasgos eco-morfológicos que se destacaron en la mayoría de las especies con alto IREM 

fueron: dispersión a larga distancia (anemócora y zoocora), propágulos livianos, forma y 

ciclo de vida leñoso y perenne, baja área foliar específica (AFE) y follaje perenne, 

reproducción vegetativa y raíz de tipo pivotante. A excepción de A. splendens que no 

presentó órganos clonales (baja capacidad de reproducción vegetativa) y sus propágulos 

fueron pesados en comparación al resto de las especies. Sin embargo, la presencia de 

propágulos grandes y pesados en esta especie podrían estar favoreciendo el 

establecimiento y la supervivencia de las plántulas una vez dispersadas sus semillas, ya 

que A. splendens es una especie que únicamente recluta (Gonzalez y Ghermandi 2008). 

También se esperaba que las especies con alto IREM tuvieran ciclos de vida 

anuales/bianuales, no cumpliéndose esta hipótesis. Esto puedo deberse a que la mayoría 

de las especies nativas que colonizan y se establecen en los taludes en los ambientes 

estudiados presentan ciclo de vida perenne, siendo hierbas o arbustos, la excepción fue 

O. odorata que presentó un IREM medio y ciclo de vida bianual.  

 

4.5.1. Rasgos eco-morfológicos de las especies seleccionadas 

Tipos de dispersión, presencia de apéndices y peso de los propágulos 

Acaena splendens obtuvo un valor máximo en los rasgos relacionados con el tipo 

de dispersión, la presencia de apéndices y el peso del propágulo, además de presentar un 

alto IREM. Esta especie posee dispersión a larga distancia por ectozoocoria (Marticorena 

2006). Los propágulos de A. splendens presentan apéndices, con ganchos aciculares y 

pelos alrededor del fruto (cupela) (Correa 1969-1998). Los apéndices permiten que los 

propágulos puedan adherirse con facilidad al pelaje y plumaje de los animales, a las suelas 

de los zapatos y a las telas. Otras especies del género Acaena presentan ganchos con 
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características similares, dispersándose a larga distancia por animales (Lee et al. 2001). 

En esta tesis, se han observado que A. pinnatifida, A. ovalifolia y A. magellanica, también 

presentan apéndices en forma de ganchos que suelen adherirse con fuerza a los textiles, 

siendo difícil su remoción (observación personal). Los propágulos de A. splendens fueron 

los más pesados entre el grupo de especies seleccionadas. 

Los propágulos de Bacharis magellanica, Eryngium paniculatum y Haplopappus 

glutinosus tienen un tipo de dispersión a larga distancia, pesos de propágulos livianos 

(entre 0,10 - 0,02 g), presentan apéndices en sus estructuras de dispersión, y tuvieron un 

IREM entre alto y medio. Los propágulos que presentaron apéndices en forma de papus 

fueron de B. magellanica y H. glutinosus con IREM alto; mientras que E. paniculatum 

presentó apéndices con forma de alas y un IREM medio. Estas tres especies tienen 

dispersión catalogadas como anemócora. Varios géneros de la familia Asteraceae (ej. 

Baccharis, Haplopappus), presentan frutos plumosos compuestos por aquenio y coronado 

con un papus, siendo esta estructura la que les ayuda a dispersarse por medio del viento 

(Correa 1969-1998, Dimitri y Orfila 1985). Los frutos de E. paniculatum son 

esquizocarpos ovalados con pequeñas alas laterales escamosas calicinas (relativo al cáliz) 

(Correa 1969-1998), fácilmente arrastrados por las corrientes de aire. Otras especies de 

Eryngium nativas de la Pampa Húmeda, también presentan dispersión a larga distancia 

por anemocoria (Sabatino et al. 2021a). 

Existen casos de especies con propágulos livianos y pequeños que pueden tener 

dispersión secundaria por anemocoria (Dimitri y Orfila 1985), aunque no presenten 

ningún apéndice que les ayude ser impulsados por el viento. Podría ser el caso de O. 

odorata y P. secunda, que presentan dispersión autocora, sin embargo el viento puede 

dispersar los propágulos a larga distancia debido a su bajo peso. Otra especie de 

Oenothera, presenta propágulos que son dispersados por varios agentes, como el agua, 

hormigas y el viento (Gallego-Fernández et al. 2021). 

Por otro lado, B. microphylla, P. chiloensis y R. magellanicum poseen frutos 

carnosos, dispersados por endozoocoria a larga distancia. Este tipo de dispersión se 

consideró con la mayor valoración para el rasgo. En el bosque de Nothofagus dombeyi, 

diferentes animales dispersan propágulos de B. microphylla y R. magellanicum, entre 

ellos las aves y el marsupial endémico (Dromiciops gliroides, monito de monte), que 

ingiere los frutos carnosos y defeca o regurgita sus semillas intactas (Amico y Aizen 2005, 

Vazquez et al. 2022). 

A su vez, los propágulos grandes y pesados, producen plántulas grandes con alta 
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probabilidad de supervivencia (Moles y Westoby 2006) y mayor capacidad competitiva 

que las plántulas más pequeñas provenientes de semillas pequeñas (Eriksson 1997, 

Turnbull et al. 1999). Existe un balance entre el peso de las semillas y la cantidad de 

semillas que produce una planta (Harper 1977), por lo tanto, la capacidad de colonización 

de una especie que produce pocas semillas grandes será diferente que otra que presente 

alta producción de semillas pequeñas (Bruun 2001). En esta tesis, la selección de la 

orientación al norte de los taludes se realizó de manera deliberada, dado que los mismos 

presentan condiciones climáticas extremas (ej. estrés hídrico, y radiación solar), 

características que se deben considerar al momento de evaluar rasgos eco-morfológicos 

(Bochet y García-Fayos 2004, 2015). Los resultados del Capítulo 2, mostraron que la 

mayoría de los sustratos de los taludes presentaron menor contenido de humedad que sus 

respectivas áreas de referencia a lo largo de la estación de crecimiento. Por lo tanto, las 

especies con propágulos grandes que puedan generar plántulas grandes, podrían tener una 

mayor expectativa de vida, al ser resistentes a las sequías estacionales, déficit hídrico, 

competencia, escasez de nutrientes en el suelo, etc. (Kidson y Westoby 2000, Westoby et 

al. 2002). 

 

Ciclo y forma de vida 

La mayoría de las especies tuvieron ciclos de vida perennes, salvo O. odorata que 

es bianual. Oenothera odorata es ruderal, se la encuentra comúnmente en ambientes 

alterados (Ezcurra y Brion 2005), y se la ha registrado colonizando naturalmente canteras 

abandonadas y bordes de caminos (Pirk y Farji-Brener 2012, Arce et al. 2015). Las 

especies anuales suelen ser pioneras y mejor adaptadas al estrés ambiental y disturbios 

(Lite et al. 2005, Pérez-Harguindeguy et al. 2013, Bochet y García-Fayos 2015). Los 

disturbios pueden ser potentes impulsores en la diferenciación de rasgos y de la 

coexistencia de especies a escala local, y esto puede deberse a la diversidad de 

oportunidades de establecimiento, crecimiento o reproducción que surgen cuando se 

reduce la competencia (Grime 2006), favoreciendo especies de rápido crecimiento. Las 

especies de ciclo perenne tendrían menos éxito en la colonización y establecimiento de 

sitios degradados, por lo cual no se cumplió la hipótesis para dicho atributo. Sin embargo, 

existen ejemplos de especies perennes que colonizan sitios disturbados y son altamente 

tolerantes a sitios salinos y arenosos (Cao et al. 2020). Dentro del grupo de las 10 especies 

seleccionadas en este capítulo, aquellas con ciclo de vida perenne han sido registradas 

como pioneras en áreas abiertas y disturbadas, como A. splendens en sitios pastoreados, 



 

169 

bordes de caminos, áreas post-fuego (Margutti et al. 1996, Gonzalez y Ghermandi 2008, 

Gonzalez y Ghermandi 2021), B. magellanica en canteras abandonadas y en taludes de 

banquinas (Leyes et al. 2020), H. glutinosus en áreas disturbadas por ganado y laderas 

rocosas (Vila y Borrelli 2011, Green y Ferreyra 2012), E. paniculatum en laderas 

escarpadas y rocosas (Pfanzelt et al. 2008), P. secunda en taludes de canteras, áreas post-

fuego (Raffaele y Veblen 1998, Arce et al. 2015) y taludes viales (resultados del Capítulo 

2). 

De las 10 especies seleccionadas, la mitad tuvieron formas de vida herbácea con 

valores de IREM medios (E. paniculatum, O. odorata, y P. chiloensis), y las demás con 

valores bajos (A. aurea y P. secunda). El resto de las especies presentaron forma de vida 

leñosa (arbustos) e IREM alto: A. splendens, B. magellanica, B. microphylla y H. 

glutinosus, mientras que R. magellanicum presentó un valor de IREM medio. La forma 

de vida leñosa se asocia a una mayor tolerancia a los disturbios y mayor longevidad 

(Pérez-Harguindeguy et al. 2013, Bochet y García-Fayos 2015). En este aspecto, en 

taludes viales con mayor exposición solar, se ha documentado que los rasgos vinculados 

a la tolerancia a la erosión y a la sequía (Bochet y García-Fayos 2015) son los que podrían 

estar influyendo en los procesos de colonización y establecimiento. 

 

Reproducción vegetativa 

La mayoría de las especies seleccionadas presentaron como rasgo preponderante 

la presencia de estructuras reproductivas vegetativas, con excepción de Acaena splendens 

y Oenothera odorata. Las especies que tienen este tipo de estructuras pueden desarrollar 

la capacidad de rebrotar luego de un disturbio, aspecto de importancia para la 

supervivencia de la población en el tiempo (Fidelis et al. 2008). Además, las especies con 

órganos de almacenamiento subterráneos en sus tallos (rizomas, bulbos, raíces tuberosas) 

(Dimitri y Orfila 1985), pueden proporcionar la regeneración de plantas individuales 

después de sequías u otros disturbios, y propagación local por bancos de yemas (Clarke 

et al. 2013, de Moraes et al. 2016). Se encontró que B. magellanica, B. microphylla, E. 

paniculatum, P. secunda y R. magellanicum son especies con capacidad de rebrotar luego 

de diversos disturbios como remoción de partes de la planta, incendios, etc. (Raffaele y 

Veblen 1998, Veblen et al. 2003, Tiribelli 2018, Fuentes‐Ramirez et al. 2020); mientras 

que A. aurea es una especie facultativa, con capacidad de rebrotar por rizomas y raíces; 

además de reclutar (Tiribelli 2018, Fuentes‐Ramirez et al. 2020). 
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Características de las hojas 

La mayoría de las especies seleccionadas tuvieron valores de área foliar específica 

(AFE) menores a 10 mm2/mg y follaje perenne considerándose valores bajos dentro del 

conjunto de especies analizadas, salvo A. aurea y R. magellanicum con AFE superiores a 

18 mm2/mg y follaje caduco. De las especies con AFE baja, B. microphylla y B. 

magellanica presentaron el menor AFE y valores de IREM alto. Las demás especies con 

bajos valores de AFE tuvieron un valor de IREM alto (A. splendens, H. glutinosus) y 

medios (E. paniculatum, O. odorata y P. chiloensis). Berberis microphylla es un arbusto 

espinoso con follaje perenne, sus hojas son pequeñas (1 - 2,5 mm largo) y coriáceas 

(Correa 1968-1998, Damascos 2011, Silva Labbe et al. 2020). La dureza de sus hojas les 

confiere mayor resistencia al ramoneo del ganado, creciendo en ambientes abiertos y 

alterados (Damascos 2011). Este arbusto se encuentra en diferentes ambientes de la 

Patagonia, desde la estepa hasta los bosques húmedos bajos, y en las partes altas de las 

montañas (Damascos 2011), estando presente en todo el gradiente estudiado. Baccharis 

magellanica tiene follaje perenne, también sus hojas son pequeñas (0,6 - 1 cm largo) y 

coriáceas (Correa 1969-1998). 

Los valores de AFE tienen una relación positiva con las tasas fotosintéticas en 

saturación de luz y con el contenido de nitrógeno de la hoja (Reich et al. 1992,1997), por 

lo que especies en ambientes con déficit de nutrientes tienden a mostrar en promedio 

menores valores de AFE que en ambientes más ricos (Pérez-Harguindeguy et al. 2013). 

Los valores de AFE bajos se relacionan con el follaje perenne y alto contenido de 

compuestos secundarios como taninos o lignina (Reich et al. 2010). En lugares pobres en 

nutrientes son comunes las especies con crecimiento lento, hojas (esclerófilas) con 

cutículas y paredes epidérmicas gruesas, con baja AFE, características que suelen 

corresponder a una mayor inversión en defensa de la estructura de la hoja (Cornelissen et 

al. 2003, Pérez-Harguindeguy et al. 2013). A su vez, las especies con hojas más pequeñas 

y gruesas, con carácter xerófilo son más resistentes en climas áridos y semiáridos, o con 

marcada estacionalidad (Medina et al. 1990). 

 

Morfología de la raíz  

La mayoría de las especies seleccionadas presentaron un tipo de raíz pivotante con 

un IREM alto y medio, salvo E. paniculatum y P. chilensis (raíz ramificada e IREM 

medio en ambos casos). Acaena splendens, la especie con el IREM más alto del grupo 

seleccionado, presenta una raíz pivotante profunda con una estructura dominante y 
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pequeña raíces laterales. Acaena splendens puede concentrar sus raíces laterales cerca de 

la superficie donde hay humedad, y además puede expender sus raíces y buscar agua 

almacenada en capas más profundas del sustrato (Verón y Paruelo 2010). En general, las 

plantas de ambientes de estepa pueden tener raíces muy profundas (Fernández y Paruelo 

1988, Schulze et al. 1996). Oenothera odorata es otra especie con raíz pivotante gruesa 

(observación personal), a pesar de ser una hierba anual/bianual su estructura radical le 

otorga alta sujeción al sustrato, encontrándola en taludes viales con pendientes 

pronunciadas. Las raíces pivotantes, pueden otorgar a las especies estabilidad en las 

laderas naturales o artificiales, ya que tienen la capacidad de sujetarse al sustrato y evitar 

la caída por desmoronamiento (Bochet y García-Fayos 2015). 

Los rasgos de la raíz asociados a la tolerancia a la sequía pueden variar según la 

estrategia de la especie, como por ejemplo el desarrollo de raíces profundas y alta 

superficie radical para aumentar la captación de agua subterránea y mantener su función 

(Garbowski et al. 2020); o desarrollar raíces más finas y superficiales, en plantas 

adaptadas a soportar el estrés hídrico a expensas de un menor crecimiento (Volaire 2018, 

Garbowski et al. 2020). El contenido de humedad del sustrato es uno de los factores 

limitantes en los taludes de todos los ambientes estudiados del noroeste patagónico, en 

los meses de verano el contenido de humedad en los taludes es bajo (en la estepa <5%; 

en los bosques < 30%) (Capítulo 2). Por lo tanto, el desarrollo de una raíz profunda es un 

rasgo deseable a tener en cuenta en las especies para la revegetación de taludes de estos 

ambientes. 

 

Facilidad de germinación 

Acaena splendens, E. paniculatum, O. odorata y P. chiloensis fueron las especies 

con mayor facilidad de germinación del grupo de especies seleccionadas, con valores 

IREM alto y medios. Acaena splendens suele regenerarse fácilmente por semillas, 

teniendo una alta germinación en condiciones de laboratorio, aproximadamente 70% sin 

la aplicación de tratamientos pre-germinativos específicos (Capítulo 3). El tratamiento de 

estratificación húmedo frío mejoró el tiempo medio de germinación y el inicio de 

germinación (Capítulo 3). Se ha observado en ambientes naturales de la estepa, 

numerosas plántulas a finales del invierno demostrando que esta especie precisa una 

estratificación en frío (Sofía Gonzalez, INIBIOMA, comunicación personal). Eryngium 

paniculatum es una especie que tiene alta facilidad de germinación (94% sin necesidad 

de tratamientos pre-germinativos, Capítulo 3). Además, esta especie presenta 
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reproducción clonal, otro rasgo eco-morfológico favorable para su propagación. 

Oenothera odorata tiene una facilidad de germinación alta (93%), sin tratamientos y en 

poco tiempo (Capítulo 3), lo que la hace buena candidata para propagar en vivero y 

rehabilitar taludes viales, a pesar de que su IREM fue medio. 

Los altos valores germinación de las semillas sin necesidad de tratamientos pre-

germinativos específicos permiten maximizar la producción de plantas, aspecto que 

optimiza el tiempo y los recursos para la producción, dado que prescinde de tratamientos 

pre-germinativos específicos. A su vez, la facilidad de propagación sexual por semillas, 

permite mantener la diversidad genética de las especies (Baskin y Baskin 2014). Las 

semillas provenientes de varios individuos saludables de áreas cercanas a los sitios a 

rehabilitar aseguran mayor variabilidad genética, y asegura que la progenie presente 

características genéticas adaptadas a las condiciones climáticas locales (Rovere et al. 

2014, Basey et al. 2015). Por lo tanto, tener en cuenta factores de logística para las 

prácticas de restauración, como contar con semillas que representen los ecotipos locales, 

y obtener en el vivero plantines de calidad en cantidad, son algunos de los aspectos 

cruciales, que deben considerarse también al momento de seleccionar especies para la 

rehabilitación. 

 

4.5.2. Selección de especies según rasgos eco-morfológicos para la restauración de 

taludes 

Acaena splendens, B. magellanica, H. glutinosus y B. microphylla fueron las 

especies con alto IREM, por lo tanto, reúnen varios rasgos eco-morfológicos que 

favorecerían su colonización y persistencia en los taludes viales de los ambientes 

estudiados. En primer lugar, Acaena splendens fue la que obtuvo el IREM más alto de 

todas las especies estudiadas (7,9), esta especie es ruderal y tolerante a ambientes 

perturbados, siendo dominante en los taludes de la estepa y estando presente en los taludes 

y áreas de referencia del matorral de Nothofagus antarctica, y los bosques de 

Austrocedrus chilensis y N. pumilio (Tabla 4.1 y Capítulo 2). Acaena splendens presenta 

un follaje perenne resistente a la herbivoría y al pisoteo de animales (Velasco y Siffredi 

2009, Gonzalez y Ghermandi 2021). Es un arbusto que puede ser nodriza de gramíneas 

nativas palatables de la estepa (Gonzalez y Ghermandi 2019) y de árboles nativos en 

bosques de N. pumilio y A. chilensis (Urretavizcaya et al. 2018), y facilita a la 

recuperación natural de ambientes post-fuego (Ghermandi et al. 2004), siendo atributos 

de interés en la revegetación de taludes viales en diferentes ambientes del noroeste 
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patagónico. En segundo lugar, B. magellanica y H. glutinosus también tuvieron un IREM 

alto con valores aproximados a 7, presentando un número mayoritario de rasgos eco-

morfológicos favorables para la colonización y el establecimiento en los taludes, a 

excepción del peso de sus propágulos que fue bajo y la baja facilidad de germinación. 

Estos dos rasgos, podrían afectar la supervivencia de las plántulas en condiciones 

naturales y condicionar la obtención de plantas en condiciones de vivero. En tercer lugar, 

B. microphylla es una especie colonizadora de taludes, con alto IREM (6), la cual reúne 

considerables rasgos favorables para la colonización y establecimiento: sus propágulos 

pueden dispersarse a larga distancia, posee reproducción vegetativa, es leñosa, tiene AFE 

baja, follaje perenne y raíz pivotante. Es una especie que se encuentra en un amplio rango 

de ambientes a lo largo del gradiente, es ruderal y se la encontró tanto en taludes viales 

como en las áreas de referencia de todos los ambientes estudiados (Capítulo 2), por lo 

tanto, es una buena candidata para la revegetación de taludes viales, aun considerando su 

baja facilidad de germinación. 

Eryngium paniculatum presentó un valor de IREM medio (5,9), reuniendo rasgos 

eco-morfológicos deseables para la colonización y la persistencia como dispersión 

anemócora, presencia de apéndices en los propágulos, reproducción vegetativa, AFE baja, 

follaje perenne y alta facilidad de germinación. Es una especie ruderal, resistente a los 

disturbios estableciéndose en bordes de caminos, laderas rocosas y áreas post-fuegos 

(Pfanzelt et al. 2008, Troiani y Steibel 2008, Fernández et al. 2010). Es una especie 

visitada por polinizadores, es refugio de insectos y pequeños animales, captura semillas 

de otras plantas, conserva agua de lluvia y sustrato en las cavidades formadas entre sus 

hojas (fitotelmata) (observación personal). Por lo tanto, esta especie a pesar de tener un 

IREM medio es tolerante a disturbios y presenta otros rasgos funcionales (no evaluados 

en este trabajo) vinculados a servicios de polinización e interacciones con otras especies 

que pueden ser beneficiosos para la restauración de los taludes viales para recomponer la 

funcionalidad del ecosistema. 

Según los resultados del Capítulo 2, la especie A. aurea es una excelente 

colonizadora de taludes viales en ambientes de bosque de N. pumilio. Los rasgos que le 

otorgaron mayor valoración IREM fueron su capacidad de reproducción vegetativa, sus 

propágulos pesados y su raíz pivotante. En condiciones ambientales estresantes que 

alteran la producción de frutos/semillas, A. aurea invierte recursos en la producción de 

rizomas (Puntieri et al. 2014). Por otro lado, sus semillas presentan baja facilidad de 

germinación en condiciones de laboratorio (Souto y Premoli 2003, López Alaniz et al. 
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2018). 

Este estudio proporciona información valiosa que puede ayudar a orientar la toma 

de decisiones para la selección de especies nativas adecuadas para la rehabilitación y 

restauración en taludes viales. Se concuerda con otros autores que proponen la 

profundización en la investigación de rasgos funcionales de especies nativas que además 

de maximizar la supervivencia en ambientes degradados, deberían incluir otros rasgos 

acordes a los objetivos de la restauración (ej. efecto nodriza, productividad, resistencia a 

la sequía, conservación de nitrógeno, etc.), que dependerán de los objetivos y alcance de 

cada proyecto en particular (Giannini et al. 2017, González-Paleo 2018, Carlucci et al. 

2020). 

 

4.6. CONCLUSIONES 

En este capítulo se evaluaron algunos caracteres o rasgos de plantas nativas 

colonizadoras y su potencialidad para su empleo en la rehabilitación de taludes viales en 

diferentes ambientes del noroeste patagónico. El IREM puede ser una herramienta útil en 

la selección de especies nativas colonizadoras para la revegetación de áreas degradadas, 

ayudando a optimizar esfuerzos y recursos para poder obtener los mejores resultados en 

un proyecto de restauración. La combinación de rasgos es clave en la selección de 

ecotipos restauradores, ya que dependerá de las funciones y servicios ecosistémicos a 

restablecer y del estado de degradación del sitio. Como así también, dependerá de otras 

características de interés relacionadas con la especie a seleccionar (manejo, propagación, 

valor cultural, etc.). Además, existe la posibilidad de dar mayor peso a los rasgos que se 

consideren adecuados para un determinado lugar o un fin específico. Por eso, se debe 

tener en cuenta cómo y qué rasgos eco-morfológicos se deben elegir como criterio en la 

selección de especies nativas dependiendo de los objetivos del proyecto. El listado de 

especies potenciales para la rehabilitación o restauración, debe surgir luego de un estudio 

ecológico que permita seleccionar los “ideotipos restauradores específicos”, brindando 

así a la ecología de la restauración una guía para la práctica de la intervención. 

El índice IREM permitió evaluar simultáneamente los nueve rasgos que le 

permiten a las especies dispersarse, colonizar, sobrevivir y proteger las superficies 

denudadas de los taludes. El índice se complementó con un rasgo más, que es la facilidad 

de germinación y que se evaluó en el Capítulo 3 de esta tesis, constituyendo información 

valiosa para la obtención de plantines que son el insumo de diferentes prácticas de la 

restauración. Los resultados de este capítulo permitirán planificar trabajos de 
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restauración, no solo considerando la composición específica de las comunidades en las 

áreas degradadas y las áreas de referencias aledañas, sino también los rasgos funcionales 

de las especies. El ordenamiento o ranking propuesto por la metodología descripta en este 

capítulo permitió evaluar las especies nativas más adecuadas para revegetar taludes, 

siempre y cuando las especies utilizadas estén presentes en los taludes, áreas degradadas 

aledañas o en áreas de referencia. 

En el contexto actual de cambio climático global, pensar en rasgos que potencien 

el establecimiento y permanencia de las especies nativas en situaciones de mayor estrés 

ambiental, es una temática que abre un abanico de posibilidades para la teoría y la práctica 

de la restauración ecológica.  
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CAPÍTULO 5. CONCLUSIONES GENERALES Y 

PROPUESTAS DE REHABILITACÍON 
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En este Capítulo final se integraron los principales resultados de tesis en donde se 

caracterizó las características del sustrato, la vegetación y el banco de semillas de los 

taludes viales y áreas de referencia de cinco comunidades vegetales del noroeste 

patagónico. Además, se estudiaron los requerimientos eco-fisiológicos para la 

germinación de especies nativas claves colonizadoras de los taludes viales, para las que 

se poseía escasa información. Por último, se realizó un estudio de rasgos eco-

morfológicos para la selección de especies nativas que colonizan y se establecen con 

frecuencia en los taludes viales y áreas de referencia cercana. A partir de la integración 

de estos resultados se realizaron posibles propuestas de prácticas de restauración y/o 

rehabilitación activa en los taludes viales en las principales comunidades de la región, 

compatibles con la conservación de la diversidad, que podrían ser el lineamiento de 

futuras intervenciones de rehabilitación y/o restauración, como así también, el objeto de 

futuras estudios.  

En general, en los ecosistemas degradados para que exista la recuperación natural, 

luego de la eliminación del disturbio, tienen que arribar semillas desde plantas remanentes 

y/o cercanas; y el sustrato debe permanecer en buenas condiciones para que las plantas 

se establezcan y recolonicen naturalmente el área degradada (Lamb y Gilmour 2003). Si 

esto no ocurre habrá que asistir al ambiente degradado modificando umbrales abióticos 

(cambios físicos o químicos) o bióticos (introducción de especies) específicos para cada 

caso, mediante técnicas de restauración activa (Lamb y Gilmour 2003, SER 2004, 

Consejo de Parques Nacionales Canadiense 2008). El diseño e implementación de las 

prácticas de restauración ecológica deben fundamentarse desde la ecología de la 

restauración, disciplina que se retroalimenta con teorías ecológicas, a fin de comprender 

el funcionamiento del ecosistema y los factores implicados en la práctica de la 

restauración (Hobbs y Harris 2001, González-Paleo et al. 2015, Palmer et al. 2016).  

 

5.1. ECOLOGÍA DE LA RESTAURACIÓN PARA LA IMPLEMENTACIÓN 

DE PRÁCTICAS 

En el Capítulo 1 de esta tesis se plantearon preguntas ecológicas fundamentadas 

en la ecología de la restauración, las cuáles fueron evaluadas en los siguientes capítulos 

a fin proponer posibles técnicas a implementar adecuadas para la rehabilitación de taludes 

viales considerando las condiciones particulares de las comunidades vegetales estudiada. 

En el Capítulo 2 se describieron y analizaron características de los componentes abióticos 
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y bióticos en los taludes viales y áreas de referencia aledañas de cinco comunidades de la 

región (estepa, matorral de Nothofagus antarctica, bosque de Austrocedrus chilensis, 

bosque de N. dombeyi y bosque de N. pumilio). Este estudio detallado contribuyó a un 

diagnóstico integral a partir del cual generar propuestas de acción, siendo información 

clave para rehabilitar los taludes viales en la región del noroeste de la Patagonia. La 

evaluación de las condiciones abióticas en las áreas degradadas y de referencia brindó 

información útil para proponer posibles prácticas de mejora antes del manejo de la 

vegetación (siembra, plantación, traslado de bancos de semillas). A su vez, el estudio de 

la composición de especies (incluyendo los grupos funcionales) permitió identificar tanto 

taxones específicos y grupos funcionales presentes y/o colonizadores de taludes en cada 

una de las comunidades. En general se encontró que las características físicas de los 

sustratos fueron similares en las diferentes comunidades, siendo mayor la compactación 

y el porcentaje de sustrato desnudo, y menor el contenido de humedad en los taludes que 

en el área de referencia. Estos resultados coinciden con otros trabajos, mostrando que la 

construcción de taludes afecta las propiedades físicas del sustrato, a la vez que 

compromete la colonización y el establecimiento de las plantas (Cerdà 2007, Pereira et 

al. 2015, Solgi et al. 2019, Bochet et al. 2009). 

Con respecto a los componentes bióticos, los resultados mostraron que en los 

taludes de todas las comunidades la cobertura total de la vegetación fue menor que en las 

áreas de referencia, coincidiendo con otros autores (Bochet y García-Fayos 2004, Mola 

et al. 2011, Repetto-Giavelli y Teneb 2012). La composición florística entre taludes y 

áreas de referencia fue diferente, mientras que la diversidad de especies fue parecida en 

los taludes y las áreas de referencia. En otros estudios se ha encontrado que la 

composición floristica de los taludes viales no solo varía con las áreas naturales cercanas, 

sino también está ligada a gradientes ambientales como la altitud, y también a las 

comunidades vegetales en las que están inmersas (Akbar et al. 2009, Karim y Mallik 

2008). En los taludes el establecimiento de la vegetación puede verse condicionado por 

filtros que no están relacionados directamente con el arribo de semillas, sino por la 

disponibilidad de sitios seguros para el desarrollo de las plántulas (Alborch et al. 2003, 

Repetto-Giavelli y Teneb 2012). En los resultados se ha encontrado que las especies que 

logran colonizar con éxito los taludes viales suelen ser, por un lado, especies ruderales 

(Grime 1977) con estrategias ligada al rápido crecimiento, alta producción de semillas, 

tolerancia a disturbios, muchas de las cuáles suelen ser especies exóticas (Forman y 

Alexander 1998, Gelbard y Belnap 2003). Además, en los taludes se crean hábitats más 
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homogéneos con condiciones de micrositio con mayor disponibilidad de luz y espacio, en 

donde las especies pueden establecerse (Ullmann et al. 1998, Pauchard y Alaback 2004, 

McDougall et al. 2018). 

Dependiendo de la comunidad se encontró el predominio determinados grupos 

funcionales, como en los taludes de la estepa y el bosque de N. pumilio donde 

predominaron las hierbas perennes, en la estepa este grupo estuvo representado por 

especies exóticas y en el bosque por especies nativas. Por otro lado, en los taludes del 

matorral y los bosques de A. chilensis y N. dombeyi predominaron tanto hierbas perennes 

como arbustos, siendo muchos arbustos nativos rebrotantes. La densidad de semillas en 

los taludes de en la mayoría de las comunidades vegetales no presentaron diferencias con 

el banco de las áreas de referencia y estuvieron mayoritariamente representados por 

hierbas y gramíneas perennes, exceptuando el matorral N. antarctica y el bosque de N. 

pumilio donde fue menor en taludes. 

En el Capítulo 3, el estudio de condiciones eco-fisiológicas y tratamientos pre-

germinativos de las semillas de las especies nativas permitió formular protocolos de 

acondicionamiento y germinación de once especies nativas colonizadoras, de las cuales 

se tenía escasa información disponible hasta el momento. Se destaca que el conocimiento 

de los requerimientos de propagación de las especies de interés es fundamental para 

producir los plantines que se reintroducirán por plantación y/o para acondicionar las 

semillas en laboratorio, antes de la siembra. Además, se documentó la presencia o 

ausencia de mecanismos de dormancia en las semillas de las once especies nativas, a fin 

de realizar tratamientos pre-germinativos específicos. Además, se informó el periodo 

óptimo de cosecha de sus semillas en la Tabla II.1 del Apéndice II.1. 

En el Capítulo 4 se establecieron criterios a partir del estudio de rasgos eco-

morfológicos para la selección de especies nativas que colonizan y se establecen 

naturalmente en áreas degradadas por decapitación de suelo en las cinco comunidades 

estudiadas. El criterio de agrupamiento de especies utilizando caracteres funcionales 

fisiológicos y morfológicos ha cobrado mayor interés en la ecología, dada su utilidad para 

predecir respuestas de las comunidades vegetales al cambio ambiental (González-Paleo 

2018). La variación en las características de las plantas, y de los síndromes de asociación 

de estas características, afecta diversos procesos ecosistémicos (Pérez-Harguindeguy et 

al. 2013). Los resultados de este capítulo muestran que las especies nativas con mejor 

ecotipo restaurador y que serían deseables reintroducir son A. splendens, B. magellanica, 

B. microphylla y H. glutinosus, considerando que la especies a reintroducir este presente 
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y/o forme parte del ecosistema natural cercano al sitio a revegetar.  

 

5.2. PROPUESTAS DE REHABILITACIÓN PARA TALUDES VIALES  

Basado en los resultados de los Capítulos 2, 3 y 4 se pensó en una serie de posibles 

propuestas que combinen diferentes técnicas de restauración y/o rehabilitación, para la 

implementación de prácticas activas en el noroeste patagónico, que permitirían la 

revegetación de taludes viales con pendientes menores a 35º. Para tal fin, poder contar 

con información de las áreas degradadas y áreas de referencia en estudios de su ecológia 

representa una ventaja a la hora de implementar futuras prácticas de restauración. Dicha 

información puede ayudar a seleccionar prácticas certeras y adecuadas que maximicen 

los recursos económicos y ayuden a obtener los mejores resultados. Se espera que estas 

propuestas guíen los lineamientos de futuras investigaciones donde puedan ponerse a 

prueba prácticas concretas de rehabilitación de taludes viales derivadas del conocimiento 

ecológico generado en esta tesis. A continuación, se detallan las principales problemáticas 

encontradas en los taludes viales y las posibles técnicas de rehabilitación a implementar 

para asistir a su recuperación:  

 

Posibles propuestas de rehabilitación paras umbrales abióticos en los taludes viales  

-Alta compactación del sustrato 

(a) Adición de compost o enmiendas orgánicas: Aumentan el contenido de materia 

orgánica del sustrato, que ayuda a reducir la densidad aparente, mejora la 

agregación, la porosidad, y la capacidad de retener agua (McGrath y Henry 2016, 

Sax et al. 2017, McGrath et al. 2020). También aumenta la resistencia a la erosión 

hídrica y la estructura del sustrato (Beider 2012, Kowaljow et al. 2014). 

(b) Escarificado: consiste en romper la estructura del sustrato produciendo 

rugosidad superficial, por medio de rastrillado o arado (DeFalco et al. 2012, 

McGrath y Henry 2016). En los taludes viales, debe realizarse perpendicular a la 

pendiente para evitar la formación de cárcavas. No sería una técnica recomendable 

en lugares con fuertes vientos y precipitaciones, dado que podrían aumentar la 

voladura o arrastre de sedimentos.  

(c) Agregado de sustrato superficial (topsoil): se puede planificar antes y durante 

la construcción de los taludes, separando las primeras capas del sustrato con los 

horizontes orgánicos previo a la excavación y movimientos del suelo, reservándolas 

para aplicarlas una vez estabilizado el talud (Tormo et al. 2007, Rivera et al. 2014). 
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Esta capa superficial de sustrato puede contener el banco de semillas del sitio previo 

al disturbio, y contribuir a la revegetación espontánea del área disturbada (Rivera 

et al. 2014).  

-Alto porcentaje de sustrato desnudo 

(a) Geomantas, geotextiles, mantas orgánicas, geoceldas: Son elementos 

utilizados para cubrir y proteger el sustrato desnudo del talud. Pueden ser de fibra 

de coco, yute, paja o esparto entre otros, y pueden tener diferentes entramados para 

dejar pasar la luz solar (Giráldez et al. 2014, Castanon-Jano et al. 2021). Suelen ser 

costosas dependiendo del tipo de material del que estén fabricadas.  

(b) Enramados: son estructuras fabricadas con ramas entrelazadas con resto de 

poda, palos o maderas de descarte, siendo más económicas e igual de efectivas que 

las geomantas (Escartín y Zuleta 2015, Hruby 2019). Los enramados pueden 

promover la retención de semillas que arriban de sitios cercanos, incorporar materia 

orgánica por retención de hojarasca, crear condiciones de humedad y temperatura 

favorables para las plantas (Zuleta y Li Puma 2013) y funcionar como “nodrizas 

artificiales” dando protección a las plántulas (Fick et al. 2016). 

(c) Barreras u objetos: En áreas denudadas con pendiente es frecuente el uso de 

barreras perpendiculares a la pendiente y fijadas con estructuras específicas, a fin 

de sostener y evitar la erosión del sustrato, el descalce y/o sepultado de la 

vegetación, que se afecten y/o arrastren elementos de las técnicas implementadas 

(ej. hojarasca, mulch, compost, semillas, etc.) (Gómez Orea 2004, Beider et al. 

2013). Pueden estar realizadas con diferentes materiales rocas, bolsas rellenas de 

arena, etc. Estos objetos pueden crear sombreado, creando micrositios favorables 

para el desarrollo de las plantas (Kowaljow y Rostagno 2013, Fick et al. 2016). 

-Baja cobertura de hojarasca 

(a) Traslado de hojarasca: movimiento de hojas, ramas y restos vegetales de áreas 

cercanas no degradas a sitios degradados. Esta técnica tiene la ventaja que puede 

incluir semillas viables nativas que pueden germinar y contribuir a la recuperación 

del sitio, además de brindar cobertura y nutrientes (Varela et al. 2006, Gobbi et al. 

2014).  

(b) Adición de mulch: consiste en aplicar restos vegetales como viruta de madera, 

astillas de madera (aserrín), paja o restos de madera o ramas chipeadas (Jiménez et 

al. 2014, Hueso-González et al. 2018), brindando rápida cobertura al sustrato. 

Ambas técnicas, además, ayudan a incorporan materia orgánica al sustrato, 
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incrementan las condiciones de humedad del sustrato y disminuyen la temperatura 

a nivel de micrositio, favoreciendo la germinación de semillas y el crecimiento de 

las plántulas (Gobbi et al. 2014, Jourgholami et al. 2021).  

-Bajo contenido de humedad del sustrato 

(a) Riego: la frecuencia y cantidad de agua dependerá del clima y de la capacidad 

del sustrato para retener la humedad en las capas superficiales donde puede estar 

disponible para las plantas. Por esta razón es importante conocer el contenido de 

humedad del sustrato a lo largo de la estación de crecimiento e identificar los meses 

de mayor déficit hídrico en los taludes.  

(b) Adición de hidrogeles: Esta técnica se realiza mediante la hidratación de 

polímeros y el relleno de los pozos de plantación para plantines producidos en 

vivero, que luego se cubren con sustrato. Los hidrogeles retienen el agua actuando 

como una reserva durante la etapa de crecimiento de las plantas (Pérez et al. 2010, 

Beider et al. 2013). 

 

Posibles propuestas de rehabilitación para umbrales bióticos en los taludes viales  

-Presencia de especies exóticas invasoras 

(a) Control de especies invasoras: por medio de remoción manual. Esta práctica 

reduce o elimina las especies invasoras dañinas de las áreas degradadas, ya que 

comúnmente compiten con las especies nativas por espacio y recursos (SER 

2004). 

-Baja cobertura, riqueza y diversidad de especies nativas 

Para mejorar las condiciones bióticas del área degradada existen técnicas que 

consisten en la introducción de especies nativas. Antes de la revegetación es necesario 

realizar una selección de las especies. Es importante que estas especies sean nativas para 

la conservación de la biodiversidad, que cumplan alguna función dentro del ecosistema 

degradado (colonizadoras tempranas, nodrizas, alimento y refugio de especies raras o en 

peligro, fijadoras de nitrógeno, etc.); y brinden algún beneficio a la sociedad 

(ornamentales, estabilizadoras de la pendiente, etc.) (Gold et al. 2004, Ceccon 2013, Di 

Salvo y Rovere 2018). La selección de especies a reintroducir puede ser una tarea difícil 

y costosa. Por lo que la selección de ecotipos clave según rasgos eco-morfológicos puede 

ayudar a acotar el listado de especies a utilizar, al focalizar la selección según ciertos 

caracteres o síndromes de interés para la recuperación del sitio degradado (Bochet y 

García-Fayos 2015, González-Paleo et al. 2015, 2018, Sabatino et al. 2021a, 2021b). Es 
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fundamental, también, conocer los tratamientos pre-germinativos para el 

acondicionamiento de semillas de las especies nativas elegidas para la reintroducción; 

ayudando a mejorar las técnicas de propagación por semilla tanto ex situ (producción de 

planta en almácigo), como in situ (siembra, hidrosiembra, etc.).  

Las técnicas propuestas para la reintroducción de especies nativas en taludes 

viales podrían ser:  

(a) Siembra directa: consiste en distribuir semillas de una o varias especies. Esta 

técnica suele ser menos costosa, rápida y fácil de implementar que la plantación 

(Gómez Orea 2004). Sin embargo, a veces la misma debe complementarse con otras 

técnicas como riego y protección a la herbivoría (Bainbridge 2007, Cortina et al. 

2009, Ceccon 2013, Zuleta y Li Puma 2013, Hruby 2019). En los taludes se debe 

considerar que las semillas pueden perderse por la pendiente, el arrastre del viento 

o la escorrentía (Bochet et al. 2010, Tormo et al. 2009, Valladares et al. 2011). Por 

lo que la siembra puede combinarse con técnicas que retengan el sustrato como 

geotextiles, enramados, construcción de terrazas, barreras, entre otras. 

(b) Hidrosiembra: Se utiliza para sembrar en lugares de difícil acceso con 

pendientes, como los taludes viales (Tormo et al. 2007). Consiste en una mezcla de 

fertilizantes, sustancias estabilizantes (aglutinantes) y semillas, aplicada a presión 

con agua (Gómez Orea 2004, Valladares et al. 2011, Emeka et al. 2021). Esta 

técnica evita el deslizamiento de las semillas por la pendiente y brinda al sustrato 

propágulos, nutrientes y humedad (Bochet et al. 2010, Valladares et al. 2011). 

Puede necesitarse equipamiento especial, como bombas sembradoras portátiles o 

adosadas a maquinaria pesada (Hruby 2019).  

(c) Plantación: Es una técnica que genera una rápida cobertura del sustrato, favorce 

procesos relacionado a la vegetación y crea islas de fertilidad (Bainbridge 2007, 

Beider 2012). Es conveniente en sitios degradados dónde se necesiten introducir 

plantas adultas que puedan resistir condiciones climáticas rigurosas (sequía, fuertes 

heladas) y/o herbivoría (Beider et al. 2013). Se debe disponer de plantas de 

procedencia local producidas en vivero o a partir del traslado de plantas de áreas 

aledañas, a las cuales se les pueden adicionar hidrogeles, inóculos de micorrizas, 

protección contra herbívoros, etc. (Beider 2012, Beider et al. 2013, Álvarez et al. 

2018).  

(e) Traslado de banco de semillas: consiste en la recolección del sustrato 

superficial en áreas de referencia cercanas con vegetación adecuada y su traslado a 
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sitios degradados (Van der Valk y Pederson 1989). Estos bancos de semillas pueden 

requerir el acondicionamiento de las semillas, que se puede realizar directamente a 

todo el banco (DeFalco et al. 2012), pero para ello es necesario saber si las áreas de 

referencia poseen un banco representativo de semillas de nativas (deseable) o 

exóticas (no deseable). De aquí la importancia de evaluar la composición florística, 

el origen biogeográfico y densidad del banco. 

 

Se destaca que no existe una única técnica a implementar, y que la combinación 

de técnicas basadas en las condiciones particulares de cada sitio, puede ofrecer mejores 

resultados que con la implementación de cada técnica por separado (Fick et al. 2016). 

Para poder implementar y complementar las diferentes técnicas debe conocerse, además 

del diagnóstico inicial del área degradada, la potencialidad de cada técnica en función del 

sitio a recuperar (Becker et al. 2013, Rovere et al. 2014, Wang et al. 2021), las 

condiciones climáticas y geográficas (Fick et al. 2016, Wang et al. 2021), y los objetivos 

y alcance del proyecto de restauración y/o rehabilitación (Holl y Aide 2011, Rovere et al. 

2014). También, debería evaluarse los costos ecológicos de la aplicación de las técnicas, 

seleccionando prácticas que reduzcan al mínimo posible la generación de nuevos 

impactos. La utilización de una misma técnica puede tener múltiples propósitos y ayudar 

a superar tanto barreras abióticas como bióticas simultáneamente (Ludwig y Tongway 

1996, Tongway y Ludwig 1996, Cantalejos 2021). El diseño espacial de la combinación 

de técnicas imitando la disposición, forma y tamaño de los parches de vegetación del 

ecosistema de referencia puede ayudar a bajar costos y manejo. Con frecuencia, en lugar 

de trabajar en toda el área degradada, se comienza a restaurar pequeñas áreas distribuidas, 

denominadas áreas núcleos, donde incluso se pueden aplicar varias técnicas a la vez (Reis 

et al. 2010). Luego de su recuperación, estas áreas núcleo pueden funcionar como islas 

de fertilidad para la recuperación pasiva del área degradado en el que están inmersas (Reis 

et al. 2010, Zuleta y Li Puma 2013). 

 

5.3. CONCLUSIONES FINALES 

La construcción de taludes de desmonte en las obras viales genera un alto impacto 

en el ecosistema. Principalmente se evidenciaron cambios en las propiedades físicas del 

sustrato, una baja cobertura de la vegetación y cambios en la composición de especies 

tanto de la vegetación como del banco de semillas. Por lo tanto, es necesario una adecuada 

rehabilitación de los taludes que incluya la revegetación de los mismos, con la selección 
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y reintroducción de especies nativas con tratamientos específicos. Además, es necesario 

tener en cuenta la rehabilitación de umbrales abióticos, para mejorar la colonización, 

establecimiento y supervivencia de la vegetación. 

Este trabajo es un aporte a la ecología de la restauración de taludes, resultados que 

sin duda van a facilitar la toma de decisiones para la rehabilitación de estos ambientes 

degradado del noroeste patagónico. Estudiar la ecología de la restauración en las 

comunidades que atraviesan los caminos, otorga información para la elaboración de 

tratamientos específicos de rehabilitación, que permitan mantener la biodiversidad de 

cada comunidad. Los tratamientos específicos en la rehabilitación de los taludes deben 

considerar la información de base generada a partir de la ecología de la restauración, la 

cual evidencia las características de cada comunidad tanto en las áreas degradadas como 

de referencia. 

Las técnicas propuestas por otras disciplinas (ingeniería civil, bioingeniería o 

ingeniería ambiental) se focalizan en la estabilización mecánica del sustrato en los 

taludes, utilizando la revegetación como una herramienta para retenerlo y evitar su 

deslizamiento. Estas prácticas suelen prestar poca atención a las especies a utilizar, como 

así también a la estructura, composición y funciones del ecosistema. En este aspecto, la 

Ecología de la Restauración y la Restauración Ecológica representan un puente entre la 

ecología y las técnicas bioingenieriles, logrando la estabilización de los taludes viales 

evitando los derrumbes, a su vez, considerando criterios de conservación de la 

biodiversidad y sustentabilidad de los ecosistemas. Esto se resalta en la región, dado que 

los caminos atraviesan diversas áreas protegidas del Parque Nacional Nahuel Huapi, en 

dónde los criterios de conservación deben ser estrictos, preservando las especies nativas 

y evitando la expansión de especies exóticas. Los bordes de caminos pueden ser 

reservorios y/o corredores de especies exóticas y/o invasoras, siendo importante el 

monitoreo y la rehabilitación de estas áreas para evitar su avance hacia dentro de áreas 

protegidas. 

Esta tesis brinda lineamientos para seleccionar especies nativas basadas en 

criterios específicos para la recuperación de taludes viales. Esta selección ayuda a 

identificar ecotipos restauradores que podrán ser exitosos en la revegetación, tolerantes a 

condiciones climáticas particulares o que presenten funciones clave para promover la 

recuperación pasiva e iniciar procesos de sucesión en el ecosistema degradado. La 

selección de especies nativas por rasgos ayuda a acotar el listado de especies posibles a 

utilizar en la rehabilitación y/o restauración ecológica, reduciendo el costo al elegir 
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especies con la potencialidad de establecerse y sobrevivir en áreas degradadas; y que 

puedan ser producidas en vivero con facilidad. Esta tesis priorizó la protección de los 

taludes denudados seleccionando rasgos relacionados a la capacidad colonización y de 

establecimiento, la supervivencia de plántulas, la facilidad de propagación, la tolerancia 

al estrés hídrico, la fijación y la protección del sustrato contra la erosión; sin embargo, 

otros criterios pueden ser seleccionados dependiendo de las funcionalidades que se 

quieran recuperar. 

La rehabilitación de bordes de caminos puede ayudar a recuperar servicios 

ecosistémicos y disminuir costos de infraestructura y mantenimiento de caminos dañados 

por deslaves y aludes; conservando la diversidad de especies y brindando belleza escénica 

y paisajística. En la actualidad, en un contexto de pérdida de biodiversidad y degradación 

de ecosistemas, conocer los protocolos de restauración específicos de taludes viales, son 

importantes ya que estos pueden constituir corredores de biodiversidad si son 

rehabilitados respetando la complejidad de las comunidades naturales a las que 

pertenecen. Es por ello, la información generada en esta tesis invita a continuar con la 

investigación de futuros trabajos en donde se pueda evaluar la efectividad de las técnicas 

de rehabilitación que se proponen aquí, como así también, innovaciones con otras 

técnicas. 
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APÉNDICES 
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APÉNDICE I 

I.1 Test a posteriori para la pedregosidad del sustrato 

 

Tabla I.1 Estadísticos de los contrastes realizados a posteriori del ajuste de cada modelo 

que comparó el porcentaje de cada clase de pedregosidad (fino: entre 0,2 - 1 cm, mediano: 

entre 1 - 5 cm, grueso: entre 5 - 10 cm y muy grueso: mayor a 10 cm) entre los taludes de 

desmonte (TD) y área de referencia (AR) de todos los ambientes, con el método de 

Benjamini Y. y Hochberg Y. (1995). En negrita se muestran los valores de P<0,05. *** 

P<0,001, ** P<0,01, *P<0,05, n.s. no significativo. 

Ambiente Contraste de variables Valor z P Sig. 

Estepa Fino TD – Fino AR -2,15 0,378 n.s. 

 Mediano TD – Mediano AR 1,5 0,792 n.s. 

 Grueso TD - Grueso AR -0,01 1,000 n.s. 

 Muy Grueso TD – Muy Grueso TD -0,01 0,999 n.s. 

 Fino TD – Mediano TD -5,0 < 0,001 *** 

 Fino TD - Grueso TD -9,9 < 0,001 *** 

 Fino TD - Muy Grueso TD -9,7 < 0,001 *** 

 Mediano TD - Grueso TD -5,3 < 0,001 *** 

 Mediano TD - Muy Grueso TD -7,1 < 0,001 *** 

 Grueso TD - Muy Grueso TD 0,2 1,000 n.s. 

 Fino AR – Mediano AR -8,4 < 0,001 *** 

 Fino AR – Grueso AR -11,8 < 0,001 *** 

 Fino AR – Muy Grueso AR -11,9 < 0,001 *** 

 Mediano AR – Grueso AR -3,8 0,004 ** 

 Mediano AR – Muy Grueso AR -3,9 0,003 ** 

 Grueso AR – Muy Grueso AR -0,1 1,000 n.s. 

Bosque de Fino TD – Fino AR -4,8 < 0,001 *** 

N. antarctica Mediano TD – Mediano AR 4,1 0,001 ** 

 Grueso TD - Grueso AR 0,8 0,993 n.s. 

 Muy Grueso TD – Muy Grueso TD 0,2 1,000 n.s. 

 Fino TD – Mediano TD -4,2 < 0,001 *** 

 Fino TD - Grueso TD -7,6 < 0,001 *** 
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 Fino TD - Muy Grueso TD -8,2 < 0,001 *** 

 Mediano TD - Grueso TD -3,7 0,006 ** 

 Mediano TD - Muy Grueso TD -4,4 < 0,001 *** 

 Grueso TD - Muy Grueso TD -0,7 0,997 n.s. 

 Fino AR – Mediano AR -12,0 < 0,001 *** 

 Fino AR – Grueso AR -12,3 < 0,001 *** 

 Fino AR – Muy Grueso AR -12,4 < 0,001 *** 

 Mediano AR – Grueso AR -0,4 1,000 n.s. 

 Mediano AR – Muy Grueso AR -0,4 0,999 n.s. 

 Grueso AR – Muy Grueso AR -0,1 1,000 n.s. 

Bosque de  Fino TD – Fino AR -2,9 0,063 n.s. 

A. chilensis Mediano TD – Mediano AR 3,4 0,017 * 

 Grueso TD - Grueso AR 0,3 0,999 n.s. 

 Muy Grueso TD – Muy Grueso TD 0,1 1,000 n.s. 

 Fino TD – Mediano TD -2,7 0,117 n.s. 

 Fino TD - Grueso TD -6,0 < 0,001 *** 

 Fino TD - Muy Grueso TD -7,3 < 0,001 *** 

 Mediano TD - Grueso TD -3,3 0,021 * 

 Mediano TD - Muy Grueso TD -4,7 < 0,001 *** 

 Grueso TD - Muy Grueso TD -1,4 0,839 n.s. 

 Fino AR – Mediano AR -8,8 < 0,001 *** 

 Fino AR – Grueso AR -9,1 < 0,001 *** 

 Fino AR – Muy Grueso AR -10,2 < 0,001 *** 

 Mediano AR – Grueso AR -0,3 0,999 n.s. 

 Mediano AR – Muy Grueso AR -1,5 0,809 n.s. 

 Grueso AR – Muy Grueso AR -1,2 0,923 n.s. 
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I.2 Test a posteriori para el porcentaje de humedad del sustrato 

 

Tabla I.2 Estadísticos de los contrastes realizados a posteriori del ajuste de cada modelo 

en donde se comparó el porcentaje de humedad entre el talud de desmonte (TD) y el área 

de referencia (AR) en los meses de la estación de crecimiento (Oct: octubre, Ene: enero, 

Abr: abril), con el método de Benjamini Y. y Hochberg Y. (1995). En negrita se muestran 

los valores de P<0,05. *** P<0,001, ** P<0,01, *P<0,05, n.s. no significativo. 

Ambiente Contraste de variables Valor z P Sig. 

Estepa Oct TD – Oct AR -1,3 0,774 n.s. 

 Ene TD – Ene AR 1,1 0,885 n.s. 

 Abr TD - Abr AR -1,4 0,703 n.s. 

 Oct TD – Ene TD 3,6 0,004 ** 

 Ene TD – Abr TD -6,3 < 0,001 *** 

 Abr TD - Oct TD -3,0 0,032 * 

 Oct AR – Ene AR 5,5 < 0,001 *** 

 Ene AR – Abr AR -7,9 < 0,001 *** 

 Abr AR - Oct AR -3,0 0,030 * 

Bosque de Oct TD – Oct AR -3,8 0,002 ** 

N. antarctica  Ene TD – Ene AR -2,9 0,048 * 

 Abr TD - Abr AR -3,0 0,033 * 

 Oct TD – Ene TD 2,2 0,215 n.s. 

 Ene TD – Abr TD -7,6 < 0,001 *** 

 Abr TD - Oct TD -5,7 < 0,001 *** 

 Oct AR – Ene AR 3,1 0,026 ** 

 Ene AR – Abr AR -7,6 < 0,001 *** 

 Abr AR - Oct AR -4,9 < 0,001 *** 

Bosque de  Oct TD – Oct AR -3,0 0,031 * 

A. chilensis Ene TD – Ene AR -0,7 0,975 n.s. 

 Abr TD - Abr AR -5,2 < 0,001 *** 

 Oct TD – Ene TD 0,4 0,999 n.s. 

 Ene TD – Abr TD -1,4 0,729 n.s. 

 Abr TD - Oct TD -1,4 0,701 n.s. 
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 Oct AR – Ene AR 1,9 0,379 n.s. 

 Ene AR – Abr AR -4,2 < 0,001 *** 

 Abr AR - Oct AR -3,9 0,001 ** 

Bosque de Oct TD – Oct AR -1,1 0,885 n.s. 

N. dombeyi Ene TD – Ene AR -3,0 0,032 * 

 Abr TD - Abr AR -1,7 0,500 n.s. 

 Oct TD – Ene TD 3,8 0,002 ** 

 Ene TD – Abr TD -3,9 0,001 ** 

 Abr TD - Oct TD -0,1 1,000 n.s. 

 Oct AR – Ene AR 1,9 0,394 n.s. 

 Ene AR – Abr AR -2,7 0,078 n.s. 

 Abr AR - Oct AR -0,8 0,967 n.s. 

Bosque de  Oct TD – Oct AR -1,8 0,470 n.s. 

N. pumilio Ene TD – Ene AR -1,9 0,412 n.s. 

 Abr TD - Abr AR -2,9 0,046 * 

 Oct TD – Ene TD 4,3 < 0,001 *** 

 Ene TD – Abr TD -2,4 0,167 n.s. 

 Abr TD - Oct TD 2,0 0,341 n.s. 

 Oct AR – Ene AR 4,3 < 0,001 *** 

 Ene AR – Abr AR -3,3 0,013 * 

 Abr AR - Oct AR 1,0 0,911 n.s. 
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APÉNDICE II 

II.1 Ubicación y fecha de la cosecha de semillas para ensayos de germinación. 

Las coordenadas geográficas y la altitud de cada sitio de cosecha de semillas fueron 

obtenidos con un dispositivo GPS (Garmin eTrex Legend H). 
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Tabla II.1 Ubicación y fecha de cosecha de las semillas para ensayos de germinación. Se indica la especie, el ambiente, latitud, longitud 

(Coordenadas del sitio), altitud del sitio y la fecha de recolección (mes y año). 

Especie Ambiente 
Coordenadas del sitio Altitud 

(m s.n.m) 

Fecha de 

recolección Latitud S Longitud O 

Acaena magellanica Estepa 41º02’57” 71º04’53” 1043 Enero 2017 

Acaena ovalifolia Bosque Nothofagus pumilio 41º014’49” 71º17’01” 1157 Enero 2017 

Acaena pinnatifida Bosque Nothofagus pumilio 41º014’49” 71º17’01” 1157 Enero 2017 

Acaena splendens Estepa 41º02’57” 71º04’53” 1043 Enero 2017 

Anemone multifida Bosque Nothofagus pumilio 41º14’49” 71º17’01” 1157 Enero 2017 

Baccharis linearis Estepa 41°07’12”  71°13’23” 838 Marzo 2016 

Eryngium paniculatum Estepa 41°07’12”  71°13’23” 838 Febrero 2016  

Grindelia anethifolia Estepa 41°06’20” 71°10'25" 809 Marzo 2016 

Haploppapus glutinosus Bosque Nothofagus dombeyi 41º05’31,2”  71º30’37”  791 Febrero 2016 

Oenothera odorata Estepa 41°07’12”  71°13’23” 838 Marzo 2016 

Phacelia secunda Bosque Nothofagus pumilio 41°08’40.4” 71°22’6.9” 1328 Marzo 2017 
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II.2 Dimensiones, peso y forma de los propágulos de las especies de los ensayos de 

germinación. 

Para la estimación de la forma se utilizó la metodología descripta en Thompson et 

al. (1993) por medio del cálculo de varianza, la cual expresa de forma cuantitativa en qué 

medida los propágulos difieren de una forma esférica perfecta, al relacionar las 

dimensiones de las semillas: longitud (l), ancho (a) y espesor (e). Para ello se calcula la 

varianza de la longitud, el ancho y el espesor, luego de transformar todos los valores para 

que la longitud sea igual a uno, utilizando la siguiente formula: 

Varianza media: ∑
(𝑥𝑡−𝑥̅)2

𝑛

𝑛

1
 

Donde: xt es cada una de las dimensiones transformadas de los propágulos (𝑙𝑡 =
𝑙

𝑙
 ; 𝑎𝑡 =

𝑎

𝑙
 ; 𝑒𝑡 =

𝑒

𝑙
 ), 𝑥̅ es la media entre las dimensiones tranformadas de los propágulos; y n es la 

cantidad de dimensiones medidas. Esta varianza posee un valor mínimo de 0 para un 

propágulo esférico perfecto, y un valor máximo de 0,3 para un propágulo de forma de 

aguja o disco (Thompson et al. 1993). 
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Tabla II.2 Dimensiones, peso (media±ES) y forma (varianza) de los propágulos de las especies estudiadas en los ensayos de germinación. 

Especie Largo (mm) Ancho (mm) Espesor (mm) Peso (g) Varianza 

Acaena magellanica 3,685±0,046 1,104±0,010 1,104±0,010 0,119±0,004 0,109 

Acaena ovalifolia 3,867±0,046 1,478±0,024 1,478±0,024 0,083±0,002 0,085 

Acaena pinnatifida 3,065±0,028 1,937±0,024 1,937±0,024 0,116±0,001 0,030 

Acaena splendens 6,180±0,091 4,776±0,103 4,776±0,103 1,477±0,057 0,011 

Anemone multifida 3,065±0,028 1,937±0,024 0,832±0,013 1,164±0,015 0,088 

Baccharis linearis 2,130±0,025 0,588±0,009 0,478±0,008 0,024±0,001 0,125 

Eryngium paniculatum 2,324±0,027 1,383±0,013 0,769±0,008 0,103±0,001 0,076 

Grindelia anethifolia 4,703±0,068 2,136±0,039 0,343±0,020 0,073±0,002 0,145 

Haplopappus glutinosus 3,461±0,067 0,821±0,016 0,494±0,015  0,034±0,001 0,147 

Oenothera odorata 1,840±0,019 0,793±0,008 0,704±0,008 0,022±<0,001* 0,079 

Phacelia secunda 2,171±0,025 1,140±0,011 0,912±0,015 0,061±0,002 0,064 

Nota: *<0,001 corresponde a un error estándar de 0,0003.
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Resumen
El objetivo fue evaluar los requerimientos de germinación de Phacelia secunda J.F. 
Gmel. y Eryngium paniculatum Cav. y Dombey ex F. Delaroche, herbáceas perennes 
colonizadoras de ambientes degradados del noroeste patagónico argentino y de 
interés para la restauración ecológica. Se evaluó el porcentaje, tiempo medio e inicio 
de germinación en un control (C) y dos tratamientos pre-germinativos: escarificación 
mecánica con bisturí (EM) y estratificación húmeda fría durante 45 días (EHF). En 
P. secunda, el porcentaje de germinación en el tratamiento EHF (2%) fue menor 
que en el C (24%) y el tratamiento EM (16%). En E. paniculatum se encontraron 
diferencias entre el C (94%) y el tratamiento EHF (82%), pero no entre el C y EM 
(91%). El tratamiento EHF aceleró el inicio de la geminación en ambas especies. 
Las semillas de P. secunda mostraron baja capacidad de germinación siendo nece-
sario evaluar nuevos tratamientos. Eryngium paniculatum mostró alta capacidad 
germinativa aún en el control, lo que evidencia que no requiere tratamientos pre-
germinativos específicos. 

Abstract
The aim was to evaluate the seed germination requirements of Phacelia secunda 
J.F. Gmel. and Eryngium paniculatum Cav. y Dombey ex F. Delaroche, perennial 
herbaceous colonizers of degraded environments of northwest Argentinian Pata-
gonia and of interest for ecological restoration. The germination percentage, mean 
germination time and time until initiation of germination of a control (C) and two 
pre-germination treatments: mechanical scarification with a scalpel (EM) and 45 
days cold moist stratification (EHF) were evaluated. In P. secunda, the germina-
tion percentage in EHF treatment (2%) was lower than in C (24%) and EM (16%) 
treatment. In E. paniculatum, differences between C (94%) and EHF (82%) were 
found, but not between C and EM (91%). EHF treatment accelerated the germination 
initiation in both species. Seeds of P. secunda showed low germination capacity 
being necessary to evaluate new treatments. Eryngium paniculatum showed high 
germination capacity in the control. Thus this species does not require specific 
pre-germination treatments.
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Introducción
Las semillas pueden presentar mecanismos de dor-

mancia, que son necesarios evaluar para su reproducción 
(Baskin & Baskin 2008). La dormancia es una condición 
de las semillas en la cual se inhiben la germinación a pe-
sar de encontrarse bajo condiciones óptimas (Hartmann 
& Kester 1980, Benech-Arnold et al. 2000). Por ejemplo, 
las especies de la familia de las Asteraceas presentan 
generalmente dormancia fisiológica leve o ausencia de 
dormancia, mientras que las Fabaceas presentan gene-
ralmente dormancia física (Baskin & Baskin 2014). A su 
vez, la dormancia también puede estar relacionada a las 
condiciones ambientales en donde se desarrolla la espe-
cie (Masini et al. 2016). Las especies que dispersan sus 
semillas en verano-otoño pueden presentar dormancia 
fisiológica (Figueroa & Jaksic 2004), que logra romperse 
con un tratamiento de estratificación (Baskin & Baskin 
2004, Rovere 2006). Las semillas de especies de ambien-
tes áridos pueden presentar dormancia física la cual lo-
gra romperse mediante escarificación química o mecáni-
ca (Baskin & Baskin 2004, Masini et al. 2016). 

Phacelia secunda J.F. Gmel. y Eryngium paniculatum 
Cav. y Dombey ex F. Delaroche son especies nativas de 
Argentina y Chile que colonizan frecuentemente am-
bientes degradados señalados de interés para la restau-
ración (Lai et al. 2016, Masini et al. 2016, Chichizola et 
al. 2018). Ambas especies se observan con frecuencia 
en taludes viales en el noroeste patagónico. Phacelia 
secunda se registró como colonizadora en taludes de 
canteras de extracción de áridos (Arce et al. 2015), en 
ambientes con depósito de ceniza volcánica (López et 
al. 2010) y matorrales post-fuego de la Patagonia (Ra-
ffaele & Veblen 1998). Eryngium paniculatum suele en-
contrarse en laderas escarpadas y rocosas (Pfanzelt et 
al. 2008), en bordes de rutas y vías férreas (Troiani & 
Steibel 2008), y es colonizadora de matorrales post-
fuego (Fernández et al. 2010). 

Tanto las semillas de P. secunda como E. paniculatum 
pueden tener mecanismos de dormancia que dificulten 
su germinación. Se conocen varios estudios en relación 
a la presencia de dormancia y la germinación de distin-
tas especies de Phacelia (Quick 1947, Keeley & Fothe-
ringham 1998, Raffaele & Veblen 1998, Rice & Ross 
2014, Jefferson et al. 2014). Cavieres y Arroyo (1999) 
observaron que el tiempo de estratificación para rom-
per la dormancia en P. secunda fue variable entre pobla-
ciones chilenas según la altitud, aumentando el tiempo 
necesario de estratificación con la altura. Para distintas 
especies de Eryngium se han observado variaciones en 
los porcentajes de germinación según distintos trata-
mientos de temperatura o fotoperíodos aplicados en 
los ensayos de germinación (Fuentes Fiallo et al. 1996, 
RBGK 2008, Sabatino et al. 2015). El objetivo del traba-
jo fue evaluar los requerimientos germinativos de P. se-
cunda y E. paniculatum. Como hipótesis se plantea que 
las especies pueden presentar mecanismos de latencia 
fisiológica o física, los cuales pueden ser superados por 
escarificación o estratificación. 

Material y métodos
Phacelia secunda J.F. Gmel. (Boraginaceae) es una 

hierba perenne nativa. Posee flores de color violáceo, lila 
o blanco, reunidas en inflorescencias terminales (Green 
& Ferreyra 2012). El fruto es una cápsula piriforme de 
3 mm que contiene 1-4 semillas (2-3 x 1 mm) (Cavieres 
2000). Se distribuye en Chile, Bolivia y en Argentina des-
de Jujuy hasta Tierra del Fuego (Green & Ferreyra 2012). 
Posee usos medicinales (Green & Ferreyra 2012), y es de 
interés melífera (Forcone & Kutschker 2006).

Eryngium paniculatum Cav. y Dombey ex F. Delaro-
che (Apiaceae) es una hierba perenne rizomatosa nativa. 
Sus flores son pequeñas de color blanco, dispuestas en 
capítulos ovoides reunidos a su vez en escapos termi-
nales erectos ramificados; el fruto (3-4 x 2.5-3 mm) es 
elipsoide, aplanado con escamas laterales (Correa 1998). 
Se distribuye en el centro y sur de Chile y en Argentina, 
donde está presente en Buenos Aires, Chubut, La Pampa, 
Neuquén y Río Negro (Correa 1998). Posee uso medi-
cinal y comestible (Molares & Ladio 2012), ornamental 
(Vacarezza et al. 2017), y es una especie de interés melí-
fera (Forcone & Kutschker 2006).

Se recolectaron semillas de 30 plantas de cada espe-
cie en febrero de 2016. Los frutos maduros de E. panicu-
latum fueron recolectados en un sector de estepa patagó-
nica (41°07’12”S 71°13’23”W, 838 m de altitud) ubicado 
a ambos lados de la Ruta Nacional 40 en Bariloche (Río 
Negro, Argentina). Los frutos de P. secunda fueron reco-
lectados en un área de bosque de Nothofagus pumilio 
(Poepp. et Endl.) Krasser (41°08’40.4”S 71°22’6.9”W, 
1328 m de altitud), ubicada al borde del camino de ac-
ceso al cerro Otto (Bariloche). Los ejemplares de ambas 
especies están depositados en el herbario de referencia 
del Centro Regional Universitario Bariloche de la Uni-
versidad Nacional del Comahue (BCRU). Para E. panicu-
latum el ejemplar de herbario corresponde a Chiapella 
92 (BCRU) y para P. secunda corresponde a Ferreyra 384 
(BCRU). En laboratorio, se extrajeron en forma manual 
las semillas de las cápsulas, en el caso de P. secunda, y 
de los capítulos en E. paniculatum; y se dejaron secar a 
temperatura ambiente durante 24 horas. De cada espe-
cie se reunieron todas las semillas en un único lote, se 
dispusieron en una bolsa de papel madera rotulada y se 
almacenaron a temperatura ambiente y oscuridad hasta 
realizar los tratamientos pre-germinativos. 

Previo al ensayo de germinación se aplicaron dos tra-
tamientos pre-germinativos: estratificación húmeda fría 
durante 45 días (EHF), en donde se ubicaron las semillas 
entre capas de algodón, dentro de bolsas de plástico her-
méticamente cerradas y conservadas en heladera a 5 °C 
en oscuridad; escarificación mecánica con bisturí (EM), 
realizando un corte sobre el tegumento de las semillas 
sin dañar el endospermo. Para el ensayo de germina-
ción, en cada tratamiento y control (C) se realizaron diez 
repeticiones de 30 semillas cada una. Se desinfectaron 
las semillas con una solución de hipoclorito de sodio al 
2% durante dos minutos, se enjuagaron bajo chorro de 
agua corriente y se dispusieron en cajas de Petri plásti-
cas transparente, sobre un disco de papel de filtro hume-
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decido con agua destilada. El ensayo se llevó a cabo en 
cámara de germinación bajo condiciones controladas de 
luz y temperatura: 12 h luz/12 h oscuridad, a 20 °C/10 
°C, respectivamente. La duración de este ensayo fue de 
52 días y se realizó un control de la germinación cada 4 
días, regándose con una solución de agua destilada. Se 
consideró germinada una semilla cuando emergía por lo 
menos 2 mm de radícula por fuera del tegumento. Al fi-
nalizar el ensayo de germinación, se realizó la prueba de 
viabilidad a las semillas que no germinaron por medio de 
un test de corte (Gosling 2003). Las semillas se clasifica-
ron en vacías, atacadas por hongos, infectadas (atacadas 
por insectos) y viables (turgentes).

Para evaluar los tratamientos pre-germinativos se 
determinó el porcentaje de germinación final (G), el 
tiempo medio de germinación (TMG) y el inicio de ger-
minación (IG). El porcentaje de germinación final para 
cada repetición se calculó empleando la fórmula G=g/ 
(g+vs+f), en donde g es el número de semillas germina-
das, vs es el número de semillas viables según el test de 
corte y f es el número de semillas atacadas por hongos 
(Gosling 2003). En el cálculo del porcentaje de germi-
nación se excluyeron las semillas que aparecían vacías 
e infectadas en el test de corte. Se calculó el TMG para 
cada tratamiento, el cual indica el número promedio de 
días que tarda una única semilla en germinar (Khajeh-
Hosseini et al. 2003). También se calculó IG, como el 
número de días transcurridos hasta el comienzo de la 
germinación (Méndez 2007).

Se compararon las medias de los tratamientos con la 
prueba no paramétrica de Kruskal-Wallis. En los casos 
que se encontraron diferencias significativas se aplica-
ron comparaciones múltiples de a pares de los rangos 
promedio (Siegel & Castellan 1995). Se utilizó el progra-
ma SPSS 23 paquete para Windows.

Resultados
En P. secunda se encontraron diferencias significa-

tivas entre tratamientos (p<0.05) para el G (Fig. 1a), el 
TGM (Fig. 2a) y IG. El tratamiento de estratificación hú-
meda en frío (EHF) no incrementó la germinación de se-
millas con respecto al control (C) y tratamiento de escari-
ficación mecánica (EM). El TMG del tratamiento EHF fue 
menor al del tratamiento EM, mientras que no se encon-
traron diferencias entre C y estos dos tratamientos. Las 
semillas del tratamiento EHF iniciaron su germinación 
a los 5 días, siendo este tiempo menor al del tratamien-
to EM (11 días), pero similar al C (8 días). El desarrollo 
de la germinación se analizó mediante curvas de germi-
nación acumulada en función del tiempo (Fig. 3a). El C 
y EM presentaron una curva de germinación similar, el 
mayor porcentaje de germinación acumulado se dio a los 
36 días con un 23.8% en el C y 15.8% para la EM. La ger-
minación del tratamiento EHF se estabilizó en 1.8% a los 
8 días de iniciado el ensayo. Con respecto a las semillas 
que no germinaron, el 84.8% se encontraron turgentes 
al realizarse el test de corte, conservando en buen esta-
do el embrión y el endospermo, considerándose viables. 
El 14.2% de las semillas no germinadas se encontraban 
hongueadas y el 1% vacías.

En E. paniculatum, se encontraron diferencias signi-
ficativas entre tratamientos (p<0.05) para el G (Fig. 1b), 
el TMG (Fig. 2b) y el IG. El G de las semillas fue signifi-
cativamente más alto en C que en el tratamiento EHF. El 
tratamiento EHF aceleró la germinación de las semillas 
indicado por el TMG, e inició de manera más temprana la 
germinación indicado por IG (5 días). Este valor fue signi-
ficativamente menor al del C (8 días), pero similar al del 
tratamiento EM (7 días). La curva de germinación acumu-
lada en función del tiempo muestra que la germinación 
ocurrió rápidamente durante los primeros 8 días (Fig. 
3b). Se observó un desarrollo de la germinación similar 
en todos los tratamientos: el C (94.3%) se estabilizó y al-

Figura 1. Porcentaje de germinación de semillas (media ± DE, n=30) en el control (C), estratifica-
ción húmeda fría durante 45 días (EHF) y escarificación mecánica con bisturí (EM) de (a) Phacelia 
secunda y (b) Eryngium paniculatum. Letras diferentes indican diferencias estadísticamente 
significativas entre tratamientos (p<0.05).
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canzó su mayor porcentaje de germinación acumulado a 
los 32 días de iniciado el ensayo, EM (91%) estabilizó su 
porcentaje de germinación a los 40 días y EHF (81.8%) 
lo logró a los 44 días. Con respecto a la viabilidad de las 
semillas que no germinaron luego del ensayo, el 92.3% 
estaban turgente y por lo tanto viables, el 2.7% se encon-
traban infestadas con hongos y el 1.2% vacías.

Discusión
Las semillas de las especies estudiadas respondieron 

de manera diferente a los tratamientos pre-germinati-
vos. Según Baskin y Baskin (2014) si ninguna o pocas 
semillas germinan bajo las condiciones evaluadas en 
un lapso de 30 días, presentan algún tipo de dormancia, 
mientras que no presentan dormancia si germina con un 
porcentaje mayor a 80, y este valor no aumenta con la 

aplicación de tratamientos pre-germinativos. Bajo este 
criterio, las semillas de P. secunda presentarían dorman-
cia ya que se obtuvieron valores bajos de germinación en 
todos los tratamientos, especialmente con estratificación 
húmeda fría. En contraste, la germinación de E. panicula-
tum fue alta en todos los tratamientos, indicando que sus 
semillas no poseen dormancia, aunque el tratamiento de 
estratificación húmeda fría promovió una germinación 
temprana en relación a los demás tratamientos. 

Las semillas de especies de climas templados fríos, 
en general poseen mecanismos de dormancia que evitan 
la germinación en períodos no favorables para el esta-
blecimiento y supervivencia de las plántulas (Fenner & 
Thompson 2005). Este mecanismo prevendría que las 
plántulas sean dañadas por frío y heladas. En semillas re-

(a) Phacelia secunda (b) Eryngium paniculatum
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Figura 2. Tiempo medio de germinación (TMG) (media ± DE, n=30) de (a) Phacelia secunda y (b) 
Eryngium paniculatum en el control (C) y los tratamientos de estratificación húmeda fría durante 
45 días (EHF) y escarificación mecánica con bisturí (EM). Letras diferentes indican diferencias 
estadísticamente significativas entre tratamientos (p<0.05).

Figura 3. Porcentaje de germinación acumulada de (a) Phacelia secunda y (b) Eryngium panicu-
latum (media ± DE, n=30), para el control (C), estratificación húmeda fría (EHF) y escarificación 
mecánica con bisturí (EM). 
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cién cosechadas la dormancia se puede romper mediante 
un período de estratificación húmeda en frío simulando 
condiciones invernales (Baskin & Baskin 2014). El tiem-
po de estratificación de las semillas puede variar entre 
poblaciones de una misma especie dependiendo de las 
condiciones ambientales de las cuales provienen (Baskin 
& Baskin 2014). Según Cavieres y Arroyo (1999) en los 
Andes del centro de Chile, el tiempo de estratificación 
húmeda fría a 4 °C para romper la dormancia de semillas 
de P. secunda varia entre poblaciones con la altitud, re-
quiriendo menor tiempo (30 días) aquellas poblaciones 
provenientes de menores alturas (1600 m de altitud), 
pero alcanzando valores de germinación bajos (<25%). 
A los 60 días de estratificación, las mismas poblaciones 
incrementaron su germinación superando el 80%. En el 
presente estudio, las semillas de P. secunda provienen de 
poblaciones del Cerro Otto ubicadas a 1328 m de alti-
tud, menor altitud que las citadas por Cavieres y Arroyo 
(1999). Por lo tanto, se esperaba encontrar que una es-
tratificación húmeda fría de 45 días a 5 °C fuera suficiente 
para romper la dormancia e incrementar la germinación 
con respecto al control. Los resultados sugieren que las 
condiciones de estratificación no fueron adecuadas para 
esta especie, y es probable que las semillas requieran de 
un período de estratificación más extenso. Así mismo, 
varias especies de Phacelia en California incrementaron 
su germinación con semillas estratificadas a 0 °C por 114 
días o 2.2 °C en 142 días en comparación con semillas 
estratificadas a 5 °C durante 86 días (Quick 1947). 

El porcentaje de germinación de las semillas de E. 
paniculatum fue superior o similar comparados a estu-
dios en otras especies del mismo género. En E. regnelli 
Malme el porcentaje de germinación fue de 54% a una 
temperatura constante de 25 °C, con un fotoperiodo de 8 
h luz/16 h oscuridad (Sabatino et al. 2015). Eryngium bi-
llardierei F. Delaroche presentó una germinación de 76% 
a una temperatura constante de 10 °C y fotoperiodo de 
8 h luz/16 h oscuridad y de 94% a 15 °C y fotoperiodo 
de 8 h luz/16 h oscuridad (RBGK 2008). Los altos por-
centajes de germinación de E. paniculatum en el control 
y los tratamientos indicarían que no presenta dorman-
cia a diferencia de otras especies de la familia Apiaceae, 
que frecuentemente presentan dormancia morfológica 
o morfofisiológica (Baskin & Baskin 2014). Por ejem-
plo, las semillas de E. foetidium L. requieren un tiempo 
de post-maduración de 6 a 8 meses para lograr valores 
altos de germinación (Fuentes Fiallo et al. 1996). El tiem-
po medio de germinación e inicio de la germinación de 
las semillas de E. paniculatum fueron parecidos en todos 
los tratamientos, sin embargo la estratificación húmeda 
fría aceleró el inicio de la germinación. Este aspecto sería 
favorable para su propagación en vivero ya que acelera 
y uniformiza la emergencia de plántulas, optimizando el 
período de crecimiento (Rovere 2006). 

Se concluye que E. paniculatum es una especie de fá-
cil propagación por medio de semillas,  ya que estas  no 
requieren de tratamientos pre-germinativos específicos 
y tienen alto poder germinativo. En el caso de P. secunda, 
sus semillas presentan dormancia fisiológica, siendo ne-
cesario profundizar las investigaciones de esta especie. 
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Abstract

The introduction of alien species represents one of the greatest threats to biodiversity world-

wide. Highway construction increases the dispersal and invasion of exotic plant species.

This study examined the assembly process of the plant communities to determine whether

the roadsides of the Patagonian steppe represent a reservoir and dispersal source of inva-

sive exotic species. We analyzed the composition of exotic and native species and func-

tional groups present in the established vegetation and seed banks of roadsides and

reference areas nearby. The type of dispersal of exotic and native species at the roadsides

was also evaluated. Total cover and that of exotic and native species was lower at the road-

sides than in the reference areas; however, at the roadsides the cover and seed abundance

of exotic species was higher than that of native species. In the roadsides vegetation, native

shrubs such as Acaena splendens predominated, along with exotic perennial herbs and

grasses which were mainly represented by Rumex acetosella. In the seed bank the predom-

inant species were exotic perennial herbs, also represented by R. acetosella, annual exotic

species such as Epilobium brachycarpum and Verbascum thapsus, and annual native spe-

cies such as Heliotropium paronychioides. No exotic shrubs were found either at the road-

sides or in the reference areas. The species at the roadsides did not present a dominant

type of dispersal. The abundance of exotic species at the roadsides, both in the above-

ground vegetation and the seed bank, may be due to the stressful environment and the

characteristics of the species themselves, such as the ability to form seed banks. This work

revealed that the roadsides of the Patagonian steppe constitute reservoirs of invasive exotic

species, highlighting the importance of identifying them and controlling their spread, with a

view to generating ecosystem management programs.

Introduction

The introduction of alien species represents one of the major threats to biodiversity at a global

level [1]. Exotic species can transform a habitat, affecting biodiversity on different spatial

scales, contributing to species extinction [2] and creating severe challenges in terms of their

management and control [3]. Their effect on biodiversity, health and the economy is so great
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that the control and management of invasive species has become the principal objective of

numerous restoration studies [4]. Once successfully introduced outside their natural range,

potentially invasive exotic plant species can propagate in the new environment if their ecologi-

cal needs are met, establishing self-sustaining populations [5].

The construction of highways and roads produces considerable changes in natural commu-

nities due to plant cover elimination and soil removal, two types of disturbance that expose

soils to wind and water erosion, and alter drainage, the nutrient cycle and the level of resources

[6, 7]. More homogeneous habitats are thus created at the roadsides, affecting microclimatic

conditions and causing considerable reduction in competition, where fast-growing ruderal

species with high seed production generally become established, many of which are exotic

[8, 9]. These habitats may represent a starting point for the dispersal of some exotic species,

enabling them to spread and extend their distribution to non-degraded natural habitats [10].

The composition, richness and abundance of species at the roadsides therefore differ from nat-

ural areas [7, 11]. Furthermore, the lineal structure of a road and the capacity of vehicles to dis-

perse weed seeds [12] can promote and accelerate the processes of dispersal and invasion of

exotic species, extending their distribution on a regional scale [13]. Nevertheless, the coloniz-

ing potential of a species and its persistence in the invaded environment depend on its ability

to overcome environmental and dispersal barriers, aspects which are related to its reproductive

and dispersal characteristics [14].

The dispersal of seeds from areas with natural vegetation close to the roadsides, and their

incorporation into the seed bank are important processes, since they allow natural coloniza-

tion [15, 16]. In areas which have been fragmented due to the presence of roads, long-distance

dispersal is a crucial process for species persistence on a regional scale and the spread of inva-

sive exotic species [17]. A species whose fruits or seeds present structures such as plumed pap-

pus, wings or hooks that enable them to be transported by wind (anemochory) or animals

(zoochory) can extend their distribution more easily than a species that lacks propagules with

these characteristics [18]. Seed dispersal also depends on seed traits (i.e., seed mass, shape and

size), which enable them to be carried over long distances attached to vehicle tires and clothing

[19, 20]. In European Mediterranean environments, for example, the species that colonize

roadside areas mainly present fruits or seeds with anemochorous dispersal structures, other

types being less common (zoochory, ballochory, barochory, etc.) [21]. Many of these species

belong to the Asteraceae and Poaceae families, which produce large quantities of seeds adapted

for wind dispersal [22, 23]. Since long-distance dispersal is recognized as one of the most

important processes in determining invasion success [14, 24], the study of the types of dis-

persal of exotic species established on roadsides is essential.

Knowledge of the composition and size of the soil seed bank of disturbed areas is essential

in order to understand aboveground dynamics and to predict their future floristic composition

[25]. The presence of exotic species in altered areas of roadsides has consequences for seed

bank composition and diversity [26, 27]. Some studies have reported that homogenized and

altered habitats invaded by exotic species showed changes in composition and a decrease in

the abundance of native species in the seed bank, thus impoverishing community diversity

[28–30]. For example, in grasslands of Achill Island (on the west coast of Ireland), it was found

that the seed banks of sectors invaded by Gunnera tinctoria were less diverse and abundant

than in non-invaded areas [30]. Although most studies report changes in species composition,

the changes in richness of native species are not always evident [31]. Characterization of the

seed bank of the native, exotic, and invasive species found in disturbed environments is impor-

tant for prediction of the recruiting potential of these species from the bank, as well as the

future dynamics of the vegetation in the wake of new disturbances [32].
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In Argentine Patagonia a great number of exotic plant species have been introduced since

the beginning of the last century, principally from the Palearctic region (Holarctic Kingdom),

as a result of European immigration [33]. In this region it is important to study the presence

and distribution of exotic species, since the natural communities have a high level of ende-

mism (i.e., of 2400 species, 300 are endemic, belonging to 15 endemic genera) [34]. In particu-

lar, the flora of northwest Patagonia contains approximately 300 species of exotic plants,

equivalent to 20% of the total number of species in the region [35]. A study of floristic compo-

sition in the north of Argentine Patagonia, carried out on a west-east precipitation gradient

that included areas of forest, shrubland and steppe, revealed that the shrubland and steppe had

the highest presence of exotic species, the most frequent being Bromus tectorum, Cerastium
arvense and Rumex acetosella [36]. A large number of studies in the world have assessed the

influence of roads on exotic plant dispersal and establishment in aboveground vegetation

[9, 11, 13, 37, 38], but soil seed bank on roadsides have been less examined [27, 39]. In particu-

lar these topics have been under-researched in Patagonian steppe roadsides [26, 40].

Assessing the functional composition of communities enables us to compare assembly pro-

cesses between studies in different regions and on different scales [41, 42]. Classification of

plant species into functional groups according to their life cycle and life form can be applied to

the study of ecological processes, such as the dispersal, colonization and establishment of spe-

cies at roadsides [8]. In general, the species that colonize roadsides are short-lived, monocarpic

annual or perennial species [23, 37]. In northwest Patagonia, the response of different func-

tional groups to disturbances such as fire, volcanic eruption, and drought have been much

studied [43, 44]; however, in this region no research has been carried out on colonization of

the roadside habitat by the different functional groups. Analyzing functional groups enables to

draw more general conclusions on assembly process compared to species-specific analysis.

The objective of the present study was to examine the assembly process of the plant com-

munities to determine whether the roadsides of the steppe in northwest Patagonia constitute a

reservoir and dispersal source of invasive exotic species. To this end, the composition of the

native and exotic species and functional groups in the established vegetation and seed banks

were analyzed for the roadsides and for neighboring areas. The type of dispersal of the exotic

and native species present at the roadsides was also studied. Our hypothesis is that the altered

areas at the roadsides present conditions for the colonization and later spread of exotic species.

We predict that at the roadsides the vegetation cover and seed density in the soil seed bank of

exotic species will be higher than the cover and seed density of native plants. Therefore, low

similarity in species composition of vegetation and seed bank between roadsides and neigh-

boring areas is expected. With respect to functional groups, we predict that the cover and seed

density of annual and short-lived perennial herbs will be higher at the roadsides than in neigh-

boring areas. We predict that species with anemochorous dispersal will be more successful at

roadsides, because their seeds can be dispersed over long distances. The knowledge of the flo-

ristic composition of roadside vegetation allows the identification of exotic species to be con-

trolled, as well as pioneer native species suitable for reintroduction that provides information

for the design of specific restoration protocols [16, 45,].

Materials and methods

Study area

Fieldwork was carried out along a 6 km fraction of National Highway 23 and contiguous areas

of herbaceous-shrub steppe grassland in northwest Patagonia, which is situated 30 km east of

the city of San Carlos de Bariloche, within San Ramón Ranch (Argentina) (Fig 1). This project
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was conducted using the field permit given by the San Ramón Ranch managers John Belcher

and Leandro Ballerini.

Climate in the region is semiarid and temperate, with average annual precipitation of 574.4

mm (precipitation is seasonally distributed, with 60% falling in autumn-winter) and an

Fig 1. Location of study area and sketch of sampling design.

https://doi.org/10.1371/journal.pone.0246657.g001
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average annual temperature of 8.6˚C (non-published data from the meteorological station on

San Ramon ranch). Strong W-NW winds are frequent all year round, with a mean speed of 30

km/h [46]. The dominant soil types are moderately developed (Haploxerolls) with a loamy-

sandy texture and superficial horizons containing moderate organic matter [47]. The typical

vegetation consists mainly of a matrix dominated by the grasses Pappostipa speciosa and Fes-
tuca pallescens, and by scattered shrubs such as Azorella prolifera and Senecio bracteolatus.
Shrubs and grasses are intermixed with small native and exotic herbs [43].

Sampling design

Three sampling points were selected along the highway, separated from one another by about

2 km. At each point we selected two different plots 5 m wide and 50 m long parallel to the

road. The first one (Roadside plot) was adjacent to the road and had similar environmental

conditions (north orientation, slope less than 45˚), and the second one (Reference area plot)

was located 20 m from the road within the grassland (Fig 1). Typically, these highways have

roadsides with an artificial slope caused by ground levelling during road construction, and

fencing that separates it from the surrounding area. Sampling was performed on roadsides

that had not been previously restored or rehabilitated, and in the neighboring steppe matrix

where livestock farming is practiced. Extensive livestock farming has been the most important

productive activity in the region since the beginning of last century [48].

Vegetation sampling

In December of 2016 (spring), at each sampling point 15 quadrats of 1m2 were placed at ran-

dom in each plot (roadside and reference area) to determine species composition, cover, and

richness (3 sampling points x 2 plots x 15 quadrats) (Fig 1). Species cover was estimated in

each quadrat using the Braun-Blanquet scale [49]. In addition, all species present within a dis-

tance of 1 m from each side of the quadrat were recorded.

Seed bank assessment

The seed bank was assessed at both plots in April 2017 (in autumn, after seed dispersal but

before germination). At each sampling point, 10 soil samples were taken at random per plot

(roadside and reference area), giving a total of 60 soil samples. Each sample measured 8.5 cm

in diameter and 3 cm in depth. The samples were stratified in a refrigerator (at 5˚C) for 3

months. After this time, they were sieved to eliminate stones and plants remaining before

being placed in containers on a substrate of sterile sand (for 2 days at 100˚C) to promote water

drainage [43, 50]. Finally, they were put in a greenhouse under conditions of controlled irriga-

tion. Over the next 10 months the seedlings were counted and identified every week using a

regional seedling identification guide [51]. Seedlings which could not be identified were trans-

planted for later identification through observation of their reproductive structures [52].

Data analysis

Plants from the vegetation and seed banks were identified at species level and classified accord-

ing to their origin (native, endemic and exotic) in the Southern Cone, composed of the coun-

tries Argentina, Chile, Uruguay, Paraguay and southern Brazil [35, 53]. The exotic species

were classified as invasive using The Global Invasive Species Database [54], Global Register of

Introduced and Invasive Species [55], and local bibliography [56]. The frequency of different

botanical families (exotic plus native) present in the vegetation and seed bank was analyzed for

the roadsides (RS) and reference areas (RA), as well as exotic and native species separately for
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the RS and RA. The species were classified into three functional groups based on their life

form and life cycle: annual/biannual herbs and grasses (Group I); perennial herbs and grasses

(Group II); and shrubs (Group III) [43]. Finally, the type of fruit or seed dispersal (anemoch-

ory, autochory and zoochory) was determined for each species [36, 52].

To compare total cover and the cover of native and exotic species, functional groups, and

the most abundant species (distinguishing between native and exotic) between RS and RA and

for each plot, we used generalized linear mixed models (glmmTMB—R package “glmmTMB”)

with a Beta distribution [57, 58]. In these models cover was included as a response variable. In

the comparisons between RS and RA, plot (roadside, reference area) was taken as the explana-

tory variable, and for comparisons within each plot, origin (native, exotic), functional groups,

or the most abundant species were taken as explanatory variables, and the sampling points as a

random effect.

To compare mean species richness of the native and exotic species in the vegetation and the

seed bank, total seed density and the seed density of exotic and native species, functional

groups and the most abundant species (distinguishing between native or exotic) between RS

and RA and for each plot, we used generalized linear mixed models (bglmer—R package

“blmer”) with a Poisson distribution [57, 58]. The number of species and seeds were taken as

response variables in the models. For the comparisons between RS and RA the plot was taken

as the explanatory variable and the sampling points as a random effect. Origin, functional

groups or the most abundant species were considered as explanatory variables for comparisons

within each plot, and the sampling points as the random effect.

For vegetation and seed bank response variables, the Bonferroni tests were used for posteri-

ori multiple comparisons between functional groups and the most abundant species. For these

analyses the “glht” function of the “multcomp” R package was used [59].

All the analyses were performed using the open source software R, version 4.0.2 [60].

The Sørensen index was used to calculate similarity of species composition between the

vegetation and the soil seed bank in RS and RA. The following formula was used: 2a/(2a + b
+ c), where a is the number of species common to both the vegetation and the seed bank, b is

the number of species exclusive to the vegetation, and c is the number of species exclusive to

the seed bank. Furthermore, species similarity was calculated between the roadsides and the

reference areas for the vegetation and the seed bank. In this case a is the number of species

common to both the roadsides and the reference areas, b is the number of species exclusive to

the roadsides and c is the number of species exclusive to the reference areas [49].

The percentage of exotic and native anemochorous and non-anemochorous (autochory

plus zoochory) species present in the vegetation and in the seed bank at the roadsides were

analyzed using a Chi Square test.

The species present in the plots, but recorded outside the sampling quadrats, were consid-

ered only for analysis of total richness, similarity of composition of the vegetation and type of

dispersal.

Results

Floristic composition

A total of 53 plant species belonging to 47 genera and 25 families were found in the vegetation

and seed bank at the roadsides (RS) and the reference areas (RA). Of this total 33 were native

species (62%), of which 23 are endemic (43%), and 20 are exotic species (38%). Of the exotic

species, 12 are invasive (60%) (Table 1). The most represented families were Asteraceae, Poa-
ceae and Rosaceae, and the families with the highest number of exotic species were Asteraceae,

with 6 species, and Poaceae with 4 (Table 1).
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Table 1. Species present at the roadsides and nearby reference areas in Patagonian steppe.

Scientific name (botanic family) Origin Dispersion RS RA

VEG SB VEG SB

Group I: Annual/biannual herbs and grasses

Apera interrupta (Poaceae) Exo Zoo X X

Boopis gracilis (Calyceraceae) Nat� Aut X X

Bromus tectorum (Poaceae) Exo� Ane X X

Carduus thoermeri (Asteraceae) Exo� Ane X X X

Chenopodium scabricaule (Chenopodiaceae) Nat Aut p

Collomia biflora (Polemoniaceae) Nat Aut X

Conyza lechleri (Asteraceae) Nat� Ane X

Draba verna (Brassicaceae) Exo Ane X X X X

Epilobium brachycarpum (Onagraceae) Exo Ane X X X X

Erodium cicutarium (Geraniaceae) Exo Zoo X

Festuca australis (Poaceae) Nat� Ane X X X

Heliotropium paronychioides (Boraginaceae) Nat� Aut X X X

Holosteum umbellatum (Caryophyllaceae) Exo Aut X X

Lactuca serriola (Asteraceae) Exo� Ane X

Montiopsis polycarpioides (Montiaceae) Nat� Aut X

Nicotiana linearis (Solanaceae) Nat Aut p X

Sisymbrium altissimum (Brassicaceae) Exo Ane X X X X

Tragopogon dubius (Asteraceae) Exo Ane X

Tripleurospermum inodorum (Asteraceae) Exo Ane X X

Triptilion achilleae (Asteraceae) Nat� Ane X X

Verbascum thapsus (Scrophulariaceae) Exo� Aut X X X

Group II: Perennial herbs and grasses

Acaena magellanica (Rosaceae) Nat Zoo p

Acaena pinnatifida (Rosaceae) Nat� Zoo X X X

Astragalus palenae (Fabaceae) Nat� Ane X

Bromus setifolius (Poaceae) Nat� Ane X

Carex andina (Cyperaceae) Nat� Aut X

Euphorbia collina (Euphorbiaceae) Nat� Aut X X

Festuca pallescens (Poaceae) Nat� Ane X

Holcus lanatus (Poaceae) Exo� Ane p

Hordeum comosum (Poaceae) Nat Ane X X

Hypochaeris radicata (Asteraceae) Exo� Ane X X

Juncus stipulatus (Juncaceae) Nat Aut X

Pappostipa humilis (Poaceae) Nat� Ane X

Pappostipa speciosa (Poaceae) Nat Ane X X

Phacelia secunda (Boraginaceae) Nat Aut X X

Plantago lanceolata (Plantaginaceae) Exo� Aut X X

Poa ligularis (Poaceae) Nat� Ane X X

Poa pratensis (Poaceae) Exo� Ane X

Rhodophiala mendocina (Amaryllidaceae) Nat Ane X X

Rumex acetosella (Polygonaceae) Exo� Aut X X X X

Sisyrinchium arenarium (Iridaceae) Nat� Aut X X

Taraxacum officinale (Asteraceae) Exo� Ane X X

Verónica serpyllifolia (Plantaginaceae) Exo� Aut X

Group III: Perennial shrubs

(Continued)
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In the vegetation and seed bank of RS a total of 45 species were found, belonging to 22 fami-

lies. Of this number 19 were exotic species (42%), and 12 of these are invasive (63%) (Table 1;

Fig 2). The Asteraceae, Poaceae, Brassicaceae and Plantaginaceae families accounted for 68% of

the exotic species, most of which are invasive (e.g., Carduus thoermeri, Taraxacum officinale
and Bromus tectorum) (Fig 2; Table 1). In RA a total of 35 species were found, belonging to 17

families, where 11 species (31%) were exotic, and of this number 6 are invasive (55%). The

Asteraceae, Poaceae and Brassicaceae families were the most common (Table 1).

Richness, total cover and cover of functional groups

The mean richness of the vegetation was similar in RS (6.1 ± 0.7) and RA (6.6 ± 0.8) (X2 = 0.9,

Df = 1, P = 0.34). The mean richness of exotic species was also similar in RS (2.5 ± 0.5) and RA

(2.1 ± 0.4) (X2 = 1.7, Df = 1, P = 0.19), while the mean richness of native species (3.6 ± 0.4) was

lower in RS than in RA (4.5 ± 0.5) (X2 = 4.8, Df = 1, P = 0.03). RS had lower total cover (X2 =

42.5, Df = 1, P< 0.001), and lower cover of exotic (X2 = 9.6, Df = 1, P = 0.002) and native spe-

cies (X2 = 19.1, Df = 1, P< 0.001) than RA. RS had higher cover of exotic than native species

(X2 = 4.6, Df = 1, P = 0.03), whereas in the RA the cover of exotic and native species was similar

(X2 = 0.2, Df = 1, P = 0.68) (Fig 3A). As regards the most abundant exotic species, the perennial

herb Rumex acetosella had higher cover at RA than RS (X2 = 15, Df = 1, P< 0.001), whereas

the annual herb Epilobium brachycarpum had higher cover at RS than RA(X2 = 7.9, Df = 1, P =
0.005) and the annual grass B. tectorum had a similar cover value in RS and RA (X2 = 0.1,

Df = 1, P = 0.79) (Fig 3B). Rumex acetosella had the highest cover of all the exotic species in RS

(X2 = 72, Df = 2, P< 0.001) and RA (X2 = 131.6; Df = 2, P< 0.001) (Fig 3B). Of the most abun-

dant native species, Acaena splendens had the highest cover in comparison with the other spe-

cies at RS (X2 = 10.84, Df = 2, P = 0.004) (Fig 3B). In RA the cover of A. splendens, Azorella
prolifera and Senecio bracteolatus (the most abundant native species) was not significantly dif-

ferent (X2 = 0.32, Df = 2, P = 0.85) (Fig 3B). The cover of A. splendens (X2 = 0.04, Df = 1,

P = 0.84), A. prolifera (X2 = 1.74, Df = 1, P = 0.18) and S. bracteolatus (X2 = 2.85, Df = 1,

P = 0.09) was not significantly different between RS and RA (Fig 3B).

Table 1. (Continued)

Scientific name (botanic family) Origin Dispersion RS RA

VEG SB VEG SB

Acaena splendens (Rosaceae) Nat Zoo X X X X

Azorella prolifera (Apiaceae) Nat Ane X X

Baccharis linearis (Asteraceae) Nat� Ane X

Baccharis neaei (Asteraceae) Nat� Ane X

Berberis microphylla (Berberidaceae) Nat� Zoo p

Ephedra chilensis (Ephedraceae) Nat� Aut p

Fabiana imbricata (Solanaceae) Nat� Aut X

Grindelia anethifolia (Asteraceae) Nat� Ane X X

Rosa rubiginosa (Rosaceae) Exo� Zoo p

Senecio bracteolatus (Asteraceae) Nat� Ane X X X X

Scientific name (botanic family), origin of species (Exo = exotic, Nat = native, Nat� = endemic), species classified as invasive exotic (Exo�) and type of dispersion

(Ane = Anemochory, Aut = Autochory, and Zoo = Zoochory). (X) indicates that the species was found in the vegetation (VEG) and/or soil seed bank (SB) of the

roadsides (RS) and/or reference areas (RA). (p) indicates that the species was present in the plot but not inside the sampling quadrats. Species were grouped into

functional groups (I = annual/biannual herbs and grasses, II = perennial herbs and grasses, III = perennial shrubs).

https://doi.org/10.1371/journal.pone.0246657.t001
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Cover of the exotic species belonging to group I (annual/biannual herbs and grasses) (X2 =

4, Df = 1, P = 0.04) was greater in RS than in RA. With regard to exotic (X2 = 15, Df = 1, P<
0.001) and native (X2 = 11.7, Df = 1, P< 0.001) species belonging to groups II (perennial herbs

and grasses) and native species belonging to group III (shrubs) (X2 = 7.1, Df = 1, P = 0.008),

cover was greater in RA than in RS (Fig 3C). Exotic species belonging to group II contributed

to most cover in RS (X2 = 19.9, Df = 1, P< 0.001) and RA (X2 = 62.8, Df = 1, P< 0.001)

(Fig 3C). In RS native species from group III were the second group that contributed to most

cover (X2 = 22.1, Df = 2, P< 0.001). In RA native species from group III had more cover than

the other native species groups, group II species providing more cover than group I species

(X2 = 46.9, Df = 2, P<0.001) (Fig 3C). No exotic shrubs were found in the quadrats of either

plot, although the presence of Rosa rubiginosa was observed at RS.

Richness, total seed density and seed density of functional groups

Mean richness of the seed bank was similar in RS (3 ± 0.6) and RA (2.3 ± 0.4) (X2 = 3.3, Df = 1,

P = 0.07). At RS the mean richness of exotic (2 ± 0.4) and native (1 ± 0.3) species was similar to

the mean of exotic (1.6 ± 0.3) and native (0.6 ± 0.2) species at RA (X2 = 1.3 Df = 1, P> 0.05;

X2 = 2.5 Df = 1, P> 0.05, respectively).

The total density of seeds (X2 = 18.9, Df = 1, P< 0.001), and the density of seeds from exotic

(X2 = 11.7, Df = 1, P< 0.001) and native (X2 = 7.6, Df = 1, P = 0.006) species in RS was lower

than in RA (Fig 3D). In RS and RA the number of seeds of exotic species was higher than the

number of seeds of native species (RS: X2 = 67.7, Df = 1, P< 0.001; RA: X2 = 80.7, Df = 1, P<

Fig 2. Species by botanic family at roadsides. Number of exotic and native species by botanic family in the vegetation and the soil seed bank at

the roadsides.

https://doi.org/10.1371/journal.pone.0246657.g002
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0.001) (Fig 3D). With respect to the most abundant exotic species, a higher number of R. aceto-
sella seeds was registered in RA than in RS (X2 = 61.1, Df = 1, P< 0.001), and a higher number

of seeds of the biannual herb Verbascum thapsus was found in RS than in RA (X2 = 30.5,

Df = 1, P< 0.001), while a similar number of seeds of the annual herb Epilobium brachycar-
pum was found in both plots (X2 = 1, Df = 1, P = 0.32) (Fig 3E). Rumex acetosella was the spe-

cies that contributed most seeds to the bank in RS (X2 = 45.8, Df = 2, P< 0.001) and RA (X2 =

197.3, Df = 2, P< 0.001). In RS the number of V. thapsus seeds was higher than that of E. bra-
chycarpum (P< 0.001) (Fig 3E). Of the most abundant native species, Heliotropium parony-
chioides contributed the largest number of seeds to the bank in RS (X2 = 41.5, Df = 2,

P< 0.001) and RA (X2 = 21.5, Df = 1, P< 0.001) (Fig 3E), whereas the seed density of this spe-

cies was higher in RA than in RS (X2 = 17.2, Df = 1, P< 0.001). A similar number of seeds of

the shrub Acaena splendens was found in RS and RA (X2 = 0.9, Df = 1, P = 0.34), while seeds of

the perennial herb Juncus stipulatus were recorded only in RS. Both these species contributed

a low density of seeds to the banks.

The number of seeds from exotic species of group I (X2 = 31.25, Df = 1, P< 0.001) was

higher in RS than RA. Seeds of native species from group II were found only in RS. The

Fig 3. Vegetation cover, density of seeds in the seed bank and functional groups in the roadsides and references areas. Mean vegetation cover ± SE at roadsides and

reference areas of: (A) total, exotic and native species; (B) the most abundant exotic species: Rumex acetosella (Ra), Bromus tectorum (Bt), Epilobium brachycarpum (Eb),

and native species: Acaena splendens (As), Senecio bracteolatus (Sb) and Azorella prolifera (Ap); (C) functional groups (GI = annual/biannual herbs and grasses,

GII = perennial herbs and grasses, GIII = perennial shrubs). Mean seed density ± SE at roadsides and reference areas of: (D) total, exotic and native species; (E) the most

abundant exotic species: R. acetosella (Ra), E. brachycarpum (Eb), Verbascum thapsus (Vt), and native species: Heliotropium paronychioides (Hp), A. splendens (As) and

Juncus stipulatus (Js); (F) functional groups. �indicates significant differences between cover (total, exotic and native), seed density (total, exotic and native), vegetation

cover and seed density of the most abundant species and functional groups between roadsides and reference areas (P< 0.05). Lower-case letters indicate significant

differences between vegetation cover and seed density of native and exotic species, vegetation cover and seed density of the most abundant species and functional groups

at roadsides (P< 0.05). Capital letters represent significant differences between vegetation cover and seed density of native and exotic species, vegetation cover and seed

density of the most abundant species and functional groups at reference areas (P< 0.05).

https://doi.org/10.1371/journal.pone.0246657.g003
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numbers of seeds of exotic species from group II (X2 = 50.13, Df = 1, P< 0.001) and native

species from group I (X2 = 14.91, Df = 1, P< 0.001) were higher in RA than in RS (Fig 3F). At

RS the seed bank contained mainly exotic species from groups I and II (X2 = 1.2, Df = 1,

P = 0.28), and native species from group I (X2 = 43.2, Df = 2, P< 0.001). At RA exotic species

from group II were more abundant in the seed bank (X2 = 127.7, Df = 1, P< 0.001), along

with native species from group I (X2 = 44.2, Df = 1, P< 0.001) (Fig 3F). In the seed bank no

seeds were found of exotic species from group III in RS and RA, and the only native species

found from group III were A. splendens, Baccharis linearis, S. bracteolatus and Fabiana imbri-
cata at RA (Table 1).

The species similarity between vegetation and seed bank at RS according to the Sørensen

index was 47%, while at RA the similarity value was 29%. Similarity of species in the vegetation

of RS and RA was 71%, while for the seed bank this value was 51%.

With regard to the types of seed dispersal, the native and exotic species in the vegetation

and the seed bank at the roadsides presented no difference in type of dispersal (X2 = 0.19,

Df = 1, P = 0.6). Exotic and native anemochorous species accounted for 24% and 29% of the

species richness, respectively. Exotic and native non-anemochorous species (autochorous and

zoochorous) represented 18% and 29% of the species richness, respectively (Table 1).

Discussion

This study contributes to the research in invasion ecology and the role of roads on the dispersal

of exotic species by providing spatial (roadside vs reference area) and temporal (vegetation vs

seed bank) information for assessing plant invasions in the northwest Patagonian region. Our

study found that the predominant plants in the vegetation and seed bank were exotic perennial

and annual herbs with different types of dispersal. It also found that there was limited expan-

sion of exotic species further from the roads, probably attributed to the low frequency of dis-

turbance that generate resource release (e.g. space and light) and to species traits (e.g.

competitive ability).

In this study, the majority of exotic species at the roadsides belonged to the Asteraceae and

Poaceae families, results that coincide with other studies carried out on the roadsides in south-

ern Chile [22] and in the center of Argentina [61]. These families contribute a large number of

exotic invasive species to the world’s flora [62]. Many of these invader species have spreading

strategies related to efficient long-distance wind or animals dispersal [14, 40, 63].

In this work it was found that the total vegetation cover was lower at the roadsides than in

the reference areas, in agreement with another study in the Patagonian region [26]. Low cover

at roadsides is frequently seen, due to the elimination of surface soil layers and the reduction

in organic material brought about by road construction [64]. The new substrates at the road-

sides are susceptible to erosion, with changes in water availability that hamper colonization

[37, 65]. As expected, in this study the vegetation cover of exotic species was higher than native

species at the roadsides. This may be a result of the environmental conditions at the roadsides

(e.g., greater availability of light, bare soil, soil texture) [66, 67], which generate habitats suit-

able for the establishment, growth and reproduction of exotic plants to the detriment of native

species [37, 23]. Other studies reported that the disturbance of the roadside and the movement

of vehicles favor the entry of propagules of exotic species [68, 69]. These factors may also affect

species richness, since that roadside vegetation presented lower native species richness than

the reference area, coinciding with other studies [26, 61].

The high cover of exotic species in the reference areas was due to the marked dominance of

the perennial herb Rumex acetosella, which was responsible for the high cover of the exotic

perennial herbs and grasses functional group in the roadsides and reference areas. Rumex
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acetosella first came into northern Patagonia with domestic cattle over 100 years ago, and its

dominance and permanence could be due to its double strategy of bud and seed bank regener-

ation and its high competitivity [70, 71]. This ruderal species dominates the steppe gaps, occu-

pying safe microsites for the regeneration of many species, including the dominant matrix and

competes for the resources, having a negative effect on the growth of other species [71, 72]. It

is likely that the dominance of R. acetosella in the gaps may limits the colonization and estab-

lishment of other exotic species, producing invasional interference [73].

Despite the dominance of R. acetosella at the roadsides, the annual grass Bromus tectorum
and annual herb Epilobium brachycarpum, both exotic, contributed greatly to the vegetation

cover of the roadsides, perhaps due to the greater availability of space because of the low plant

cover. Both annual herb and grass appear to depend on intense disturbance (i.e., removal of

soil, fire, grazing) to spread into less degraded sites. It is documented that B. tectorum spread

from the roadsides to the interior of the natural ecosystem [40] and E. brachycarpum is fre-

quently found in degraded environments [52], while in little-disturbed natural habitats it pres-

ents low cover [43]. The high germination potential, abundant seed production and high

dispersal capacity by wind or animals of both species could favor their establishment in dis-

turbed zones [74–76]. Both species have been registered as invasive in other regions of the

world [74, 77], having an important impact on native communities. For example, B. tectorum
alters the nutrient cycle, water availability and fire frequency, and may exclude native species

[74]. Therefore, their population dynamics and effects on native ecosystems need to be moni-

tored and studied for the planning of appropriate management.

At the roadsides the cover of exotic annual/biannual herbs and grasses was greater than in

the reference areas, in line with results found in central Argentina [61]. Research carried out

in the USA reported that the cover of exotic herbs decreased as the distance from the roadside

towards the interior of the reference area increased [78]. The majority of the species that

make up this group are ruderal, adapted to conditions of low stress and high disturbance lev-

els [79], such as from the movement of soil due to highway maintenance, which is very fre-

quent in Patagonia.

The native shrubs Acaena splendens, Senecio bracteolatus and Azorella prolifera had the

highest levels of cover in the reference areas. This functional group was also abundant at the

roadsides, being A. splendens the dominant species. This species is a ruderal shrub [sensu 79]

that frequently colonizes sandy and degraded soils [80], and could be a key species for restora-

tion, since it has been reported to act as a nurse species that facilitates recruitment of native

seedlings of high forage value, as well as other species in arid ecosystems [81].

In the roadside seed bank, a higher density of seeds of exotic annual/biannual herbs and

grasses was found than in the reference area. This functional group was dominated by Verbas-
cum thapsus. The high seed density of annual herbs may be related to species traits such as fast

reproduction and high production levels of long-lived, small seeds with dormancy, which tend

to become buried in the soil and form persistent banks [82, 83]. Verbascum thapsus is catego-

rized as invasive in other parts of the world [54, 55]. It was present in the vegetation and the

seed bank of the roadsides, however in the reference areas its seeds were abundant only in the

seed bank being absent in the vegetation, as this species depends on intense disturbance to

spread into less degraded sites. Verbascum thapsus is an opportunist species that does not com-

pete well within the natural ecosystem [84]; nevertheless, this species presents high production

of small seeds that form a persistent, long-lasting bank [84].

The functional groups that contributed most seeds to the roadside seed bank were the

native and exotic annual/biannual herbs and grasses and exotic perennial herbs. These func-

tional groups were represented by diverse species that form persistent seed banks [43]. The

persistent seed banks of invasive exotic species are a long-term legacy [85]. In the reference
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areas exotic perennial herbs and grasses and native annual herbs also dominated, represented

by R. acetosella and Heliotropium paronychioides, respectively. The seed banks of the steppe

tend to contain a high number of exotic perennial herbs [43]. Exotic shrubs were not recorded

in the seed bank of roadsides and reference areas. Rosa rubiginosa was the only exotic shrub

found in aboveground vegetation and with very low cover, therefore the probability of finding

seeds in the soil is also low. The predominance of H. paronychioides in the seed banks of the

roadsides and reference areas is related to the ovoid shape and small size of its seeds, which

enable it to form seed banks [43]. This species was found in the seed bank but not in the vege-

tation of the reference areas, suggesting that its germination was favoured by the resource

release produced by disturbances such as those that occur at the roadsides; it was also found in

abundance after fires [86].

The index of similarity between the vegetation and the seed banks of the roadsides and

reference areas analyzed in this work was higher at the roadsides than in the reference areas.

When the roadsides and reference areas were compared, similarity was greater in the vegeta-

tion than in the seed banks. The high similarity between the roadside vegetation and seed

bank may be due to the abundance of annual exotic and native species. Annual species have

traits (short life cycles, rapid growth and long-distance dispersal) [87], which allow them to

persist in very disturbed environments [88] such as roadsides. These species produce

numerous small, long-lived seeds that are easily incorporated into the soil [89] contributing

to the similarity between aboveground vegetation and the soil seed banks. The low similarity

found between the vegetation and seed bank in the reference area follows a pattern which is

common in other perennial grasslands [43, 90]. The dominant shrubs and perennial grasses

in the reference area vegetation have predominantly vegetative reproduction, and usually

have large seeds [91] with dispersal structures that make it difficult for them to become bur-

ied in the soil, making them easy predation targets [92]. Also, some ruderal species (e.g., H.

paronychioides and V. thapsus) were found only in the seed bank, contributing to the high

dissimilarity. The presence of perennial herbs and grasses only in the vegetation of the road-

sides and reference areas contributed to greater similarity in the vegetation than in the seed

banks.

In general, dispersal studies have reported that anemochorous species are common at road-

sides [15, 23]. However, in this study the exotic and native species at the roadsides presented

similar percentages of anemochorous and non-anemochorous (autochorous and zoochorous)

species. This may be because various species that present autochorous dispersal (e.g., R. aceto-
sella, V. thapsus, H. paronychioides) have small, light seeds that can also be wind dispersed and

contribute mostly to the seed bank. Many exotic roadside species with long-distance disper-

sion mechanisms are annual herbs and grasses [23, 93]. Finally, highways may constitute corri-

dors that channel air currents, favoring the distribution of anemochorous species along their

length [69], and also non-anemochorous species [19, 20].

In conclusion, this work has demonstrated that the roadsides of the northwest Patagonian

steppe constitute a reservoir of exotic species. Since the spread of exotic species is a major

problem throughout the world, the importance of studying roadside vegetation and seed

banks must be highlighted, in order to carry out the early identification and control of alien

species, and generate ecosystem management programs.
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65. Espigares T, Moreno-de las Heras M, Nicolau JM. Performance of vegetation in reclaimed slopes

affected by soil erosion. Restor Ecol. 2011; 19(1):35–44. https://doi.org/10.1111/j.1526-100X.2009.

00546.x

66. Pollnac F, Seipel T, Repath C, Rew LJ. Plant invasion at landscape and local scales along roadways in

the mountainous region of the Greater Yellowstone Ecosystem. Biol Invasions. 2012; 14(8): 1753–

1763. https://doi.org/10.1007/s10530-012-0188-y

67. Gelbard JL, Belnap J. Roads as conduits for exotic plant invasions in a semiarid landscape. Conserv

Biol. 2003; 17(2):420–432. https://doi.org/10.1046/j.1523-1739.2003.01408.x

68. Pauchard A, Alaback PB. Edge type defines alien plant species invasions along Pinus contorta burned,

highway and clearcut forest edges. For Ecol Manage. 2006; 223(1–3):327–335.

69. Von der Lippe M, Bullock JM, Kowarik I, Knopp T, Wichmann M. Human-mediated dispersal of seeds

by the airflow of vehicles. PloS one. 2013; 8(1):e52733. https://doi.org/10.1371/journal.pone.0052733

PMID: 23320077

70. Huber UM, Markgraf V. European impact on fire regimes and vegetation dynamics at the steppe-forest

ecotone of southern Patagonia. The Holocene. 2003; 13(4):567–579. https://doi.org/10.1191/

0959683603hl647rp

71. Franzese J, Ghermandi L. El grado de invasión de Rumex acetosella L. (Polygonaceae) y su relación

con los atributos de la vegetación de dos comunidades de pastizal en el NO de la Patagonia. Ecologı́a

austral. 2012; 22(2):101–111.

72. Franzese J, Ghermandi L. Early competition between the exotic herb Rumex acetosella and two native

tussock grasses with different palatability and water stress tolerance. J Arid Environ. 2014; 106:58–62.

https://doi.org/10.1016/j.jaridenv.2014.03.004

73. Rauschert ESJ, Shea K. Competition between similar invasive species: modeling invasional interfer-

ence across a landscape. Popul Ecol. 2017; 59(1):79–88. https://doi.org/10.1007/s10144-016-0569-7

74. Speziale KL, Lambertucci SA, Ezcurra C. Bromus tectorum invasion in South America: Patagonia

under threat? Weed Res. 2014; 54(1):70–77. https://doi.org/10.1111/wre.12047

75. Humphrey LD, Schupp EW. Seed banks of Bromus tectorum—dominated communities in the Great

Basin. West N Am Nat. 2001;85–92.

76. Gregor T, Dirk B, Starke-Ottich I, Tackenberg O, Wittig R, Zizka G. Epilobium brachycarpum: a fast-

spreading neophyte in Germany. Tuexenia. 2013; 33: 259–283.

77. Nierbauer KU, Paule J, Zizka G. Invasive tall annual willowherb (Epilobium brachycarpum C. Presl) in

Central Europe originates from high mountain areas of western North America. Biol Invasions. 2016; 18

(11):3265–3275. https://doi.org/10.1007/s10530-016-1216-0

78. Gelbard JL, Harrison S. Roadless habitats as refuges for native grasslands: interactions with soil,

aspect, and grazing. Ecol Appl. 2003; 13(2):404–415. https://doi.org/10.1890/1051-0761(2003)013

[0404:RHARFN]2.0.CO;2

79. Grime JP. Evidence for the existence of three primary strategies in plants and its relevance to ecological

and evolutionary theory. Am Nat. 1977; 111(982):1169–1194.

80. León RJC, Aguiar MR. El deterioro por uso pastoril en estepas herbáceas patagónicas. Phytocoenolo-
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