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“Al final de un proceso solo quedan las semillas que dan inicio al siguiente ciclo…” 
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Resumen 
 

El sobrepastoreo causado por el ganado introducido en áreas naturales es una de las 

principales causas que profundizan la desertificación. El ganado puede desencadenar 

una serie de procesos que terminarán impactando en el éxito reproductivo de las plantas. 

El ramoneo de tallos, hojas y flores, disminuye la cantidad de tejido fotosintético y 

reproductivo, afectando la asignación de los recursos disponibles tanto para el 

crecimiento como la reproducción de las plantas. Así, podría afectar la formación de 

semillas, reduciendo su cantidad y/o calidad. De esta manera, el efecto negativo del 

ganado sobre las plantas podría propagarse a su descendencia. Una reducción del banco 

de semillas, de su capacidad germinativa y del establecimiento de plántulas tendría 

impactos a niveles tanto ecológicos (e.g., revegetación natural del ecosistema 

impactado) como evolutivos (i.e., afectando la variabilidad genética). Esta tesis tiene 

como objetivos: evaluar distintos tratamientos germinativos en diez especies nativas del 

Monte Patagónico (Capítulo 1), evaluar los efectos de la herbivoría por ganado exótico 

sobre su reproducción y germinación (Capítulo 2) y sobre su variabilidad genética 

(Capítulo 3), buscando estimar, a nivel de comunidad, su efecto sobre las especies 

colonizadoras, intermedias y tardías en la sucesión ecológica de la región. Además, esta 

tesis evalúa cómo los rasgos estudiados en los capítulos anteriores pueden contribuir 

para generar prácticas y estrategias efectivas de restauración ecológica en áreas 

degradadas de la región (Capítulo 4).   

Conocer los requerimientos germinativos de especies nativas permite comprender la 

dinámica temporal de la vegetación y es clave para desarrollar proyectos de restauración 

ecológica. Aplicando distintos tratamientos, se observó que, en general, los porcentajes 

de germinación fueron diferentes entre los tipos sucesionales de especies. Las especies 

colonizadoras germinaron de manera similar en todos los tratamientos, incluido el 

control, sugiriendo que no presentan mecanismos de latencia. Las especies intermedias 

germinaron más y más rápido cuando se les aplicaban tratamientos de escarificación 

física, aunque en el tratamiento control también obtuvieron altos porcentajes de 

germinación (~88%). Esto sugiere que poseen mecanismos de latencia pero no tan 

profunda como las especies tardías, las cuales, presentaron muy bajos porcentajes de 

germinación (~5%). La combinación de tratamientos con mayor éxito en su 

germinación fue el remojo en agua, condiciones de oscuridad y estratificación fría 
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húmeda. Esto sugiere que las especies tardías poseen mecanismos de latencia profunda 

muy difíciles de romper.  

El ganado doméstico puede afectar a la vegetación que consume a través del 

daño a sus tejidos vegetativos y meristemas reproductivos repercutiendo sobre la 

producción de semillas. En general, el ramoneo disminuyó el tamaño y el esfuerzo 

reproductivo de las plantas. Con el aumento de la carga ganadera, disminuyó la 

producción de semillas viables, mientras que aumentó el peso de las semillas y su 

tiempo de germinación. Los tipos sucesionales de especies mostraron diferentes 

respuestas al incremento de la carga ganadera para la mayoría de los parámetros 

analizados, siendo las especies intermedias las menos afectadas. Las colonizadoras 

mantuvieron similar la producción y calidad de sus semillas a lo largo del gradiente de 

pastoreo, mientras que las intermedias balancearon entre una disminución de la 

producción de semillas con un aumento de su peso, y las tardías aumentaron el peso y 

mantuvieron la cantidad de sus semillas viables. Además, mientras que el aumento de la 

intensidad del pastoreo atrasó la emergencia de especies colonizadoras, las semillas de 

plantas intermedias emergieron más rápido y más uniforme, disminuyendo la 

variabilidad del momento en que germinan. Estos resultados sugieren que las especies 

colonizadoras e intermedias poseen aparentes respuestas compensatorias que les 

permitirían tolerar cierto grado de herbivoría. Las intermedias presentarían una ventaja 

al maximizar su aptitud a largo plazo frente a las colonizadoras. Las especies tardías son 

las más afectadas por el ganado, limitadas en su producción de semillas viables y 

germinación con graves consecuencias en su reclutamiento.  

La diversidad genética es esencial para mantener la biodiversidad a lo largo del 

tiempo, dado que una mayor variabilidad genética aumenta la capacidad de las especies 

de responder a cambios ambientales y disturbios, otorgándoles mayor potencial 

evolutivo. Por lo tanto, dado que el pastoreo afecta a los individuos consumidos y a su 

descendencia, se esperan cambios en su variabilidad y estructura genética con el 

aumento del pastoreo. Para estudiar estos efectos, se comparó la variabilidad genética 

entre la generación parental y su progenie y entre dos cargas ganaderas contrastes (baja 

y alta). Las comparaciones se realizaron utilizando medidas de cambios relativos 

(deltas, Δ) en la diversidad genética y el tamaño efectivo de la población, comparando 

finalmente entre dos especies, Atriplex lampa (especie colonizadora) y Prosopis 

alpataco (especie intermedia). Se observó que las poblaciones parentales de Prosopis 
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alpataco disminuyeron la variabilidad genética y presentaron cuellos de botella 

genéticos, y su descendencia mostró endogamia. Los resultados mostraron que la 

disminución de diversidad genética entre generaciones se asoció a una reducción de la 

aptitud de los parentales, que a su vez afectó la diversidad genética de la progenie, 

aumentando la mortalidad de las plántulas. Al comprar entre especies, como se 

esperaba, A. lampa presentó menores cambios genéticos relativos entre la generación 

parental y su progenie, y entre niveles de carga ganadera, que P. alpataco. Estas 

tendencias diferentes entre generaciones y entre especies podrían atribuirse a sus 

características asociadas a tipos sucesionales de especies: diferentes ciclos de vida 

(cortos vs. largos) y estrategias de dispersión de polen (anemófila vs. zoófila) y semillas 

(anemófila vs. endozoocoria).  

En el Monte Patagónico, el crecimiento de la vegetación es muy lento, 

dificultando la recuperación natural luego de disturbios y resaltando la relevancia 

elaborar estrategias de restauración que aceleren este proceso. Se realizó un 

experimento de restauración con distintos tratamientos y se evaluó la influencia de la 

variabilidad genética en la supervivencia de las plántulas. Se observó que plantas 

parentales con menor diversidad genética tendieron a producir progenie con mayor 

supervivencia. Esta tendencia fue más fuerte en la especie colonizadora (Atriplex 

lampa). Esto podría sugerir que el ganado estaría seleccionando fenotipos asociados a 

ciertos genotipos, homogeneizando las poblaciones, generando así cuellos de botella 

genéticos. Por otro lado, podría ocurrir que las plantas parentales sometidas al estrés de 

herbivoría podrían estar aumentando la supervivencia de su progenie, a través de 

distintos efectos maternos o que estén sobreviviendo aquellos genotipos resistentes al 

ganado con mayor tasa de supervivencia. En el experimento de restauración, el 

tratamiento que combinó fertilizante, hidrogel y protección antiherbivoría fue el que 

presentó mayor supervivencia de plántulas respecto a los demás tratamientos. Además, 

las especies colonizadoras fueron más eficientes y sobrevivieron más que las 

intermedias, y más aún que las especies tardías. Estos resultados sugieren que la 

facilitación entre especies, la adición de fertilizante natural e hidrogel, junto con la 

protección antiherbivoría y la utilización de especies colonizadoras e intermedias son 

herramientas de restauración claves para promover la supervivencia, el establecimiento, 

la persistencia y acelerar el desarrollo de la vegetación nativa del Monte Patagónico. 
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Summary 
 

Overgrazing caused by domestic livestock introduced into natural areas is one of 

the main causes deepening desertification. Livestock can trigger different processes that 

may affect plant reproductive success. Browsed stems, leaves and flowers decrease the 

amount of photosynthetic and reproductive tissue, affecting the allocation of available 

resources for future plant growth and reproduction. Given that plant damage is related to 

the availability of resources, a reduction in plant resources may affect the formation of 

seeds, reducing progeny quantity and/or quality. In this way, the negative effect of 

livestock could be propagated to their offspring. A reduction of the seed bank, 

germination capacity and seedling establishment may have impacts at both ecological 

(e.g., natural revegetation of the impacted ecosystem) and evolutionary levels (i.e., 

affecting genetic variation). The objectives of this thesis are to evaluate: different 

germination treatments in ten native species of Patagonian Monte (Chapter 1), the 

effects of herbivory by domestic livestock on their reproduction and germination 

(Chapter 2) and on their genetic variation (Chapter 3), estimating these effects at 

community level on the early, intermediate and late species of the ecological succession. 

This thesis also evaluates how the studied traits can contribute to develop effective 

strategies for ecological restoration of the region (Chapter 4).   

Knowing the germination requirements of native species allows understanding 

the temporal dynamics of vegetation and is key to develop ecological restoration 

projects. Applying different treatments, it was observed that, in general, germination 

percentages were different among successional types of species. Early species 

germinated similarly in all treatments, including the control, suggesting that they do not 

present dormancy mechanisms. Intermediate species germinated more and faster with 

physical scarification treatments, although the control treatment also showed high 

germination percentages (~88%). This suggests the presence of dormancy mechanisms 

but not as deep as in late species, which showed scarce germination percentages (~5%). 

The combination of water soaking, dark conditions and cold wet stratification 

treatments showed the highest germination percentages. This suggests that late species 

have deep dormancy mechanisms that are very difficult to break.  

Domestic livestock can affect the vegetation they consume through damage to 

their vegetative tissues and reproductive meristems, affecting seed production. In 
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general, browsing decreased the size and reproductive effort of plants (i.e. number of 

flowers produced). With increasing stocking rates, the production of viable seeds 

decreased, while seed weight and germination time increased. The successional types of 

species showed different responses to increased stocking rates for most of the 

parameters analyzed, with intermediate species being the least affected. Early 

maintained similar seed production and seed quality along the grazing gradient, while 

intermediates balanced between a decrease in seed production and an increase in seed 

weight, and late species only increased seed weight without significant changes in seed 

quantity. In addition, while increased grazing delayed the emergence of early species, 

seeds of intermediate plants emerged faster and more uniformly, decreasing the 

variability in germination timing. These results suggest that early and intermediate 

species present apparent compensatory responses that would allow them to tolerate 

some degree of herbivory. Intermediate species may have an advantage in maximizing 

their long-term fitness over colonizers. Late species are the most affected by livestock, 

with limitations on their seed production and germination with serious consequences on 

their recruitment.  

Genetic diversity is essential for maintaining biodiversity over time, since 

greater genetic variation increases the ability of species to respond to environmental 

changes and disturbances, providing them greater evolutionary potential. Therefore, 

since grazing affects standing individuals and their offspring, changes in their genetic 

variation and structure are expected with increasing grazing. In order to study these 

effects, genetic variation was compared between parental generation and their offspring 

and between two contrasting stocking rates (low and high). The comparisons were done 

using measures of relative changes (deltas, Δ) in genetic diversity and effective 

population size, finally comparing between two species, Atriplex lampa (early species) 

and Prosopis alpataco (intermediate species). It was observed that parental populations 

of P. alpataco decreased genetic variation and presented genetic bottlenecks, and their 

offspring showed inbreeding. Results showed that the decrease in genetic diversity 

between generations was associated with parental fitness reduction, which in turn 

affected the genetic diversity of the offspring, increasing seedling mortality. When 

comparing between species, A. lampa showed lower relative genetic changes than P. 

alpataco between parental generation and progeny, and between stocking rates. These 

different trends between generations and between species could be attributed to their 
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different life cycles (short vs. long), pollen (anemophilous vs. zoophilous) and seed 

dispersal strategies (anemophilous vs. endozoochory).  

In Patagonian Monte, vegetation growth is very slow, hindering natural recovery 

after disturbances and highlighting the relevance of developing restoration strategies 

that accelerate this process. A restoration experiment was carried out evaluating 

different treatments and the influence of genetic variability on seedling survival. It was 

observed that parental plants with lower genetic diversity tended to produce offspring 

with higher survival. This trend was stronger in the early species (Atriplex lampa) than 

in the intermediate, P. alpataco. This could suggest that the cattle might be selecting 

phenotypes associated with certain genotypes, homogenizing the populations and 

generating genetic bottlenecks. On the other hand, it is possible that the parental plants 

subjected to herbivory stress could be increasing offspring survival through different 

maternal effects, or that those genotypes resistant to cattle are the only survivals. In the 

restoration experiment, the treatment that combined fertilizer, hydrogel and anti-

herbivory protection had the highest seedling survival compared to the rest. In addition, 

the early species were more efficient and survived longer than the intermediate species, 

and even longer than the late species. These results suggest that facilitation, the addition 

of natural fertilizer, hydrogel, anti-herbivory protection and the use of early and 

intermediate species are key restoration tools to promote plant survival, establishment 

and persistence of native vegetation in Patagonian Monte. 
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     Introducción general 
 

El sobrepastoreo causado del ganado doméstico introducido en áreas naturales es 

una de las principales causas de la desertificación, con importantes impactos 

ambientales y socioeconómicos de las regiones áridas, semiáridas y subhúmedas secas 

(Glantz y Orlovsky 1983, Reynolds et al. 2003, 2005, 2007, Maestre et al. 2009). El 

cambio ambiental global profundizada la desertificación a través de cambios en el 

clima, pérdida de biodiversidad y cambios en el uso de la tierra (Reynolds et al. 2003). 

Este proceso ocurre por la degradación de la capacidad productiva de la vegetación 

(Paruelo y Aguiar 2003, Adeel et al. 2005). Los ambientes áridos proporcionan 

servicios ecosistémicos esenciales para el sostenimiento de la vida humana y para el 

desarrollo de actividades productivas, tales como alimentos, ganadería y combustibles, 

entre otros (Paruelo y Aguiar 2003). Por este motivo se vincula la degradación de la 

tierra con la pérdida de bienestar humano, generando como meta restituir los servicios 

ecosistémicos que se han perdido (Adeel et al. 2005). El proceso de desertificación 

comienza cuando la cobertura vegetal disminuye y el suelo desnudo aumenta, 

erosionándose por fuertes vientos y causando pérdida de recursos (Borrelli and Oliva 

2001, Carballo et al. 2010). El ramoneo y el pisoteo reducen la productividad y 

disminuyen la diversidad, abundancia y riqueza de especies vegetales causando 

extinciones locales, y generando cambios en la dinámica de sus comunidades (Paruelo y 

Aguiar 2003, Mazzoni y Vázquez 2010, Pelliza et al. 2021). Esta degradación puede 

generar una cadena de efectos indirectos sobre las especies asociadas a la vegetación 

(Tadey 2007). Así, la profundización de la desertificación por sobrepastoreo tiene 

consecuencias substanciales en los procesos ecológicos y genéticos de las poblaciones 

que merecen mayor investigación (Souto y Tadey 2018, Pelliza et al. 2020). 

Los disturbios antrópicos pueden llegar a afectar no sólo la composición y 

estructura de las poblaciones sino también pueden tener consecuencias 

transgeneracionales, a través de impactos en la aptitud de las especies (Rusterholz et al. 

2009). Por ejemplo, el ganado puede afectar la reproducción de las plantas que consume 

(McNaughton 1983a, Butler y Briske 1988, Noy-Meir y Briske 1996, Pol et al. 2014). 

El daño a las estructuras reproductivas y/o vegetativas provoca cambios fisiológicos y 

anatómicos que llevan a las plantas a disminuir la producción de flores y/o frutos (Trlica 

y Rittenhouse 1993, Lehtilä y Strauss 1997, Tadey 2007, Pol et al. 2014, Lázaro et al. 
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2016). La disminución o eliminación del tejido reproductor, fotosintético o de las 

inflorescencias reduce la asignación de los recursos disponibles para formar nuevas 

estructuras reproductivas, propagándose la disminución a lo largo del tiempo 

(McNaughton 1983a, Butler y Briske 1988, Noy-Meir y Briske 1996, Pol et al. 2014). 

Además, este efecto negativo del ganado sobre las plantas se puede propagar a la 

descendencia, disminuyendo su cantidad y/o la calidad (Charlesworth y Charlesworth 

1987, Lehtilä y Strauss 1997, Mothershead y Marquis 2000, Edwards et al. 2005, Tadey 

2007, Angeloni et al. 2011, Tadey y Souto 2016). De esta manera, el ganado puede 

conducir a una reducción del banco de semillas, de su capacidad germinativa y del 

establecimiento de nuevas plántulas; lo que termina afectando negativamente la 

posibilidad de revegetación natural (Sternberg et al. 2003, Edwards et al. 2005, Tadey 

2007, Pol et al. 2014).  

Junto con la pérdida de la biodiversidad y de servicios ecosistémicos ocurre la 

pérdida de diversidad genética, lo que afecta seriamente la capacidad de las poblaciones 

de evolucionar y hacer frente a los disturbios (Frankham 2005). Los impactos en las 

condiciones del hábitat, tanto por factores naturales como antrópicos, pueden afectar la 

diversidad genética de las poblaciones (Young et al. 1996, Lowe et al. 2005, Aguilar et 

al. 2008). Por ejemplo, el sobrepastoreo puede producir fragmentación y pérdida del 

hábitat, modificar la dinámica de las poblaciones naturales y las presiones de selección a 

las que están sometidas, alterando su diversidad y estructura genética, lo que en última 

instancia podría disminuir la aptitud de las plantas (Hobbs 2001, Kolb 2008, Heinken y 

Weber 2013). La reducción del tamaño efectivo poblacional (i.e., número de individuos 

adultos reproductores en una generación) producida por el consumo de flores y/o de 

individuos (ya sea por muerte o daño) podría resultar en una menor cantidad de 

individuos reproductores que contribuyan a la siguiente generación (Mulder 1999, Grant 

2010). En las poblaciones pequeñas, generalmente, se pierden alelos por lo que se 

espera un aumento de la homocigosis (i.e., condición por la cual los alelos en un locus 

determinado son iguales) y una menor aptitud, con impactos en su fecundidad y 

viabilidad (i.e., depresión por endogamia, por apareamiento entre individuos 

estrechamente emparentados) (Heinken y Weber 2013). Asimismo, serán susceptibles 

de sufrir los efectos de la deriva génica (i.e., fluctuaciones aleatorias en las frecuencias 

de los alelos de una generación a la siguiente), que pueden resultar en pérdida de alelos 

por azar (Luikart y Cornuet 1998, Luikart et al. 1998, Piry et al. 1999). Se podrían 
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producir mayores reducciones en la diversidad genética si las poblaciones atraviesan 

cuellos de botella genéticos (i.e., drástica reducción del tamaño poblacional) y/o si las 

tasas de crecimiento poblacional son muy bajas (Luikart y Cornuet 1998, Piry et al. 

1999). Además, el ganado puede interferir en la reproducción sexual, disminuyendo la 

diversidad genética que se transmite a su descendencia, ya que un menor 

entrecruzamiento en las poblaciones parentales conduciría a una menor diversidad 

genética en su progenie (Ågren 1996, Souto y Tadey 2018, Young et al. 1996, Leimu et 

al. 2006, De Vere et al. 2009, Angeloni et al. 2011). Una restricción del flujo genético 

repercute seriamente en la progenie y, en última instancia, la especie que podría verse 

afectada por procesos de divergencia, deriva génica y depresión por endogamia (Young 

et al. 1996, Hedrick y Kalinowski 2000, Couvet 2002, Leimu et al. 2006, Lanfear et al. 

2014). De esta forma, al perderse diversidad genética, disminuirá la heterocigosis a 

largo plazo y/o la variación heredable en caracteres adaptativos, y por lo tanto, la 

capacidad de respuesta de las poblaciones a disturbios ambientales o antropogénicos 

(Cornuet y Luikart 1996, Hamrick y Nason 1996, Luikart y Cornuet 1998, Luikart et al. 

1998, Williams 2001, Mathiasen et al. 2007, Frankham, R. Ballou, J.D. Briscoe 2015).  

La teoría de sucesión ecológica postula que luego de un disturbio, ocurre un 

cambio en la composición de la vegetación a lo largo del tiempo, que estaría 

determinado por las características de las especies (Clements 1916, 1928, Gleason 1939, 

Connell y Slatyer 1977). Los rasgos morfo-fisiológicos, las historias y forma de vida de 

las especies les otorgan distintas funciones en el proceso de sucesión ecológica y 

determinan sus respuestas a los disturbios (Bazzaz 1979, Zamora et al. 2004). Después 

de un disturbio empiezan a establecerse aquellas especies de plantas que poseen altas 

tasas de germinación, crecimiento, reproducción y dispersión de semillas y con ciclos de 

vida cortos. Estas especies se denominan especies colonizadoras, ya que sus 

características les permiten colonizar rápidamente los sitios desnudos (Bazzaz 1979, 

Zamora et al. 2004, Beider et al. 2013). En las etapas de sucesión más avanzadas, 

comienzan a dominar las llamadas especies tardías, con mayor capacidad competitiva 

pero de bajas tasas de germinación, crecimiento lento y con bajas, o menores, tasas de 

reproducción (Bazzaz 1979, Rees et al. 2001). Entre ambas etapas aparecen las especies 

intermedias, con características intermedias (Zobel 1989, Kazakou et al. 2006, Pelliza et 

al. 2021a). Dado que las plantas han desarrollado diferentes respuestas para persistir al 

estrés ocasionado por disturbios, se espera que estas diferentes características les 
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proporcionen distintas tolerancias al pastoreo (Noy-Meir 1973, Saiz y Alados 2012, 

Flores et al. 2013, Chen et al. 2015). Por lo tanto, evaluar las especies según su función 

en la sucesión ecológica podría brindar información relevante para la recuperación de 

los ambientes áridos disturbados (Walker et al. 2007, Pelliza et al. 2021a). 

Los ambientes áridos, como el Monte Patagónico, son sistemas frágiles y 

sensibles al pastoreo (Tadey 2006, 2007). Los ecosistemas áridos abarcan casi el 40% 

del área continental de Argentina, y la Patagonia presenta aproximadamente un 93 % de 

su superficie en riesgo de desertificación con un avance del orden del 3,8 % anual 

(Dorcazberro 2004, Guevara et al. 2006, INTA 2011). Estos ecosistemas áridos reciben 

aportes hídricos poco frecuentes, discretos y la disponibilidad de agua controla la 

mayoría de los procesos biológicos, determinante del tipo vegetación y, probablemente, 

de su respuesta a las condiciones de estrés y disturbios (Noy-Meir 1973b). Por lo tanto, 

la vegetación de zonas áridas se caracteriza por formas de vida xerofíticas con tasas de 

crecimiento lentas y baja reproducción vegetativa, dependiendo principalmente de la 

reproducción sexual para persistir en el tiempo (Fisher y Turner 1978). Con la 

introducción del ganado exótico se rompe el equilibrio preexistente entre la oferta de 

forraje nativo y la fauna autóctona de la región (Oesterheld et al. 1998). Estos sistemas, 

cuya renta fue el motor de la colonización de la Patagonia, se basaban en el uso de 

tierras fiscales sin contemplar un uso sustentable de los recursos naturales y en un 

contexto de débil presencia de control por parte del Estado (Oesterheld et al. 1998). 

Aunque se sabe que las prácticas de rotación y trashumancia podrían mitigar el efecto 

del pastoreo (Baied 1989, Baldi et al. 2008, Root-Bernstein et al. 2017), estas 

herramientas de manejo son poco frecuentes en la Patagonia extra-andina (Olea y 

Mateo-Tomás 2009, Auffret et al. 2015, García-Fernández et al. 2019). Como 

consecuencia de ello, se observa una grave degradación ambiental en la mayor parte de 

las tierras secas patagónicas (Ares et al. 2003). La reducción de la cobertura, riqueza y 

abundancia de especies de ambientes áridos pone de manifiesto la necesidad de prevenir 

la degradación irreversible causada por el sobrepastoreo (Pelliza et al. 2021a). Por lo 

tanto, estos ambientes son muy vulnerables y sumamente difíciles de recuperar o 

restaurar, aún si el agente causante de la perturbación ha sido removido del ambiente 

(Bainbridge 2007).  

Para mitigar o recuperar ambientes degradados, en particular en las regiones 

ecológicamente frágiles, se podrían utilizar diferentes técnicas de restauración ecológica 
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(Jiang et al. 2018). En general, los ambientes áridos degradados presentan una gran 

complejidad para la restauración debido a la lentitud de su dinámica poblacional (Noy-

Meir 1973a, Del Valle et al. 1998). Ante esto, la restauración ecológica es una actividad 

que inicia o acelera la recuperación de ecosistemas degradados con respecto a su salud, 

integridad y sustentabilidad (Society for Ecological Restoration 2004). Actúa 

reservando y manejando los recursos naturales remanentes, para reincorporarlos a la 

cadena de bienes y servicios que la sociedad requiere (Aronson et al. 2007, Rovere y 

Masini 2013). Dentro de las técnicas de restauración ecológica activa, la recuperación 

de la cobertura vegetal (i.e., revegetación), es la principal medida preventiva para 

combatir la desertificación por sobrepastoreo (Cortina et al. 2004). Para acelerar la 

recuperación es conveniente utilizar especies nativas, ya que están adaptadas a las 

condiciones ambientales y no requieren el aporte extra de energía (Westoby et al. 1989, 

Dalmasso et al. 2002). La reintroducción de estas plantas producidas en invernaderos es 

una de las estrategias más utilizadas, por lo que obtener dichas plántulas a partir de 

semillas es una importante alternativa (Bainbridge 2007, Pérez et al. 2009, González y 

Pérez 2013). Para implementar adecuadamente éstas técnicas, es necesario conocer los 

requisitos de germinación de las especies, así como los procesos y factores ambientales 

que controlan la germinación. Esto se debe a que muchas especies presentan 

mecanismos de dormición, requiriendo tratamientos pregerminativos para romper su 

latencia, y así asegurar su germinación rápida (Schmidt 2000, Varela y Arana 2011, 

Masini et al. 2012, Camina et al. 2013). Este tipo de información es insuficiente para las 

especies del Monte Patagónico, así como los efectos del ganado sobre su germinación. 

Por otra parte, las consecuencias genéticas de la reducción de los tamaños poblacionales 

han sido tema de gran interés en conservación y restauración, siendo la variabilidad 

genética uno de los tres niveles de biodiversidad recomendada por la Unión Mundial 

para la Naturaleza (IUCN) para la conservación y restauración de ecosistemas (Reed y 

Frankham 2003). Aunque, la existencia de variación genética y su influencia en el éxito 

de la reintroducción de especies vegetales son fundamentales para el éxito de la 

restauración ecológica (Falk et al. 2001). En la actualidad son escasas las prácticas de 

manejo y restauración que tienen como objetivo primordial restablecer los procesos 

ecológicos, considerando la existencia de variación genética de las especies sometidas a 

disturbios (Thomas et al. 2014). En base a lo desarrollado, en ésta tesis se evaluarán 

distintos tratamientos germinativos en diez especies nativas (Capítulo 1), el efecto del 

ganado sobre su reproducción y germinación (Capítulo 2), sobre su diversidad genética 
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(Capítulo 3), según los tipos sucesionales de especies nativas (colonizadoras, 

intermedias y tardías), y teniendo en cuenta la variabilidad genética de una especie 

colonizadora y otra intermedia, se evaluarán distintas estrategias de restauración 

ecológica (Capítulo 4) en áreas del Monte Patagónico degradadas por sobrepastoreo.  

 

Sitio de estudio  
 

El área de estudio se encuentra al noroeste de la Patagonia Argentina, en la 

provincia de Neuquén, entre Arroyito (39º 05’ S, 68º 35’ O) y Villa El Chocón (39º 17’ 

S, 68º 55’ O). La vegetación pertenece a la provincia fitogeográfica del Monte (Cabrera, 

1966). Este hábitat es la mayor región seca de Sudamérica, con una alta tasa de 

evaporación potenciada por los fuertes vientos del oeste, las escasas precipitaciones y 

las altas temperaturas estivales (Paruelo et al. 1998, Abraham et al. 2009, Busso y 

Fernández 2017), por lo que esta región es considerada una zona xérica ya que posee un 

índice de aridez (i.e., precipitación media anual/evapotranspiración potencial) de 

alrededor de 0.15 (Le Houérou 1996, Paruelo et al. 1998, Tadey 2006). La precipitación 

media anual es de 180 mm y la temperatura media anual ronda los 15◦C (Villagra y 

Roig 2002, Tadey 2006), con una mínima absoluta de -12.8 ºC, durante el invierno, y 

una máxima absoluta de 42.3 ºC, en verano (AIC, Estación Meteorológica de "El 

Chocón"), con lluvias distribuidas a lo largo del año, lo que provoca un fuerte déficit 

estival (Leon et al. 1998, Paruelo et al. 1998). La vegetación está dispersada en parches 

de vegetación y está dominada por Prosopis alpataco y dos especies de Larrea (L. 

divaricata y L. cuneifolia Cav.), asociadas a otras especies arbustivas xerofíticas 

abundantes como Atriplex lampa Gill. ex Moq, Bougainvillea spinosa (Cavanilles) 

Heimerl, Monttea aphylla (Miers.) Hauman y Chuquiraga erinacea D. Don (Cabrera 

1966). Cabe destacar que en esta región, las hierbas y los pastos representan sólo el 6% 

de la cobertura vegetal total (Tadey 2006).  

Los campos ganaderos estudiados están ubicados en la misma región a lo largo 

de la Ruta Nacional Argentina 237, compartiendo el mismo tipo de ambiente, teniendo 

la misma orientación NO y con una distancia máxima entre ellos de 42 km (Figura 1). 

Dichos campos no están cercados, su superficie varía entre 94 y 25.000 hectáreas y no 

hay agua en ellos. Estos campos son explotados por pequeños propietarios rurales, y 
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están sometidos a pastoreo continuo durante todo el año, sin estar sujetos a rotación u 

otras prácticas de manejo. Debido a que predominan los arbustos, ya que los pastos y las 

hierbas son escasos, el ganado acaba ramoneando las especies vegetales disponibles 

para satisfacer sus necesidades nutricionales (Tadey, 2006). Además, difieren en la 

composición de grandes herbívoros exóticos y en su historial de pastoreo. La 

información sobre la abundancia de herbívoros fue proporcionada por los propietarios 

de los campos. Dado que los campos tienen diferentes proporciones de caballos, cabras, 

ovejas y vacas, y para compararlos, se transformaron las diferentes densidades de 

ganado en unidades equivalentes a “vacas”. Además, para lidiar con las diferencias de 

superficies de cada campo, las unidades ganaderas se dividieron por la superficie (en 

hectáreas) de cada campo. Para considerar la historia de pastoreo de cada campo se 

multiplicó la división anterior por los años que cada campo estuvo sometido a pastoreo. 

Para ello, se consideró que 1 caballo equivale a 1.25 vacas, 1 chivo a 0.17 vacas y 1 

oveja a 0.30 vacas , siguiendo la metodología internacional propuesta por Vallentine 

(2001). Así las cargas ganaderas de los campos estudiados variaron entre 0.06 a 1.63 

ganado x años x ha
-1

, y a cada campo le corresponde una carga ganadera. Estudios 

anteriores en ésta área mostraron que las cargas ganaderas evaluadas están positiva y 

fuertemente asociadas al porcentaje medio de ramoneo (R
2
 = 0.96; P = 0.0006) y a la 

densidad de bosteos (R
2
 = 0.66; P = 0.049), mientras que están negativamente asociadas 

a la cobertura vegetal (R
2
 = 0.98; P = 0.04), a la densidad (R

2
 = 0.98, P = 0.02) y a la 

riqueza (R
2
 = 0.97, P = 0.04). Además, un estudio previo en los mismos campos mostró 

que el contenido de nutrientes del suelo desnudo (carbono, nitrógeno y fósforo) no se 

correlaciona con la carga ganadera (todos los valores P > 0.40) (Tadey 2006). Por lo 

tanto, los campos ganaderos aunque variables, son similares en cuanto a nutrientes del 

suelo, fisonomía vegetal y características ambientales (clima y relieve). 

 

 

Figura 1. Mapas del área de estudio junto con fotos de los campos ganaderos. Ubicación de los 

campos ganaderos (puntos verdes con el número del campo) en el Desierto del Monte 

Patagónico, provincia de Neuquén, Patagonia, Argentina. El número de los campos ganaderos 

representa el orden de aumento de la carga ganadera (de 0.06 (1) a 1.6 ganado x año x ha
-1

 (10)). 

Imagen modificada de Google Earth. Fotos generales de los campos ganaderos a medida que 

aumenta la carga ganadera.  
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Figura 2. Imagen de los campos ganaderos. a. Ejemplo de una imagen de un nivel de carga 

ganadera baja. b. ejemplo de una imagen de un nivel de carga ganadera intermedia. c. ejemplo 

de una imagen de un nivel de carga ganadera alta. 

Carga ganadera
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Tabla 1. Detalles de los campos ganaderos estudiados. Se incluye el nombre del campo, el área 

del campo (en hectáreas, ha), la composición de herbívoros, la historia de pastoreo (número de 

años usados para la cría de ganado) y la carga ganadera (vacas x año x ha
-1

) modificado de 

Vallentine (2001), donde los equivalentes a unidades de vacas eran: 1 caballo = 1.25 vacas; 1 

chivo= 0.17 vacas; 1 oveja = 0.3 vacas.  

 

Nombre  
Área 

(ha) 
Composición de herbívoros 

Historia 

de 

pastoreo 

 Carga 

ganadera 

según 

Vallentine 

MB 25000 Vacas y caballos 30 0.060 

BU 7500 Caballos  30 0.075 

C1 94 Caballos y ovejas 10 0.107 

CA 94 Vacas, caballos, chivos y ovejas 30 0.117 

GUE 3500 Vacas y caballos 10 0.132 
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LP 4500 Vacas, chivos y ovejas 10 0.212 

AMO 550 Vacas, chivos y ovejas 10 0.631 

ADA 970 Vacas y caballos 10 0.696 

HL 7500 Vacas, caballos y chivos 30 0.924 

MA 5000 Vacas, caballos y ovejas 30 1.632 

 
 

 

Especies focales 
 

Como especies focales se utilizaron especies vegetales representativas y 

abundantes de la vegetación dominante de la región del Monte, con diferentes grados de 

palatabilidad para el ganado y todas presentes en los campos ganaderos de manera 

independiente a la carga ganadera. Las especies se clasificaron según el tipo sucesional 

de especies. Como especies colonizadoras, con menores ciclos de vida, altas tasas de 

crecimiento y reproducción (Tabla 1), se estudiaron a Atriplex lampa (Gandullo et al. 

1998; Villagra et al. 2011; Zuleta & Escartín 2014b), Grindelia chiloensis (González 

2010; Masini 2011; Beider et al. 2013), Gutierrezia solbrigii,  Hyalis argentea 

(Gandullo et al. 2016; Zuleta & Escartín 2014a) y; como especies intermedias, con 

ciclos de vida, tasas de crecimiento y reproducción intermedios entre colonizadoras y 

tardías, Chuquiraga erinacea, Senna aphylla y Prosopis alpataco (Zuleta & Escartín 

2014b). Las especies tardías, con ciclos de vida más largos, bajas tasas de crecimiento y 

reproducción (Tabla 1) fueron Larrea divaricata (Dalmasso 2010; Zuleta & Escartín 

2014b), L. cuneifolia (Dalmasso 2010) y Monttea aphylla (Castro et al. 2013). 
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Tabla 1. Caracteristicas de los tipos sucesionales de especies. Clasificación según el tipo 

sucesional de especies (i.e., colonizadoras, intermedias y tardías), las especies que incluye cada 

una, la forma de vida, el crecimiento, reproducción, germinación (bajos, intermedios o altos) y 

las referencias bibliograficas que las describen según el tipo sucesional de especies.   

Tipo de 

especie 
Especie 

Forma 

de vida 
Crecimiento Reproducción Germinación Bibliografía 

C
o

lo
n

iz
a

d
o

ra
s 

Atriplex 

lampa 

Arbusto 

bajo 

Rápido Alta Alto y escasa 

latencia 

Gandullo et al. 

1998; Villagra et 

al. 2011; Cerda et 

al 2012; Zuleta & 

Escartín 2014b; 

Tadey & Souto 

2016; Pelliza et al 

2021; Pelliza el at 

2022 (en prensa) 

Grindelia 

chiloensis 

Arbusto 

bajo 

Rápido Alta Alto y escasa 

latencia 

González 2010; 

Masini 2011; 

Cerda et al 2012; 

Beider et al. 2013; 

Tadey & Souto 

2016; Pelliza et al 

2021; Pelliza el at 

2022 (en prensa) 

Gutierrezi

a solbrigii 

Arbusto 

bajo 

Rápido Alta Alto y escasa 

latencia 

Tadey & Souto 

2016; Cerda et al 

2012; Pelliza et al 

2021; Pelliza el at 

2022 (en prensa) 

Hyalis 

argentea 

Subarbus

to bajo 

Rápido Alta Alto y escasa 

latencia 

Zuleta & Escartín 

2014a; Gandullo 

et al. 2016; Pelliza 

el at 2022 (en 

prensa) 

In
te

rm
ed

ia
s 

Prosopis 

alpataco 

Arbusto 

grande 

Intermedio  Intermedio  Intermedia y 

baja latencia 

Zuleta & Escartín 

2014b; Pelliza et 

al 2020; Pelliza et 

al 2021; Pelliza el 

at 2022 (en 

prensa) 

Senna 

aphylla 

Arbusto 

bajo 

Intermedio  Intermedio  Intermedia y 

baja latencia 

Pelliza et al 2021; 

Pelliza el at 2022 

(en prensa) 

Chuquirag

a erinacea 

Arbusto 

mediano 

Intermedio  Intermedio  Intermedia y 

baja latencia 

Pelliza et al 2021; 

Pelliza el at 2022 

(en prensa) 

T
a

rd
ía

s 

Larrea 

divaricata 

Arbusto 

grande 

Bajo Bajo Baja y alta 

latencia 

Dalmasso 2010; 

Zuleta & Escartín 

2014b; Tadey & 

Souto 2016; 

Pelliza et al 2021  

Larrea 

cuneifolia 

Arbusto 

grande 

Bajo Bajo Baja y alta 

latencia 

Dalmasso 2010; 

Tadey & Souto 

2016; Pelliza et al 

2021; Pelliza el at 

2022 (en prensa) 

Monttea 

aphylla 

Arbusto 

grande 

Bajo Bajo Baja y alta 

latencia 

Castro et al. 2013; 

Tadey & Souto 

2016; Pelliza et al 

2021; Pelliza el at 

2022 (en prensa) 
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Descripción de las especies focales 

Atriplex lampa (Gillies ex Moquin) D. Dietrich, familia: Chenopodiaceae. Es 

un arbusto endémico de Argentina, de amplia distribución en la provincia 

fitogeográfica del Monte, se encuentra desde las provincias de Córdoba y Mendoza 

hasta Chubut, pasando por las provincias biogeográficas Chaqueña, Del Espinal, Del 

Monte, Patagónica, Prepuneña y Puneña (Cabrera 1953, Mantovan y Candia 1995, 

Brignone et al. 2016). Crece entre 800-2000 m.s.m., en suelos arenosos y con elevada 

salinidad (Abalos 2016). Su altura promedio es de aproximadamente 1.5 m (Gruneisen 

1996). Es un arbusto ceniciento o amarillento y densamente ramoso (Abalos 2016). 

Las flores son pequeñas de 1 mm sin corola, las masculinas con cáliz de 3 a 5 sépalos, 

las femeninas, en racimos terminales, se encuentran entre dos brácteas que a la 

madurez aumentan de tamaño y rodean al fruto (Gruneisen 1996, Abalos 2016). Las 

hojas perennes, algo carnosas, muy dentadas de hasta 3 cm de largo, son subsésiles o 

pecioladas, oblongas pinnatipartidas, plegadas sobre el nervio central y con el eje 

arqueado (Abalos 2016). El fruto es un utrículo encerrado en dos brácteas papiráceas, 

romboidales, de color verde a amarillento, de 5-12 mm, el cual lleva una semilla 

(Abalos 2016). Su floración se extiende de septiembre a noviembre (Gruneisen 1996) 

y fructifica de octubre a enero (Abalos 2016). A. lampa es una especie dioica, 

autoincompatible, polinizada por viento (anemófila) y con dispersión de semillas por 

viento (Tadey 2007). El género Atriplex ocupa un importante lugar entre las 

quenopodiáceas arbustivas de las regiones áridas del mundo (Mantovan y Candia 

1995), e incluye 55 especies, de las cuales 45 son nativas, distribuidas principalmente 

en Argentina y Chile, y 10 son especies adventicias (Brignone et al. 2016). Las 

especies de Atriplex pueden ser utilizadas como forraje, mostrando características 

interesantes como un alto contenido proteico y resistencia a la sequía (Colomer and 

Passera 1990, Mantovan y Candia 1995, Brignone et al. 2016). 

Grindelia chiloensis (Corn.) Cabrera, familia: Asteracea. Se distribuye en las 

regiones secas, rocosas o arenosas del sur de la provincia fitogeográfica del Monte y en 

toda la Patagonia, se extiende desde la provincia de San Juan hasta la de Santa Cruz 

(Cabrera 1953, Roitman 1995). Es un arbusto sufrútice de 30-100 cm de altura, ramoso 

en la base, con tallos ascendentes, glabros, glutinosos, densamente hojosos en la base 

(Gruneisen 1996). Las hojas son oblanceoladas u obovadas, agudas atenuadas en la base 

en un corto pseudopecíolo, enteras, con márgenes aserrados, glabras y glutinosas, que 



24 

 

miden de 3.5-10 cm x 0.7-2.5 cm (Tadey 2007, Abalos 2016). Las flores amarillas se 

disponen en capítulos solitarios dispuestos en el ápice de las ramas, de 6 cm de 

diámetro, son de color amarillas y dimorfas (i.e., las flores femeninas son liguladas y las 

del disco son hermafroditas y tubulosas) (Tadey 2007, Abalos 2016). Los frutos son 

aquenios oblongos, algo comprimidos y glabros (Gruneisen 1996). Un carácter 

llamativo es la presencia sobre los botones florales de un líquido resinoso que los cubre, 

que aparentemente evita la desecación de los mismos (Quintana 2015). Su floración se 

extiende desde octubre hasta febrero (Tadey 2007, Abalos 2016). 

Gutierrezia solbrigii (Cabrera), familia: Asteracea. Es una especie endémica de 

Argentina, frecuente en Patagonia, que se distribuye en las provincias de Mendoza, La 

Pampa, Neuquén, Río Negro y Chubut hasta los 2000 m s.n.m (Cabrera 1953, 1971, 

Gruneisen 1996). Es un arbusto pequeño y bajo (de 15-30 cm de altura), con tallos 

leñosos ascendentes, ramosos, glabros, glutinosos y laxamente hojosos (Gruneisen 

1996). Sus hojas son alternas coriáceas, sésiles, lineales u oblanceoladas-lineales, 

agudas en el ápice, atenuadas en la base, glabras y glutinosas en ambas caras (Tadey 

2007). Los capítulos son pedunculados y forman numerosos cimas corimbiformes y 

laxas (Tadey 2007). Las flores marginales son generalmente blancas, femeninas y 

liguladas, con un tubo laxamente velludo (Tadey 2007). Mientras que las flores del 

disco son hermafroditas, con corola tubulosa, los aquenios son turbinados, densamente 

seríceo-velludos (Correa 1969).  

Hyalis argentea D. Don ex Hook. & Arn, familia: Asteraceae. Es una especie 

endémica de Argentina; su distribución se limita a suelos arenosos en las provincias de 

La Pampa, Córdoba, San Luis, Mendoza, Neuquén, Río Negro, Buenos Aires y Chubut 

(Snow 2009, Camina et al. 2019). Es un subarbusto robusto, plateado, rizomatoso, 

perenne, de 0.5-1 m de altura (Dalmasso 2010, Abalos 2016). Tallo erecto, ramoso, 

densamente hojosos, cubiertos por pelos incoloros (Abalos 2016). Hojas ovadas a lineal 

lanceoladas, trinervadas, cubiertas por pelos incoloros, que miden 4-12 cm x 0.4-1 cm 

(Abalos 2016). Flores contenidas en capítulos dispuestos en el ápice de los tallos, 

compuestos por 5-6 flores violáceas, cuatro o cinco flores de rayos bilabiados y una flor 

de disco tubular pentasecta (Abalos 2016). El estilo es bilabiado, sin pelos de barrido y 

el aquenio tiene un papo con cerdas heterogéneas (Cabrera 1963, Torres y Galetto 2007, 

Roque y Funk 2013, Camina et al. 2019). Es una especie autoincompatible  que florece 

de noviembre a febrero (Camina 2011, Camina et al. 2013, 2019, Abalos 2016). Fruto 
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seco, velludo, con papus blanco, con numerosas cerdas, de 1.2 cm de largo, que les 

permiten ser llevadas por el viento que fructifica desde diciembre a febrero (Abalos 

2016).  

Prosopis alpataco var. alpataco, Familia: Fabaceae. Esta especie es endémica 

de Argentina y habita desde los 30 hasta los 42°S de latitud sur (Burkart 1976, Villagra 

y Roig 2002, Cariaga et al. 2005). Se caracteriza por ser un arbusto espinoso que forma 

manchones circulares de hasta 10 m de diámetro y 3 m de altura, sus ramas basales 

están siempre enterradas, mientras que las secundarias son arqueadas reflexas y aéreas 

(Burkart 1976, Correa 1984, Villagra y Roig 2002). P. alpataco es una especie 

autoincompatible (Harris 2003), polinizada por insectos y tiene racimos florales densos 

y amarillentos, con un elevado número medio de flores por inflorescencia (es decir, 131 

± 5 flores) y presenta una elevada mortalidad de las flores entre la tesis y la producción 

de semillas, con una media de 28.4 ± 1.3 (% de flores × 0.40 m
2
) (Chiappa et al. 1997, 

Cariaga et al. 2005), por lo que el número máximo de vainas por inflorescencia que se 

suele formar está entre 6 y 10 (obs. pers.). Cada flor puede producir una legumbre 

nutritiva, de sabor dulce, de color amarillo pálido a violáceo, de 7-17 cm de largo y 0.6-

1.2 cm de ancho y 5 mm de espesor, con mesocarpio escaso y amargo y semillas 

elipsoides (Burkart 1976, Correa 1984, Villagra y Roig 2002, Aguero 2009). La 

productividad de frutos por individuo varía entre 0 y 4 kg (Riveros et al. 2011), lo que 

complica la estimación del número total de flores y frutos por planta. Las semillas 

presentan latencia física impuesta por la cubierta seminal dura e impermeable (Villagra 

1995). Es un arbusto altamente consumido por el ganado y una especie clave en la 

vegetación del Desierto del Monte (Villagra y Roig 2002, Catalano et al. 2008). En 

zonas áridas de Argentina, las semillas de Prosopis son dispersadas por mamíferos 

nativos y no nativos a través de la endozoocoria (Campos et al. 2011). Este tipo de 

latencia permitiría la asincronía temporal y espacial de la germinación, lo que representa 

una ventaja en ambientes secos imprevisibles y una adaptación a la dispersión 

endozoica de las semillas (Riveros et al. 2011). El género Prosopis comprende 45 

especies, entre arbustos y árboles que son importantes recursos ecológicos, genéticos y 

económicos en ecosistemas áridos, particularmente conocidos por producir madera dura 

y sus semillas son una importante fuente de alimento para humanos y animales, siendo 

también un elemento clave para las prácticas de restauración (Silva et al. 2000, 

Pasiecznik et al. 2001, Mazzuca y Balzaretti 2003, Bessega et al. 2005, Ferreyra et al. 
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2007, González Galán et al. 2008, Villagra et al. 2010, William y Jafri 2016, Boeri et al. 

2017, Moncada et al. 2019). Prosopis sp. son un componente clave del hábitat, 

alterando las condiciones ambientales bajo sus copas, actuando como especies 

"nodrizas", ya que potencian la formación de "islas de fertilidad" a través de la 

acumulación de materia orgánica por el matorral caído y potenciando el reciclaje de 

nutrientes por su interacción simbiótica con el microorganismo del suelo (Pugnaire et al. 

1996, Fredericksen et al. 2000, Rossi y Villagra 2003a, Aguero 2009, Villagra et al. 

2010, Riveros et al. 2011). Prosopis es un grupo filogenéticamente antiguo y tiene una 

distribución mundial, siendo Argentina el país con mayor número de especies (28) con 

13 endémicas (Burkart 1976) y 8 que ocurren en la Patagonia (Correa 1984). 

Chuquiraga erinacea D. Don, Familia: Asterácea. es un especie endémica de 

Argentina, crece desde Jujuy hasta el norte de Chubut, a lo largo de la provincia 

fitogeográfica del Monte, y se extiende hasta la Prepuna, norte de la Patagonia y Sur del 

Espinal, encontrándose entre 0-4000 m.s.m. (Abalos 2016, Forcone 2018). Habita en 

suelos arenosos o pedregosos y en terrenos salitrosos con vegetación xerófila (Forcone 

2018). Es un arbusto muy espinescente de 40 a 150 cm de altura, ramoso y densamente 

hojoso. Las hojas son sésiles, de color verde claro, de forma aguda punzante, acanaladas 

en el haz, dispuestas muy próximas entre sí, alternas, divergentes del tallo, de 5 a 15 

mm de longitud (Abalos 2016, Forcone 2018). Las flores son amarillas-anaranjadas, con 

corola tubulosa y se encuentran agrupadas en capítulos, involucro cónico con brácteas 

lanceoladas, dispuestos en el extremo de ramitas cortas (Abalos 2016, Forcone 2018). 

El número de flores por capítulo varía entre 5 y 10 (Abalos 2016, Forcone 2018). El 

fruto es seco, un aquenio velludo, con papus casi tan largo como la corola que le 

permite ser llevado por el viento (Abalos 2016, Forcone 2018). Florece desde 

noviembre hasta marzo (Forcone 2018). 

Senna aphylla (Cav.) H.S. Irwin & Barneby, Familia: Fabácea. Es una especie 

nativa, característica de la provincia fitogeográfica del Monte, tiene amplia distribución 

en Argentina, desde Salta a Chubut, y se la encuentra también en Bolivia, crece desde 

entre 0-2000 m.s.m. (Abalos 2016, Forcone 2018). Es un arbusto bajo áfilo, muy 

ramoso desde la base, de 0.40 a 1.50 m de altura (Abalos 2016, Forcone 2018). Posee 

ramas lisas, glabras, verdes, flexuosas y a veces espinosas, con nudos bien marcados de 

hasta 4 mm de diámetro (Abalos 2016, Forcone 2018). Las hojas se hallan reducidas a 

escamas triangulares persistentes (Abalos 2016, Forcone 2018). Las flores  solitarias o 



27 

 

en racimos, se disponen en el extremo de las ramas, son amarillo-anaranjadas y 

presentan 5 pétalos ovoidales amarillo oro, de 8 a 17 mm (Abalos 2016, Forcone 2018). 

Florece desde septiembre hasta abril (Abalos 2016). Su fruto es una legumbre o vaina 

compimida, glabra, levemente arqueada o recta, de 4-11cm x 5mm, que se abre a la 

madurez (Abalos 2016, Forcone 2018). Semillas romboidales, grises comprimidas, de 

hasta 5 mm, separadas entre sí por subdivisiones membranosas (Abalos 2016). Con 

fruto maduro desde diciembre hasta abril (Abalos 2016). 

Larrea divaricata Cavanilles, familia: Zygophyllaceae. Esta especie se 

distribuye desde México hasta la Patagonia, en la región seca del oeste de Argentina, 

desde Salta hasta Chubut, entre 500-2300 m.s.m. (Cabrera 1953, Gruneisen 1996, 

Abalos 2016). Es un arbusto resinoso, ramoso, de tronco corto y ramificado desde la 

base, de hasta 5 m de alto, de ramas leñosas, finas, con muchos nudos, jóvenes 

pubescentes (Abalos 2016). Las hojas resinosas, de color verde claro y de 7-15 mm, 

poseen dos folíolos subsésiles con un pequeño mucrón central (Abalos 2016). Sus 

folíolos están poco soldados y son divergentes, oblongo- agudos y pubescentes (Abalos 

2016). Las flores son solitarias con 5 sépalos y 5 pétalos color amarillo, pedunculadas 

con estambres desiguales, y duran aproximadamente 3 o 4 días (Rossi et al. 1999, 

Abalos 2016). Los pétalos se ubican formando una hélice y miden 8-11 mm (Abalos 

2016). El fruto es un esquizocarpo, de 7 mm de largo, separable en cinco mericarpos en 

gajos, con semillas lisas (Correa 1969, Gruneisen 1996, Rossi et al. 1999, Abalos 2016). 

La floración comienza en septiembre y el pico de floración es en noviembre (Rossi et al. 

1999), mientras que en diciembre ya hay formación de frutos (Gruneisen 1996, Rossi et 

al. 1999).   

Larrea cuneifolia Cavanilles, familia: Zygophyllaceae. Es una especie endémica 

d Argentina, se distribuye en el oeste del país, desde Salta hasta Chubut, entre 500-3000 

m.s.m., siendo una de las plantas más características de la provincia fitogeográfica del 

Monte (Cabrera 1953, Gruneisen 1996, Abalos 2016). Es un arbusto resinoso, ramoso, 

de tronco corto y ramificado desde la base, de aproximadamente 0.5-3 m de altura, con 

tallos leñosos y ramas jóvenes pubescentes con muchos nudos (Gruneisen 1996, Abalos 

2016). Sus hojas son subsésiles, resinosas, opuestas, de color verde oscuro, de 5-13 mm, 

dos-foliadas y poseen un tercer folíolo en forma de mucrón filiforme (Gruneisen 1996, 

Abalos 2016). Los folíolos están soldados en casi toda su longitud, son asimétricos, 

adpreso-pubescentes en ambas caras y agudos (Gruneisen 1996, Abalos 2016). Posee 
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flores solitarias con 5 sépalos y 5 pétalos de color amarillo, los pétalos se ubican 

formando una hélice y miden 7-9 mm, pedunculadas, con estambres desiguales (Abalos 

2016). Los frutos  miden 7 mm de largo, son pubescentes separables en cinco cocos en 

forma de gajos, con una semilla cada uno (Abalos 2016). Las semillas son lisas y con 

forma de riñón. La floración comienza a principios de octubre, el pico de floración es en 

noviembre y la fructificación es en noviembre-diciembre (Gruneisen 1996, Rossi et al. 

1999).  

Monttea aphylla (Miers) Benthan et Hooker, familia: Scrophulariaceae. Es un 

arbusto endémico de Argentina, característico de la provincia fitogeográfica del Monte, 

en la parte central de Argentina y en el norte de Patagonia, de entre 0-1500 m.s.m., 

hallándose en suelos arenosos y ripiosos desde Salta hasta Chubut (Tadey 2007, Abalos 

2016). Es un arbusto ramoso, áfilo que sólo posee hojas pequeñas que caen 

tempranamente, y que puede medir hasta 3 m de alto (Tadey 2007, Abalos 2016). Las 

ramas son cilíndricas, erectas e intrincadas, de color verde oscuro, de corteza muy lisa y 

brillante por la cera que las cubre, y a veces terminan en puntas espinosas (Tadey 2007, 

Abalos 2016). Presenta flores color azulada a violeta, corona tubular de 5 pétalos de 2 

cm de largo, hermafroditas, que pueden ser axilares (Tadey 2007, Abalos 2016). El 

período de floración se extiende de octubre a diciembre (Tadey 2007). Posee un fruto 

recubierto por el cáliz de la flor el cual es carnoso y amarillo verdoso, de sabor amargo 

a agrio (Tadey 2007, Abalos 2016). El fruto es un carozo central, de 1 cm, que contiene 

una sola semilla (Abalos 2016). Fructifica a fines de la primavera y en verano (Abalos 

2016). 
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Capítulo 1 

Tratamientos germinativos de las especies nativas del Monte 

Patagónico: Recomendaciones para restaurar zonas 

degradadas 
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Resumen 
 

Conocer los requerimientos germinativos de especies nativas es clave para 

desarrollar programas adecuados de restauración ecológica en áreas degradas. Además, 

el conocimiento sobre procesos y factores ambientales que controlan la germinación 

permite comprender la dinámica temporal de las comunidades de plantas. Luego de un 

disturbio esas dinámicas temporales cambian originándose lo que se conoce como 

sucesión ecológica, donde la composición florística va cambiando con el tiempo a 

medida que el espacio es recolonizado por las especies. Así, las primeras especies en 

llegar se denominan especies colonizadoras, que con su actividad biológica dan lugar al 

establecimiento de especies intermedias y luego a las tardías. Por lo tanto, en este 

capítulo se evaluaron los requerimientos de germinación de diez especies nativas del 

Monte Patagónico clasificadas por su rol en la sucesión ecológica (i.e., colonizadoras, 

intermedias y tardías). Bajo la hipótesis que hay especies oportunistas, que poseen 

estrategias de germinación rápida que les permite colonizar u ocupar rápidamente áreas 

altamente disturbados (i.e., colonizadoras), mientras que, en estadios posteriores de la 

sucesión ecológica, se establecen especies cuya germinación depende de condiciones 

ambientales favorables, por lo que sus semillas poseen mecanismos de latencia que les 

permiten sobrevivir a las condiciones adversas, estas son las llamadas especies tardías. 

Entre estadios tempranos y tardíos de la sucesión ocurre el establecimiento de especies 

con características intermedias, que pueden tener o no latencia. Se predice que las 

especies colonizadoras no requerirán tratamientos germinativos o requerirán 

tratamientos simples, presentando igual o mayor porcentaje de germinación y menor 

tiempo de germinación en el tratamiento control respecto de los tratamientos 

germinativos. Mientras que las especies intermedias y, más aún, las tardías tendrán 

mayor porcentaje de germinación y menor tiempo de germinación bajo los tratamientos 

germinativos que en el control, siendo mayor y más rápido en el tratamiento que 

corresponda al tipo de latencia de cada especie (física, fisiológica, morfológica o 

combinaciones de latencias). Para llevar a cabo esto, se sembraron semillas de diez 

especies en placas de Petri en cámaras de germinación que se sometieron a diferentes 

tratamientos con el fin de determinar las condiciones que mejoran las tasas de 

germinación de las distintas especies (C = control; E = escarificación física; F = 

estratificación fría húmeda; O = condiciones de oscuridad; R = remojo en agua; CA= 

condiciones de calor y sus combinaciones). Se estimó tanto el porcentaje de 



31 

 

germinación como el tiempo mínimo de germinación por tratamiento y especie. En 

general, se encontraron efectos de los tratamientos sobre la germinación de los tipos 

sucesionales de especies, respondiendo de forma diferente a algunos de los tratamientos. 

Las especies colonizadoras germinaron de manera similar en todos los tratamientos, 

incluido el control. Esto sugiere que, como era de esperarse, especies colonizadoras no 

presentaron mecanismos de latencia. Las especies intermedias germinaron más y más 

rápido cuando se les aplicaron tratamientos de escarificación física, no obstante en el 

tratamiento control también presentó un alto porcentaje de germinación (~88%). Esto 

sugiere que estas especies poseen mecanismos de latencia pero no tan profunda como 

las especies tardías. Las especies tardías, como era de esperarse, presentaron muy bajas 

tasas de germinación (~5%) a pesar de haberles aplicado varios tratamientos, incluidos 

la combinación de los mismos. La combinación de tratamientos con mayor éxito en la 

germinación de tardías fue el remojo en agua, condiciones de oscuridad y estratificación 

fría húmeda. Estos resultados sugieren que estas especies poseen mecanismos de 

latencia profunda muy difíciles de romper. Es posible que estas especies necesiten la 

aplicación de varios ciclos de tratamientos para lograr romper su latencia. Basado en 

estos resultados se recomienda que para restaurar zonas degradadas se utilicen 

principalmente plantines de especies colonizadoras e intermedias, ya que sus semillas 

no requieren tratamientos germinativos, se obtienen altos porcentajes de germinación, 

germinan en menor tiempo y crecen más rápido que las especies tardías. Por otra parte, 

dado que la producción de plántulas de especies tardías para estrategias de restauración 

es muy compleja debido a sus bajos porcentajes de semillas viables en zonas 

disturbadas, a la presencia de mecanismos de latencia y al bajo porcentaje de 

supervivencia de las plántulas, se recomienda que el foco de conservación esté puesto 

en estas especies. Conservar a las especies tardías ayudaría luego a utilizarlas como 

especies nodrizas para la implantación de especies colonizadoras e intermedias y de esta 

forma re-establecer los parches de vegetación en las zonas disturbadas. 
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Introducción  
 

El conocimiento de la biología de las semillas, sus capacidades de germinación y 

la presencia de latencia ayudan a comprender los procesos ecológicos y evolutivos de 

las comunidades de plantas (Vázquez-Yanes y Orozco-Segovia 1993). Las semillas son 

importantes desde el punto de vista ecológico ya que de la reproducción sexual se dan 

las semillas, y con ellas la dispersión de las plantas y la formación de un banco de 

semillas en el suelo. El tipo de latencia de las semillas puede influir en los procesos a 

nivel de población y de especie, como la colonización, la adaptación, la especiación y la 

extinción (Willis et al. 2014). Asimismo, este conocimiento cobra relevancia a nivel de 

manejo y conservación de los ecosistemas, ya que en las semillas reside al 

almacenamiento y transporte del germoplasma contribuyendo a la conservación de la 

diversidad genética (Vázquez-Yanes y Orozco-Segovia 1996, Penfield 2017). Las 

semillas son una etapa fundamental del ciclo vital de las plantas en lo que respecta a su 

supervivencia y perpetuación como especie (Bentsink y Koornneef 2008). Por lo tanto, 

las investigaciones enfocadas en los aspectos fisiológicos y ecofisiológicos de las 

semillas de distintas especies, y el conocimiento de procesos y factores ambientales que 

controlan su germinación son indispensables para desarrollar estrategias adecuadas de 

restauración  ecológica (Camina et al. 2013, Sobrevilla-Solís et al. 2013). 

Las plantas han desarrollado, a lo largo de su evolución, estrategias adaptativas 

frente a condiciones adversas del ambiente (Camina et al. 2013). Entre estas estrategias, 

poseen mecanismos que desencadenan la germinación de sus semillas y generan 

heterogeneidad en la progenie, al producir semillas con diferentes tasas de germinación 

o que germinen en diferentes lugares y momentos (Penfield 2017). Una de las 

estrategias adaptativas es la latencia, que sirve como mecanismo de protección de las 

semillas, aumentando sus probabilidades de supervivencia (Camina et al. 2013). La 

latencia, dormancia o letargo, se define como la incapacidad de una semilla viable e 

intacta de germinar bajo condiciones de temperatura, humedad y concentración de gases 

que serían adecuadas para la actividad metabólica y la emergencia de las radículas 

(germinación) (Roberts 1972, Bewley 1997, Varela y Arana 2011). Esta latencia puede 

ser el resultado de mecanismos físicos, fisiológicos o de desarrollo/morfológicos, o 

combinaciones de los mismos (Baskin y Baskin 2014, Hoyle et al. 2015). En su forma 

más simple, la latencia se produce mediante la formación de una simple barrera física 
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alrededor de la semilla, la cual impide el ingreso del agua y el intercambio de gases 

(Penfield 2017). En la latencia física, la germinación se impide por una cubierta 

impermeable al agua por la presencia de una o más capas de células en empalizada 

lignificadas en la capa interna del fruto (endocarpio) o en la más externa (pericarpio) 

(Baskin y Baskin 2004a). Las semillas que presentan esta latencia suelen requerir 

escarificación, es decir, la acción de abrasión de la pared exterior de la semilla, el 

tegumento, para permitir el contacto con el aire y el agua. La escarificación se puede 

hacer con productos químicos (ácidos) o mediante el paso por el tracto digestivo de un 

animal (enzimas digestivas), o físicamente utilizando herramientas como bisturí, agujas 

y/o papel de lija, teniendo mucho cuidado de no dañar el interior de la semilla. 

Independientemente del tipo, la escarificación acelera los procesos naturales que 

normalmente hacen que las capas de semillas sean permeables al agua y al aire 

permitiendo la germinación (Penfield 2017). Latencia fisiológica significa que existe un 

"mecanismo inhibidor fisiológico", un programa de quiescencia iniciado por el embrión 

o por los tejidos circundantes del endospermo que, a través de hormonas inhibidoras, le 

impide generar suficiente potencial de crecimiento para superar la restricción mecánica 

de la cobertura de la semilla, en ausencia de los factores ambientales específicos que 

promueven la germinación (Baskin y Baskin 2004b, Penfield 2017). Por lo general, esta 

latencia se supera con compuestos químicos como el ácido giberélico, el ácido cítrico, el 

peróxido de hidrógeno, entre otros, y con la estratificación fría húmeda (Wilan 1991). 

La estratificación fría húmeda consiste en someter las semillas a condiciones frías y 

húmedas entre 0-4° C entre 20-125 días según la especie, asemejando a las condiciones 

naturales de invierno que rompen la latencia al activar su embrión (Wilan 1991, Varela 

y Arana 2011). En las semillas con latencia morfológica, el embrión es indiferenciado, o 

puede estar diferenciado pero subdesarrollado, y existe una fase de latencia mientras el 

embrión continúa su crecimiento, es decir, necesita de un período de maduración que 

puede producirse durante el almacenamiento en seco y calor (Hatano y Kano 1952, 

Baskin y Baskin 2004b, Penfield 2017). La latencia morfofisiológica es una 

combinación de latencia morfológica y fisiológica, donde las semillas tienen tanto una 

cubierta de semilla o fruto impermeable como un embrión fisiológicamente latente 

(Baskin y Baskin 2004a). En este caso, después del tratamiento con calor para eliminar 

la latencia morfológica, debe aplicarse estratificación fría húmeda para eliminar la 

latencia fisiológica (Wilan 1991). A veces la latencia física de la cubierta está 

combinada con una latencia fisiológica del embrión, el cual debe tratarse en primer 
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lugar la cubierta con escarificación, y después aplicarse un enfriamiento en húmedo 

para romper la latencia del embrión (Bonner et al. 1974, Wilan 1991). Se conoce que la 

latencia fisiológica es la clase más común en toda la vegetación, excepto en el matorral, 

donde la latencia física es igualmente importante (Baskin y Baskin 2003, 2004a). 

Particularmente, entre los factores internos, la latencia física es un mecanismo de 

supervivencia de varias especies de regiones áridas y semiáridas (Baskin y Baskin 2014, 

Boeri et al. 2019). 

Una germinación rápida y oportunista les permite colonizar el espacio antes que 

otras especies (Connell y Slatyer 1977).  Esto se debe a que disminuye la competencia 

interespecífica (Connell y Slatyer 1977). Las especies colonizadoras, suelen ser de vida 

corta y poseen estrategias de germinación oportunista que les permiten establecerse o 

colonizar rápidamente ambientes desocupados (Bazzaz 1979, Zamora et al. 2004, 

Raevel et al. 2012, Beider et al. 2013). Además, una rápida germinación, crecimiento y 

reproducción les permite aprovechar mejor la efímera humedad del suelo, luego de una 

precipitación o del rocío, en los hábitats áridos (Fenner y Thompson 2005). Como 

resultado de su establecimiento y actividad biológica, estas especies cambian 

considerablemente las condiciones del suelo, luz y temperatura, promoviendo el 

establecimiento de nuevas especies (Clements 1936, Connell y Slatyer 1977). Así, las 

especies colonizadoras modifican el entorno, haciendo que el hábitat sea menos 

adecuado para su germinación pero más adecuado para la germinación de otras especies 

(Pearson et al. 2002, Liu et al. 2020). En etapas más avanzadas de la sucesión ecológica, 

dominan las especies tardías, las cuales son más longevas y con estrategias de desarrollo 

más conservadoras que aprovechan mejor los recursos disponibles (Bazzaz 1979, Rees 

et al. 2001, Raevel et al. 2012). Entre las etapas tempranas y tardías de la sucesión, 

aparecen las especies intermedias que presentan características intermedias y estrategias 

más diversas (Zobel 1989, Kazakou et al. 2006, Raevel et al. 2012, Pelliza et al. 2021a). 

En general, las especies colonizadoras suelen ser peores competidoras que las especies 

intermedias y tardías (Bazzaz 1979, Zamora et al. 2004, Raevel et al. 2012, Beider et al. 

2013). De esta manera, las especies con distinto rol en la sucesión ecológica pueden 

presentar estrategias alternativas de germinación. Estudiar las estrategias de 

germinación de las especies colonizadoras, intermedias y tardías a lo largo de la 

sucesión ecológica en zonas áridas puede proporcionar una base científica para elaborar 

adecuadas estrategias de restauración de estos ecosistemas disturbados. 
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Para implementar técnicas revegetación para un proyecto de restauración 

ecológica, es necesario conocer los requerimientos de germinación de las especies 

nativas a utilizar. La revegetación es una técnica activa de establecimiento de especies 

nativas que requiere la producción de plántulas (Society for Ecological Restoration 

2004). También es necesario conocer los procesos y factores ambientales que controlan 

la germinación para poder acelerarla (Schmidt 2000, Masini et al. 2012, Camina et al. 

2013). En zonas áridas, el momento de la precipitación es incierto por lo que las plantas 

dependen fuertemente de la latencia para sobrevivir, ya que esto permite retrasar la 

germinación hasta que ocurra un evento de precipitación favorable (Venable y Lawlor 

1980, Ellner y Shmida 1981). Además, el limitado crecimiento vegetativo de estas 

especies xéricas hace que su reproducción sexual cobre aún más relevancia para su 

persistencia (Noy-Meir 1973, Tadey et al. 2009, Bisigato et al. 2013). En general, las 

zonas áridas se caracterizan por un alto porcentaje de especies arbustivas con semillas 

con latencia (Baskin y Baskin 2014). Se han desarrollado diversas técnicas de 

tratamientos para la germinación de especies vegetales con latencia (Sobrevilla-Solís et 

al. 2013). Sin embargo, muchas veces los resultados son inconsistentes por lo que aún 

no hay suficiente información sobre los requerimientos generales óptimos de 

germinación de los distintos tipos sucesionales de especies de ambientes áridos como el 

Monte Patagónico. 

 

Objetivo general 
 

El objetivo de este capítulo es investigar los requerimientos germinativos de diez 

especies nativas del Monte Patagónico clasificadas según su rol en la sucesión ecológica 

(es decir, colonizadoras, intermedias y tardías) y explorar las implicancias de estos 

conocimientos para producir plántulas y proponer planes adecuados de restauración de 

la vegetación del Monte en áreas disturbadas. 

 

Hipótesis y predicciones 
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- Hipótesis: Existen especies que poseen ciertas estrategias germinación que 

impiden la germinación en condiciones ambientales adversas y la promueven en 

momentos favorables para su desarrollo llamados mecanismos de latencia. Dichos 

mecanismos pueden ser físicos, fisiológicos, morfológicos o combinaciones de los 

mismos. Así, hay especies llamadas colonizadoras que pueden colonizar u ocupar 

rápidamente espacios altamente disturbados porque tienen estrategias de germinación 

rápidas y oportunistas. Su establecimiento propicia una mayor actividad biológica con 

el tiempo, promoviendo el establecimiento de otras especies, generando lo que se 

denomina sucesión ecológica. En estadios posteriores de la sucesión ecológica, se 

establecen especies tardías con mejores habilidades competitivas, es decir, que 

aprovechan de mejor manera los recursos, pero cuya germinación depende de 

condiciones ambientales favorables, por lo que sus semillas poseen mecanismos de 

latencia que les permite sobrevivir en condiciones adversas. Entre estadios tempranos y 

tardíos de la sucesión ocurre el establecimiento de especies con características 

intermedias, sin latencia o con distintos grados de latencia. 

- Predicción: Las especies que tengan latencia tendrán mayores porcentajes de 

germinación con la aplicación de tratamientos germinativos que sin ellos (control). Si 

poseen latencia física, requerirán escarificación (mecánica, química, lixiviación o calor 

seco) para romper o alterar mecánicamente las cubiertas seminales y hacerlas 

permeables al agua y los gases. Si la latencia es fisiológica requerirán estratificación fría 

húmeda para generar el potencial de crecimiento necesario. Si la latencia es morfológica 

requerirán calor para la maduración del embrión. Si la latencia es combinada, requerirán 

tratamientos germinativos combinados, por ejemplo, si es morfofisiológica requerirán 

condiciones de calor y estratificación fría húmeda; y si es fisicofisiológica requerirán 

escarificación y estratificación fría húmeda. A su vez, se espera que las especies 

colonizadoras no requieran tratamientos germinativos o requierán tratamientos simples, 

presentando igual o mayor porcentaje de germinación y menor tiempo de germinación 

en el tratamiento control respecto de los tratamientos germinativos. Mientras que las 

intermedias y, más aún, las tardías tendrán mayor porcentaje de germinación y menor 

tiempo de germinación en los tratamientos germinativos que en el control, siendo mayor 

y más rápido en el tratamiento que corresponda al tipo de latencia de cada especie 

(física, fisiológica, morfológica o combinaciones de latencias).  
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Materiales y métodos 
 

El área de estudio se encuentra al NO de la Patagonia, en la provincia de 

Neuquén, entre Arroyito (39º 05’ S, 68º 35’ O) y Villa El Chocón (39º 17’ S, 68º 55’ 

O). La vegetación pertenece a la provincia fitogeográfica del Monte (Cabrera 1966). 

Para más información de los sitios ver la sección “Sitio de estudio” (Introducción 

general). 

 

Especies focales 

Para evaluar los requerimientos germinativos óptimos, se utilizaron especies 

focales representativas de la vegetación dominante de la región del Monte, y se 

clasificaron según su función en la sucesión ecológica de la región, basado tanto en la 

bibliografía como en resultados previos del grupo de trabajo (Pelliza et al. 2021a). 

Como especies colonizadoras se estudiaron a Atriplex lampa (Gillies ex Moquin) D. 

Dietrich (Gandullo et al. 1998, Villagra et al. 2011, Zuleta y Escartín 2014), Grindelia 

chiloensis (Cornel.) (González 2010, Masini 2011, Beider et al. 2013), Gutierrezia 

solbrigii (Cabrera) e Hyalis argentea D. Don ex Hook. & Arn. (Zuleta y Escartín 2014, 

Gandullo et al. 2016). Como especies intermedias se incluyeron Prosopis alpataco 

(Philippi) (Zuleta y Escartín 2014), Senna aphylla (Cav.) H.S. Irwin & Barneby y 

Chuquiraga erinacea (Don) y como especies tardías a Larrea divaricata (Cav.) 

(Dalmasso 2010, Zuleta y Escartín 2014), L. cuneifolia (Cav.) (Dalmasso 2010) y 

Monttea aphylla (Miers) Berthan et Hooker (Castro et al. 2013). Ver descripción de 

especies en la sección de “Especies focales” (Introducción general). 

 

Recolección y procesamiento de muestras 

Se recolectaron al azar frutos de entre 20 y 32 individuos adultos de cada una de 

las especies focales, separados como mínimo 10 metros entre sí de otro individuo de la 

misma especie, totalizando 3050 plantas reproductivas (10 campos x 10 especies x 20-

32 individuos, aproximadamente). Los muestreos se realizaron a fines de primavera a 

verano de los años 2016, 2017 y 2018, dependiendo de la especie. Los frutos y semillas 

colectadas se secaron al aire y se almacenaron a temperatura ambiente en bolsas de 
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papel. Luego, en el laboratorio, se separaron las semillas de los frutos aplicando la 

metodología adecuada para cada especie, contabilizando el número total de semillas por 

cada planta muestreada y el número de semillas viables producidas. Para A. lampa, se 

separaron las semillas de las brácteas, ya que poseen inhibidores químicos (Bonvissuto 

y Busso 2007); para G. chiloensis, G. solbrigii, H. argentea y C. erinacea se separaron 

las semillas de los capítulos. Para P. alpataco y S. aphylla se separaron las semillas de 

las vainas con ayuda de una pinza o manualmente. Para L. divaricata y L. cuneifolia se 

separaron las semillas de los pericarpios con ayuda de un mortero. En tanto, las semillas 

de M. aphylla se separaron manualmente de su cáliz persistente carnoso. Se 

consideraron viables a las semillas de forma conservada y sin rastro de daño. Las 

semillas viables se pesaron con balanza analítica (Mettler AJ150, ±0.00001 g). En 

algunas especies el número de semillas colectado fue escaso, por ser poco abundantes 

y/o porque al estar las plantas dañadas por el ganado no produjeron frutos, e incluso en 

determinados campos no se encontraron semillas viables en los frutos colectados 

(principalmente las especies de Larrea sp.).  

 

Tratamientos germinativos 

Los tratamientos germinativos se realizaron en un subconjunto de muestras de 

cada especie de planta. Cada tratamiento fue aplicado en 10-30 semillas provenientes de 

10-20 individuos/especie. Se trabajó bajo flujo laminar, con superficies y material 

necesario desinfectado y autoclavado. Todas las semillas tratadas fueron desinfectadas, 

previo a colocarlas en cajas de Petri, sometiéndolas a una inmersión en etanol al 70% 

durante 7 minutos, seguido de 7 minutos en hipoclorito de sodio comercial (60 g/L de 

Cl activo) diluido al 15% (Villagra y Cavagnaro 2000). Las semillas se colocaron con 

pinzas en placas de Petri estériles preparadas con un disco de algodón y un disco de 

papel absorbente saturado con agua destilada. Para prevenir infección por hongos, se 

rociaron con una suspensión del fungicida Fungoxan al 0,1% (producto comercial al 

50% p.a.) antes de colocarlas a germinar. A cada especie se le aplicó un tratamiento 

diferente según lo recomendado en la bibliografía y experiencias pilotos anteriores con 

las mismas (ver detalle de los tratamientos aplicados a cada especies en Tabla 1). Dado 

que el número de especies estudiadas y de tratamientos aplicados era elevado no 

pudieron ser testeadas todas las combinaciones posibles de tratamientos debido a que 
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esto multiplicaría mucho el número de réplicas (10 especies x 21 tratamientos x 5-10 

individuos = 1050-2100 réplicas). Por eso se eligieron para algunas especies aplicar 

aquellos tratamientos que nunca habían sido testeados anteriormente. 

Las semillas de Atriplex lampa, Grindelia chiloensis y Gutierrezia solbrigii se 

estratificaron en frío húmedo (4°C) en heladera durante 30 días y en condiciones de 

oscuridad, tapando las placas de Petri con papel aluminio (Mantovan y Candia 1995, 

Beider 2012). Grindelia chiloensis y Gutierrezia solbrigii no requieren tratamientos 

germinativos según bibliografía (Masini 2011, Masini et al. 2016, Tadey y Souto 2016); 

pero se adicionaron tratamientos en este capítulo que incluyeron escarificación física 

con corte de un ala (para G. chiloensis), remojo en agua durante 24 horas, sumado a lo 

mencionado y las combinaciones. Hyalis argentea se hizo germinar en oscuridad 

(Dalmasso et al. 2002, Camina 2011), con escarificación física con lija y combinaciones 

de tratamientos (Tabla 1). A Prosopis alpataco, Senna aphylla y Chuquiraga erinacea 

se le realizaron una escarificación física con lija (Villagra y Cavagnaro 2000, Galíndez 

et al. 2016), a Chuquiraga erinacea se le realizó también estratificación fría húmeda 

(Wulff 1990) y combinación de tratamientos (Tabla 1). Las semillas de P. alpataco 

fueron sometidas a remojo en agua caliente durante 10 minutos y las de S. aphylla a 

estratificación fría húmeda y combinaciones de tratamientos (Tabla 1). A las semillas 

del género Larrea y Monttea aphylla se les realizó escarificación física con lija (corte 

basal con bisturí para M. aphylla), estratificación fría húmeda durante 30 días en 

heladera (4°C), oscuridad (Barbour 1968, Bonvissuto y Busso 2007, Palacio et al. 2008, 

Hernandez et al. 2020, Hernández y Pérez 2021), remojo por 24 horas (Fernández et al. 

2019) y calor en estufa a 60 °C y combinaciones de tratamientos (Tabla 1). Para todas 

las especies se dejaron semillas sin tratamientos germinativos, control (ver Tabla 1). 

Finalmente, todas las especies se colocaron en una cámara de germinación bajo 

condiciones controladas de luz y temperatura: 12 hs luz/12 hs oscuridad, a 30 °C día/20 

°C noche, respectivamente. Una vez aplicado el tratamiento correspondiente las 

semillas se regaron semanalmente a demanda para mantener la humedad de la placa de 

Petri. La germinación y la fecha de germinación por placa se documentaron 

semanalmente, identificando y registrando el número de radículas emergidas. Luego, 

para cada placa se calculó la germinación (número de radículas emergidas /número total 

de semillas plantadas) y los días transcurridos hasta que la primera radícula emergió 
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(como la diferencia entre fecha de germinación y la fecha de colocación a cámara de 

germinación), como una estimación del tiempo mínimo de germinación. 

 

Tabla 1. Tratamientos germinativos aplicados a cada tipo de especies (colonizadoras, 

intermedias y tardías). Con una cruz se indican todos los tratamientos aplicados en cada una de 

las especies. Cada tratamiento tuvo entre 10-30 semillas provenientes de 10-20 

individuos/especie. C= control; O= condiciones de oscuridad; E= escarificación física; F= 

estratificación fría húmeda; R= remojo en agua; CA= condiciones de calor seco en estufa; EF= 

Escarificación y estratificación; EO= escarificación y oscuridad; ER= escarificación y remojo; 

RF= remojo y estratificación; RO= remojo y oscuridad; ECA= escarificación y calor; OF = 

oscuridad y estratificación; RCA= remojo y calor; FCA= estratificación y calor; ECAF= 

escarificación, calor y estratificación; ECARF= escarificación, calor, remojo y estratificación; 

EOF= escarificación, oscuridad y estratificación; ERCA= escarificación, remojo y calor; ERF= 

escarificación, remojo y estratificación; RCAO= remojo, calor y oscuridad. 

Tratamientos  

Germinativos 

Colonizadoras Intermedias Tardías 

 Atriplex 

lampa 

Grindelia 

chiloensis 

Gutierrezia 

Solbrigii 

Hyalis 

argentea 

Prosopis 

alpataco 

Senna 

aphylla 

Chuquiraga 

erinacea 

Larrea 

divaricata 

Larrea 

cuneifolia 

Monttea 

aphylla 

Control (C) X X X X X X X X X X 

Oscuridad (O) X X X X    X X X 

Escarificación (E)  X  X X X X  X X 

Estratificación (F) X X X   X X X X X 

Remojo (R)  X   X   X X X 

Calor (CA)         X X 

EF  X    X X   X 

EO    X       

ER          X 

RF  X      X X X 

RO  X      X X  

ECA          X 

OF X X X     X X  

RCA         X X 

FCA          X 

ECAF          X 

ECARF          X 

EOF         X  

ERCA          X 

ERF          X 

RCAO          X 
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Análisis estadístico de datos 

Para determinar si las especies tienen semillas con estado de latencia se comparó el 

promedio de porcentaje y tiempo de germinación entre tratamientos (control vs 

tratamientos de germinación) en cada tipo de especie (colonizadora, intermedias y 

tardías) mediante modelos jerárquicos generalizados mixtos (GLMMs). Como variables 

respuesta se utilizaron al porcentaje de semillas germinadas (%) y el tiempo mínimo de 

germinación (días). Como variables explicativas se utilizaron a los tratamientos 

germinativos (C= control; E= escarificación física; F= estratificación fría húmeda; O= 

condiciones de oscuridad; R= remojo en agua; CA= condiciones de calor seco en estufa; 

y combinaciones entre los tratamientos germinativos), y un factor de interacción entre 

los tratamientos germinativos y el tipo sucesional de especies. Como efecto aleatorio se 

utilizó a la especie anidada en el campo de donde provienen las semillas (Tabla 2). Los 

análisis estadísticos y los correspondientes gráficos se realizaron utilizando distintos 

paquetes dentro del programa R 3.5.3 (R Development Core Team 2017). La 

germinación se modeló con una distribución Binomial (con datos binarios por planta, es 

decir, número de semillas que germinaron-número de semillas que no germinaron) 

aplicando la función “logit link” del paquete “lme4” (Bates et al. 2014, 2019). El tiempo 

medio de germinación se ajustó a una distribución Gamma para datos continuos 

positivos, recomendada para tiempo entre eventos (Zuur et al. 2009). Asimismo, cada 

variable respuesta se analizó para cada especie por separado (A. lampa, G. chiloensis, G. 

solbrigii, H. argentea, P. alpataco, S. aphylla, C. erinacea, L. divaricata, L. cuneifolia y 

M. aphylla) con los tratamientos germinativos como variable explicativa, considerando 

como efecto aleatorio al campo de donde provienen las semillas. Cuando los efectos 

fueron significativos se realizaron análisis a posteriori de Tukey utilizando el comando 

“glht” del paquete “multcomp” (Hothorn et al. 2007, 2020). 

 

Tabla 2. Modelos estadísticos aplicados. Variable respuesta, variable explicativa, efecto 

aleatorio y distribución estadística utilizada en los modelos lineales mixtos generalizados 

(GLMMs). 

Variable respuesta Variable explicativa (efecto fijo) Efecto aleatorio Distribución 

estadística 

Porcentaje de 

germinación 

Tratamiento*tipo de especie Campo/especie Binomial 
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Porcentaje de 

germinación de 

colonizadoras 

Tratamiento Campo/especie Binomial 

Porcentaje de 

germinación de 

intermedias 

Tratamiento Campo/especie Binomial 

Porcentaje de 

germinación de tardías 

Tratamiento Campo/especie Binomial 

Tiempo de germinación  Tratamiento*tipo de especie Campo/especie Gamma 

Tiempo de germinación 

de colonizadoras 

Tratamiento Campo/especie Gamma 

Tiempo de germinación 

de intermedias 

Tratamiento Campo/especie Gamma 

Tiempo de germinación 

de tardías 

Tratamiento Campo/especie Gamma 

 

 

Resultados 
 

Germinación observada en cada tipo de especies sucesional 

 En general, se encontró que los tipos sucesionales de especies presentaron en 

promedio distinto porcentaje de germinación (χ
2

tipo de especie = 55.94, gl = 639, P < 

0.0001) y que los tratamientos aplicados promovieron la germinación de distinta manera 

(χ
2

tratamiento = 56.64, gl = 639, P < 0.0001). Además, el efecto de los tratamientos 

aplicados sobre los porcentajes de germinación fue diferente para los tipos sucesionales 

de especies (χ
2
 tipo spp x tratamiento = 23.43, gl = 639, P = 0.036).  

Al analizar los tipos de especie por separado se observó que en las especies 

colonizadoras, el tratamiento control mostró un mayor porcentaje de germinación (C 

prom. = ~62%) que el resto de los tratamientos (χ
2
 = 656.03, gl = 139, P < 0.0001; Figura 

1 A). En las especies intermedias se observó un mayor porcentaje de germinación en el 

tratamiento de escarificación física (E prom. = ~96%) que en el resto de los tratamientos, 

pero no difirió significativamente del control (χ
2
 = 12.26, gl = 133, P = 0.015; Figura 1 

B). Por su parte, las especies tardías registraron mayor porcentaje de germinación con la 

combinación de tratamientos de oscuridad, escarificación física y la estratificación fría 
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húmeda (~73%, EOF) y con la combinación de tratamientos de oscuridad junto con 

remojo (~ 37%, RO) que en el resto de los tratamientos (χ
2
 = 136.07, gl = 364, P < 

0.0001; Figura 1 C).  

 

Figura 1. Porcentaje de germinación observado bajo diferentes tratamientos germinativos en los 

distintos tipos sucesionales de especies. Las barras muestran los promedios con sus intervalos 

de confianza (95%) obtenidos a partir de un GLMM con distribución binomial. Promedio de 

germinación para: A) Especies colonizadoras, B) intermedias y C) tardías.  Los tratamientos 

fueron:  C= control; E= escarificación física; F= estratificación fría-húmeda; O= condiciones de 

oscuridad; R= remojo en agua; CA= condiciones de calor; EF= escarificación física y 

estratificación fría-húmeda; EO= escarificación física y condiciones de oscuridad; ER= 

escarificación física y remojo en agua; RF= remojo en agua y estratificación fría-húmeda; RO= 

remojo en agua y condiciones de oscuridad; ECA= escarificación física y condiciones de calor; 

OF= condiciones de oscuridad y estratificación fría-húmeda; RCA= remojo en agua y 

condiciones de calor; FCA= estratificación fría-húmeda y condiciones de calor; ECAF= 

escarificación física, condiciones de calor y estratificación fría-húmeda; ECARF= escarificación 

física, condiciones de calor, remojo en agua y estratificación fría-húmeda; EOF= escarificación 

física, condiciones de oscuridad y estratificación fría-húmeda; ERCA= escarificación física, 

remojo en agua y condiciones de calor; ERF= escarificación física, remojo en agua y 

estratificación fría-húmeda; RCAO= remojo en agua, condiciones de calor y condiciones de 

oscuridad. Las letras (a-d) sobre las barras de los gráficos denotan las diferencias significativas 

entre los tratamientos germinativos. 
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Germinación observada por especie estudiada 

Al analizar individualmente cada especie focal se observa que Atriplex lampa, 

Grindelia chiloensis, Gutierrezia solbrigii e Hyalis argentea presentaron mayor 

porcentaje de germinación bajo el tratamiento control que bajo los tratamientos de 

germinación (C= ~ 74 % vs. ~6%; χ
2
 = 46.41, gl = 21, P < 0.0001; χ

2
 = 41.48, gl = 35, P 

< 0.0001; χ
2
 = 29.04, gl = 18, P < 0.0001; χ

2
 = 292.16, gl = 245, P < 0.0001; 

respectivamente,  Figura 2 A-D). Prosopis alpataco y Senna aphylla presentaron mayor 

porcentaje de germinación cuando sus semillas fueron sometidas a escarificación física 

que en resto de los tratamientos (E = ~97% vs ~26%; χ
2
 = 128.81, gl = 48, P < 0.0001; 

χ
2
 = 14139, gl = 84, P < 0.0001; respectivamente, Figura 3 A y B). Chuquiraga 

erinacea tuvo un mayor porcentaje de germinación bajo el tratamiento control que en el 
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resto de los tratamientos (78% vs. ~15%; χ
2
 = 54.44, gl = 30, P < 0.0001; Figura 3 C). 

Larrea divaricata presentó mayor porcentaje de germinación que el resto de los 

tratamientos bajo la combinación de condiciones de oscuridad y remojo en agua (25% 

vs ~9%; χ
2
 = 51.82, gl = 73, P < 0.0001; Figura 4 A). Larrea cuneifolia germinó en 

mayor porcentaje bajo la combinación de condiciones de oscuridad, escarificación física 

y estratificación fría húmeda en comparación con el resto de los tratamientos (76% vs. 

~13%; χ
2
 = 54.44, gl = 197, P < 0.0001; Figura 4 B). Por último, Monttea aphylla 

obtuvo mayor del porcentaje de germinación bajo el tratamiento de remojo en agua que 

en el resto de los tratamientos (0.1% vs. ~0.017%; χ
2
 = 72.31, gl = 83, P < 0.0001; 

Figura 4 C).  

 

Figura 2. Porcentaje de germinación observado bajo diferentes tratamientos germinativos para 

las especies colonizadoras. Las barras muestran los promedios con sus intervalos de confianza 

(95%) obtenidos a partir de un GLMM con distribución binomial de las especies colonizadoras. 

Promedio de germinación para: A. Atriplex lampa. B. Grindelia chiloensis. C. Gutierrezia 

solbrigii.  D. Hyalis argentea. C= control; E= escarificación física; F= estratificación fría-

húmeda; O= condiciones de oscuridad; R= remojo en agua; OF= condiciones de oscuridad y 

estratificación fría-húmeda; EF= escarificación física y estratificación fría-húmeda; ER= 

escarificación física y remojo en agua; RF= remojo en agua y estratificación fría-húmeda; RO= 

remojo en agua y condiciones de oscuridad; EO= escarificación física y condiciones de 

oscuridad. Las letras (a-g) sobre las barras de los gráficos denotan las diferencias significativas 

entre los tratamientos germinativos. 
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Figura 3. Porcentaje de germinación observado bajo diferentes tratamientos germinativos para 

las especies intermedias. Las barras muestran los promedios con sus intervalos de confianza 

(95%) obtenidos a partir de un GLMM con distribución binomial de las especies intermedias. 

Promedio de germinación para: A. Prosopis alpataco. B. Senna aphylla. C. Chuquiraga 

erinacea. C= control; E= escarificación física; F= estratificación fría-húmeda; R= remojo en 

agua; EF= escarificación física y estratificación fría-húmeda. Las letras (a-d) sobre las barras de 

los gráficos denotan las diferencias significativas entre los tratamientos germinativos. 
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Figura 4. Porcentaje de germinación observado bajo diferentes tratamientos germinativos para 

las especies tardías. Las barras muestran los promedios ajustados con sus intervalos de 

confianza (95%) obtenidos a partir de un GLMM con distribución binomial de las especies 

tardías. Promedio de germinación para: A. Larrea divaricata. B. Larrea cuneifolia. C. Monttea 

aphylla. C= control; E= escarificación física; F= estratificación fría-húmeda; O= condiciones de 

oscuridad; R= remojo en agua; CA= condiciones de calor seco en estufa; EF= escarificación 

física y estratificación fría-húmeda; EO= escarificación física y condiciones de oscuridad; ER= 

escarificación física y remojo en agua; RF= remojo en agua y estratificación fría-húmeda; RO= 

remojo en agua y condiciones de oscuridad; ECA= escarificación física y condiciones de calor; 

OF= condiciones de oscuridad y estratificación fría-húmeda; RCA= remojo en agua y 

condiciones de calor; FCA= estratificación fría-húmeda y condiciones de calor; ECAF= 

escarificación física, condiciones de calor y estratificación fría-húmeda; ECARF= escarificación 

física, condiciones de calor, remojo en agua y estratificación fría-húmeda; EOF= escarificación 

física, condiciones de oscuridad y estratificación fría-húmeda; ERCA= escarificación física, 

remojo en agua y condiciones de calor; ERF= escarificación física, remojo en agua y 

estratificación fría-húmeda; RCAO= remojo en agua, condiciones de calor y condiciones de 

oscuridad. Las letras (a-j) sobre las barras de los gráficos denotan las diferencias significativas 

entre los tratamientos germinativos. 
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Tiempo de germinación observado por tipo sucesional de especies  

 En general, el tiempo medio de germinación entre los tipos sucesionales de 

especies fue similar (P = 0.37), aunque se observaron diferencias significativas entre los 

tratamientos (χ
2

 tratamiento = 26.94, gl = 269, P = 0.012), como también se observó que el 

efecto de los tratamientos sobre el tiempo de germinación fue diferente en cada tipo 

sucesional de especie (χ
2 

tipo spp x tratamiento = 17.78, gl = 269, P = 0.003).  

Cuando se analizaron los tipos sucesionales de especies por separado se observó 

que las especies colonizadoras germinaron más rápidamente bajo los tratamientos de 

escarificación física (~6 días), oscuridad (~6 días) y escarificación junto con 

estratificación fría (~7 días), luego germinaron los tratamientos de oscuridad junto con 

estratificación fría (~14 días) y control (~18 días), y en último lugar germinaron los 

tratamientos de estratificación fría (~24 días;  χ
2
 = 27.25, gl = 70, P < 0.0001; Figura 5 

A). Por su parte, las especies intermedias germinaron significativamente más rápido 
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bajo la combinación de escarificación física y estratificación fría húmeda (~2 días) que 

con el control (~6 días) (χ
2
 = 24.17, gl = 82, P < 0.0001; Figura 5 B), y más rápido que 

la escarificación (~4 días) pero no significativamente diferente de esta última. Por 

último, las especies tardías germinan más rápidamente en el tratamiento control (~12 

días), seguido por el remojo (~22 días) que en el resto de los tratamientos germinativos 

(χ
2
 = 27.91, gl = 111, P = 0.003; Figura 5 C).  

 

Figura 5. Tiempo mínimo de germinación observado bajo los diferentes tratamientos 

germinativos para los tipos sucesionales de especies. Las barras muestran los promedios 

ajustados con sus intervalos de confianza (95%) del tiempo de germinación (días) obtenido con 

un GLMM con distribución Gamma. Promedio del tiempo de germinación para: A. 

Colonizadoras. B. Intermedias. C. Tardías. C= control; E= escarificación física; F= 

estratificación fría-húmeda; O= condiciones de oscuridad; R= remojo en agua; CA= condiciones 

de calor seco en estufa; y combinaciones entre los tratamientos germinativos. Las letras (a-b) 

sobre las barras de los gráficos denotan las diferencias significativas entre los tratamientos 

germinativos. 
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Tiempo de germinación observado para cada especie estudiada 

Al analizar cada especie por separado, Atriplex lampa germinó más rápidamente 

cuando sus semillas fueron sometidas al tratamiento de oscuridad (~6 días), seguido del 

control (~10 días), estratificación junto con oscuridad (~18 días), y por último con la 

estratificación fría húmeda (~35 días; χ
2
 = 273.88, gl = 11, P < 0.0001; Figura 6 A). 

Grindelia chiloensis germinó en menor tiempo con escarificación física (~12 días) y 

escarificación junto con estratificación fría (~14 días), luego con estratificación fría 

húmeda junto con oscuridad (~23 días), y tardó más tiempo con el control (~34 días) y 

la estratificación fría húmeda (~47 días) (χ
2
 = 11.73, gl = 10, P = 0.019; Figura 6 B). 

Gutierrezia solbrigii germinó en menor tiempo con estratificación fría húmeda (~8 días) 

que bajo el control (~14 días; χ
2
 = 4.71, gl = 13, P = 0.029; Figura 6 C). En Prosopis 

alpataco el tiempo de germinación no fue significativamente diferente entre los 

tratamientos tardando todos alrededor de 3 días (P = 0.93; Figura 7 A). Senna aphylla 

germinó más rápidamente con escarificación (~3 días) que con el control (~12 días; χ
2
 = 

21.85, gl = 25, P < 0.0001; Figura 7 B). En Chuquiraga erinacea la combinación de 

escarificación física y estratificación fría húmeda fue el tratamiento en el que más 

rápido ocurrió la germinación (~7 días) mientras que en las semillas control la 

germinación ocurrió a partir de los ~ 24 días y en las semillas con escarificación física 

en ~ 18 días (χ
2
 = 18.23, gl = 33, P = 0.0001; Figura 7 C). Larrea divaricata un menor 

tiempo de germinación con el tratamiento que combina el remojo y estratificación fría 

húmeda (~10 días) y el control (~11 días), seguido por el que combina remojo y 

condiciones de oscuridad (~12 días), que con las condiciones oscuridad (~75 días) y 

estratificación fría húmeda (~ 82 días; χ
2
 = 37.60, gl = 47, P < 0.0001; Figura 8 A). 

Larrea cuneifolia un menor tiempo de germinación con el control y del pretratamiento 

que combina condiciones de oscuridad y estratificación fría húmeda (~8-9 días), 

seguido por el tratamiento de oscuridad y de escarificación junto con estratificación y 

oscuridad (~10 días), luego germinaron los tratamientos de remojo junto con oscuridad 

(~22 días), remojo solo (~30 días) y la estratificación fría (~53 días), y por último la 

estratificación fría junto con oscuridad (~85 días; χ
2
 = 16.62, gl = 42, P = 0.019; Figura 

8 B). Las semillas de Monttea aphylla presentaron menor tiempo de germinación con el 

tratamiento de remojo en agua (~96 días), luego con los que combinan calor junto con 

estratificación fría húmeda (~140 días) y el tratamiento de calor junto con 

escarificación, remojo y estratificación (~156 días), después germinaron los 
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tratamientos que combinaron remojo y estratificación fría (~207 días), calor, remojo y 

oscuridad (~215 días) y la estratificación (~217 días), y en último lugar el tratamiento 

de calor (~311 días; χ
2
 = 408.16, gl = 10, P < 0.0001; Figura 8 C).  

 

Figura 6. Tiempo mínimo de germinación bajo los diferentes tratamientos germinativos para las 

especies colonizadoras. Las barras muestran los promedios ajustados con sus intervalos de 

confianza (95%) del tiempo de germinación (días) obtenida con un GLMM con distribución 

Gamma de las especies colonizadoras. Promedio del tiempo de germinación para: A. Atriplex 

lampa. B. Grindelia chiloensis. C. Gutierrezia solbrigii. D. Hyalis argentea.C= control; E= 

escarificación física; F= estratificación fría-húmeda; O= condiciones de oscuridad; R= remojo 

en agua; y combinaciones entre los tratamientos germinativos. Las letras (a-b) sobre las barras 

de los gráficos denotan las diferencias significativas entre los tratamientos germinativos. 

 

 

Figura 7. Tiempo mínimo de germinación bajo los diferentes tratamientos germinativos para las 

especies intermedias. Las barras muestran los promedios ajustados con sus intervalos de 

confianza (95%) del tiempo de germinación (días) obtenida con un GLMM con distribución 

Gamma de las especies intermedias. Promedio del tiempo de germinación para: A. Prosopis 

alpataco. B. Senna aphylla. C. Chuquiraga erinacea. C= control; E= escarificación física; F= 

estratificación fría-húmeda; R= remojo en agua; y combinaciones entre los tratamientos 

germinativos. Las letras “a” y “b” sobre las barras de los gráficos denotan las diferencias 

significativas entre los tratamientos germinativos. 
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Figura 8. Tiempo mínimo de germinación bajo los diferentes tratamientos germinativos para las 

especies tardías. Las barras muestran los promedios ajustados con sus intervalos de confianza 

(95%) del tiempo de germinación (días) obtenido con un GLMM con distribución Gamma de 

las especies tardías. Promedio del tiempo de germinación para: A. Larrea divaricata. B. Larrea 

cuneifolia. C. Monttea aphylla. C= control; E= escarificación física; F= estratificación fría-

húmeda; O= condiciones de oscuridad; R= remojo en agua; CA= calor seco en estufa; y sus 

respectivas combinaciones. Las letras “a”, “b” y “c” sobre las barras de los gráficos denotan las 

diferencias significativas entre los tratamientos germinativos. 
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Discusión  
 

En este capítulo se evaluaron los requerimientos germinativos de diez especies 

nativas del Monte Patagónico clasificadas según su rol en la sucesión ecológica (es 

decir, colonizadoras, intermedias y tardías) con el fin de explorar las implicancias de 

estos conocimientos en la producción de plántulas para su utilización en restauración de 

la vegetación del Monte y poder proponer así estrategias restauradoras de áreas 

disturbadas, más adecuados y eficientes. Estos resultados de tratamientos germinativos 

confirman la clasificación de las especies en colonizadoras, intermedias y tardías. Como 

se predijo, hubo tres especies que presentaron mecanismos de latencia profunda en sus 

semillas (i.e., tardías). Como era de esperarse, los distintos tipos de especies presentaron 

estrategias de germinación diferentes, de las cuales las especies colonizadoras 

presentaron un tipo de germinación rápida y espontánea u oportunista, sin necesitar 
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tratamientos para que este proceso ocurra. Mientras que las especies intermedias 

mostraron mecanismos de latencia no profunda, mejorando su germinación con la 

escarificación física pero igualmente presentando relativamente altos porcentajes de 

germinación sin tratamientos. Las especies tardías mostraron mecanismos de latencia 

muy profundos necesitando la combinación de tratamientos para lograr un alto 

porcentaje de germinación. El mayor porcentaje encontrado para estas especies se 

obtuvo bajo la combinación de oscuridad, remojo en agua y estratificación fría húmeda, 

germinado aproximadamente tres cuartas partes de las semillas sembradas.  

Como postula la teoría de la sucesión ecológica, las especies colonizadoras 

presentaron una estrategia de germinación oportunista (Clements 1916, 1928, Gleason 

1939, Connell y Slatyer 1977). Es decir, las semillas de especies colonizadoras 

germinan rápidamente inmediatamente después de su dispersión lo que les permite 

establecerse y colonizar ambientes degradados con abundante suelo desnudo y poca 

vegetación (Keever 1950, Bazzaz 1979, Vázquez-Yanes y Orozco-Segovia 1996, 

Zamora et al. 2004, Beider et al. 2013, Zhang et al. 2018a, 2018b). Los resultados 

obtenidos mediante los tratamientos germinativos para A. lampa, G. chiloensis, G. 

solbrigii y Hyalis argentea concuerdan y complementan estudios previos (Mantovan y 

Candia 1995, Bonvissuto y Busso 2007, Masini 2011, Beider 2012, Masini et al. 2016, 

Tadey y Souto 2016). Estas especies germinaron más en el tratamiento control que en el 

resto de los tratamientos, aunque la escarificación y la estratificación fría aceleró la 

germinación en Grindelia chiloensis y en Gutierrezia solbrigii, sugiriendo que 

probablemente su época de germinación sea en el otoño. En cuanto a las especies 

intermedias se observaron altos porcentajes de germinación en semillas sin tratamientos 

pero, en general, germinan más y más rápido cuando se realiza una escarificación física 

de las semillas, lo que parece ablandar sus tegumentos y hacerlas permeables al agua y 

los gases (Vázquez-Yanes y Orozco-Segovia 1993, Baskin y Baskin 2004b). Esto 

sugiere, entonces, la presencia de mecanismos de latencia física poco profunda, estando 

en concordancia con estudios previos de algunas de las especies estudiadas, como P. 

alpataco y S. aphylla (Villagra y Cavagnaro 2000, Galíndez et al. 2016). Asimismo, se 

observó que en promedio las especies intermedias germinaron más rápido que el resto 

de las especies, la diferencia quizá con las especies colonizadoras es que las intermedias 

son arbustos de mayor porte y de crecimiento más lento que las colonizadoras, lo que 

las pone en desventaja para la colonización de espacios. No obstante, estas especies 
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intermedias juegan un rol primordial en la sucesión ya que sirven de nodrizas. Además, 

las especies intermedias aquí estudiadas, P. alpataco y S. aphylla, pertenecen a la 

familia Fabaceae y tienen la capacidad de fijar nitrógeno atmosférico estableciendo 

asociaciones simbióticas con microorganismos fijadores de nitrógeno lo que las 

convierte en especies clave para mejorar las condiciones generales del suelo y fomentar 

la actividad biológica de las zonas áridas (Johnson et al. 1987, EL Sabagh et al. 2020). 

De esta manera, las especies intermedias parecen facilitar la germinación y el 

establecimiento del resto de las especies, actuando como especies nodrizas que 

aumentan las fuerzas de asociación con otras especies (Pelliza et al. 2021a). Asimismo, 

al ser algunas de ellas, como P. alpataco, arbustos de gran porte y con espinas cumplen 

un rol importante en la protección contra la herbivoría de mamíferos (Pugnaire et al. 

1996, Fredericksen et al. 2000, Rossi y Villagra 2003b, Aguero 2009, Villagra et al. 

2010, Riveros et al. 2011). Desde el punto de vista antrópico cabe destacar que estas 

especies prestan varios servicios ecosistémicos para el hombre como forraje para la cría 

de ganado, recursos alimenticios y fuente de leña, y se pueden utilizar como 

ornamentales (Villagra et al. 2004, Álvarez y Villagra 2009, Riveros et al. 2011). Por 

último, las especies tardías presentaron mecanismos de latencia profunda siendo la 

combinación de tratamientos lo que aumentó significativamente su tasa de germinación. 

No obstante, los tratamientos requeridos difirieron entre las especies de tardías y esto es 

importante a la hora de planificar estrategias de restauración con especies nativas. De 

las especies estudias el mayor porcentaje de germinación obtenido fue en Larrea 

cuneifolia (~75%), seguida por L. divaricata (∼25%) y en último lugar M. aphylla 

(~10%). En general, la literatura muestra porcentajes de germinación (~20%) similares 

para el género Larrea (Barbour 1968, Graves et al. 1975, Bonvissuto y Busso 2007, 

Tadey y Souto 2016, Fernández et al. 2019, Hernández y Pérez 2021). Además, las 

especies de Larrea  parece que presentan inhibidores químicos de la germinación en el 

tegumento solubles en agua sugiriendo latencia química (Baskin y Baskin 2014, 

Fernández et al. 2019). Eventualmente las especies de Larrea pueden tener una latencia 

fisicofisiológica, ya que requieren escarificación (con remojo y lija) y estratificación fría 

húmeda para geminar. No obstante, la germinación no es el único cuello de botella en 

estas especies, ya que el porcentaje de semillas viables y la tasa de sobrevivencia 

también son extremadamente bajos (ver capítulo 2). Muchas veces, aquellas semillas 

que han empezado a desarrollar su radícula no prosperan y otras veces, las plántulas 

desarrolladas no sobreviven mucho tiempo, por lo que los ensayos de germinación de 
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Larreas sp. deberían hacerse hasta que se vea la aparición de hojas verdaderas o que en 

condiciones ambientales favorables pueden generar plántulas viables (Solans et al. 

2021). Por su lado, M. aphylla parece presentar una latencia física pero aún más 

profunda que las especies de Larrea. Si bien el remojo fue el tratamiento con mayor 

germinación, la germinación de esta especie fue menor al 10%, lo que sugiere que 

podría no sólo tener una latencia física, sino una combinación diferente de latencias y 

más profundas. Aunque por primera vez se pudieron evaluar algunos tratamientos 

germinativos sobre las semillas de M. aphylla, es necesario continuar con la 

investigación de los requerimientos de estas especies ya que posiblemente necesite de 

varios ciclos de tratamientos para romper la latencia de sus semillas (Baskin y Baskin 

2014). Dado estos resultados, en los cuales bajo condiciones de remojo y estratificación 

fría las semillas de especies tardías germinaron más rápido, cabe suponer que germinan 

mayormente en invierno.  

 

Implicancias, sugerencias y aplicaciones de resultados en la restauración ecológica 

Los requerimientos de germinación de especies nativas son indispensables para 

desarrollar estrategias adecuadas de restauración ecológica de zonas degradas (Camina 

et al. 2013, Sobrevilla-Solís et al. 2013). El Monte Patagónico es un ambiente muy 

sensible a las perturbaciones y dado que estas especies vegetales apenas presentan 

regeneración vegetativa, la reproducción sexual es esencial para su persistencia en el 

tiempo (TADEY et al. 2009, Bisigato et al. 2013, Tadey 2015). Se pudo observar cómo 

difieren los requerimientos de germinación y ruptura de la latencia en los distintos tipos 

sucesionales de especies. Con los resultados obtenidos, y teniendo en cuenta la 

necesidad de generar plantines en grandes cantidades para su utilización en restauración 

de la vegetación y que la propagación a partir de semillas permite la preservación de la 

diversidad genética de las especies, se recomienda comenzar la restauración con 

especies colonizadoras e intermedias. Estas especies no requieren de tratamientos 

germinativos y su germinación ocurre de manera relativamente rápida lo que facilita la 

generación de los plantines. La producción de plántulas de especies tardías para 

estrategias de restauración implica un gran esfuerzo, debido a su profunda latencia, por 

lo que para estas especies es necesario continuar investigando sobre las estrategias de 

ruptura de la latencia y de supervivencia de las plántulas. Por lo tanto, las especies 
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tardías deberían ser el foco de las prácticas de conservación y manejo ya que, además, 

son especies clave en la formación de los parches de vegetación de zona áridas, 

facilitando el desarrollo y protegiendo a otras especies vegetales, manteniendo así el 

funcionamiento de los ecosistemas áridos (Pelliza et al. 2021a). Alternativamente, en 

caso de que las especies tardías no pudieran ser conservadas y/o no estén presentes, las 

técnicas de propagación vegetativa, como la micropropagación in vitro y el 

enraizamiento de segmentos de plantas podrían ofrecer posibilidades valiosas cuando 

las semillas son de difícil obtención, de preservar o germinar (Palacio et al. 2008). 

Asimismo, la adición de semillas de especies en el ambiente disturbado es otra forma de 

facilitar la restauración, pero el momento de la adición de semillas es crítico para el 

establecimiento exitoso de las plántulas (Liu et al. 2020). Para realizar siembra directa 

de semillas a campo, teniendo en cuenta los resultados aquí obtenidos, podemos 

considerar que las especies colonizadoras deberían sembrarse en otoño temprano, 

mientras que las tardías en el verano, ya que además de las condiciones de frío y 

oscuridad del invierno que requieren para germinar, tendrían un período de maduración 

y se disminuiría la competencia entre las plántulas. De los resultados obtenidos 

podemos concluir que una forma posible de acelerar la sucesión ecológica en las zonas 

áridas como el Monte Patagónico, es mediante la plantación de especies colonizadoras e 

intermedias a partir de semillas y acompañar esta práctica con siembra directa de 

semillas de especies intermedias y tardías, con tratamiento germinativo previo, en los 

mismos parches para aumentar la potencial revegetación natural. Esta investigación es 

una aproximación de los requerimientos germinativos de especies nativas del Monte 

Patagónico, con un gran aporte para la obtención de plantines para su utilización en 

estrategias de restauración ecológica de áreas disturbadas. 
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Capítulo 2 

¿Cómo afecta el ganado doméstico a a diferentes parámetros 

reproductivos de las plantas nativas según el tipo sucesional 

de especies? 
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Resumen 
 

El ganado doméstico puede afectar a la vegetación que consume a través del 

daño a sus tejidos vegetativos y meristemas reproductivos, repercutiendo sobre la 

producción de semillas. Sin embargo, las especies vegetales pueden responder de 

manera diferente a dichos efectos acorde a sus características fisiológicas y de historia 

de vida. Esas características les pueden permitir a las especies tener diferentes 

estrategias de reproducción, crecimiento y establecimiento. En este capítulo se 

estudiaron las respuestas de los distintos tipos sucesionales de especies (i.e., 

colonizadoras, intermedias y tardías) del Monte Patagónico a un gradiente de carga 

ganadera, a través de parámetros, como la biomasa (tamaño), el esfuerzo reproductivo 

(proporción de ramas reproductivas/planta), la cantidad de semillas viables, su calidad 

(peso), la depredación de semillas por insectos, y su capacidad germinativa. Se observó, 

que en general, el ramoneo disminuyó el tamaño y el esfuerzo reproductivo de las 

plantas. Con el aumento de la carga ganadera, disminuyó la producción de semillas 

viables y el porcentaje de germinación, mientras que aumentó el peso de las semillas y 

su tiempo de germinación. Como se esperaba, los distintos tipos sucesionales de 

especies mostraron diferentes respuestas al incremento de la intensidad de pastoreo para 

la mayoría de los parámetros analizados, siendo las especies intermedias las menos 

afectadas. Las especies colonizadoras mantuvieron similar la producción y calidad de 

sus semillas en el gradiente de pastoreo, mientras que las intermedias compensaron la 

disminución de la producción de semillas aumentando su peso, y las tardías sólo 

aumentaron el peso de sus semillas manteniendo su producción. Además, mientras que 

el aumento de la intensidad del pastoreo atrasó la germinación de especies 

colonizadoras, las semillas de especies intermedias germinaron más rápido y más 

uniforme (i.e., disminuyó la variabilidad del momento en que germinan). Estos 

resultados sugieren que las especies colonizadoras e intermedias poseen aparentes 

respuestas compensatorias que les permiten tolerar la herbivoría. Las especies 

intermedias presentarían una ventaja al maximizar su aptitud a largo plazo frente a las 

colonizadoras, las cuales al demorar su germinación, podrían perder su capacidad de 

establecerse rápidamente. Las especies tardías son las más afectadas por el ganado, 

limitadas en su producción de semillas viables y germinación con graves consecuencias 

en su reclutamiento.  
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Introducción  
 

La intensidad y duración de los disturbios pueden tener distintos impactos en la 

aptitud de la vegetación afectada y, por lo tanto, en su descendencia (Rusterholz et al. 

2009). Tal es el caso del pastoreo por ganado, donde el daño a las estructuras 

reproductivas y en las yemas de crecimiento provoca cambios fisiológicos y anatómicos 

que disminuyen la producción de flores y frutos, al restringir la energía y los recursos 

que tienen las plantas para recuperarse, afectando negativamente su reproducción 

(McNaughton 1983a, Butler y Briske 1988, Pol et al. 2014, Trlica y Rittenhouse 1993, 

Lehtilä y Strauss 1997, Tadey 2007, Pol et al. 2014, Lázaro et al. 2016, Tadey y Souto 

2016). Incluso, el ganado indirectamente podría aumentar la susceptibilidad de las 

plantas a otros herbívoros, al disminuir sus defensas y/o sus recursos (Holeski et al. 

2012, Aguirrebengoa et al. 2018, Kellenberger et al. 2018). De esta manera, los daños 

producidos por el ganado pueden reducir la cantidad y/o la calidad de la descendencia 

de las plantas consumidas y consecuentemente su aptitud (Charlesworth y Charlesworth 

1987, Lehtilä y Strauss 1997, Mothershead y Marquis 2000, Edwards et al. 2005, 

Angeloni et al. 2011). Así, el efecto negativo del ganado sobre las plantas se propagaría 

a su descendencia, derivando en una reducción del banco de semillas, de su capacidad 

germinativa y, en última instancia, disminuyendo el establecimiento de la progenie 

(Trlica y Rittenhouse 1993, Sternberg et al. 2003, Tadey 2007, Pol et al. 2014, Tadey y 

Souto 2016). Por lo tanto, este disturbio podría repercutir seriamente en la capacidad de 

revegetación natural que tendrá el ecosistema, acentuando los procesos de 

desertificación (Sternberg et al. 2003, Edwards et al. 2005, Tadey 2007, Pol et al. 2014).  

Las plantas exhiben dos momentos críticos durante sus ciclos de vida: la 

germinación de las semillas y el establecimiento de las plántulas (Kozlowski y Gunn 

1972, Esler y Phillips 1994, Gutterman 1994). En hábitats hostiles, cada especie tiene su 

propia estrategia que le permite evitar, tolerar o resistir condiciones de estrés ambiental 

(Gutterman 1994, Liu et al. 2014). En ambientes áridos, las plantas despliegan una 

amplia variedad de estrategias de dispersión de semillas y de germinación para asegurar 

su persistencia en el tiempo (Saatkamp et al. 2019). Algunos mecanismos de dispersión 

incluyen estrategias de escape (gran producción de semillas muy pequeñas) o protección 

(semillas protegidas por las estructuras lignificadas como un banco de semillas aéreo de 

larga duración) que pueden reducir la mortalidad por estrés hídrico y/o por herbivoría 
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(Gutterman 2002, Liu et al. 2014). La producción de semillas pequeñas permite que se 

entierren fácilmente en el suelo, mientras que la producción de semillas protegidas 

permite que disminuya su depredación (Peart 1984, Thompson 1987). En cuanto a las 

estrategias germinativas de las plantas, se pueden dividir en dos categorías, las 

oportunistas y cautelosas. Las especies con germinación oportunista no tienen 

mecanismos de latencia, o poseen una latencia leve, y altas y rápidas tasas de 

germinación (Venable y Lawlor 1980, Philippi 1993, Gutterman 1994, Liu et al. 2014). 

Las especies con germinación cautelosa poseen mecanismos de latencia generalmente 

profunda, y bajas y lentas tasas de germinación (Venable y Lawlor 1980, Philippi 1993, 

Gutterman 1994, Liu et al. 2014). Además, las plantas con estrategias de dispersión de 

escape suelen desarrollar estrategias oportunistas, mientras que las plantas con 

estrategias de protección de semillas suelen desarrollar una germinación cautelosa. Una 

de las estrategias de supervivencia más importantes en muchas especies es la 

producción de semillas con diferente momento de germinación; así como de grandes y 

duraderos bancos de semillas; e incluso, en algunas especies pueden presentar tolerancia 

a la sequía (Gutterman 2002). Varios trabajos han analizado únicamente la 

germinabilidad, mientras que el comportamiento de las semillas durante el proceso de 

germinación tiene varios aspectos que informan sobre su dinámica, como el tiempo, la 

tasa, la homogeneidad y la sincronía (Labouriau 1983, Brown y Mayer 1988, Ranal y 

Santana, 2006). Esto permite predecir el grado de éxito de una especie en función de la 

capacidad de su semilla para extender la germinación a lo largo del tiempo (Labouriau 

1983, Brown y Mayer 1988, Ranal y Santana, 2006). También se ha demostrado que la 

masa de las semillas está correlacionada con una serie de rasgos, incluyendo la 

dispersión, la supervivencia y la forma de crecimiento (Westoby et al. 1996, Moles et al. 

2007, Zaidman et al. 2010). No obstante, se sabe poco sobre si otros rasgos 

reproductivos, incluyendo las estrategias de germinación, se correlacionan con la 

producción de semillas (cantidad y/o calidad de semillas), o si son independientes 

(Hoyle et al. 2015). Más aún, suele existir una compensación entre el número y 

tamaño/calidad de la progenie producida, dado que los recursos dirigidos a la 

reproducción deben equilibrar el costo relacionado con el número de semillas 

producidas y su calidad (Kamczyc-Pers et al. 2022). Tanto la dispersión, la 

germinación, el momento de la germinación y el establecimiento de plántulas 

desempeñan un papel importante en el reclutamiento de las comunidades vegetales 

(Grubb 1977, Cornaglia et al. 2009). Por lo tanto, las estrategias que presenten las 
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plantas pueden generar cambios en la configuración de la estructura, dinámica y función 

de las comunidades, y por ende, de su persistencia a largo plazo (McNaughton 1983, 

Soriano et al. 1994, Oesterheld et al. 1998). 

En las plantas, existe una competencia por los recursos en la inversión del 

crecimiento, la reproducción y el desarrollo de estructuras defensivas (Bazzaz y Grace 

1997). Ante la mayor limitación de recursos causada por la herbivoría de los grandes 

mamíferos, las plantas pueden disminuir su inversión en estructuras defensivas, 

alterando a su vez su susceptibilidad a la herbivoría por insectos (Holeski et al. 2012, 

Aguirrebengoa et al. 2018, Kellenberger et al. 2018). Debido a que estas principales 

funciones interactúan y compiten, dependiendo de la especie y del disturbio, se 

condicionará como se redistribuirán y reasignarán los recursos disponibles, afectando la 

producción de semillas (Bazzaz y Grace 1997). Cuanto más indefensas están las plantas, 

mayor es la probabilidad de ataque de insectos herbívoros, frugívoros o granívoros, 

agravando el efecto sobre la progenie (Aguirrebengoa et al. 2018). Dentro de las 

respuestas de las plantas existen defensas antiherbivoría que pueden ser constitutivas 

(e.g., mecánicas o pasivas, reductores de digestibilidad o toxinas) o inducibles (e.g., 

metabolitos secundarios o cambios morfológicos y fisiológico) (Agrawal et al. 1999). 

No obstante, el ganado no sólo disminuye los recursos disponibles en las plantas sino 

que también puede interactuar de diferentes maneras con las poblaciones de insectos, y 

tanto directa o como indirectamente, alterar o cambiar sus abundancias, preferencias y/o 

interacciones interespecíficas (McNaughton 1983a, Petraitis et al. 1989, Caswell y 

Cohen 1993, Williams et al. 2010, Ebeling et al. 2012). Además, se ha observado una 

relación entre el peso de la semilla y la preferencia de los insectos herbívoros; en 

general, el valor nutricional de la semilla aumenta con su peso (Honek et al. 2007, 

Ramírez y Traveset 2010). Se ha encontrado que la producción de semillas es 

inversamente proporcional a la inversión en defensas, y la aptitud es proporcional a la 

producción de semillas (Bazzaz et al. 1987, Bazzaz y Grace 1997). Por lo tanto, la 

depredación de semillas puede tener efectos negativos en la aptitud de las plantas al 

reducir su progenie (Janzen 1971, Moles et al. 2003, Kolb et al. 2007). De esta manera, 

el ganado también puede aumentar indirectamente la depredación de semillas por parte 

de los insectos, profundizando su efecto en la progenie de las plantas consumidas. 

La dinámica poblacional de las plantas de ambientes áridos y el impacto del 

ganado sobre su progenie es diferente y está poco estudiado en la región del Monte en 



63 

 

comparación con los pastizales semiáridos (Carmona et al. 2013, Deng et al. 2014, Liu 

et al. 2015). La diferencia radica en que las zonas áridas están dominadas por arbustos 

longevos, mientras que las estepas semiáridas herbáceas están dominadas por 

gramíneas, plantas anuales o herbáceas, cuyas formas de vida les permiten una 

recuperación más rápida a la herbivoría (Coughenour 1985, Agustine y McNaughton 

1998, Sjögersten et al. 2011). Estudios previos mostraron que algunas especies nativas 

del Monte disminuyen el peso de los frutos y la germinación cuando aumenta la carga 

ganadera (Tadey y Souto 2016), y que el ganado modifica la estructura de la 

comunidad, reduciendo la cobertura vegetal, la riqueza y la abundancia de especies 

(Tadey 2006, Pelliza et al. 2021a). En el contexto actual de cambio climático global, la 

comprensión de las estrategias de germinación de las diferentes especies nativas 

amenazadas frente al pastoreo pasa de ser una cuestión de interés evolutivo y ecológico, 

a una cuestión urgente para los objetivos de conservación, manejo y restauración 

ecológica (Liu et al. 2014, Hoyle et al. 2015). Dado que las plantas han desarrollado 

diferentes respuestas para persistir al estrés, se espera que sus diferentes características 

sucesionales les proporcionen distintas tolerancias al pastoreo (ver “Introducción 

general”). Por lo tanto, se esperaría que tengan respuestas diferentes, principalmente en 

la reasignación de recursos a distintas funciones de las plantas (Noy-Meir 1973, Saiz y 

Alados 2012, Flores et al. 2013, Chen et al. 2015). Además, se pondrá a prueba un 

modelo causal hipotético para estimar los efectos directos e indirectos del pastoreo en la 

capacidad germinativa (tiempo y porcentaje de germinación) a través del ramoneo, la 

biomasa, el esfuerzo reproductivo, y la cantidad y calidad de semillas, utilizando la 

metodología de análisis de vías “D-sep”. 

 

Objetivo general 
 

Estudiar el efecto del pastoreo por ganado doméstico sobre la biomasa, el 

esfuerzo reproductivo, la cantidad y calidad de semillas, depredación de semillas por 

insectos y la capacidad germinativa de distintos tipos sucesionales de especies (i.e., 

colonizadoras, intermedias y tardías), a lo largo de un gradiente de pastoreo en el Monte 

Patagónico. Para ello, el capítulo se dividió en tres secciones con sus respectivos 

objetivos específicos, para evaluar a lo largo de un gradiente de carga ganadera la 

diferente respuesta de cada tipo sucesional de especie.   
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Objetivos específicos  
 

Sección 1: Efectos del ganado doméstico en la biomasa y el esfuerzo reproductivo 

Evaluar el efecto del ganado doméstico sobre el tamaño y el esfuerzo 

reproductivo de las plantas consumidas, y comparar cómo difieren las respuestas de los 

tipos sucesionales de especies (i.e., colonizadoras, intermedias y tardías) a dichos 

efectos. 

 

Sección 2: Efectos del ganado doméstico en la cantidad y calidad de semillas  

Evaluar el efecto del ganado doméstico en la cantidad y calidad de semillas y la 

depredación de semillas por insectos de las plantas consumidas. Analizar la relación de 

la cantidad y calidad de semillas con el tamaño y esfuerzo reproductivo de las plantas. 

Determinar la relación entre la cantidad y calidad de semillas, y de éstas con la 

depredación de semillas por insectos. Comparar cómo difieren las respuestas de los 

tipos sucesionales de especies (i.e., colonizadoras, intermedias y tardías) a dichos 

efectos. 

 

Sección 3: Efectos del ganado doméstico en la capacidad germinativa  

Evaluar el efecto el ganado doméstico sobre la capacidad germinativa de las 

plantas consumidas. Comparar cómo difieren las respuestas de los tipos sucesionales de 

especies (i.e., colonizadoras, intermedias y tardías) a dichos efectos.  

 

Hipótesis y predicciones  
 

Sección 1: Efectos del ganado doméstico en la biomasa y el esfuerzo reproductivo 
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- Hipótesis 1: El daño por la herbivoría del ganado doméstico sobre especies de 

plantas consumidas disminuye la recuperación de su biomasa aérea y esfuerzo 

reproductivo debido a que genera una limitación de recursos disponibles. 

- Predicción 1: Se espera que con el aumento de la carga ganadera, las plantas 

tengan menor tamaño, menor esfuerzo reproductivo y estén más ramoneadas (Figura 1 a 

y b). Se espera el mismo patrón entre el porcentaje de ramoneo y las variables 

mencionadas (Figura 1 a).  

-Hipótesis 2: Los tipos sucesionales de especies responden diferente al daño del 

ganado en su biomasa y esfuerzo reproductivo (i.e., magnitud y dirección), debido a sus 

ciclos de vida y sus características morfo-fisiológicas (e.g., tasas de crecimiento, 

reproducción y producción de semillas). Aquellas especies tardías e intermedias que 

poseen ciclos de vida más largos (i.e., bajas tasas de crecimiento y reproducción), se van 

a ver más afectadas por el daño por ramoneo del ganado, y pueden asignar menos 

recursos a la recuperación de sus estructuras vegetativas y/o reproductivas que las 

especies colonizadoras con ciclos de vida cortos y características opuestas (i.e., altas 

tasas de crecimiento y reproducción). 

 -Predicción 2: Se espera que a medida que aumenten la carga ganadera y/o el 

ramoneo, el tamaño y esfuerzo reproductivo en especies tardías e intermedias disminuya 

más que el de las especies colonizadoras (Figura 1 c). Por otro lado, puede ocurrir que a 

medida que la carga ganadera aumente, las especies colonizadoras, al ser más 

palatables, sean más ramoneadas que las especies intermedias y tardías (Figura 1 d).  

 

Figura 1: Predicciones para la hipótesis 1 y 2: el daño del ganado en especies de plantas 

consumidas genera una limitación de recursos disponibles disminuyendo la asignación de 

recursos a la recuperación de biomasa aérea y esfuerzo reproductivo. Los tipos sucesionales de 

especies responden diferente al daño por el ganado. a. Se espera una asociación negativa del 

tamaño y esfuerzo reproductivo con la carga ganadera y el ramoneo. b. Se espera encontrar una 

asociación positiva entre la carga ganadera y el ramoneo. c. Se espera que a medida que 

aumente la carga ganadera y el ramoneo, el tamaño y el esfuerzo reproductivo de las especies 

tardías e intermedias disminuyan más que el de las colonizadoras. d. Se espera también que 

aumente más el ramoneo de las especies colonizadoras que el de las especies intermedias y 

tardías.  
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Sección 2: Efectos del ganado doméstico en la cantidad y calidad de semillas  

 - Hipótesis 3: El daño causado por el ganado doméstico en la biomasa aérea y la 

reproducción de las plantas disminuye la cantidad y/o calidad de sus semillas, al limitar 

la reasignación de los recursos.  

- Predicción 3.1: Se espera encontrar que a medida que aumente la carga 

ganadera y/o el ramoneo, y disminuya el tamaño y el esfuerzo reproductivo, la cantidad 

y/o calidad de semillas disminuyen (i.e., semillas viables y peso de semilla) (Figura 2 a 

y b).  

-Predicción 3.2: Además, se espera encontrar una asociación negativa entre la 

cantidad y calidad de semillas, debido a la limitación de recursos (Figura 2 c). 

 

 -Hipótesis 4: El daño causado por el ganado doméstico limita la disponibilidad 

de recursos asignables a mecanismos de defensa de las plantas, aumentando la 

depredación de semillas por insectos. 

 -Predicción 4.1: Se espera que con el aumento de la carga ganadera y/o el 

ramoneo aumente la depredación de semillas por insectos (Figura 2 d).  

a b

c d
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 -Predicción 4.2: También, se espera que a medida que aumente la cantidad y/o 

calidad de semillas (i.e., semillas viables y el peso de semilla) se genere mayor 

atracción y aumente la depredación de semillas por insectos (Figura 2 e).  

 

-Hipótesis 5: La reproducción (cantidad y calidad) y las defensas antiherbivoría 

de los tipos sucesionales de especies van a responder diferente ante el daño del ganado, 

debido a sus diferentes ciclos de vida y características. El efecto negativo del ganado 

será más acentuado en las especies tardías e intermedias que en las especies 

colonizadoras. 

 -Predicción 5.1: A medida que aumenten la carga ganadera y/o el ramoneo, y 

disminuya tamaño y el esfuerzo reproductivo, se espera que la cantidad y/o calidad de 

semillas en las especies tardías e intermedias disminuya más que en las especies 

colonizadoras (Figura 2 f).  

 -Predicción 5.2: A medida que aumenten el tamaño y el esfuerzo reproductivo, 

se espera que la cantidad y/o calidad de semillas en las especies colonizadoras aumenten 

más que en las especies intermedias y tardías (Figura 2 g).  

 -Predicción 5.3: Además, se espera que a medida que aumente la cantidad de 

semillas viables, el peso de semillas en las especies tardías e intermedias disminuya más 

que en las especies colonizadoras (Figura 2 h). 

 -Predicción 5.4: A medida que aumenten la carga ganadera y/o el ramoneo, y la 

cantidad y calidad de semillas, se espera que la depredación de semillas por insectos en 

las especies tardías e intermedias aumente más que en las especies colonizadoras 

(Figura 2 i-j).  

  

Figura 2: Predicciones para la hipótesis 3, 4 y 5: El daño causado por el ramoneo del ganado en 

la biomasa aérea y el esfuerzo reproductivo de las plantas disminuye la asignación de recursos a 

la cantidad y/o calidad de sus semillas y a mecanismos de defensa. Los tipos sucesionales de 

especies responden diferente al efecto del ganado; siendo más acentuado el efecto negativo 

sobre especies tardías e intermedias que sobre especies colonizadoras. a. Se espera encontrar 

una disminución de las semillas viables y su peso a medida que aumentan la carga ganadera y/o 

el ramoneo; y b. Se espera encontrar un aumento de las semillas viables y su peso a medida que 

aumentan el tamaño y/o el esfuerzo reproductivo. c. Se espera también encontrar una relación 

negativa entre las semillas viables y su peso. d. Además, se espera que aumente la depredación 



68 

 

de semillas por insectos a medida que aumenten la carga ganadera y/o el ramoneo; y e. a medida 

que aumenten las semillas viables y el peso de semilla. f. Asimismo, se espera que las semillas 

viables y peso de semilla en las especies tardías e intermedias disminuyan más que en las 

colonizadoras, a medida que aumenten la carga ganadera y/o el ramoneo; g. se espera que las 

semillas viables y peso de semilla en las especies colonizadoras aumenten más que en las 

intermedias y tardías, a medida que aumenten el tamaño y el esfuerzo reproductivo. h. Se espera 

que a medida que aumenten las semillas viables, el peso de semilla de las especies tardías e 

intermedias disminuya más que las de las colonizadoras. i. A medida que aumenten la carga 

ganadera y/o el ramoneo, se espera que la depredación de semillas en las especies tardías e 

intermedias aumente más que en las colonizadoras. j. A medida que aumenten las semillas 

viables y el peso de semilla, se espera que la depredación de semillas en las especies tardías e 

intermedias aumente más que en colonizadoras.  

 

 

Sección 3: Efectos del ganado doméstico en la capacidad germinativa  

  - Hipótesis 6: El ganado doméstico, al afectar negativamente la biomasa y el 

esfuerzo reproductivo de las plantas, disminuye los recursos disponibles, reduciendo así 

la cantidad y/o calidad de semillas producidas, lo que termina repercutiendo 

negativamente en su capacidad germinativa (i.e., tasas y tiempos y variabilidad de 

germinación). 

-Predicción 6: A medida que aumenta la carga ganadera se espera encontrar una 

disminución de la germinación, y que dichas semillas tarden más en germinar (momento 

en que germinan) y que disminuya la variabilidad del momento en que germinan (i.e., 

uniformidad del tiempo de germinación) (Figura 3 a y b).  

 

h i jgf

a b c d e
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-Hipótesis 7: Los tipos sucesionales de especies responden diferente al daño causado 

por el ganado en la capacidad germinativa de sus semillas; siendo menos afectadas las 

especies colonizadoras que las especies intermedias y tardías. 

-Predicción 7: Se espera que con la carga ganadera disminuya más la germinación, y 

tarden más en germinar las semillas y el momento sea más variable en las especies 

tardías e intermedias que las de especies colonizadoras (Figura 3 c y d).  

 

Figura 3: Predicciones para la hipótesis 6 y 7: El efecto del ganado en la biomasa y 

reproducción disminuye los recursos disponibles, reduciendo así la cantidad y/o calidad de 

semillas producidas, lo que termina repercutiendo en su capacidad germinativa. Los tipos 

sucesionales de especies responden diferente al daño causado por el ganado sobre su capacidad 

germinativa. a. Se espera encontrar que a medida que aumenta la carga ganadera, disminuye la 

germinación y la variabilidad del tiempo de germinación; y, b. aumenta el momento en que 

germinan las semillas. c. Además, se espera que a medida que aumenta la carga ganadera, las 

especies tardías e intermedias muestren menor germinación y variabilidad del momento de 

germinación; y d. tarden más en germinar que las especies colonizadoras. 

 

 

Materiales y métodos 
 

 Sitio de estudio 

Los muestreos y la recolección de semillas se realizaron en el NO de la 

Patagonia, en la provincia de Neuquén, entre las localidades de Arroyito (39º 05’ S, 68º 

a b

c d
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35’ O) y Villa El Chocón (39º 17’ S, 68º 55’ O). La vegetación es característica de la 

provincia fitogeográfica del Monte (Cabrera 1966). Información detallada sobre los 

sitios de estudio se encuentra en la sección “Sitio de estudio” (Introducción general).  

 

Especies focales 

Las especies focales son representativas de la vegetación dominante de la región 

del Monte, y se clasificaron según su función en la sucesión ecológica de la región, a 

partir de información bibliográfica y resultados previos del grupo de trabajo (Pelliza et 

al. 2021). Como especies colonizadoras se incluyeron: Atriplex lampa (Gillies ex 

Moquin) D. Dietrich (Gandullo et al. 1998, Villagra et al. 2011, Zuleta y Escartín 2014), 

Grindelia chiloensis (Cornel.) (González 2010, Masini 2011, Beider et al. 2013), 

Gutierrezia solbrigii (Cabrera) e Hyalis argentea D. Don ex Hook. & Arn. (Zuleta y 

Escartín 2014, Gandullo et al. 2016). Se consideraron especies intermedias a: Prosopis 

alpataco (Philippi) (Zuleta y Escartín 2014), Senna aphylla (Cav.) H.S. Irwin & 

Barneby y Chuquiraga erinacea (Don) y como especies tardías a: Larrea divaricata 

(Cav.) (Dalmasso 2010, Zuleta y Escartín 2014), L. cuneifolia (Cav.) (Dalmasso 2010) y 

Monttea aphylla (Miers) Berthan et Hooker (Castro et al. 2013). Ver descripción de 

cada una de las especies en la sección “Especies focales” (Introducción general).  

 

Recolección de muestras y mediciones  

En 10 campos se midieron entre 20 y 32 individuos al azar, separados como 

mínimo 10 metros entre sí, de cada especie focal y se colectaron sus frutos o semillas, 

totalizando 3050 plantas (10 campo x 10 especies x 20-32 individuos). Los muestreos se 

realizaron en la época de verano entre el 2016 y 2018 durante la etapa de fructificación 

de las especies. Dentro de cada campo, los muestreos se realizaron tratando de abarcar 

la mayor área posible para lograr un muestreo representativo de las poblaciones de cada 

especie en cada campo. Se midió la altura y el diámetro de la corona (m) para calcular el 

tamaño (altura x diámetro, m
2
) de cada planta muestreada y de esa forma estimar la 

biomasa aérea. A su vez, se estimó visualmente el ramoneo (ramas ramoneadas/total de 

ramas de cada planta x 100, %) y el esfuerzo reproductivo (ramas con producción de 

frutos y/o flores sobre el total de ramas de cada planta x 100, %). Luego en el 
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laboratorio, se separaron las semillas de los frutos colectados, utilizando para cada 

especie la metodología más adecuada, y se contó el número total de semillas y el 

número de semillas viables. Se consideraron semillas viables a aquellas de forma 

conservada y sin rastro de daños. También, se contabilizaron y luego se descartaron las 

semillas depredadas por insectos, con tegumento dañado y las de aspecto no viable 

(semillas más pequeñas que el resto o muy aplanadas). Con el recuento de semillas 

depredadas se estimó la depredación de semillas por insectos promedio por planta (i.e., 

número de semillas con indicios de depredación /total de semillas contabilizadas por 

planta). Para estimar la capacidad reproductiva de cada planta muestreada, se calculó el 

“seed set” o producción de semillas viables, como el número de semillas 

viables/número de semillas totales contabilizadas. Por último, como estimador de la 

calidad de las semillas, se pesaron las semillas viables con una balanza analítica 

(Mettler AJ150, ± 0.00001 g) para obtener una medida del promedio del peso de una 

semilla por planta (mg). Algunas especies, principalmente tardías, en campos de alta 

carga ganadera, presentaron un bajo número de semillas viables colectadas o incluso 

nulo, probablemente debido a la baja abundancia de la especie, el alto consumo de 

frutos por el ganado, la escasa producción de frutos y/o a la producción de frutos sin 

semillas viables.  

 

Experimento de germinación de plántulas 

Para estimar el efecto del ganado sobre la germinación, se sembraron las 

semillas viables en macetas de 20 cm de profundidad y 10 cm de diámetro rellenas de 

tierra fértil en condiciones de invernadero. Las semillas se regaron semanalmente a 

demanda para mantener la humedad del suelo. Se estimó la germinación a través del 

monitoreo de la emergencia de las plántulas, a partir de una submuestra de 1392 plantas 

madres. La emergencia de las plántulas se registró semanalmente para luego estimar su 

edad. Para cada planta madre, se estimó la germinación (i.e., el número de plántulas 

emergidas/total de semillas sembradas), y el tiempo medio de germinación, como los 

días transcurridos hasta que emergió cada plántula (i.e., la diferencia entre la fecha de 

emergencia y la fecha de siembra), para luego estimar el efecto del ganado sobre la 

capacidad germinativa de cada tipo de especie. También, se calculó la variabilidad del 

tiempo de germinación por planta (i.e., desviación estándar del tiempo medio de 
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germinación /tiempo medio de germinación, adaptación de  Santana y Ranal (2006)), 

que es una medida de dispersión relativa que mide la variabilidad entre las semillas en 

relación con el tiempo medio de germinación de la muestra, lo cual permite realizar 

comparaciones, independientemente de la magnitud del tiempo medio de germinación 

(Ranal y Santana, 2006). 

 

Análisis de datos  

Sección 1: Efectos del ganado doméstico en la biomasa y esfuerzo reproductivo  

Para estudiar el efecto del ganado en la biomasa y esfuerzo reproductivo de las 

plantas consumidas, se realizaron modelos lineales generalizados mixtos (GLMM), 

utilizando como variables respuesta al tamaño, el esfuerzo reproductivo y el ramoneo, 

según corresponda. Las variables independientes fueron la carga ganadera, el ramoneo, 

y el tipo sucesional de especie, y la interacción entre la carga/ramoneo con el tipo de 

especie (e.g., carga ganadera * tipo de especie) como efectos fijos. Dado que la unidad 

muestral es de individuo, los modelos incluyeron a la especie anidada en el campo 

ganadero como efecto aleatorio, siendo válido para todas las secciones (Tabla 1). La 

diferencia entre la carga ganadera y el ramoneo como variables independientes, es que 

la primera es una medida indirecta del efecto del ganado y la otra es una medida directa 

del daño ocasionado por el mismo a las plantas. Al usar la carga ganadera como variable 

independiente del tamaño y el esfuerzo reproductivo de las plantas, se evalúa la 

asociación general entre la presencia de ganado en el campo y su efecto sobre la 

comunidad de plantas, lo cual incluye los efectos directos e indirectos del ganado sobre 

las plantas, lo que podría incorporar mayor variación en las variables respuestas. 

Mientras que al usar el porcentaje de ramoneo/planta como variable independiente, se 

considera la relación directa entre el daño y la respuesta individual de cada planta. Esto 

es válido para todas las secciones. Los análisis estadísticos y gráficos de todas las 

secciones se realizaron utilizando el programa R 3.4.4 (R Development Core Team 

2017). Cuando correspondía se realizaron análisis a posteriori para el tipo de especie, 

con el método de Tukey utilizando el comando “glht” del paquete “multcomp” (Hothorn 

et al. 2007, 2020). El ramoneo y el esfuerzo reproductivo, como variables respuestas, se 

transformaron en proporciones y se modelaron con una distribución Beta, sugerida para 

tasas y proporciones (Ferrari et al. 2010), con la función “logistic link” del paquete 
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“GlmmADMB” (Skaug et al. 2018). El tamaño, como variable respuesta, se transformó 

a su logaritmo (log10(x +1)) para cumplir con los supuestos de normalidad y se 

analizaron con una distribución normal, utilizando el paquete “nlme”, incluyendo una 

corrección por heterogeneidad de varianza entre los tipos de especies mediante la 

función “weights” (weights = varIdent(form=~1|tipo de especie)) y una función de 

autocorrelación (corCompSymm (form=~1|campo/especie)) (John et al. 2021, Pinheiro 

et al. 2021).  

Asimismo, las variables respuesta (tamaño, esfuerzo reproductivo y ramoneo) se 

analizaron para cada tipo sucesional de especie (colonizadoras, intermedias y tardías) 

por separado. Para estos modelos también se utilizaron a la carga ganadera o al ramoneo 

como variables independientes (Tabla 1). Para reportar la significancia de los resultados 

se tuvo en cuenta los siguientes valores de P: P < 0.05*, P < 0.001**, P < 0.0001***, 

0.10 > P > 0.05
. 
(marginalmente significativo) y P > 0.10 ns.: no significativo. 

 

Sección 2: Efectos del ganado doméstico en la cantidad y calidad de semillas  

Para estudiar el efecto del ganado en la cantidad y calidad de semillas y la 

depredación de semillas por insectos, se utilizaron como variables respuestas el 

porcentaje de semillas viables, peso medio de semilla (mg) y el porcentaje de 

depredación de semillas por insectos por planta. Como variables independientes se 

utilizó separadamente a la carga ganadera, ramoneo, tamaño, esfuerzo reproductivo, 

semillas viables y peso medio de semilla (Tabla 1). Las variables independientes fueron 

la carga ganadera, el ramoneo, y el tipo sucesional de especie, y la interacción entre la 

carga/ramoneo con el tipo de especie (e.g., carga ganadera * tipo de especie) como 

efectos fijos. La proporción de semillas viables y de depredación de semillas por 

insectos se modelaron con una distribución Binomial aplicando la función “logit link” 

del paquete “lme4” (Bates et al. 2014, 2019). El peso medio de semilla se ajustó a una 

distribución Gamma con la función “log link” (Zuur et al. 2009).  Por último, para 

evaluar la respuesta al ganado (en cuanto a pendiente y significancia) de cada tipo 

sucesional de especie, se corrieron los mismos modelos con las correspondientes 

variables respuesta para cada tipo de especie por separado (i.e., colonizadoras, 

intermedias y tardías).  
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Sección 3: Efectos del ganado doméstico en la capacidad germinativa  

Para estudiar el efecto del ganado en la capacidad de germinación de los 

diferentes tipos de especies sucesionales, se utilizaron modelos lineales generalizados 

mixtos (GLMM). Las variables respuesta fueron la germinación (emergencia de 

plántulas/total de semillas sembradas), el tiempo medio de germinación (días) y la 

variabilidad de germinación por planta (desviación estándar del tiempo de emergencia 

medio/tiempo de emergencia medio). Las variables independientes fueron la carga 

ganadera, el ramoneo, y el tipo sucesional de especie, y la interacción entre la 

carga/ramoneo con el tipo de especie (e.g., carga ganadera * tipo de especie) como 

efectos fijos. El tiempo medio de germinación se ajustó a una distribución Gamma para 

datos continuos positivos, comúnmente utilizada para el tiempo entre eventos (Zuur et 

al. 2009). La germinación se modeló con una distribución Binomial (datos binarios por 

planta, es decir, plántulas emergidas y semillas no emergidas, aplicando la función 

"logit link" del paquete "lme4" (Bates et al. 2014, 2019). La variabilidad también se 

modeló con una distribución Beta, sugerida para tasas y proporciones (Ferrari et al. 

2010), con la función "logit link" del paquete "GlmmADMB" (Skaug et al. 2018).  

Asimismo, cada variable respuesta se analizó por separado para cada tipo de 

especie sucesional (para las especies colonizadoras, intermedias y tardías), con la carga 

ganadera como variable independiente (Tabla 1). Las especies tardías tuvieron una 

germinación de plántulas muy baja siendo nula en la mayoría de los casos, por lo que no 

fue posible evaluar el tiempo medio de germinación y la variabilidad en estos tipos de 

especies.  

 

Tabla 1. Detalle de los modelos estadísticos utilizando modelos lineales mixtos generalizados 

(GLMM) realizados en el programa “R”. Las variables respuestas (tamaño, esfuerzo 

reproductivo, ramoneo, semillas viables, peso de semilla, depredación de semillas, germinación, 

tiempo de germinación y variabilidad de germinación), variables independientes (carga 

ganadera, ramoneo, tamaño, esfuerzo reproductivo, semillas viables y peso de semilla) en 

interacción con el tipo sucesional de especies (colonizadoras, intermedias y tardías), y efecto 

aleatorio (la especie anidada en el campo ganadero), con sus correspondientes distribuciones 

estadísticas. Primero se muestran los modelos generales con interacción entre efectos fijos y 

luego los modelos para cada tipo sucesional de especie por separado. 

Variable 

respuesta 

Tipo sucesional 

de especie 

Variable 

predictora  

Efecto fijo Efecto aleatorio Distribución  

estadística 

Tamaño  Carga ganadera Carga ganadera*tipo de especie Campo/especie Normal 
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 Ramoneo  Ramoneo *tipo de especie Campo/especie Normal 

Esfuerzo 

reproductivo 

 Carga ganadera Carga ganadera*tipo de especie Campo/especie Beta 

 Ramoneo Ramoneo *tipo de especie Campo/especie Beta 

Ramoneo  Carga ganadera Carga ganadera*tipo de especie Campo/especie Beta 

Semillas viables 

 Carga ganadera Carga ganadera*tipo de especie Campo/especie Binomial 

 Ramoneo Ramoneo*tipo de especie Campo/especie Binomial 

 Tamaño Tamaño*tipo de especie Campo/especie Binomial 

 Esfuerzo 

reproductivo 

Esfuerzo reproductivo*tipo de 

especie 
Campo/especie Binomial 

Peso de semilla 

 Carga ganadera Carga ganadera*tipo de especie Campo/especie Gamma 

 Ramoneo Ramoneo*tipo de especie Campo/especie Gamma 

 Tamaño Tamaño*tipo de especie Campo/especie Gamma 

 Esfuerzo 

reproductivo 

Esfuerzo reproductivo*tipo de 

especie 
Campo/especie Gamma 

 Semillas viables Semillas viables*tipo de especie Campo/especie Gamma 

Depredación de 

semillas por 

insectos 

 Carga ganadera Carga ganadera*tipo de especie Campo/especie Binomial 

 Ramoneo Ramoneo*tipo de especie Campo/especie Binomial 

 Semillas viables Semillas viables*tipo de especie Campo/especie Binomial 

 Peso de semilla Peso de semilla*tipo de especie Campo/especie Binomial 

Germinación  Carga ganadera Carga ganadera*tipo de especie Campo/especie Binomial 

Tiempo de 

germinación 

 Carga ganadera Carga ganadera*tipo de especie 
Campo/especie Gamma 

Variabilidad de 

germinación 

 Carga ganadera Carga ganadera*tipo de especie 
Campo/especie Beta 

Tamaño 

Colonizadoras 

Carga ganadera  

 

Campo/especie  Normal  

Intermedias Carga ganadera  

Tardías  

Colonizadoras 

Ramoneo  

 

Intermedias Ramoneo  

Tardías  

Esfuerzo 

reproductivo 

Colonizadoras 

Carga ganadera 

 

Campo/especie Beta 

Intermedias Carga ganadera 

Tardías  

Colonizadoras 

Ramoneo 

 

 

Intermedias Ramoneo 

Tardías  

Ramoneo 

Colonizadoras 

Carga ganadera Carga ganadera 
Campo/especie 

 

Beta 

 
Intermedias 

Tardías 

Semillas viables 

Colonizadoras 

Carga ganadera 

 

Campo/especie Binomial 

Intermedias Carga ganadera 

Tardías  

Colonizadoras 

Ramoneo 

 

Intermedias Ramoneo 

Tardías  

Colonizadoras 
Tamaño Tamaño 

Intermedias 
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Tardías 

Colonizadoras 

Esfuerzo 

reproductivo 
Esfuerzo reproductivo  Intermedias 

Tardías 

Peso de semilla 

Colonizadoras 

Carga ganadera 

 

Campo/especie 

 

Gamma 

 

Intermedias Carga ganadera 

Tardías  

Colonizadoras 

Ramoneo 

 

Intermedias Ramoneo 

Tardías  

Colonizadoras 

Tamaño Tamaño Intermedias 

Tardías 

Colonizadoras 

Esfuerzo 

reproductivo 
Esfuerzo reproductivo Intermedias 

Tardías 

Colonizadoras 

Semillas viables Semillas viables Intermedias 

Tardías 

Depredación de 

semillas 

Colonizadoras 

Carga ganadera 

 

Campo/especie Binomial 

Intermedias Carga ganadera 

Tardías  

Colonizadoras Ramoneo 

 

 

Intermedias Ramoneo 

Tardías  

Colonizadoras 

Semillas viables  Semillas viables Intermedias 

Tardías 

Colonizadoras 

Peso de semilla Peso de semilla Intermedias 

Tardías 

Germinación 

Colonizadoras 

Carga ganadera Carga ganadera Campo/especie Binomial Intermedias 

Tardías 

Tiempo de 

germinación 

Colonizadoras 

Carga ganadera Carga ganadera Campo/especie Gamma Intermedias 

Tardías 

Variabilidad de 

germinación 

Colonizadoras 

Carga ganadera  Carga ganadera Campo/especie Beta Intermedias 

Tardías 
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Análisis de vías: D-sep 

Se evaluó un modelo causal hipotético (Figura 4) que pone a prueba el efecto de 

la carga ganadera (CG) sobre el tiempo (T) y el porcentaje de germinación (G) a través 

del ramoneo (R), esfuerzo reproductivo (ER), semillas viables (SV) y/o el peso de 

semilla (PS) (Figura 9). Se utilizó un análisis de vías confirmatorio multinivel, 

utilizando el método “D-sep” (Shipley 2009). El análisis de vías proporciona una 

estimación de la magnitud y la importancia de las hipotéticas conexiones causales entre 

conjuntos de variables, dividiendo la variación de los datos observacionales en 

componentes causales y no causales (Shipley 2009). Así se genera un diagrama de 

“cajas” (variable) y “flechas” (efecto) que muestra cómo los efectos causales deben fluir 

a través del sistema estudiado (Shipley 2009). En este diagrama, las flechas representan 

la dirección de las relaciones causales entre las variables y la pendiente de cada 

regresión representa la fuerza de esa relación (Shipley 2016). La prueba D-sep de un 

modelo hipotético causal determina la dependencia o independencia de pares de 

variables (V1, V2) tras mantener estadísticamente constantes otras variables (V3, y, 

Vn). Esto se aplica independientemente de la naturaleza de las variables, el tipo de 

distribución de probabilidad o la forma funcional de sus relaciones (es decir, lineal o no 

lineal). El conjunto de “claims” de independencia (i.e., variables que no están asociadas) 

implícitos en la Figura 4 (el modelo causal hipotético) se utilizaron para calcular la base 

de BU sensu Shipley (2009), que se muestra en la Tabla 3. La BU consiste en los N 

“claims” de independencia que prueban todo el conjunto de patrones de dependencia e 

independencia estadística implicados por el modelo causal propuesto. El ajuste del 

modelo se calculó con la Ecuación 1, comparando C con una distribución χ
2
 con 2k 

grados de libertad (donde k es el número de afirmaciones independientes) (Shipley 

2009). La ecuación 1 combina todas las probabilidades nulas (pi) para cada afirmación 

de independencia. El modelo se rechaza si C está por debajo del nivel de significación 

elegido (P = 0.05) (Shipley 2009). 

 

C = −2 
k
i=1Σ ln (pi). (1) 

 

En el modelo propuesto, se utiliza la carga ganadera como proxy del gradiente 

de pastoreo. Las pendientes de las regresiones se muestran encima de cada flecha en el 

modelo de vías (Figura 4) y representan la fuerza y el signo de la interacción entre las 
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variables (Shipley 2000, 2009). El ramoneo, el esfuerzo reproductivo, el porcentaje de 

semillas viables, el peso medio de semilla, la germinación y el tiempo medio de 

germinación se analizaron como se mencionó anteriormente (Tabla 2).  

La asociación entre cada par de variables depende de las relaciones directas e 

indirectas (Legendre y Legendre 1998). Para obtener el efecto indirecto total de la carga 

ganadera sobre la capacidad germinativa, multiplicamos los coeficientes estimados para 

cada par de variables implicadas en cada posible vía indirecta. Luego, sumamos todos 

los efectos de las vías indirectas y directas para estimar la covariación total (r) 

(Legendre y Legendre 1998, Shipley 2000).  

 

Figura 4: Modelo causal hipotético “D-sep” que describe los efectos directos e indirectos del 

ganado en la capacidad germinativa.  

 

 

 

 

Tabla 2: Conjunto de “claims” del modelo “D-sep” implicados por la Figura 4 (modelo causal) 

utilizados para calcular la base de “BU” sensu Shipley (2009). Las regresiones entre variables 

tuvieron en cuenta los efectos aleatorios del individuo anidado en las especies, anidadas en los 

campos ganaderos. El ajuste del modelo se calculó con la Ecuación 1, comparando C con una 

distribución χ
2
 con 2k grados de libertad (donde k es el número de “claims” independientes). La 

ecuación 1 combina todas las probabilidades nulas (pi) para cada “claim” de independencia. El 

modelo se rechaza si C está por debajo del nivel de significación elegido. Las abreviaturas son 

las siguientes: Carga ganadera (CG), porcentaje de ramoneo (R), esfuerzo reproductivo (ER), 

porcentaje de semillas viables (SV), peso medio de semilla (PS), porcentaje de germinación (G), 

tiempo de germinación (TG), campo ganadero (campo), especie (sp) e individuo (ind). 
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“Claims” de 

independencia 

D-sep 

Variable 

con 

pendiente 

cero 

Modelos mixtos 
Distribució

n estadística 
Valores P 

CG, ER| R  CG ER~ CG + R +(1|campo/sp/ind) Beta P = 0.72 

CG, SV|R, PS, 

G, TG 

CG SV~CG+ R+ SW+ %G+ GT+ 

(1|campo/sp/ind) 

Binomial P = 0.73 

CG, SW| R, G, 

TG   

CG  PS~CG+R+G+ TG+ 

(1|campo/sp/ind) 

Gamma P = 0.66 

CG, G| R, TG  CG G~ CG+ R+ TG+ 

(1|campo/sp/ind) 

Binomial P = 0.33 

CG, TG| R CG TG ~ CG+ R+ (1|campo/sp/ind) Gamma P = 0.42 

R, PS| ER, G, 

TG  

R SV~R +ER+ G+TG+ 

(1|campo/sp/ind) 

Binomial P = 0.70 

R, TG| ER, G  R TG ~ R +ER, G+ 

(1|campo/sp/ind) 

Gamma P = 0.64 

ER, TG| SV, 

PS, G  

ER  TG ~ RE+SS+ SW+ %G + 

(1|campo/sp/ind) 

Gamma P = 0.72 

R, SV|RE, G, 

SW, TG 

R SV~ R+ ER+ G+ PS+ 

TG+(1|campo/sp/ind) 

Binomial P = 0.38 

R, G|ER, TG  R G ~ R+ER+ TG+ 

((1|campo/sp/ind) 

Binomial P = 0.47 

ER, G|SV, PS ER G ~ER+SV+ PS + 

(1|campo/sp/ind) 

Binomial P = 0.78 

SV, TG |PS  SV TG~ SV+PS+ (1|campo/sp/ind) Gamma P = 0.39 

PS, TG| G  PS TG~ PS+G + (1|campo/sp/ind) Gamma 

 

P = 0.68 

 

 

Tabla 3: Ecuaciones utilizadas para estimar los parámetros del modelo “D-sep” de la Figura 4. 

Las abreviaturas son las siguientes: Carga ganadera (CG), porcentaje de ramoneo (R), esfuerzo 

reproductivo (ER), porcentaje de semillas viables (SV), peso medio de semilla (PS), porcentaje 

de germinación (G), tiempo de germinación (TG), campo ganadero (campo), especies (sp) e 

individuos (ind). 

 

Variable 

respuesta 
Efectos fijos Efecto aleatorio Distribución 
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R  CG campo/sp/ind Beta 

ER R  campo/sp/ind Beta 

SV   ER campo/sp/ind Binomial 

PS  ER+SV  campo/sp/ind Gamma 

TG  G  campo/sp/ind Gamma 

G  SV campo/sp/ind Binomial 

 

 

 

Resultados  
 

Sección 1: Efectos del ganado doméstico en la biomasa y esfuerzo reproductivo 

Efecto del ganado sobre el tamaño de las plantas  

En general el tamaño de las plantas no se asoció significativamente con la carga 

ganadera (β = 0.03, gl = 3035, P = 0.38, Figura 5 a), los distintos tipos sucesionales de 

especies difirieron significativamente en su tamaño promedio (χ
2
 = 213, gl = 2, P < 

0.0001, Figura 5 d). Las especies colonizadoras fueron las de tamaño más pequeño, 

seguidas por las intermedias, siendo las tardías las de mayor tamaño. No se observó 

interacción de los tipos de especies con la carga ganadera (χ
2
 carga*tipo de especies = 2.27, gl 

= 2, P = 0.32). El tamaño de las especies colonizadoras e intermedias no mostraron 

asociación con la carga ganadera (los P > 0.32, Figura 6 a y b), aunque las tardías 

tuvieron una tendencia a asociarse negativamente con la carga ganadera (β = -0.05, gl = 

646, P = 0.16), aunque no fue estadísticamente significativa (Figura 6 c).  

El tamaño de las plantas se asoció negativa y significativamente con el ramoneo 

(β = -0.11, gl = 2995, P < 0.0001, Figura 7 a), aunque los distintos tipos de especies 

mostraron distintos tamaños (χ
2
 = 213, gl = 2, P < 0.0001) y respondieron de forma 

diferente al ramoneo (i.e., interacción significativa entre los factores, χ
2

 ramoneo*tipo de 

especies = 21.3, gl = 2, P < 0.0001). Al analizar por separado el efecto del ramoneo sobre 

el tamaño de las plantas para cada tipo sucesional de especies, se observó que con el 

aumento del ramoneo, el tamaño de las colonizadoras disminuyó significativamente (β 

= -0.10, gl = 1686, P < 0.0001, Figura 7 c), mientras que el tamaño de las intermedias 
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aumentó significativamente (β = 0.12, gl =  657, P = 0.045; Figura 7 d) y el tamaño de 

las tardías no mostró asociación (β = 0.03, gl = 646, P = 0.45, Figura 7 e). 

 

Efecto del ganado sobre el esfuerzo reproductivo de las plantas  

En general, el esfuerzo reproductivo de plantas no se asoció con la carga 

ganadera (β = 0.279, gl = 2999, P = 0.715, Figura 5 b). Los tipos sucesionales de 

especies presentaron esfuerzos reproductivos significativamente diferentes entre sí (χ
2
 = 

10.48, gl = 2, P = 0.005, Figura 5 e), siendo las especies colonizadoras las que en 

promedio mostraron un mayor esfuerzo reproductivo. No se observó interacción entre el 

tipo sucesional de especies y la carga ganadera para esta variable (χ
2

 carga*tipo de especies = 

0.502, gl = 2, P = 0.78). El esfuerzo reproductivo de las colonizadoras, intermedias y 

tardías, analizadas por separado, no mostraron asociación con la carga ganadera (todos 

los P > 0.292, Figura 6 d-f).  

El ramoneo disminuyó significativamente el esfuerzo reproductivo de las plantas 

(β = -1.327, gl = 2755, P < 0.0001, Figura 7 b). Esta variable fue en promedio diferente 

entre cada tipo sucesional de especies (χ
2
 = 49.7, gl = 2, P < 0.0001), los cuales 

respondieron de forma diferente al ramoneo (interacción entre factores, χ
2

 ramoneo*tipo de 

especies =  219.7, gl = 2, P < 0.0001). Al analizar el efecto del ramoneo sobre el esfuerzo 

reproductivo de los tipos de especies por separado, se observó que todas las especies 

disminuyeron significativamente su esfuerzo reproductivo con el ramoneo, aunque con 

distinta pendiente (β = -1.244, gl = 1686, P < 0.0001; β = -0.78, gl = 404, P = 0.006; β = 

-0.41, gl = 649, P = 0.033; respectivamente, Figura 7 f-g). Las especies colonizadoras 

fueron las que presentaron una mayor pendiente negativa (Figura 7 f). 

 

Ramoneo de las plantas en función de la carga ganadera  

Con el aumento de la carga ganadera aumentó el ramoneo de las plantas (β = 

0.862, gl = 2999, P = 0.09, Figura 5 c), aunque marginalmente. El ramoneo promedio 

en cada tipo sucesional de especies fue diferente (χ
2
 = 11.983, gl = 2, P = 0.002, Figura 

5 f), siendo las especies intermedias las que presentan mayor porcentaje promedio de 

ramoneo. El ramoneo de cada tipo sucesional de especies varió de manera similar con la 
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carga ganadera, es decir, no hubo interacción entre la carga ganadera y el tipo de 

especies (χ
2

 carga*tipo de especies = 0.690, gl = 2, P = 0.708). Sin embargo, al analizar la 

relación de la carga ganadera con el ramoneo para cada tipo de especies por separado, se 

observó que en las colonizadoras y tardías el ramoneo aumentó significativamente con 

la carga ganadera (β = 0.824, gl = 1684, P = 0.014; β = 0.921, gl = 648, P = 0.009, 

respectivamente, Figura 11 A y C), mientras que en especies intermedias no mostró 

variación significativa (β = 0.376, gl = 658, P = 0.673, Figura 11 B). 

 

Figura 5. Relación entre el tamaño, el esfuerzo reproductivo y el ramoneo de las plantas según 

la carga ganadera (ganado.año.ha
-1

) y el tipo sucesional de especie del Monte Patagónico. Se 

muestran los valores ajustados e intervalos de confianza (95%, en gris) del logaritmo del tamaño 

obtenido con distribución normal y del esfuerzo reproductivo y ramoneo de las plantas 

obtenidos con GLMM y distribución Beta. a. Tamaño (m
2
).b. Esfuerzo reproductivo 

(proporción). c. Ramoneo (proporción).  Promedio ± IC (95%) para cada tipo sucesional de 

especie del: d. Tamaño de las plantas (m
2
), e. Esfuerzo reproductivo (proporción). F. Ramoneo 

(proporción). P < 0.05*, P < 0.001**, P < 0.0001***, 0.10 < P > 0.05 
. 
(marginalmente 

significativo), P > 0.10 ns.: no significativo. La letra denota diferencias significativas (prueba 

post-hoc de Tukey) entre los niveles de los factores. 
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Figura 6. Relación entre la carga ganadera y el tamaño, el esfuerzo reproductivo y el ramoneo 

de las plantas del Monte Patagónico para cada el tipo sucesional de especie por separado. Se 

muestran los valores ajustados e intervalos de confianza (95%, en gris) del logaritmo del tamaño 

(m
2
) obtenido con distribución normal y del ramoneo (proporción) y esfuerzo reproductivo 

(proporción) de las plantas obtenidos con GLMM y distribución Beta. Carga ganadera (ganado 

x año x ha
-1

) versus: a. Tamaño de colonizadoras (m
2
), b. Tamaño de intermedias, c. Tamaño de 

tardías (m
2
), d. Esfuerzo reproductivo de colonizadoras (prop.), e. Esfuerzo reproductivo de 

intermedias (prop.), f. Esfuerzo reproductivo de tardías (prop.). g. Ramoneo de colonizadoras 

(prop.), h. Ramoneo de intermedias (prop.), i. Ramoneo de tardías (prop.), P < 0.05*, P < 

0.001**, P < 0.0001***, 0.10 < P > 0.05
. 
(marginalmente significativo), P > 0.10 ns.: no 

significativo. 

 

 

 

Figura 7. Relaciones entre el ramoneo (variable independiente) con el tamaño y el esfuerzo 

reproductivo de las plantas del Monte Patagónico y para cada tipo sucesional de especies por 

separado. Se muestran los valores ajustados e intervalos de confianza (95%, en gris) del 

ns. ns.ns.

* **ns.
**ns.*

ns.

ns. ns.
a. b. c.

d. e. f.

g. h. i.

ns.

ns. ns.
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logaritmo del tamaño con distribución normal y del esfuerzo reproductivo obtenidos con un 

GLMM con distribución Beta. Ramoneo (proporción) vs. a. Tamaño (m
2
). b. Esfuerzo 

reproductivo (proporción). Regresiones para cada tipo sucesional de especie entre el ramoneo 

vs. c. Tamaño de colonizadoras (m
2
), d. Tamaño de intermedias (m

2
), e. Tamaño de tardías (m

2
), 

f. Esfuerzo reproductivo de colonizadoras (prop.), g. Esfuerzo reproductivo de intermedias 

(prop.), h. Esfuerzo reproductivo de tardías (prop.). P < 0.05*, P < 0.001**, P < 0.0001***, 

0.10 < P > 0.05
. 
(marginalmente significativo), P > 0.10 ns.: no significativo. 
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Sección 2: Efectos del ganado doméstico en la cantidad y calidad de semillas 

producidas  

Efecto del ganado en la cantidad de semillas viables  

En general, a medida que aumentó la carga ganadera, la producción de semillas 

viables disminuyó significativamente (β = -1.1, gl = 1813, P = 0.015, Figura 8 a). Sin 

embargo, los tipos sucesionales de especies no se diferenciaron significativamente en su 

producción de semillas viables (χ
2
 = 2.01, gl = 2, P = 0.37). Se observó un interacción 

entre el tipo sucesional de especies y la carga ganadera para esta variable (χ
2

 carga*tipo de 

especies = 200.8, gl = 2, P < 0.0001). La producción de semillas viables en especies 

intermedias disminuyó significativamente con el aumento de la carga ganadera (β = -

1.34, gl = 530, P = 0.003, Figura 8 c), mientras que en las especies colonizadoras y 

tardías no mostraron asociación significativa con la carga ganadera (todos los P > 0.2, 

Figura 8 b y d). 

Asimismo, la producción de semillas viables disminuyó con el ramoneo (β = -

0.41, gl = 1259, P < 0.0001, Figura 8 e). Aunque, la producción promedio de semillas 

viables no fue significativamente diferente entre los tipos sucesionales de especies (χ
2
 = 

0.92, gl = 2, P = 0.63). Sin embargo, los tipos de especies respondieron de forma 

diferente al ramoneo (χ
2
 ramoneo*tipo de especie = 421.2, gl = 2, P < 0.0001). La producción de 

semillas viables de las colonizadoras e intermedias aumentó significativamente con el 

ramoneo (β = 0.23, gl = 701; β = 0.75, gl = 268 ambos P < 0.001, Figura 8 f y g), 

mientras que en las tardías disminuyó (β = -0.34, gl = 111, P = 0.001, Figura 8 h). 

 

Figura 8. Relación entre la carga ganadera y el ramoneo (variables independientes) y las 

semillas viables para cada tipo de especie de las semillas viables de plantas del Monte 

Patagónico. Se muestran los valores ajustados e intervalos de confianza (95%, en gris) de las 

semillas viables obtenidos con un GLMM con distribución Binomial. Carga ganadera (ganado. 

años. ha
-1

) vs. a. Semillas viables (prop.), b. Semillas viables de colonizadoras (prop.), c. 

Semillas viables de intermedias (prop.), d. Semillas viables de tardías (prop.). Ramoneo (prop.) 

vs e. Semillas viables (prop.), f. Semillas viables de colonizadoras (prop.), g. Semillas viables 

de intermedias (prop.), i. Semillas viables de tardías (prop.). P < 0.05*, P < 0.001**, P < 

0.0001***, 0.10 < P > 0.05
 
(marginalmente significativo), P > 0.10 ns.: no significativo. 
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Efectos del ganado sobre la calidad de las semillas  

En general, con el aumento de la carga ganadera y del ramoneo, las plantas 

produjeron semillas más pesadas (β = 1.7, gl = 1596, P < 0.0001; β = 0.41, gl = 1121, P 

< 0.0001, respectivamente, Figura 9 a y e). El promedio del peso de semilla fue 

significativamente diferente entre los tipos sucesionales de especies (χ
2
 = 74.9, gl = 2, P 

< 0.0001). Los tipos sucesionales de especies tendieron a responder diferente a la carga 

ganadera (interacción carga ganadera * tipo de especies, χ
2
 = 3.245, gl = 2, P = 0.107) 

pero respondieron significativamente diferente al ramoneo (interacción ramoneo * tipo 

de especies, χ
2
 = 462880.3, gl = 2, P < 0.0001). El peso de las semillas de las 

colonizadoras no varió significativamente con la carga ganadera ni con el ramoneo (P = 

0.85; Figura 9 b y f), mientras que en las intermedias el peso de las semillas aumentó 

con la carga ganadera (β = 0.697, gl = 488, P = 0.0004, Figura 9 c), pero no con el 

ramoneo (P = 0.85, Figura 9 g). En las tardías el peso de las semillas aumentó con la 

carga ganadera y disminuyó con el ramoneo (β = 1.426, gl = 488, P = 0.018, Figuras 16 

f; β = -0.709, gl = 83, P = 0.029, Figura 9 d y h, respectivamente). 

 

Figura 9. Relaciones entre la carga ganadera y el ramoneo con el peso medio de semilla de 

plantas del Monte Patagónico y para cada tipo sucesional de especie por separado. Se muestran 

los valores ajustados e intervalos de confianza (95%, en gris) del peso medio de semilla 

obtenidos con un GLMM con distribución Gamma. Carga ganadera (ganado.año.ha
-1

) vs. a. 

***

***
**ns. ns.

******** **ns. ns.**ns. ns.**ns. ns.
*** ***



87 

 

*** *** ***

D.
ns.

***
*ns. ns.

Peso medio de semilla (mg). b. Peso medio de semilla de colonizadoras (mg) c. Peso medio de 

semilla de intermedias (mg). d. Peso medio de semilla de tardías (mg). Ramoneo (prop.) vs. e. 

Peso medio de semilla (mg), f. Peso medio de semilla de colonizadoras (mg) g. Peso medio de 

semilla de intermedias (mg). h. Peso medio de semilla de tardías (mg). P < 0.05*, P < 0.001**, 

P < 0.0001***, 0.10 < P > 0.05
 
(marginalmente significativo), P > 0.10 ns.: no significativo. 

 

 

 

 

Relación entre cantidad y calidad de semillas  

Se encontró una relación negativa entre la cantidad y calidad de las semillas, las 

plantas que producían mayor cantidad de semillas viables, originaban semillas de menor 

peso (β = -0.29, gl = 1584, P = 0.0002). En cuanto a los tipos de especies por separado, 

la relación entre el peso de las semillas y las semillas viables en las especies 

colonizadoras fue negativa, donde las plantas que produjeron más semillas viables, 

originaban semillas de menor peso (β = -0.287, gl = 831, P = 0.001), mientras que en las 

especies intermedias y tardías no hubo una asociación significativa entre la cantidad y la 

calidad (los P > 0.29). 
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Efectos del tamaño de la planta y del esfuerzo reproductivo en la cantidad y calidad de 

las semillas 

En general, no se encontró una asociación entre el tamaño de las plantas y la  

cantidad de semillas viables (P = 0.55, Figure 10 a). La cantidad promedio de semillas 

viables no fue significativamente diferente entre los tipos sucesionales de especies (χ
2
 = 

1.41, gl = 2, P = 0.49). Sin embargo, se observó que la cantidad de semillas viables 

varía según los tipos sucesionales de especies y el tamaño de la planta (χ
2 

tamaño x tipo sp. = 

29.17, gl = 2, P < 0.0001). En especies colonizadoras, no hubo asociación del tamaño 

con la cantidad de semillas viables (P = 0.66; Figura 10 b); en las intermedias aumentó 

(β = 0.8, gl = 268, P = 0.002; Figura 10 c) y en las tardías disminuyó con el tamaño de 

las plantas (β = -0.08, gl = 114, P < 0.0001, Figures 10 d). 

El peso de las semillas no se asoció significativamente con el tamaño de las 

plantas (P = 0.21, Figura 10 e). El promedio del peso de semilla fue significativamente 

diferente entre los tipos sucesionales de especies (χ
2
 = 45.13, gl = 2, P < 0.0001). La 

variación entre el peso de semilla y el tamaño de las plantas fue similar para todos los 

tipos de especies (todos los P = 0.40). El peso de las semillas no se asoció 

significativamente con el tamaño de las plantas en ninguno de los tipos sucesionales de 

especies (los P > 0.402, Figuras 10 f-h). 

 

Figura 10. Relaciones del tamaño con las semillas viables y el peso medio de semilla de plantas  

del Monte Patagónico y para cada tipo sucesional de especie por separado. Se muestran los 

valores ajustados e intervalos de confianza (95%, en gris) de las semillas viables obtenidos con 

un GLMM con distribución Binomial y del peso medio de semilla obtenidos con un GLMM con 

distribución Gamma. Tamaño (m
2
) vs.: a. Semillas viables (proporción). b. Semillas viables de 

colonizadoras. c. Semillas viables de intermedias. d. Semillas viables de tardías. e. Peso medio 

de semilla (mg). f. Peso medio de semilla de colonizadoras (mg). g. Peso medio de semilla de 

intermedias (mg). h. Peso medio de semilla de tardías (mg). P < 0.05*, P < 0.001**, P < 

0.0001***, 0.10 < P > 0.05
. 
(marginalmente significativo), P > 0.10 ns.: no significativo. 
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Plantas con mayor esfuerzo reproductivo, produjeron mayor cantidad de semillas 

viables (β = 0.346, gl = 1259, P < 0.0001, Figura 11 a). La cantidad de semillas viables 

fue similar entre los tipos sucesionales de especies (χ
2
 = 0.92, gl = 2, P = 0.63). Se 

observó también interacción entre esfuerzo reproductivo y los tipos sucesionales de 

especies para la cantidad de semillas viables (χ
2
 = 218.21, gl = 2, P < 0.0001). El 

esfuerzo reproductivo se asoció positivamente con la cantidad de semillas viables en las 

especies colonizadoras e intermedias (β = 0.343, gl = 701, P < 0.0001; β = 0.352, gl = 

268, P = 0.001; Figuras 11 b y c), mientras que en las tardías lo hizo de manera negativa 

(β = -1.398, gl = 111, P < 0.0001; Figura 11 d). 

Plantas con mayor esfuerzo reproductivo, produjeron mayor peso de semilla (β = 

0.23, gl = 1121, P < 0.0001, Figura 11 e). El promedio del peso de semilla fue 

significativamente diferente entre los tipos sucesionales de especies (χ
2
 = 74.9, gl = 2, P 

< 0.0001). Se observó también interacción entre esfuerzo reproductivo y los tipos 

sucesionales de especies para el peso de semilla (χ
2

 = 119188, gl = 2, P < 0.0001). El 

esfuerzo reproductivo no se asoció significativamente con el peso de semilla en las 

especies colonizadoras (P = 0.11; Figura 11 f), en las intermedias lo hizo positivamente 

(β = 0.125, gl = 241, P < 0.0001, Figura 11 g) y en las tardías lo hizo de forma negativa 

(β = -0.145, gl = 83, P < 0.0001; Figura 11 h). 
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Figura 11. Relación del esfuerzo reproductivo con las semillas viables y el peso medio de 

semilla de las plantas del Monte Patagónico. Se muestran los valores ajustados e intervalos de 

confianza (95%, en gris) de las semillas viables obtenidos con un GLMM con distribución 

Binomial y del peso medio de semilla obtenidos con un GLMM con distribución Gamma. 

Esfuerzo reproductivo (proporción) vs.: a. Semillas viables (prop.). b. Semillas viables de 

colonizadoras (prop.). c. Semillas viables de intermedias (prop.). d. semillas viables de tardías 

(prop.). e. Peso de semilla (mg). f. Peso de semilla de colonizadoras (mg). g. Peso de semilla de 

intermedias (mg). h. Peso de semilla de tardías (mg). P < 0.05*, P < 0.001**, P < 0.0001***, 

0.10 < P > 0.05
. 
(marginalmente significativo), P > 0.10 ns.: no significativo. 

 

 

 

Efectos del ganado sobre la depredación de semillas por insectos  

El porcentaje de depredación de semillas por insectos no varió 

significativamente con la carga ganadera ni con el ramoneo (todos los P > 0.49, Figura 

10 a y e). El promedio de la depredación de semillas por insectos fue significativamente 

diferente entre los tipos sucesionales de especies (χ
2
 = 17.72, gl = 2, P = 0.0001). La 

relación entre la depredación y la carga ganadera fue similar entre los tipos sucesionales 

de especies (interacción carga ganadera*tipo sucesional de especies, P = 0.40). Sin 

embargo, la relación entre la depredación y el ramoneo fue diferente para los tipos 

sucesionales de especies (χ
2

 ramoneo x tipo sp. = 7.90, gl = 2, P = 0.019). Al analizar la 

depredación de semillas en función de la carga ganadera y del ramoneo para cada tipo 

de especie por separado, se observó que sólo en las especies tardías las plantas más 

ramoneadas tenían menor porcentaje de depredación por insectos en sus semillas (β = -

********

******ns.

***

***

6 
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0.738, gl = 283, P = 0.007; Figura 12 h); mientras que para el resto de las especies no se 

observó asociación (todos los P > 0.47, Figura 12 b-d y f-g). 

 

Figura 12. Relaciones de la carga ganadera y el ramoneo con el porcentaje de depredación de 

semillas por insectos en especies del Monte Patagónico. La figura muestra cómo varían los 

valores ajustados e intervalos de confianza (95%, en gris) en función de la carga ganadera 

(ganado. año.ha
-1

) y el ramoneo (proporción) de la depredación de semillas (%) obtenidos con 

un GLMM con distribución Binomial. Carga ganadera (ganado.año.ha
-1

) vs.: a. Depredación de 

semillas por insectos (%). b. Depredación de semillas en colonizadoras (%). c. Depredación de 

semillas en intermedias (%). d. Depredación de semillas en tardías (%). Ramoneo (proporción) 

vs.: e. Depredación de semillas por insectos (%). f. Depredación de semillas en colonizadoras 

(%). g. Depredación de semillas en intermedias (%). h. Depredación de semillas en tardías (%). 

P < 0.05*, P < 0.001**, P < 0.0001***, 0.10 < P > 0.05
.
 (Marginalmente significativo), P > 

0.10 ns.: no significativo. 

 

 

 

 

Relación entre la cantidad y calidad de semillas con la depredación de semillas por 

insectos  

Asimismo, cuanto mayor era la producción de semillas en las plantas, menor era 

el porcentaje de depredación de semillas a las mismas (β = -2.08, gl = 1182, P < 0.0001, 

Figura 13 a) y cuanto mayor era el peso de las semillas, menor era el porcentaje de 

depredación de semillas, aunque esta relación fue marginalmente significativa (β = -
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0.09, gl = 1182, P = 0.095, Figura 13 e). El porcentaje de depredación de semillas por 

insectos fue significativamente diferente entre los tipos sucesionales de especies (χ
2
 = 

17.72, gl = 2, P = 0.0001). La relación entre la depredación de semillas con la 

producción de semillas viables y con el peso fue diferente para los distintos tipos 

sucesionales de especies (interacción con el tipo sucesional de especies, χ
2 

viables. = 

86.68, gl = 2, P < 0.0001; χ
2

 peso = 5.30, gl = 2, P = 0.070, respectivamente). Se observó 

que en los tres tipos de especies, una mayor producción de semillas viables en las 

plantas se asociaba a un menor porcentaje de depredación de semillas por insectos 

(colonizadoras β = -2.08, gl =  700, P < 0.0001; intermedias β = -0.67, gl =  266, P < 

0.0001; tardías β = -0.88, gl = 120, P = 0.008; Figuras 13 b-d). En cuanto a la relación 

del peso con la depredación de semillas, se observó que en las colonizadoras a mayor 

peso de semilla había un menor porcentaje de depredación de semillas (β = -0.09, gl = 

700, P = 0.093; Figura 13 f), mientras que en las intermedias no se observó una 

asociación significativa (P = 0.54; Figuras 13 g) y las tardías mostraron una tendencia, 

aunque no estadísticamente significativa (P = 0.13; Figuras 13 h). 

 

Figura 13. Relaciones de las semillas viables y el peso medio de semilla con el porcentaje de 

depredación de semillas por insectos en especies del Monte Patagónico y para cada tipo 

sucesional de especies por separado. La figura muestra cómo varían los valores ajustados e 

intervalos de confianza (95%, en gris) en función de peso medio de semilla (mg) de la 

depredación de semillas (%) obtenidos con un GLMM con distribución Binomial. Semillas 

viables (proporción) vs.: a. Depredación de semillas (%). b. Depredación de semillas en 

colonizadoras (%). c. Depredación de semillas en intermedias (%). d. Depredación de semillas 

en tardías (%). Peso medio de semillas (mg) vs.: e. Depredación de semillas (%). f. Depredación 

de semillas en colonizadoras (%). g. Depredación de semillas en intermedias (%). h. 

Depredación de semillas en tardías (%). P < 0.05*, P < 0.001**, P < 0.0001***, 0.10 < P > 

0.05
. 
(marginalmente significativo), P > 0.10 ns.: no significativo. 
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Sección 3: Efectos del ganado doméstico en la capacidad germinativa  

Efecto del ganado en el porcentaje de germinación  

En general, el porcentaje de germinación de las especies estudiadas no varió con 

la carga ganadera (β = -0.05, gl = 1381, P = 0.931, Figura 14 a). Aunque, los tipos 

sucesionales de especies mostraron promedios de germinación significativamente 

diferentes entre sí (χ
2
 = 2377270, gl = 1381, P < 0.0001), siendo mayor el porcentaje de 

germinación de las especies intermedias, seguidas por las colonizadores y en último 

lugar las tardías con una germinación casi nula (1.3% con 3 semillas geminadas de 64 

semillas) (Figura14 b). Además, los tipos sucesionales de especies respondieron de 

forma diferente a la carga ganadera, mostrando interacción entre los factores (χ
2
 = 

2730587, gl = 1381, P < 0.0001). No obstante, al analizar cada tipo de especies por 

separado, la germinación no muestra asociación significativa con la carga ganadera para 

ninguno de los tipos de especies (todos los P > 0.446, Figura 14 c-e). 

 

Figura 14: Variación del porcentaje de germinación con la carga ganadera y para cada tipo 

sucesional de especies. La figura muestra los valores ajustados con sus intervalos de confianza 

(95%, en gris) obtenidos con un GLMM utilizando la distribución Binomial para el porcentaje 
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de germinación. a. Porcentaje de germinación (%) vs. carga ganadera (ganado x año x ha
-1

). b. 

Porcentaje de germinación promedio para cada tipo sucesional de especies. c. Porcentaje de 

germinación de colonizadoras vs. carga ganadera. d. Porcentaje de germinación de intermedias 

vs. carga ganadera. e. Porcentaje de germinación de tardías vs. carga ganadera. P < 0.05*, P < 

0.001**, P < 0.0001***, 0.10 < P > 0.05
.
 (marginalmente significativo), P > 0.10 ns.: no 

significativo. La letra denota diferencias significativas (prueba post-hoc de Tukey) entre los 

niveles de los factores. 

 

 

 

Efecto del ganado en el tiempo de germinación  

La carga ganadera aumentó marginalmente el tiempo de germinación (β = 0.630, 

gl = 800, P = 0.095, Figura 15 a). Como era de esperar, los tipos sucesionales de 

especies mostraron diferentes tiempos de germinación (χ
2
 = 1.098, gl = 800, P = 0.078, 

Figura 15 b) y se observó interacción significativa entre la carga ganadera y el tipo de 

especies, χ
2
 carga*tipo de especies = 7.518, gl = 800, P = 0.006). Las colonizadoras mostraron 

tiempos de germinación más lentos con el aumento de la carga ganadera (β = 0.63, gl = 

367, P = 0.028, Figura 15 c), mientras que las intermedias mostraron un tiempo de 

germinación más rápido (β = -1.309, gl = 432, P = 0.012, Figura 15 d). El tiempo de 

germinación en las tardías no pudo ser evaluado debido que la tasa de germinación de 

estas especies fue muy baja (sólo 3 semillas germinaron con un promedio de 8 días en 

germinar). 
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Figura 15: Variación del tiempo de germinación con la carga ganadera y para cada tipo 

sucesional de especies. La figura muestra los valores ajustados con sus intervalos de confianza 

(95%, en gris) obtenidos con un GLMM utilizando la distribución Poisson para el tiempo de 

germinación (días). a. Tiempo de germinación (días) vs. carga ganadera (ganado x año x ha
-1

). 

b. Tiempo de germinación promedio para cada tipo sucesional de especies. c. Tiempo de 

germinación de colonizadoras vs. carga ganadera. d. Tiempo de germinación de intermedias vs. 

carga ganadera. El tiempo de germinación en las especies tardías no se evaluó debido a los 

valores faltantes. P < 0.05*, P < 0.001**, P < 0.0001***, 0.10 < P > 0.05
. 
(marginalmente 

significativo), P > 0.10 ns.: no significativo. La letra denota diferencias significativas (prueba 

post-hoc de Tukey) entre los niveles de los factores. 

 

 

 

Efecto del ganado en el coeficiente de variabilidad del tiempo de germinación  

La carga ganadera no afectó significativamente a la variabilidad de germinación; 

β = 0.309, gl = 791, P = 0.317, Figura 16 a). Sorprendentemente, los tipos sucesionales 

de especies mostraron similares promedios en el coeficiente de variabilidad (χ
2
 = 0.58, 

gl = 791, P = 0.445, Figura 16 b), y tuvieron una interacción marginal con la carga 

ganadera (χ
2

 carga*tipo de especies = 3.17, gl = 791, P = 0.074). La variabilidad de 

germinación de las colonizadoras no varió con la carga ganadera (β = 0.31, gl = 368, P 

**
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= 0.41, Figura 16 c), mientras que la de intermedias disminuyó marginalmente con la 

carga ganadera (β = -0.562, gl = 436, P = 0.067, Figura 16 d), y en las tardías no pudo 

ser evaluado debido a la baja tasa de germinación obtenida para estas especies.  

 

Figura 16: Variación del coeficiente de variabilidad del tiempo de germinación con la carga 

ganadera y para cada tipo sucesional de especies. La figura muestra los valores ajustados con 

sus intervalos de confianza (95%, en gris) obtenidos con un GLMM utilizando la distribución 

Beta. a. Variabilidad del tiempo de germinación vs. carga ganadera (ganado x año x ha-1). b. 

variabilidad del tiempo de germinación promedio para cada tipo sucesional de especies. c. 

variabilidad del tiempo de germinación de colonizadoras. d. variabilidad del tiempo de 

germinación de intermedias. P < 0.05*, P < 0.001**, P < 0.0001***, 0.10 < P > 0.05
. 

(marginalmente significativo), P > 0.10 ns.: no significativo. La letra denota diferencias 

significativas (prueba post-hoc de Tuckey) entre los niveles de los factores. 

 

 

 

 

 

ns. .
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Análisis de vías (D-Sep): el efecto de la carga ganadera sobre el tiempo de 

germinación y la germinación, a través del ramoneo, esfuerzo reproductivo, producción 

de semillas y su peso.   

El modelo de vías hipotético evaluado (Figura 4) no fue significativo, por lo que, 

se sustituyó por un modelo más sencillo que no incluía las vías que no eran 

significativas. Este último análisis del modelo fue estadísticamente significativo (C = 

14.93; 2k = 26; P = 0.96) y mostró que el ganado, a través del ramoneo, aumenta 

indirectamente el tiempo de germinación (las semillas tardan más tiempo en germinar). 

La vía indirecta más fuerte (r = 0.004) fue de la carga ganadera al ramoneo, del 

ramoneo al esfuerzo reproductivo, del esfuerzo reproductivo al peso de semillas, del 

peso de semilla a la germinación y de la germinación al tiempo de germinación. Esta vía 

mostró que la carga ganadera afectó positiva e indirectamente al tiempo de germinación; 

mientras que la vía a través de las semillas viables mostró una fuerza menor (r = 0.002). 

De esta forma, el ganado aumentó el ramoneo en las plantas, el cual afectó 

negativamente al esfuerzo reproductivo de las plantas, el cual afectó positivamente al 

peso de semilla, siendo el peso de semilla el que afecta positivamente a la germinación 

y ésta al tiempo de germinación (Figura 17).  

 

Figura 17: Modelo causal (D-Sep) que describe los efectos del pastoreo sobre la capacidad 

germinativa. Modelo de vías significativo: las flechas continuas indican efectos positivos; las 

flechas discontinuas indican efectos negativos y el grosor de las flechas indica la fuerza de la 

relación. Los coeficientes de regresión están cerca de las flechas con su nivel de significación 

como sigue: P < 0.05*, P < 0.001**, P < 0.0001***, 0.10 < P > 0.05
. 
(marginalmente 

significativo), P > 0.10 ns.: no significativo. La idoneidad de los modelos se evaluó sobre la 

base de χ
2
 y los valores P asociados (un valor P más alto significa un mejor ajuste de los datos 

con el modelo).  
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Discusión 
 

La forma en que las plantas pueden responder a los disturbios se relaciona con 

sus características fisiológicas, sus formas de vida y su función ecológica dentro de la 

comunidad (Grime 1977, Huston y DeAngelis 1994). Este capítulo evaluó el efecto del 

ganado doméstico sobre el tamaño, esfuerzo reproductivo, cantidad y calidad de 

semillas, depredación de semillas por insectos, porcentaje, tiempo y variabilidad de 

germinación para la vegetación del Monte Patagónico en general y para los distintos 

tipos sucesionales de especies por separado (i.e., colonizadoras, intermedias y tardías). 

En primer lugar, se observó que un aumento de la carga ganadera aumentó el ramoneo 

en las plantas, lo que sugiere que esta variable es una buena indicadora del efecto del 

ganado. En general, se encontró que el ramoneo tuvo un efecto negativo sobre la 

biomasa vegetal y la aptitud, al disminuir el tamaño, esfuerzo reproductivo y su 

producción de semillas viables. No obstante, el peso de las semillas y el tiempo en que 

germinan aumentaron con la carga ganadera. Hubo distintas respuestas de los tipos 

sucesionales de especies con el ganado (en magnitud y significancia) para la mayoría de 

las variables estudiadas, sugiriendo que sus rasgos fisiológicos y ciclos de vida les 

otorgan distintas estrategias para enfrentar a este disturbio. Con el ramoneo, las especies 

colonizadoras se vieron afectadas negativamente en su biomasa y esfuerzo reproductivo, 

pero aumentaron su producción de semillas viables y el tiempo en que tardan en 

germinar, a expensas de disminuir su peso. Con el aumento del ganado, las especies 

intermedias sobrecompensaron aumentando su biomasa pero disminuyeron su esfuerzo 

reproductivo, donde su mayor biomasa podría permitirles sobrecompensar a su vez la 

baja producción de semillas con un aumento de su peso. Las tardías, dado que no se vio 

disminuido su tamaño con el ramoneo, parecen invertir los recursos disponibles en 

compensar su biomasa o sólo fueron consumidas sus estructuras reproductivas sin 

afectar su tamaño. Esto estaría disminuyendo la asignación en su esfuerzo reproductivo 

y por lo tanto, la producción de semillas viables, peso y germinación. A su vez, los 

efectos sobre la biomasa repercutieron positivamente en las defensas presentando una 

menor depredación de semillas por insectos. Por último, se resume y discute las 

relaciones causales entre la carga ganadera y la aptitud. 

El efecto del ganado en la vegetación depende del tipo sucesional de especies 

(Pelliza et al. 2021). Como se esperaba, con el aumento de la carga ganadera aumentó el 
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ramoneo sobre las plantas, en particular en las especies colonizadoras y tardías. Estos 

resultados sugieren que las colonizadoras fueron muy ramoneadas y las preferidas por el 

ganado, con lo cual recibieron una mayor presión de consumo que el resto de las 

especies, posiblemente por su mayor palatabilidad. En cuanto a las tardías, 

probablemente se deba a que, a medida que disminuye la oferta de forraje, el ganado 

empieza a consumir todas las especies disponibles para poder mantener sus 

requerimientos nutricionales, aumentando así la presión de pastoreo en todo el elenco de 

especies vegetales, incluso en las menos palatables (Tadey 2006). Por su parte, las 

intermedias a diferencia del resto, mostraron un alto porcentaje de ramoneo 

independientemente del gradiente de carga ganadera, como ya se había reportado para 

una de estas especies (Pelliza et al. 2020). Esto sugiere que el ganado busca activamente 

a estas especies para su consumo, ya que aún en cargas ganaderas bajas, donde la oferta 

de forraje es mayor y la presión de pastoreo es menor, estas especies son muy 

consumidas. Así, se observaron distintas preferencias de consumo, según el tipo 

sucesional de especies y la densidad de ganado, lo cual podría afectar sus respuestas 

fisiológicas y/o morfológicas al daño en sus estructuras vegetativas y/o reproductivas.  

El ganado puede afectar las vías fisiológicas o metabólicas de las plantas y así 

impactar en su desarrollo (Poonam et al. 2017). El ramoneo del ganado tuvo un fuerte 

efecto sobre la biomasa y la reproducción de la vegetación estudiada reduciendo 

significativamente el tamaño de las plantas y su esfuerzo reproductivo. En general, esto 

estaría reflejando que, tras su consumo, las plantas no logran recuperar su tejido 

fotosintético ni reproductivo al perder los recursos disponibles. Particularmente, la 

biomasa aérea suele estar relacionada con la capacidad competitiva de las especies y 

con su estrategia en la distribución de los recursos. Una menor biomasa aérea en las 

plantas implica una menor cantidad de estructuras vegetativas, debido a la pérdida de 

capacidad fotosintética y de la redistribución del carbono, afectando negativamente su 

recuperación (Ferraro y Oesterheld 2002, Hao y He 2019). Como respuesta, es posible 

que las plantas asignen una mayor proporción de recursos a generar biomasa 

subterránea y así obtener más nutrientes para su crecimiento y/o compensar efectos 

negativos del ganado (Bagchi y Ritchie 2010). A su vez, la edad puede estar asociada al 

tamaño de las plantas, y estos suelen tener una fuerte influencia positiva en la 

asignación de recursos para reproducción (Bonser and Aarssen 2009). Sin embargo, 

algunas especies pueden favorecer el inicio de la reproducción en plantas más jóvenes 
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y/o de menor tamaño cuando las condiciones ambientales limitan su crecimiento 

(Bonser and Aarssen 2009). Característicamente, las especies colonizadoras fueron las 

que mayor esfuerzo reproductivo mostraron, seguidas por las tardías y, en menor 

medida por las intermedias; demostrando que la asignación de recursos para 

reproducción es relativamente alta en las plantas de vida corta y tamaño pequeño 

(Taylor et al. 1990, Bonser y Aarssen 1996, 2009). Sin embargo, la biomasa y el 

esfuerzo reproductivo de las colonizadoras fueron los más afectados por el ramoneo. 

Posiblemente, la alta presión de pastoreo que reciben estas especies sumado al daño de 

meristemas vegetativos y reproductivos, y la escasez de recursos pueden ser los 

causantes de impedir que estas especies se alcancen a recuperar del daño (Boyer 1988, 

Geber 1990, Bonser y Aarssen 1996, 2001). Las intermedias, altamente ramoneadas, 

parecen haber invertido sus recursos disponibles en aumentar su tamaño en vez de 

reproducirse sexualmente. Este aumento del tamaño podría estar dado mayormente por 

lo que ocurre con una de las especies intermedias, Prosopis alpataco (Villagra y F. A. 

Roig. 2002, Passera et al. 2010, Pelliza et al. 2020). La capacidad de P. alpataco de 

propagarse radialmente formando coronas muy grandes (> 6 m diámetro), sumada a una 

probable disminución de la competencia interespecífica dada por la reducción de la 

cobertura vegetal (Tadey y Farji-Brener 2007), hace que esta especie pueda aumentar su 

tamaño como una posible estrategia de escape de la herbivoría. Las especies tardías 

también parecen asignar sus recursos a mantener su biomasa a expensas de disminuir su 

reproducción sexual. Un mayor tamaño les otorgaría una ventaja ante el ramoneo 

posiblemente por su capacidad de evitarlo y redistribuir recursos y/o recuperarse 

(Strauss y Agrawal 1999). También, es probable que el ganado sólo consuma sus flores 

y/o frutos sin afectar significativamente el tamaño de la planta. Además, puede haber un 

sesgo de muestreo, ya que se midieron sólo individuos adultos porque son los que 

sobreviven y se reproducen, sin estimar el consumo de plantas jóvenes. Por lo tanto, 

factores que podrían estar influyendo son los asociados a la distinta composición 

ganadera de los campos, como su comportamiento y preferencias diferenciales de 

consumo. Consecuentemente, tanto a escala ecológica como evolutiva, esto puede no 

solo producir desacoples fenológicos entre distintas poblaciones de plantas, lo cual 

puede promover aislamiento reproductivo y/o especiación, sino que también puede 

afectar a las poblaciones de los animales e insectos que dependen de ellas como refugio 

y/o recurso alimenticio (Kerley et al. 1993, Armbruster 1997, Fox 2003, Tadey 2007). 

Finalmente, las especies con ciclos de vida largos parecen invertir más recursos en 
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compensar o sobrecompensar la biomasa removida a expensas de las estructuras 

reproductivas comparadas con las de vida corta. 

Los efectos de herbivoría podrían propagarse hasta la siguiente generación de las 

plantas consumidas, mediante el impacto en la cantidad y calidad de sus semillas (Trlica 

y Rittenhouse 1993, Agrawal 2001). La cantidad como la calidad de las semillas están 

relacionadas con la aptitud de cada progenie (Kamczyc-Pers et al. 2022). En este caso, 

un aumento del peso de la semilla en detrimento de una disminución de la producción 

de semillas viables podría relacionarse a cambios y/o aumentos en los contenidos de C y 

N (Kamczyc-Pers et al. 2022). Esta compensación entre peso medio de semilla y 

producción de semillas viables podría explicarse por efectos maternos, mecanismos por 

los cuales las plantas maternas pueden mejorar la aptitud de su progenie (Galloway 

2005). Estos efectos materno-ambientales pueden transmitirse a través de cambios 

genéticos citoplasmáticos, nucleares del endospermo o fenotípicos maternos y/o 

cambios epigenéticos, generando una respuesta fenotípica plástica, que sobrecompensan 

el estrés sufrido y aumenta las probabilidades de supervivencia y establecimiento de la 

progenie (Agrawal 2001, Herman y Sultan 2011, Herrera y Bazaga 2011, Richards 

2011, Nguyen et al. 2021). En este caso, el aumento de la calidad de la semilla parece 

estar dado por efectos maternos del endospermo a través de la estructura de la semilla, 

posiblemente aumentando sus reservas. De esta manera, y ante la limitación de recursos, 

las plantas pueden compensar una baja producción de semillas con un aumento de su 

calidad (peso), como una forma de asegurar la supervivencia de esa población más 

pequeña de progenie (Agrawal 2001). Particularmente, este patrón se observó para las 

colonizadoras e intermedias; mientras que en tardías sólo aumentó el peso de semilla. 

Se ha encontrado que colonizadoras como el enebro, almacenan el N a largo plazo, no 

obstante no ocurre esto con las especies de sucesión tardía (De Frenne et al. 2018, 

Kamczyc-Pers et al. 2022). Las tardías serían las más afectadas por el ganado, ya que, a 

pesar de presentar un gran esfuerzo reproductivo (que disminuía con la carga ganadera), 

se obtuvieron escasas semillas viables, principalmente en el extremo del gradiente de 

pastoreo estudiado. Una disminución en la producción de semillas viables podría 

reflejar el efecto negativo directo por consumo de las estructuras reproductivas, o 

indirecto por limitación de la cantidad de energía y recursos disponibles y/o limitación 

polínica en las plantas para producir flores, frutos y semillas (Clark y Clark 1985, 

Bonser y Aarssen 2001, McManus y Veit 2001). También, al medir por especie la 
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producción de semillas por hectáreas de cada campo (i.e., promedio de semillas viables) 

encontramos que cuando aumenta la carga ganadera, en general disminuye 

significativamente esta producción de semillas (β = -2.25, gl = 67, P < 0.0001), así 

como también disminuye significativamente en los tipos sucesionales de especies por 

separado (β colon = -2.25, β inter= -0.19, β tard = -1.46, P < 0.0001). Trabajos previos han 

mostrado que bajo perturbaciones severas las plantas aumentan la calidad de sus 

semillas (Dyer 2002, Mayer et al. 2005, Akiyama y Ågren 2012, Pol et al. 2014, Chen 

et al. 2017), o incluso, la disminución en la cantidad de descendencia producida fue 

compensada con un aumento del vigor de las plántulas (Tadey y Souto 2016). Así las 

semillas más pesadas presentes en los campos de alta carga ganadera podrían mejorar la 

emergencia, supervivencia, establecimiento y vigor de las plántulas, incluso su 

capacidad competitiva y resistencia a otros herbívoros (Naylor 1993, Baraloto et al. 

2005, Zaidman et al. 2010, Liu et al. 2014). Mientras que en los campos de baja carga 

ganadera, las semillas más pequeñas podrían ahorrar recursos y contribuir a la 

persistencia del banco de semillas y a la dispersión a larga distancia (Ellner y Shmida 

1981, Westoby et al. 1992, Thompson et al. 1993, Agrawal 2001). Los efectos de la 

herbivoría del ganado en las semillas también puede afectar la asignación de recursos a 

las defensas de las mismas (Holeski et al. 2012, Aguirrebengoa et al. 2018, 

Kellenberger et al. 2018). 

En las plantas también hay una competencia por la asignación de recursos entre 

estructuras de defensa, crecimiento y reproducción (Bazzaz y Grace 1997). Los 

resultados obtenidos en este capítulo sugieren que las especies del Monte no producen o 

no alcanzan a producir defensas suficientes para disminuir la herbivoría por ganado. Sin 

embargo, la depredación de semillas por insectos no aumentó con la carga o el ramoneo 

como se esperaba. Inversamente, en las tardías la depredación de semillas disminuyó, 

mostrando menor vulnerabilidad a los insectos al aumentar el ramoneo. Estas especies 

podrían estar destinando recursos a invertir en mecanismos de defensa contra la 

herbivoría por insectos granívoros. La falta de variación de la depredación de semillas 

por insectos con el ganado en los otros tipos de especies, podría estar sugiriendo cierto 

nivel de defensa, que alcanza para limitar el consumo por insectos, por ejemplo, a través 

de la producción de metabolitos secundarios (Hernán et al. 2019). Además, a mayor 

oferta de semillas viables y de mayor peso, menor fue la presión por herbivoría de 

insectos, posiblemente porque la abundancia de insectos estuvo limitada por algún 
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depredador, competidor u otro factor (McNaughton 1983b, Petraitis et al. 1989, Caswell 

y Cohen 1993, Reitz y Trumble 2002, Tadey 2016). Las semillas más pesadas de 

especies colonizadoras podrían tener mayor protección de la cubierta al ser más dura y/o 

tóxica, y de esa manera ser menos depredadas (Bazzaz y Grace 1997). Esto podría 

explicarse por un cambio en la asignación relativa de las estructuras dentro de la 

semilla, aumentando la cubierta seminal respecto del endospermo, disminuyendo la 

calidad nutricional pero aumentando la protección (Bazzaz y Grace 1997). Estos efectos 

maternos podrían estar influyendo también en los rasgos asociados con las defensas, 

donde las plantas maternas afectan indirectamente las interacciones de la descendencia 

con otros herbívoros, ya que la cantidad y el peso de las semillas podría estar influyendo 

en la resistencia de las mismas a los insectos (Agrawal 2001, Aguirrebengoa et al. 

2018). La depredación de semillas por insectos antes de su dispersión es una fuerza 

selectiva importante que modifica aspectos biológicos de las semillas, por ejemplo, 

promoviendo el aborto de los frutos, con impactos en la aptitud de la descendencia 

(Sallabanks y Courtney 1992). Por lo tanto, la depredación de insectos en las semillas 

también podría perturbar la germinación, el establecimiento, el crecimiento y 

supervivencia de plántulas, afectando la dinámica de las poblaciones vegetales en las 

zonas áridas (Brown et al. 1985, 1987).  

A través de los efectos del pastoreo sobre la cantidad y calidad de semillas de las 

plantas, se podría ver afectada también su capacidad germinativa (Marquis 1984, 

Simmons y Yeargan 1990, Agrawal 2001). En general, se encontró un posible balance 

entre el porcentaje de germinación y el tiempo de germinación las semillas con el 

aumento de la intensidad de ganado. Esto puede deberse a una menor viabilidad debido 

a una reducción en el contenido de carbono en las semillas, producto del efecto del 

ganado sobre los recursos de las plantas (Aguirrebengoa et al., 2018). Además, los 

efectos indirectos del ganado en el flujo de gametas (i.e., flujo polínico) y en el flujo 

génico (i.e., aumento de la endogamia) en la población de plantas parentales, podría 

afectar negativamente la viabilidad de las semillas y por lo tanto su germinación (Tadey 

y Souto 2016, Castilla et al. 2019, Pelliza et al. 2020). Mediante el análisis de vías se 

encontró un efecto indirecto del ganado sobre la capacidad germinativa al impactar 

negativamente en el esfuerzo reproductivo de las plantas, donde un mayor peso de 

semilla predice un mayor porcentaje de germinación y éste último predice un aumento 

del tiempo medio en que germinan las semillas. Otros estudios encontraron que las 
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semillas más pesadas tardan más tiempo en germinar (Naylor 1981, Agrawal 2001). Un 

aumento en el momento en que germinan las semillas puede ser una adaptación para 

prevenir la germinación bajo condiciones desfavorables, llamado el “bet-hedging” 

(Crean y Marshall 2009). Incluso este “reparto” del momento en que germinan sus 

semillas, se puede dar entre distintos años (germinación polifénica, sensu van der Pijl 

(1972); Cohen (1966, 1967)), estrategia particularmente común en regiones áridas (Kos 

y Poschlod 2010, Kimball et al. 2011). Como se esperaba, el ganado no se asoció con la 

germinación de especies colonizadoras, pero estas tardan más tiempo en germinar, lo 

cual afectaría su capacidad de colonizar rápidamente el suelo desnudo. Las semillas de 

intermedias estarían aumentando la homogeneidad del momento en que germinan 

(disminuyen la variabilidad), pero germinan en promedio más rápido. Este patrón 

también esté relacionado con efectos maternos, donde incluso las plantas estén 

favoreciendo que las semillas germinen antes y casi todas en el mismo momento. Un 

retraso en el momento de la germinación permite a las plantas maternas disminuir la 

competencia entre su progenie o para asegurar su éxito en un entorno heterogéneo 

(Ellner y Shmida 1981, Westoby 1981, Ellner 1986, Roach y Wulff 1987). Mientras que 

una germinación rápida podría minimizar la duración de su exposición a posibles 

depredadores, asegurando mayor establecimiento de las plántulas (Tweddle et al. 2013). 

Esto también puede maximizar el desarrollo de las plántulas durante un periodo de 

condiciones ambientales favorables de duración limitada, aunque también puede 

aumentar la mortalidad por heladas (Tweddle et al. 2013). La germinación más rápida y 

uniforme de las semillas de las intermedias les ayudaría a obtener ventajas competitivas 

en tiempo y espacio respecto a las colonizadoras (Bu et al. 2008). Las especies tardías 

no mostraron relación de la germinación con la intensidad del ganado, lo que podría 

deberse a su alta latencia y baja producción de semillas viables (o mayor aborto de 

semillas). Además, las especies tardías de Larrea tienen una latencia fisiológica 

profunda, resultando en escasa germinación (Capítulo 1) (Baskin y Baskin 1998, 2014, 

Bonvissuto y Busso 2007, Tadey y Souto 2016). Estas especies longevas podrían estar 

invirtiendo más recursos en subsistir o resistir al ganado, destinando los recursos a 

generar mayor biomasa fotosintética, de conducción y/o subterránea (Bagchi y Ritchie 

2010). De esta manera, la asignación de recursos a la reproducción, como la formación 

de flores, puede ser insuficiente para lograr su desarrollo y maduración o para mejorar 

calidad de los frutos y semillas, causando su posterior aborto (Lee y Bazzaz 1982, 

Marshall y Ellstrand 1988). Con estos mecanismos las plantas maternas pueden ajustar 
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la producción de progenie al nivel de los recursos disponibles (Lloyd 1980, Stephenson 

1981). Por lo tanto, la germinación y el momento de germinación de las semillas 

parecen estar casi exclusivamente bajo control materno, indirectamente a través de la 

calidad de la semilla (Weis 1982, Dolan 1984, Roach y Wulff 1987). 

 

 

Conclusión  
 

El ganado afecta de forma directa e indirecta la dinámica de la vegetación de 

zonas áridas y sus efectos trascienden a las generaciones (Souto y Tadey 2018, Pelliza 

et al. 2020). Los resultados obtenidos sugieren que la magnitud de los efectos del 

ganado sobre la aptitud de las plantas depende del tipo sucesional de especies 

consumidas. Así, en condiciones de escasos recursos como los ambientes áridos, los 

tipos sucesionales de especies presentan diferentes respuestas, posiblemente a través de 

efectos maternos, para tolerar (compensando o sobrecompensando), resistir o evitar la 

herbivoría por ganado. Las especies tardías serían las más afectada por el ganado, ya 

que no desarrollaron semillas viables, lo que implica fuertes limitaciones en el 

reclutamiento natural de estas especies. Las intermedias serían capaces de compensar 

entre cantidad y calidad de semillas, y al germinar más rápido podrían tener cierta 

ventaja competitiva, con respecto a las colonizadoras, las cuales al tardar más tiempo en 

germinar perderían su ventaja de colonización. La calidad de la semilla estaría asociada 

con la asignación de recursos en las semillas por parte de la planta materna, y para 

muchas especies es primordial para la germinación, establecimiento y supervivencia de 

las plántulas (Agrawal 2001, 2002, Steets y Ashman 2010). El hecho de que las 

intermedias muestren aparentes respuestas plásticas para compensar el daño a través de 

efectos maternos ambientales y dada su importancia para la formación de los parches de 

vegetación, tanto por su rol de facilitadoras como de nodrizas, pone en evidencia su 

utilidad para estrategias de restauración de zonas degradadas. Para su conservación ex 

situ, restauración y obtención de semillas para la producción de plantines se 

recomendaría que se colecten semillas de campos con cargas ganaderas bajas, de plantas 

de tamaño grande y con alto esfuerzo reproductivo. Para las intermedias, recoger 

semillas de cargas altas, provenientes de plantas más grandes y con mayor esfuerzo 
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reproductivo; y para las colonizadoras recoger semillas de plantas con mayor esfuerzo 

reproductivo. La combinación de especies colonizadoras e intermedias para restauración 

podría resultar en un proceso de restauración más rápido aprovechando sus 

interacciones positivas y que ambos tipos de especies poseen altas tasas de 

reproducción, germinación y crecimiento. Asimismo, en este capítulo se reafirma que 

las estrategias de conservación deberían enfocarse en las especies tardías. En general, la 

respuesta de las plantas parentales para reemplazar el tejido consumido tiene impactos 

en la cantidad y calidad de semillas producidas, y en consecuencia en la emergencia y el 

momento en que ocurre la germinación de su progenie, y a su vez, esto podría derivar en 

grandes impactos en la estructura, dinámica y función de la vegetación del Monte 

(Naylor 1993). Esta disminución en la aptitud suele estar acompañada de pérdidas de la 

diversidad genética de ambas generaciones, con consecuencias negativas en la 

capacidad de evolucionar (Pelliza et al. 2020). Los tipos sucesionales de especies 

proporcionan una unidad de comparación fundamental para explicar y predecir las 

diferencias de rendimiento entre especies dentro de un entorno común. Estos resultados 

aportan información altamente útil para ser utilizada en la toma de decisiones, 

conservación, manejo sustentable y restauración de estos ecosistemas.  
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Capítulo 3 

¿Cómo afecta la herbivoría la diversidad genética de la 

vegetación del desierto? 
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Resumen  
 

La conservación de la biodiversidad es clave para el funcionamiento y salud de 

los ecosistemas, y aunque pocas veces se dimensiona la importancia de la diversidad 

genética como componente de la biodiversidad, el potencial evolutivo de las especies 

depende de que posean suficiente diversidad genética, que les permita persistir a los 

disturbios. Dicha diversidad genética se transmite entre generaciones a través de la 

reproducción sexual, y un mayor entrecruzamiento entre parentales conducirá a una 

mayor diversidad genética en su progenie. El pastoreo por grandes herbívoros exóticos 

es uno de los principales disturbios que provocan la pérdida de biodiversidad y amenaza 

la sostenibilidad de las zonas áridas en todo el mundo. El objetivo de este capítulo es 

evaluar los efectos del ganado sobre la variabilidad y estructura genética de la 

vegetación del Monte Patagónico, a través de dos marcadores moleculares. Utilizando 

isoenzimas, se evaluaron los efectos del ganado a lo largo de un gradiente creciente de 

pastoreo sobre la estructura, variabilidad genética y la aptitud de generaciones 

parentales y su progenie en la especie modelo Prosopis alpataco en diez campos 

ganaderos. También, se realizó un análisis de vías (“D-sep”) para estimar los efectos 

directos e indirectos del pastoreo sobre la aptitud de la progenie, donde como 

indicadores de la aptitud parental se utilizaron al porcentaje de semillas viables, el peso 

de las semillas, la germinación de las plántulas y la mortalidad para la progenie. 

Además, utilizando marcadores microsatélites, se compararon los efectos del ganado 

sobre la variabilidad genética entre la generación parental y su progenie, estimando 

cambios relativos (deltas, Δ) en el tamaño efectivo poblacional y la diversidad genética 

entre dos niveles de cargas ganaderas contrastantes (baja y alta) y entre dos tipos 

sucesionales de especies, Atriplex lampa (colonizadora) y P. alpataco (intermedia). Se 

encontró que con el aumento de las cargas ganaderas en el gradiente de pastoreo, 

disminuyó la variabilidad genética en las poblaciones parentales de P. alpataco y 

presentaron cuellos de botella genéticos, además su progenie mostró crecientes niveles 

de endogamia. Al testear un modelo causal hipotético (“D- sep”), se encontró que la 

disminución de diversidad genética entre la generación parental y su progenie se asoció 

fuertemente con menor aptitud de los parentales, lo que a su vez afectó la diversidad 

genética de la progenie, aumentando la mortalidad de las plántulas. Al comparar entre 

especies, P. alpataco presentó mayores cambios genéticos relativos entre generaciones 

y entre niveles de carga ganadera. Estas diferencias transgeneracionales entre especies 
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podrían atribuirse a sus diferentes ciclos de vida (cortos vs. largos, respectivamente) y 

estrategias de dispersión de polen (anemófila vs. zoófila). Estos resultados sugieren que 

la introducción de grandes herbívoros en campos ganaderos no manejados afecta la 

variabilidad y estructura genética de la vegetación, lo cual podría poner en peligro la 

sostenibilidad del sistema y su potencial evolutivo a largo plazo. La revegetación 

natural también podría verse comprometida al aumentar las pérdidas de aptitud y 

diversidad genética a lo largo de las generaciones. Esto resalta la importancia de evaluar 

y conservar la diversidad genética de las especies nativas de climas áridos consumidas 

por el ganado. 
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Introducción  
 

La diversidad genética es esencial para mantener la biodiversidad a lo largo del 

tiempo, dado que una mayor diversidad genética aumenta la probabilidad de que las 

especies tengan capacidad de responder a cambios ambientales y disturbios (Hoffmann 

y Parsons 1991, Banks et al. 2013, Rice y Jain 2013). La transformación, degradación y 

fragmentación del paisaje causada por la ganadería está afectando los ecosistemas en 

todo el mundo (FAO 2019). En particular, en los ecosistemas áridos está bien 

documentado que el pastoreo del ganado conduce a una severa reducción de la 

cobertura, abundancia y riqueza de la vegetación, afectando su funcionamiento (Paruelo 

and Aguiar 2003, Tadey 2006, Li et al. 2017, Pelliza et al. 2021a). Además, dado el 

impacto negativo del ganado sobre la dinámica de los ecosistemas, el pastoreo sostenido 

en el tiempo puede tener consecuencias evolutivas impredecibles en las comunidades 

vegetales (Tadey y Farji-Brener 2007, Herman y Sultan 2011, Hanke et al. 2014), 

afectando a su vez la diversidad genética de las plantas. Esto último ha recibido limitada 

atención en la bibliografía, y menos aún el efecto del pastoreo sobre la diversidad 

genética a través de las generaciones (Fu et al. 2005, Wu et al. 2010). 

Los disturbios pueden generar cuellos de botella, que podrían producir mayores 

reducciones en la diversidad genética (Luikart y Cornuet 1998, Piry et al. 1999). Se dice 

que una población ha sufrido un cuello de botella cuando ha experimentado un drástico 

descenso en el número de individuos en algún momento del pasado. Bajo condiciones 

neutrales, las poblaciones pequeñas pueden sufrir cambios en la composición genética 

de la población a lo largo de las generaciones de forma estocástica, esto se denomina 

deriva génica (Carson 1968, 1982, Templeton 1980, Van Heerwaarden et al. 2008, Abel 

et al. 2015). Como consecuencia, la proporción de alelos de la población parental habrá 

cambiado considerablemente y las generaciones siguientes presentarán menor 

variabilidad genética sólo por azar (Luikart y Cornuet 1998, Piry et al. 1999). Sin 

embargo, los cuellos de botella también han sido considerados como mecanismos 

impulsores de especiación y evolución adaptativa (Carson 1968, 1982, Templeton 1980, 

Van Heerwaarden et al. 2008, Abel et al. 2015). Así, presiones de selección (como por 

ejemplo el pastoreo) pueden generar cuellos de botella genéticos, al seleccionar 

determinados genotipos (Wahl et al. 2002). Los individuos sobrevivientes serán los que 

determinen la composición genética de las generaciones posteriores (Bryant 1986, 
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Lynch 1988, Reece 2014, Abel et al. 2015). Los dos procesos evolutivos (cuellos de 

botella neutrales y adaptativos) llevan a que disminuya la variabilidad genética y 

consecuentemente se reduzca el potencial evolutivo de la población (Van Heerwaarden 

et al. 2008, Abel et al. 2015). Además, las reducciones en el tamaño efectivo de la 

población por eliminación de individuos por consumo y/o consumo exclusivo de flores 

y/o frutos (reducción de la reproducción), podría resultar en menos individuos 

reproductores que contribuyan a la siguiente generación (Couvet 2002, Leimu et al. 

2006). Este proceso, también puede conducir a la restricción del flujo génico y a la 

perdida de variabilidad genética de las especies (Young et al. 1996, Couvet 2002, Leimu 

et al. 2006, Lanfear et al. 2014). Por lo general, después de un cuello de botella, la 

endogamia puede profundizarse. Esto se debe a que el número de individuos disponibles 

para la reproducción será limitado y posiblemente emparentado, lo que puede conllevar 

a la disminución de la viabilidad y la aptitud de la descendencia, causando lo que se 

denomina depresión por endogamia (Hedrick y Kalinowski 2000). Como consecuencia, 

reducciones en la variabilidad genética de las poblaciones vegetales podrían disminuir 

gravemente su capacidad de adaptación para hacer frente a futuros impactos naturales 

y/o antropogénicos en un mundo cambiante (Cornuet y Luikart 1996, Luikart y Cornuet 

1998, Luikart et al. 1998, Williams 2001, Frankham, R. Ballou, J.D. Briscoe 2015). 

Los grandes herbívoros pueden modificar directa o indirectamente la fecundidad 

de las plantas y el flujo génico durante las etapas de predispersión (i.e., polinización) y 

postdispersión (i.e., dispersión), lo que podría conducir a cambios en la diversidad 

genética y la estructura de las poblaciones de plantas consumidas (Mulder 1999, Grant 

2010). Incluso los herbívoros pueden ayudar a la dispersión de las especies vegetales 

mediante la zoocoria (Campos et al. 2011, Bessega et al. 2017, García-Fernández et al. 

2019). Desde una perspectiva ecológica, una reducción del tamaño poblacional causada 

por el ganado también puede afectar la descendencia, alterando las interacciones con los 

dispersores de gametas (polinizadores) y de semillas (Ågren 1996). En el caso de 

plantas entomófilas, que dependen de polinizadores para su reproducción, el número de 

plantas en flor (cruzamientos posibles) puede afectar su capacidad de atraer 

polinizadores y su comportamiento de forrajeo, lo que lleva a un menor flujo de polen 

dentro de la población (Lehtilä y Strauss 1997, Tadey 2008, 2015). Cuando las plantas 

son menos atractivas, los polinizadores tienden a reducir la frecuencia de visita y/o a 

buscar otros lugares con mayor disponibilidad de recursos (Strauss et al. 1996). Cuando 
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las plantas con flores están distanciadas unas de otras, los polinizadores tienden a 

permanecer más tiempo en una misma planta debido al costo de forrajeo (Tadey 2015). 

En cambio, las plantas anemófilas (i.e., dispersadas por viento) no están limitadas por la 

presencia ni el rango de movimiento de los polinizadores, como resultado, podrían tener 

mayor éxito en la dispersión a larga distancia (Cox 1991). En este caso, su polinización 

podría estar más limitada por la abundancia y/o cobertura vegetal, ya que éstas necesitan 

de la presencia cercana de individuos de su misma especie (Tadey 2008a). Una 

restricción en el flujo de polen exogámico puede aumentar la autopolinización 

aumentando la endogamia (Oostermeijer et al. 1994, Herrera 2000, Mothershead y 

Marquis 2000, Aguilar et al. 2008, Tadey 2008a, De Vere et al. 2009, Labouche et al. 

2017). Esto puede dar lugar a depresión por endogamia, que se expresa con menor éxito 

reproductivo, menor fructificación y producción de semillas, bajas tasas de germinación 

y/o mayor aborto de semillas y mortalidad de las plántulas (Waser y Price 1989, 

Oostermeijer et al. 2003, Reed y Frankham 2003, De Vere et al. 2009, González-Varo et 

al. 2012, Abrahamsson et al. 2013). Una menor cantidad o calidad de semillas también 

afecta el comportamiento de los dispersores lo que a su vez repercute en la dinámica 

poblacional (Schupp et al. 2003, Sasal y Morales 2013, Godínez-Alvarez et al. 2002). 

Además, el daño a las plantas producido por el ramoneo del ganado puede reducir los 

recursos nutricionales para las estructuras reproductivas, profundizando la disminución 

de la aptitud (Charlesworth y Charlesworth 1987, Lehtilä y Strauss 1997, Mothershead 

y Marquis 2000, Keller y Waller 2002, Angeloni et al. 2011, Ramsey y Vaughton 

2016). Una menor aptitud pueden reducir los bancos de semillas y la dispersión de las 

plantas, lo que agrava las pérdidas de diversidad genética a lo largo de las generaciones 

(Trlica y Rittenhouse 1993, Sternberg et al. 2003, Tadey 2007, Pol et al. 2014, Tadey y 

Souto 2016). 

Al igual que otras zonas áridas del mundo, el Monte Patagónico es un 

ecosistema que se ve cada vez más afectado por el pastoreo del ganado, lo que genera 

graves problemas de desertificación con impactos socio-económicos (Reynolds et al. 

2007, Maestre et al. 2009). La estimación de los efectos transgeneracionales a largo 

plazo del pastoreo sobre la variabilidad y estructura genética de las plantas que consume 

sigue siendo un desafío y requiere mayor atención. Al igual que el resto de las variables 

evaluadas en los capítulos anteriores, los efectos del ganado sobre la variabilidad 

genética podrían depender del tipo sucesional de especies, dado sus diferentes 
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características (ver “Introducción general” para más detalles) (Noy-Meir 1973, Premoli 

et al. 2007, Saiz y Alados 2012, Flores et al. 2013, Chen et al. 2015). Por lo que es 

importante investigar los efectos transgeneracionales del ganado sobre la variabilidad y 

estructura genética de los distintos tipos de especies para entender y predecir las 

dinámicas vegetales de las zonas áridas sometidas a disturbios.   

 

Objetivo general 
 

El objetivo de este capítulo es analizar y comparar los efectos del ganado sobre 

la variabilidad y estructura genética, tanto en poblaciones parentales como en su 

progenie, de dos tipos de especies arbustivas del Monte Patagónico, una colonizadora y 

una intermedia. Debido a que los análisis moleculares son costosos, en este capítulo se 

eligieron sólo dos especies modelo que se genotiparon mediante dos técnicas diferentes, 

isoenzimas y microsatélites. Así, este capítulo tiene dos secciones.  

 

Objetivos específicos 
 

Sección 1: Efectos de un gradiente de carga ganadera sobre la variabilidad genética y 

aptitud de P. alpataco  

Evaluar el efecto del ganado sobre la variabilidad y estructura genética, así como 

sobre la aptitud de P. alpataco (especie modelo intermedia en la sucesión) a lo largo de 

un gradiente de pastoreo en generaciones parentales y su progenie.  

 

Sección 2: Comparación transgeneracional entre cargas contrastantes y entre A. lampa 

(colonizadora) y P. alpataco (intermedia)  

Comparar el tamaño efectivo poblacional y la variabilidad genética de A. lampa 

(especie colonizadora) y P. alpataco (especie intermedia) entre generaciones parentales 

y sus progenies, provenientes de campos con niveles contrastantes de carga ganadera 

(baja y alta). 
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Hipótesis y predicciones 
 

Sección 1: Efectos de un gradiente de carga ganadera sobre la variabilidad genética y 

aptitud de P. alpataco  

- Hipótesis 1: El daño causado por el ganado en la vegetación disminuye su 

variabilidad genética y aumenta su estructura en las poblaciones parentales, a través de 

la eliminación de individuos por consumo o pisoteo. Estos efectos se verán 

profundizados en su progenie.  

- Predicción 1.1: Se espera que a medida que aumenta la carga ganadera 

disminuya el número promedio y efectivo de alelos por locus (A y Ae), las heterocigosis 

observada y esperada (Ho y He), y el porcentaje de loci polimórficos (%P) estimados a 

través de isoenzimas en Prosopis alpataco. Se espera que las pendientes de dichas 

regresiones sean más pronunciadas en la progenie (Figura 1). Además, se espera 

encontrar cuellos de botella genéticos (Bn st) en las poblaciones parentales de los 

campos con carga ganadera intermedia y alta. Se espera que los cuellos de botella sean 

más pronunciados en la progenie. 

-Predicción 1.2: Se espera que las poblaciones de Prosopis alpataco sometidas a 

pastoreo presenten estructura genética poblacional medida a través de los parámetros F 

de Wright, ya sea dada por endogamia dentro de las poblaciones (FIS) y/o por 

divergencia entre ellas (FST). Además, que dicha estructura sea más marcada en las 

poblaciones provenientes de campos con niveles de carga ganadera intermedia y alta.  

 

Figura 1. Predicción para la hipótesis 1: El consumo del ganado disminuye su variabilidad 

genética en las poblaciones vegetales parentales, profundizando estos efectos en su progenie. Se 

espera que disminuya el número promedio y efectivo de alelos por locus (A y Ae), las 

heterocigosis observada y esperada (Ho y He), y el porcentaje de loci polimórficos (%P), en las 

poblaciones parentales a medida que aumenta la carga ganadera. Se espera que la pendiente de 

dichas regresiones sea más grande para la progenie. La línea de color azul marca la tendencia de 

la población parental y en rojo la tendencia de la progenie. 
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Sección 2: Comparación transgeneracional entre cargas contrastantes y entre A. lampa 

(colonizadora) y P. alpataco (intermedia)  

 - Predicción 1.3: Se espera encontrar menor tamaño efectivo poblacional (Ne) en 

las poblaciones parentales sometidas a cargas ganaderas altas (VGa) comparadas con las 

poblaciones sujetas a cargas ganaderas bajas (VGb); VGb > VGa. 

-Predicción 1.4: Se espera encontrar diferencias en la variabilidad genética 

(∆VG) entre la población parental (VGM) y la progenie (VGP), y que esa diferencia sea 

mayor entre las poblaciones sometidas a cargas ganaderas altas (∆VGa) y las sujetas a 

cargas ganaderas bajas (∆VGb): ∆VGa > ∆VGb. 

 

-Hipótesis 2: El ganado tiene un efecto transgeneracional distinto sobre la 

variabilidad genética de Atriplex lampa, especie colonizadora, y Prosopis alpataco, 

especie intermedia, debido a sus diferentes características e historias de vida. 

 -Predicción 2: Se espera encontrar menor diferencia de variabilidad genética 

entre la población parental y su progenie (∆VG) entre cargas ganaderas contrastantes 

(baja y alta) en A. lampa (∆VGAL) respecto a P. alpataco (∆VGPA), debido a que la 

primera tiene ciclos de vida más cortos y tasas de reproducción más altas (∆VGAL < 

∆VGPA). 

 

Materiales y métodos 
 

Recolección de muestras 
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En 10 campos ganaderos, ubicados en el sitio de estudio (Introducción General), 

se midió y recolectó material foliar y semillas (progenie) de entre 20 y 30 individuos de 

Atriplex lampa y Prosopis alpataco, como especies modelo del Monte Patagónico (ver 

Capítulo 2). En el campo ganadero con mayor carga ganadera (1.632 ganado × año x ha
-

1
), no todas las plantas produjeron frutos y/o semillas viables y, por lo tanto, no se 

obtuvieron plántulas para la generación progenie. Esto se debe a que la producción de 

frutos y/o semillas en las plantas del campo con mayor carga ganadera fue escasa o nula 

debido al intenso daño causado por el ganado. Debido a esto, para estimar la 

variabilidad genética del nivel alto de carga ganadera (Sección 2), tanto para A. lampa 

como P. alpataco se utilizó el campo ganadero siguiente de mayor carga ganadera 

(0.924 ganado x año x ha
-1

). Para obtener la progenie, se sembraron semillas viables de 

cada planta por separado, en un sustrato de enmienda orgánica bajo condiciones de 

invernadero. Como estimaciones de la aptitud parental se calcularon para cada individuo 

muestreado de P. alpataco (Sección 1) las siguientes variables: el porcentaje de las 

semillas viables (número de semillas viables/número total de semillas por planta 

parental), el promedio del peso de una semilla (mg) y el promedio de semillas 

germinadas por planta parental (número de semillas emergidas/número total de semillas 

sembradas por planta parental) (ver Capítulo 2). Para estimar los niveles de variabilidad 

genética de su progenie, se recogió tejido foliar fresco de 238 plántulas cultivadas en el 

invernadero de P. alpataco. Debido a que el número total de plántulas obtenidas variaba 

entre los campos ganaderos, incluimos entre 11 y 30 individuos dependiendo de la 

disponibilidad, intentando seleccionarlos de manera tal que provengan de diferentes 

plantas parentales dentro de cada campo ganadero. Para estimar la variabilidad genética 

de la progenie evaluada mediante microsatélites (Sección 2), se recogió tejido foliar 

fresco de una submuestra de las plántulas obtenidas en invernadero. Para P. alpataco se 

colectó tejido foliar de 25 plántulas de cada carga ganadera (baja y alta), y para A. 

lampa, entre 35-40 plántulas de cada carga ganadera (baja y alta). Todo el material 

foliar fresco se conservó a -21°C hasta que se realizaron los análisis genéticos.  

 

Análisis moleculares 

Sección 1: Efectos de un gradiente de carga ganadera sobre la variabilidad genética y 

aptitud de P. alpataco  
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Para genotipar tanto la generación parental como la progenie de P. alpataco, se 

utilizó la técnica de electroforesis horizontal de isoenzimas en 464 individuos. Las 

isoenzimas son marcadores codominantes, ideales para estudiar la variación genética 

dentro y entre las poblaciones. Tienen un menor nivel de polimorfismo en comparación 

con  los microsatélites ya que presentan menor número de alelos por locus, y aunque los 

marcadores genómicos basados en el ADN pueden ser superadores, las isoenzimas 

siguen siendo una de las metodologías más rápidas y económicas para estudiar especies 

no modelo, siendo una opción confiable que permite analizar muchos individuos de 

muchas poblaciones. En el laboratorio se extrajeron enzimas a partir de material foliar 

conservado utilizando la metodología de Mitton et al. (1979). Los homogenatos 

obtenidos se congelaron a -80°C hasta que se llevó a cabo la electroforesis, 

absorbiéndolos en mechas de papel Whatman nº 3, que se corrieron en geles de almidón 

al 12%w/v. La electroforesis horizontal se llevó a cabo utilizando dos sistemas buffer o 

tampón (morfolina-citrato (MC) e histidina-EDTA) (King y Dancik 1983, Ranker et al. 

1989). En el sistema MC se resolvieron las siguientes enzimas y sus loci putativos: 

malato deshidrogenasa (Mdh-2), enzima málica (Me-2, Me-3) y peroxidasa (catódica: 

Per-2). Mientras que en el sistema histidina-EDTA se resolvieron las siguientes enzimas 

y loci putativos: Fosfoglucomutasa (Pgm), Fosfoglucosiomerasa (Pgi-2, Pgi-3) y 

Peroxidasa (anódica: Per-2). La electroforesis se realizó a 4◦C hasta que el indicador 

frontal, azul de bromofenol, migró aproximadamente 10 cm desde el origen hasta el 

ánodo. Las porciones catódica y anódica de cada gel fueron cortadas horizontalmente 

sobre las que se vertieron las tinciones suspendidas en agarosa al 1% p/v para enzimas 

específicas, siguiendo procedimientos estándar (Soltis et al. 1983). Los patrones de 

bandas se visualizaron utilizando un transiluminador. Los alelos se numeraron 

secuencialmente, asignando el número más bajo a la isoenzima más anódica (Souto and 

Premoli 2003).  

 

Sección 2: Comparación transgeneracional entre cargas contrastantes y entre A. lampa 

(colonizadora) y P. alpataco (intermedia)  

Para evaluar el efecto de niveles de carga ganadera contrastantes (baja y alta) 

sobre la variabilidad genética de poblaciones parentales y progenies de las especies A. 

lampa y P. alpataco, se utilizaron marcadores hipervariables del ADN nuclear 
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(microsatélites). Estas secuencias simples repetidas (SSR), son secuencias de ADN 

constituidas por repeticiones en tándem (Mottura 2006). Estos análisis se llevaron a 

cabo sobre material foliar de buena calidad, obtenido de 144 individuos de Atriplex 

lampa y de 110 individuos de Prosopis alpataco colectados en los campos estudiados. 

Se transfirieron marcadores microsatélites ya desarrollados para éstos géneros (Tablas 3 

y 4), siguiendo la metodología propuesta por Guichoux et al. (2011). Estos marcadores 

permitieron calcular parámetros estándar de variación genética poblacional tanto para la 

generación parental como para la siguiente generación (progenie).  

 

 

Tabla 3. Nombre del locus, secuencias del cebador (F: forward y R: reverse), motivos 

repetidos, tamaños en pares de bases de los cebadores y temperatura óptima de incubación que 

se utilizaron para Atriplex spp. Fuente: Modificado de Byrne et al. (2008) y Clarke et al. (2012). 

Locus Secuencia 5´-3´ del cebador 
Motivo 

repetido 

Tamaño 

(pb) 
T a 

Ays04 F: ACGACGTTGTAAAAAAGTTGTTGCACAAGACCCC (ATT)10 275-334 55 

R: CATTAAGTTCCCATTATCGAGGGATTACTAAATTGTGG 

Ays14 F: ACGACGTTGTAAAACCAGCTACTCGAAAATCGCT (CCA)9 153-184 55 

R: CATTAAGTTCCCATTATTGTGAGCCCATGATTGAAG 

Ays26 F: ACGACGTTGTAAAATGCAGCTAGTGATGAGCTTGA (AAT)13 163-183 55 

R: CATTAAGTTCCCATTAGCAGCACATTTAGTTGCTCG 

Ays27 F: ACGACGTTGTAAAACTTTCTCCTCGGTTTCCACA (TTC)10 114-152 55 

R: CATTAAGTTCCCATTAGATCTAAATAAAGAAAACCGACCA 

1AF1 F: GAACACAGGCTATTCCCAAG (CA)8 147–156 56 

R: GGAAAGAACATGTGAGAGTTCG 

1AG5 F: CTGCAAGCTAGCGTTCATGC (TG)10 151–160 56 

R: ACTCCTCCTATGGCCCTATCTC 

1B12 F: TGTAGCTGGAAGCGGTAAAG (TC)27 233–284 56 

R: GAAGCGGTGGTAAATTCCTG 

2F2 F: ATAGGCGACAAGCGAACAAC (AG)12 195–207 56 

R: GCTTTTCCAACTCCACCACA 

10C1 F: TCTCCCTCTCCTATCACATGG (TC)19 188–233 56 

R: GCCTTTCTTGTTGCATCGTC 

10H3 F: CGTGCAGAATGTATGGTGGA (GA)22 191–226 56 

R: CAAGTCGCGTCAGGATCATA 
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Tabla 4. Nombre del locus, secuencias forward y reverse, motivos repetidos, tamaños en pares 

de bases de los cebadores y temperatura óptima de incubación que se utilizaron para Prosopis 

spp. Fuente: Modificado de Mottura (2006), Bessega et al. (2013) y Alves et al. (2014). 

Locus Secuencia 5´-3´ del cebador 
Motivo 

repetido 

Tamaño 

(pb) 
T a 

Mo07 F: GAAGCTCCCTCACATTTTGC (GC)8 197 59 

R: CTATTTGCGCAACACACAGC 

Mo09 F: ATTCCTCCCTCACATTTTGC (TG)17 233 59 

R: CATTATGCCAGCCTTTGTTG 

GL3 F: CACCGATCTCACAAAGCTGC (AAT) 5 230–280 58 

R: AATGGATCTGGTGTTGTCGC 

GL8 F: CAGGTGGGCATGAAGTTTCC (AT) 12 150–180 58 

R: CCAAGAACAACCTGCCGAAG 

GL15 F: GTGTTATGGTCCCAACAGCC (AG) 12 160–220 58 

R: TGAAGAGGGAGGAATCGCAG 

GL16 F: GTTGGATTTCACGGAAGGGC (AT) 16 250–300 58 

R: TCAGCTAAGTGGCCATACGG 

GL21 F: ATCTCCGTCACAACTTGCAC (AG) 5 190–230 58 

R: ACCCTCACTCCCGAATGATG 

GL23 F: GTCTTCTCTCCCGTGGATCC (AT) 10 300–330 58 

R: TGAGGCAAAGGAAGAGCAAC 

GL24 F: CCTTAATCTCCCTCTCGGCC (AC) 11 260–330 58 

R: AACCAGGCTCTGCAGAAATG 

GL26 F: CGAATGTGGATCTTCTGCGG (GT) 8 180–220 58 

R: TTAAGCGGCCCAAGTTTCTC 

 

  

Extracción de ADN  

Para la extracción del ADN se usó el protocolo ATMAB modificado (Doyle 

1990). Se utilizaron 10 pares de cebadores de microsatélites nucleares para determinar 

el genotipo de las especies focales. Para ello se puso a punto el protocolo de extracción 

de ADN. Para A. lampa, se utilizó el buffer ATMAB, mezclando 20 gr. de bromuro de 

alquitrimetilamonio (sales de ATMAB), 40ml de ácido de etilendiaminotetraacético 

(EDTA) 0.5M a pH8, 100ml de tris hidroximetilaminometano (Tris HCL) 1M a ph8, 

280ml de cloruro de sodio (NaCl) 5M y se llevó a volumen final de 1000ml con agua 
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destilada. En el caso de P. alpataco, se prepararon dos buffers de extracción, uno con 30 

ml de volumen final, contenía 3 ml de tris hidroximetilaminometano (Tris HCL) 100 

mM pH 8, 2.445 g de cloruro de sodio (NaCl) 1.4 M, 0.225 g de ácido 

etilendiaminotetraacético (EDTA) 20 mM y 0.6 g de dodecil sulfato de sodio (SDS). 

Para obtener 30 ml del segundo buffer, se añadieron 30 ml de buffer 1, 0.225 g de 

ditiotreitol (DTT) y 0.3 g polivinilpirrolidona (PVP). Para la extracción de ADN, para 

cada individuo se pesaron entre 0.03 y 0.04 gr. de tejido foliar seco y entre 0.05 y 0.1 de 

tejido foliar fresco, se colocaron dentro de tubos Eppendorf de 1.5 ml aptos para 

diclorometano y se le agregó 2-3 bolitas de 3mm de tungsteno imantadas. Se molió el 

tejido congelándolo con nitrógeno líquido durante 1 min y luego se molió 

mecánicamente agitándose por 2 min en un tissue lyser. Se retiraron las pelotitas 

utilizando un imán y se colocó 1 ml de buffer de extracción a cada tubo, según 

corresponda. Para las muestras de A. lampa se agregaron 0.0075gr de ditiotreitol (DTT) 

y 0.01 de polivinilpirolidona (PVP 40000) (1ml de buffer de extracción). Las muestras 

de P. alpataco se centrifugaron por 8 min a 10000 rpm y luego se les eliminó el 

sobrenadante. Seguidamente, se les agregó 600 µl de buffer 2 y se colocaron en un 

vortex por 30 segundos para homogeneizar las muestras. Se incubaron a 55°C en baño 

maría durante una hora, mezclando por inversión cada 15 minutos. Una vez cumplido el 

tiempo, se retiraron los tubos del baño y se dejaron reposar 10 minutos a temperatura 

ambiente. A las muestras de A. lampa, se les agregó 400ml de diclorometano y se 

mezclaron los tubos suavemente hasta obtener una emulsión. A continuación, se 

centrifugaron por 10 minutos a 13000 rpm. El sobrenadante se trasvasó a un nuevo tubo 

Eppendorf. En los casos que no se obtuvo un sobrenadante nítido se repitieron los pasos 

desde el agregado de diclorometano. Luego, se agregó 2/3 del volumen de isopropanol 

frío 76% y se mezcló suavemente. En el caso de no aparecer el pellet de ADN, se 

colocaban los tubos Eppendorf en el freezer a -20°C durante media hora. Se 

centrifugaron a 13000 rpm durante 15 minutos. Se removió el isopropanol cuidando de 

no perder el pellet y se agregó 1 ml etanol frío 99%. Se mezcló suavemente por 

inversión y se dejó reposar durante al menos una hora a -20°C. Transcurrido ese tiempo, 

se centrifugó durante 15 minutos a 13000 rpm. A las muestras de P. alpataco, una vez 

cumplido el tiempo de incubación, se les agregó 700-750 µl de cloroformo: isoamilico 

(24:1) por muestra y se vortexeó por 30 segundos. Se centrifugaron por 20 min a 13200 

rpm para recuperar el sobrenadante. Se agregó 700-750 µl de cloroformo por muestra y 

se vortexeó 30 segundos. Se centrifugaron por 20 min a 13200 rpm para recuperar el 
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sobrenadante. A continuación, se agregó el 60% en volumen de isopropanol frío, 

mezclándose por inversión. Se los dejó reposar a temperatura ambiente por 10 min y se 

llevó al freezer por 1 hora. Después se centrifugaron por 20 min a 13200 rpm y se les 

eliminó el sobrenadante. Se les agregó 800 µl de etanol 70% y se los vortexeó por 30 

segundos, dejándolo en reposo a temperatura ambiente por 5 min. Luego se 

centrifugaron por 10 min a 13200 rpm y se les eliminó el sobrenadante. Se les agregó 

800 µl de etanol 70%, se los vortexeó por 30 segundos y se los dejó en reposo por 5 

min. Se centrifugaron nuevamente por 10 min a 13200 rpm y se eliminó el 

sobrenadante. Por último, todas las muestras se dejaron secar en estufa a 37°C y se les 

agregó 50-100 µl de agua (dependiendo de la cantidad de pellet), para luego guardarse 

en freezer. Para realizar la reacción en cadena de la polimerasa (PCR) se diluyó cada 

muestra de ADN en 20%V/V de agua CAB (en nuestro caso, entre 50 a 100ml). Para 

corroborar la extracción se sembraron 3 µl de cada muestra junto con 3 µl de loading 

buffer 1X, en gel de agarosa 1X (preparados con 0.7gr. de agarosa con 70 ml de TAE 

1X).  

 

Amplificación de marcadores microsatélites de A. lampa  y P. alpataco 

Los marcadores microsatélites se amplificaron mediante reacciones en cadena de 

la polimerasa (PCR) que consideraron múltiples microsatélites en un cóctel único 

(Mastermix). Para cada muestra de A. lampa se preparó la siguiente fórmula: 6.3 ml de 

agua autoclavada, 4.5 ml de PCR Buffer 10x, 2.54 ml de MgCl2 , 1.8 ml de dNTPs, 2.4 

ml de BSA, 0.6 ml de Taq polimerasa y 10.2 ml de la combinación de iniciadores. En 

cada uno de los 96 pocillos de la placa de PCR, se colocó un tubo Eppendorf de 0.2 ml 

con una alícuota de 1 µl de ADN junto con 14 µl de cada producto de la Mastermix. Las 

reacciones se amplificaron utilizando un ciclo térmico de 94°C por 10 minutos, seguido 

de 10 ciclos de 95°C por 30 segundos, 56/55°C por 30 segundos (según correspondiera 

la temperatura de annealing de los microsatélites) y 72°C por 30 segundos, finalizando 

en 72°C por 5 minutos. Para cada muestra de P. alpataco se preparó la siguiente 

fórmula: 12.7 ml de agua autoclavada, 2.4 ml de PCR Buffer 10x, 0.7 ml de MgCl2 

50mM, 0.7 ml de dNTPs, 1 ml de BSA, 0.2 ml de Taq polimerasa y 5 ml de la 

combinación de iniciadores. En cada uno de los 96 pocillos de la placa de PCR, se 

colocó un tubo Eppendorf de 0.2 ml con una alícuota de 2 µl de ADN junto con 23 µl de 
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cada producto de la Mastermix. Las reacciones se amplificaron utilizando un ciclo 

térmico de 94°C por 3 minutos, 95°C por 1 minuto, 10 ciclos de 94°C por 1 minuto, 

62°c por 1 minutos y 72°C por 1 minuto, seguido de otros 10 ciclos de 94°C por 1 

minuto, 59°c por 1 minutos y 72°C por 1 minuto, seguido de otros 10 ciclos de 94°C 

por 1 minuto, 58°c por 1 minutos y 72°C por 1 minuto, para terminar con 72°C por 10 

minutos. A continuación, las placas de microsatélites se enviaron a secuenciar a 

Macrogen (Korea). El genotipo se evaluó utilizando el programa Peaks Scanner v1.0 

(Applied Biosystem), obteniendo un total de 25 loci. 

 

Análisis de los datos 

Estimación de los parámetros genéticos  

Se estimaron parámetros de variabilidad genética para las poblaciones parentales 

y progenie a nivel de campo ganadero a partir de los datos isoenzimáticos y de 

microsatélites. Dado que en la bibliografía se encontró que las especies son 

autopoliploides (Frayssinet et al. 2007, Saidman et al. 1997), se analizaron más de una 

región en algunos loci de microsatélites. En los próximos análisis se incluyeron las 

siguientes variables: número promedio de alelos por locus (A), número efectivo de 

alelos por locus (Ae), heterocigosis observada (Ho) y esperada bajo equilibrio Hardy-

Weinberg (He), porcentaje de loci polimórficos (%P, criterio del 95%), utilizando el 

plugin de Microsoft Office EXCEL GenAlEx v. 6.5 (Peakall y Smouse 2006, 2012). 

Para comprar entre generaciones, se evaluó el cambio relativo en la diversidad genética 

de la generación parental a la progenie (ΔVg = 1 - Vg parental / Vg progenie) 

(Vigouroux et al. 2002), donde Vg es cada parámetro de variación genética, siendo A es 

el cambio en el número promedio de alelos, Ae es el cambio en el número promedio de 

alelos efectivos, y Ho, He son el cambio en la heterocigosis observada y esperada, 

respectivamente. Una pérdida de diversidad genética relativa de la generación parental a 

la progenie estaría representada por un valor negativo de ΔVg. Además, para P. 

alpataco con los datos isoenzimáticos se estimaron los distintos niveles de estructura 

genética poblacional utilizando los estadísticos de Wright: endogamia dentro de las 

poblaciones (FIS), divergencia genética entre poblaciones (FST) y estructura genética 

total (FIT), siguiendo la ecuación: (1- FIT) = (1- FIS)(1- FST). Estos parámetros miden el 

nivel de heterocigosis observada comparado a la heterocigosis esperada bajo el 
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equilibrio Hardy–Weinberg. Estos parámetros F se calcularon utilizando el software 

FSTAT (Goudet 1994). Para detectar las diferencias del efecto del pastoreo en la 

estructura genética de la población con el método de isoenzimas, se agruparon las 

cargas ganaderas similares en tres categorías de nivel de carga ganadera: baja (B) (0.06 

a 0.07 ganado x año x ha
-1

), intermedia (I) (0.10 a 0.21 ganado x año x ha
-1

), y alta (A) 

(0.63 a 1.63 ganado x año x ha
-1

). Esta agrupación permite comparar la estructura 

genética dentro y entre los niveles de carga ganadera. También, se estimaron cuellos de 

botella genéticos utilizando el programa informático Bottleneck 1.2 (Piry et al. 1999), 

que comprueba si las poblaciones experimentaron una severa reducción del tamaño 

efectivo bajo el supuesto de que esta reducción se correlaciona con la pérdida de alelos 

y el aumento de loci en heterocigosis. Por lo que se espera que poblaciones que 

sufrieron cuellos de botella recientes presenten exceso de heterocigosis en la mayoría de 

sus loci comparado a lo esperado bajo el equilibrio Hardy–Weinberg (Cornuet y 

Luikart, 1996; Luikart y Cornuet, 1998; Luikart et al., 1998). Para determinar si una 

población presenta un exceso de heterocigosis, se utilizó el modelo de alelos infinitos 

(IAM), que asume que cada mutación produce un nuevo alelo que es diferente de todos 

los existentes (Kimura y Crow, 1964) y la prueba estadística de signos de Wilcoxon 

(Luikart y Cornuet, 1998), ya que suele ser la herramienta más potente y robusta cuando 

se utiliza un número reducido de loci (< 20) (Piry et al. 1999). También, con los datos 

de microsatélites se calculó el tamaño efectivo poblacional (Ne) para cada campo 

ganadero y generación, con NeEstimator v2, una aplicación de software que produce 

estimaciones contemporáneas del tamaño efectivo poblacional (Peel et al. 2003, Do et 

al. 2014). Se utilizó el método de Coancestría molecular (Do et al. 2014). Además, se 

calculó para cada especie el cambio relativo entre generaciones y niveles de carga 

ganadera (baja y alta) (ΔVG) con la misma ecuación (ΔVG=1 - ΔVG baja / ΔVG alta), 

donde VG es cada parámetro de variación genética, siendo ΔVGA el cambio en el 

número medio de alelos entre la generación parental y progenie, ΔVGAe el cambio en el 

número promedio de alelos efectivos entre la generación parental y la progenie y 

ΔVGHo, ΔVGHe el cambio en la heterocigosis observada y esperada, respectivamente, y 

ΔVGNe el cambio de tamaño efectivo poblacional, entre la carga ganadera baja y alta. 

Estos últimos parámetros se utilizaron para comparar entre especies con los datos de 

microsatélites. Además, se estimaron parámetros genéticos individuales para las 

plántulas parentales y progenie dentro de cada campo ganadero para ser utilizados en un 

análisis de vías: la heterocigosidad individual (IndHet), calculada como: el número de 
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loci heterocigotas dividido por el número total de loci analizados por individuo, 

utilizando el plugin de Microsoft Office EXCEL GenAlEx v.6.5 (Peakall y Smouse 

2006, 2012) y la diversidad alélica individual, calculada como: el número de alelos de 

cada individuo dividido por el número total de alelos en cada población (Peterson et al. 

1998, Thoß et al. 2011).  

 

Análisis estadístico 

El efecto del pastoreo sobre la variabilidad genética, tanto en las generaciones 

parentales como en la progenie, se analizó mediante regresiones lineales simples 

utilizando como variables respuesta a cada parámetro genético poblacional (A, Ae, Ho, 

He, %P) estimado por campo ganadero, y a la carga ganadera como variable 

independiente. Además, se analizó el cambio relativo de cada parámetro genético (ΔA, 

ΔAe, ΔHo, ΔHe) como variable respuesta versus la carga ganadera (variable 

independiente). Se compararon los estadísticos F de Wright (FIT, FST y FIS) entre niveles 

de carga ganadera (baja, intermedia y alta) y entre generaciones con un test de Kruskall 

Wallis para datos no paramétricos. Todos los análisis estadísticos se realizaron con R 

3.4.4 (R Development Core Team 2017). 

Para estimar el efecto del pastoreo sobre la variabilidad genética y aptitud de los 

parentales y cómo esto repercute sobre la aptitud de la progenie, se elaboró un modelo 

hipotético causal multivariado utilizando el análisis de vías “D- Sep” (Figura 2a). Este 

método permite estimar los componentes causales y no causales de la variación total 

estimando la relación directa e indirecta entre las variables involucradas (ver Capítulo 2 

para más detalles de la metodología). El modelo postulado en este capítulo contempla 

que el gradiente de pastoreo (GG) afecta directamente a la aptitud de la progenie (OF) o 

indirectamente a través de la diversidad genética de la progenie (OG), la aptitud de los 

parentales (PF) y la diversidad genética de los parentales (PG, Figura 2a). A su vez, la 

diversidad genética parental puede afectar directamente a la FP, a la OF y a la OG 

(Figura 2a). Además, la FP y la OG pueden tener un efecto sobre la OF (Figura 2a). En 

este modelo, se utilizó la carga ganadera como proxy de GG. Para representar a la 

"diversidad genética" y la "aptitud parental" en una única variable integral, se realizaron 

tres Análisis de Componentes Principales (PCA): uno utilizando la IndHet y la 

diversidad alélica individual para estimar la diversidad genética parental y de la 
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progenie por separado, y un tercer PCA utilizando la proporción de semillas viables, el 

peso de las semillas y la germinación de las plántulas como aproximaciones a la aptitud 

parental (ver Capitulo 2). Todos estos análisis se realizaron con variables estimadas a 

nivel individual dentro de cada campo ganadero. En los análisis posteriores, se 

utilizaron los valores de los ejes del primer PCA que explicaban más del 60% de la 

varianza. Como indicador de la OF, se utilizó la mortalidad de las plántulas. La 

mortalidad individual de las plántulas se analizó con una distribución Bernoulli 

recomendada para una variable binaria en la que 0 representa la supervivencia de las 

plántulas y 1 la mortalidad de las mismas (Zuur et al. 2009). Los modelos con 

mortalidad de plántulas tuvieron como factor aleatorio la anidación del individuo en los 

campos ganaderos. Los demás análisis (vías 1-5, ver Tabla 1) se realizaron mediante 

regresiones lineales. Para probar el modelo “D-sep”, primero se exploró la existencia de 

independencia entre las variables (i.e., variables que no están asociadas, o “claims”, 

Tabla 2) sensu el modelo hipotetizado de la Figura 2a. A continuación, para comprobar 

si el modelo se ajusta a los datos, se estimó el parámetro C siguiendo la ecuación: 

C = −2 ∑ 𝐿𝑛 (𝑃𝑖)𝑘
𝑖=1 ,                                    (2) 

donde k es el número de afirmaciones independientes, Pi es la probabilidad nula para 

cada k. A continuación, se comparó el valor C resultante con una distribución 2 con 2k 

grados de libertad (Shipley 2000, 2009, 2016). Se rechaza el modelo causal si es poco 

probable que el valor C se haya producido por azar (es decir, P < 0.05) (Shipley 2009).  

Luego de confirmar los “claims” o independencias, se procede a analizar las 

dependencias o variables asociadas. La fuerza de las diferentes vías hipotéticas se 

evaluó por sus valores estimados (pendientes) y las probabilidades asociadas en las 

regresiones. Por lo tanto, para obtener el efecto indirecto total de la carga ganadera 

sobre la aptitud de la progenie, se multiplicaron los coeficientes estimados para cada par 

de variables implicadas en cada posible vía indirecta entre estas dos variables (carga 

ganadera-aptitud de la progenie). Se obtuvieron tres vías indirectas de GG a OF. 1) Del 

gradiente de pastoreo al genotipo parental, del genotipo parental al genotipo de la 

progenie y del genotipo de la progenie a la aptitud de la progenie (GG-PG-OG-OF). 2) 

De la intensidad de pastoreo al genotipo parental, del genotipo parental a la aptitud 

parental, de la aptitud parental al genotipo de la progenie y del genotipo de la progenie a 

la aptitud de la progenie (GG-PG-PF-OG-OF). 3) Del gradiente de pastoreo a la aptitud 
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de los padres, de la aptitud de los padres al genotipo de la progenie y de éste a la aptitud 

de las progenie (GG-PF-OG-OF) (Fig. 2a). A continuación, se sumaron todos los 

efectos de las vías indirectas y directas para estimar la covariación total (Legendre y 

Legendre 1998, Shipley 2000). 

 

Figura 2. Modelo causal que describe los efectos del pastoreo sobre la aptitud de los parentales 

y de la progenie y la diversidad genética. a) Modelo hipotético. b) Modelo significativo 

obtenido: las flechas continuas indican efectos positivos; las flechas discontinuas indican 

efectos negativos y el grosor de la flecha indica la fuerza de la relación. Los coeficientes de 

regresión están cerca de las flechas con su nivel de significación como sigue: 
.
P < 0.10, *P < 

0.05, **P < 0.005. La significancia de los modelos se evaluó sobre la base de 𝜒2
 y los valores P 

asociados (un valor P más alto significa un mejor ajuste de los datos con el modelo). 

 

 

Tabla 1: Ecuaciones utilizadas para estimar los parámetros del análisis de vías “D-sep” de la 

Figura 1b. Los nombres de las variables son los siguientes: SM = mortalidad de plántulas, SR= 

carga ganadera, OG= dimensión genética extraída del eje x de un ACP que incluye los 

parámetros genéticos de la generación de progenie, PG= dimensión genética extraída del eje x 

de un ACP que incluye los parámetros genéticos de la generación parental, PF= dimensión de 

aptitud extraída del eje x de un ACP que incluye los parámetros de aptitud de la generación 

parental. 

Vías Modelos de vías β P 

Intensidad

Ganadera

Genética

Parental

Aptitud 

Parental

Genética 

Progenie

Aptitud 

Progenie

Intensidad

Ganadera

Genética

Parental

Aptitud 

Parental

Genética

Progenie

Mortalidad

Progenie

-0.27 *

-1.27 * 0.35 **

-0.115
.

-0.34 *

C = 3.89;  k = 8;  P = 0.87*

0.10 
.

a

b
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1 lm (PG ~ SR ) -0.27 0.034 

2 lme (PF ~ SR, random=~1|campo/individuo) -1.27 0.022 

3 lme (PF ~ PG) 0.1 0.070 

4 lme (OG ~ PG, random=~ 1|campo/individuo) -0.11 0.080 

5 lm (OG ~ PF) -0.35 0.002 

6 glm (SM ~ OG, family = Binomial (link = 

"logit")) 

-0.34 0.050 

 

 

Tabla 2: “Claims” que prueban los patrones de dependencia-independencia entre las variables 

sensu la Figura 1b utilizada para estimar la base de la BU (Shipley, 2009). Los nombres de las 

variables son los siguientes SM= mortalidad de plántulas, SR= tasa de carga ganadera, OG= 

dimensión genética extraída del eje x de un ACP que incluye los parámetros genéticos de la 

generación de progenie, PG= dimensión genética extraída del eje x de un ACP que incluye los 

parámetros genéticos de la generación parental, PF= dimensión de aptitud extraída del eje x de 

un ACP que incluye los parámetros de aptitud de la generación parental. 

  

 

 

 

 

Resultados 
 

Sección 1: Efectos de un gradiente de carga ganadera sobre la variabilidad genética y 

aptitud de P. alpataco  

Independencia 

entre variables 

Variables con 

pendiente 

cero 

"Claims" testeados 
Distribución 

Estadística 
P 

SM,SR|OG SM 
claim1= glmer(SM ~ SR + OG + 

(1|campo/individuo)) 

Binomial (link = 

"logit") 
0.81 

SM,PG|OG SM claim2 = glm(SM ~ PG +  OG ) 
Binomial (link = 

"logit") 
0.74 

SM,PF|OG SM claim3 = glm(SM ~ PF + OG) 
Binomial (link = 

"logit") 
0.26 

OG,SR|PF,PG OG 

claim4 = lme (OG ~ SR + PF + 

PG,  random=~ 

1|campo/individuo) 

Normal 0.90 
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Efecto del pastoreo sobre los parámetros genéticos en ambas generaciones 

Se observó que con la carga ganadera disminuyó la variabilidad genética de la 

generación parental linealmente, tanto en el número promedio de alelos por locus (A) (β 

= -0.42, P = 0.016), la heterocigosis observada (Ho) (β = -0.10, P = 0.017), la 

heterocigosis esperada (He) (β = -0.12, P = 0.005), como en el porcentaje de loci 

polimórficos (%P) (β = -0.25, P = 0.014). En cambio la progenie, no mostró una 

relación lineal significativa entre la carga ganadera y los parámetros genéticos 

poblacionales (todos P > 0.5).  

El nivel de carga ganadera baja de la generación parental no presentó 

estructuración genética significativa (FIT no difiere significativamente de cero). A 

medida que aumentó el nivel de carga ganadera, el FIT de las poblaciones parentales se 

vuelvió significativamente diferente de cero e influenciado por la endogamia dentro de 

las poblaciones (FIS), y a niveles altos de carga ganadera la influencia de la endogamia 

(FIS) fue similar a la divergencia entre poblaciones (FST) (Figura 3). La generación 

progenie, en cambio, mostró altos niveles de estructuración genética total (FIT) en el 

nivel de carga ganadera baja, lo que se explica casi completamente por la endogamia 

dentro de las poblaciones (FIS > FST, Figura 3). Mientras que a medida que aumenta el 

nivel de carga ganadera, la estructura genética total disminuye (FIT) y se explica de 

forma similar tanto por la endogamia intrapoblacional como por la divergencia entre 

poblaciones (FIS ∼ FST, Figura 3). Ninguno de estos parámetros se diferenció 

significativamente entre los niveles de carga ganadera (todos los P > 0.5). Además, se 

encontró cuellos de botella genéticos en todos los campos ganaderos estudiados, con 

exceso significativo de heterocigosis en las poblaciones parentales (todos P < 0.05; 

Tabla 5), y déficit significativo de heterocigosis en seis de las diez poblaciones progenie 

(P < 0.004, Tabla 5).  

 

Tabla 5: Promedio (± ES) de los parámetros genéticos poblacionales de Prosopis alpataco para 

cada campo ganadero. Se detalla el nombre del campo, el nivel de carga ganadera, como: B = 

bajo, I = intermedio y A = alto, y la generación (Parental o Progenie). Los parámetros genéticos 

evaluados fueron: A = número promedio de alelos por locus, Ae = número promedio de alelos 

efectivos por locus, Ho = heterocigosis observada, He = heterocigosis esperada, Fis = índice de 

endogamia poblacional, %P = porcentaje de loci polimórficos. Bn St valores probabilidad (P) 

resultado del análisis de cuellos de botella, mostrando la significancias en el exceso de 

heterocigotas o su déficit al comparar con lo esperado bajo el equilibrio Hardy-Weinberg, 



129 

 

estimado mediante la prueba de signos bajo el modelo de alelos infinitos. En negrita se resaltan 

los valores de P estadísticamente significativos.  

Campo 

Nivel 

de 

carga 

Generación 
Carga 

ganadera 

A  

(ES) 

Ae 

(ES) 

Ho 

(ES) 

He 

(ES) 

Fis 

(ES) 
%P Bn st 

Déficit 

de He 

MB B Parental 0.06 2.50 ± 

0.27 

1.76 ± 

0.13 

0.47 ± 

0.07 

0.40 ± 

0.06 

-0.09 

± 0.05 

87.5 0.008 0.996 

MB B Progenie 0.06 2.75 ± 

0.25 

1.48 ± 

0.12 

0.16 ± 

0.04 

0.29 ± 

0.06 

0.22 ± 

0.13 

100 0.988 0.020 

BU B Parental 0.075 2.25 ± 

0.16 

1.53 ± 

0.07 

0.32 ± 

0.04 

0.34 ± 

0.03 

0.06 ± 

0.10 

100 0.014 0.990 

BU B Progenie 0.075 2.00 ± 

0.33 

1.04 ± 

0.17 

0.10 ± 

0.03 

0.12 ± 

0.05 

0.17 ± 

0.06 

87.5 0.996 0.008 

C1 I Parental 0.107 2.38 ± 

0.42 

2.02 ± 

0.31 

0.27 ± 

0.09 

0.38 ± 

0.11 

0.28 ± 

0.08 

62.5 0.016 1.000 

C1 I Progenie 0.107 2.38 ± 

0.26 

1.18 ± 

0.05 

0.10 ± 

0.04 

0.14 ± 

0.04 

0.34 ± 

0.13 

87.5 0.988 0.020 

CA I Parental 0.117 2.12 ± 

0.58 

1.34 ± 

0.33 

0.29 ± 

0.09 

0.29 ± 

0.09 

0.14 ± 

0.08 

62.5 0.047 0.969 

CA I Progenie 0.117 2.12 ± 

0.23 

1.20 ± 

0.06 

0.16 ± 

0.04 

0.15 ± 

0.04 

0.05 ± 

0.03 

87.5 0.996 0.008 

GUE I Parental 0.132 2.62 ± 

0.26 

1.79 ± 

0.21 

0.34 ± 

0.05 

0.39 ± 

0.07 

0.14 ± 

0.10 

87.5 0.055 0.961 

GUE I Progenie 0.132 2.37 ± 

0.18 

1.27 ± 

0.11 

0.22 ± 

0.11 

0.18 ± 

0.05 

-0.18 

± 0.17 

100 0.973 0.037 

LP I Parental 0.212 1.87 ± 

0.23 

1.46 ± 

0.13 

0.28 ± 

0.07 

0.27 ± 

0.07 

-0.01 

± 0.11 

75.0 0.008 1.000 

LP I Progenie 0.212 2.25 ± 

0.37 

1.42 ± 

0.19 

0.21 ± 

0.08 

0.22 ± 

0.08 

0.09 ± 

0.05 

62.5 0.594 0.500 

AMO A Parental 0.631 2.12 ± 

0.29 

1.64 ± 

0.19 

0.27 ± 

0.07 

0.33 ± 

0.08 

0.14 ± 

0.05 

75.0 0.008 1.000 

AMO A Progenie 0.631 2.50 ± 

0.33 

1.56 ± 

0.22 

0.25 ± 

0.10 

0.29 ± 

0.08 

0.19 ± 

0.17 

75.0 0.922 0.219 

ADA A Parental 0.696 2.00 ± 

0.27 

1.63 ± 

0.17 

0.31 ± 

0.07 

0.33 ± 

0.08 

0.09 ± 

0.09 

75.0 0.008 1.000 

ADA A Progenie 0.696 2.50 ± 

0.33  

1.70 ± 

0.19 

0.27 ± 

0.09 

0.35 ± 

0.08 

0.25 ± 

0.12 

75.0 0.211 0.781 

HL A Parental 0.924 2.12 ± 

0.35 

1.63 ± 

0.24 

0.28 ± 

0.09 

0.29 ± 

0.10 

0.06 ± 

0.08 

62.5 0.031 0.984 

HL A Progenie 0.924 2.12 ± 

0.23 

1.18 ± 

0.04 

0.15 ± 

0.03 

0.14 ± 

0.03 

0.18 ± 

0.04 

87.5 0.988 0.020 

MA A Parental 1.632 1.62 ± 

0.32 

1.26 ± 

0.13 

0.15 ± 

0.08 

0.15 ± 

0.07 

0.004 

± 0.12 

37.5 0.004 1.000 

MA A Progenie    na na  na  na  na  na  na  na  
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Figura 3. Estadísticos de estructuración genética F de Wright entre los niveles de carga 

ganadera comparando las generaciones parentales (círculo rojo) y las progenies (círculo 

amarillo). La figura muestra la media ± intervalos de confianza (IC) para cada nivel de carga 

ganadera: A. Estructura total (FIT); B. Divergencia entre campos ganaderos (Fst); C. Endogamia 

(FIS). 

 

 

 

Modelando los efectos del pastoreo sobre la diversidad genética y la aptitud 

Se probó un modelo hipotético completo (Figura 2a) incluyendo todas las 

posibles relaciones entre las variables estudiadas que resultó no significativo. A 

continuación, se probó un modelo reducido que incluía sólo aquellas variables con 

efectos significativos, obteniendo un modelo ajustado que no rechazaba la hipótesis 

nula (P = 0.87, Figura 2b). En este modelo, el gradiente de pastoreo redujo la aptitud de 

los parentales (PF) (r = -1.27) y su diversidad genética (r = -0.27), y en última instancia 

redujo la mortalidad de las plántulas a través de la diversidad genética de la progenie (r 

= -0.34). La vía indirecta más fuerte (r = 0.15) fue la del gradiente de pastoreo, a través 

de la aptitud de los parentales (PF), el genotipo de la progenie (OG) y la aptitud de la 
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progenie (OF) (GG-PF-OG-OF). Esta vía mostró un efecto negativo del gradiente de 

pastoreo sobre la supervivencia de las plántulas, mientras que el resto de las vías mostró 

una fuerza menor (GG-PG-OG-OF, r = -0.01 y GG-PG-PF-OG-OF, r = 0.003, 

respectivamente). 

 

Sección 2: Comparación transgeneracional entre cargas contrastantes y entre A. lampa 

(colonizadora) y P. alpataco (intermedia)  

En A. lampa, se observó una reducción del tamaño efectivo poblacional entre las 

generaciones parental y progenie en el nivel de carga ganadera alta (Ne 7.9 vs. 6.1, 

respectivamente) y valores negativos de ΔNe. Mientras que se encontró aumento del 

tamaño efectivo poblacional entre generaciones en el nivel de carga ganadera baja (Ne 

parental = 3.8, Ne progenie = 4.6) y valores positivos de ΔNe. En cambio, en P. 

alpataco se encontró una reducción del tamaño efectivo poblacional entre las 

generaciones parental y progenie en el nivel de carga ganadera baja (Ne parental = 18, 

Ne progenie = 4.3) y valores negativos de ΔNe. Mientras que aumentó en el nivel de 

carga alta (Ne parental = 5.4, Ne progenie = 12.5) y valores positivos de ΔNe (Figura 4 

a y Tabla 7). 

 

Tabla 7. Valores del tamaño efectivo poblacional, Ne (Intervalo de Confianza * Jackknife de 

los Loci) para las generaciones parentales y progenies en cargas ganaderas bajas y altas para las 

especies de A. lampa y P. alpataco. Valores estimados con el programa NeEstimator v2 (Do et 

al. 2014) con el método de Coancestría molecular. 

Especie 
Nivel de carga 

ganadera 
Generación Ne (IC) 

Atriplex lampa Baja Parental 3.8 (2.8- 4.9) 

Progenie 4.6 (2.0 - 8.1) 

Alta  Parental 7.9 (4.2 - 12.8) 

Progenie 6.1 (3.2 - 10.1) 

Prosopis alpataco Baja Parental 18 (3-46.1) 

Progenie 4.3 (2.7-6.3) 

Alta  Parental 5.4 (3-8.5) 

Progenie 12.5 (4.6-24.3) 
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Al analizar las diferencias relativas en los parámetros genéticos poblacionales 

entre la generación parental y la progenie de Atriplex lampa en cargas ganaderas bajas, 

se observó pérdida de diversidad genética en la mayoría de los parámetros, excepto en 

ΔHo (Figura 4 b). Al comparar entre cargas ganaderas se observó mayor pérdida de 

variabilidad genética (valores absolutos) entre generaciones provenientes de campos 

sometidos a alta carga ganadera (medidos a través de ΔAe y ΔHo), que en los sujetos a 

carga ganadera baja (Figura 4 b). 

Al analizar las diferencias en los parámetros genéticos poblacionales entre la 

generación parental y la progenie para la especie Prosopis alpataco en el nivel de carga 

ganadera baja, se observó pérdida de variabilidad genética en la mayoría de los 

parámetros, excepto en ΔHe (Figura 4 c). Al comparar entre cargas ganaderas, se 

observó ganancia entre generaciones en el número promedio de alelos por locus (ΔA) en 

campos sometidos a alta carga ganadera, mientras que en los sujetos a carga ganadera 

baja hubo pérdida en el número promedio de alelos por locus (ΔA) (Figura 4 c). 

 

Tabla 6. Valores promedio ± ES (error estándar) de los parámetros de variabilidad genética 

poblacional de Atriplex lampa y Prosopis alpataco estimados para cada nivel de carga ganadera 

y generación mediante marcadores microsatélites. Se detalla el nivel de carga ganadera, como 

bajo y alto, y la generación (Parental o Progenie). Los parámetros genéticos evaluados fueron: A 

= número promedio de alelos por locus, Ae = número promedio de alelos efectivos por locus, 

Ho = heterocigosis observada, He = heterocigosis esperada.  

 

Especie    Nivel de carga 

ganadera 
Generación A ± ES Ae ± ES Ho ± ES He ± ES 

Atriplex lampa Baja  Parental 4.39 ± 0.35  3.20 ± 0.27 0.37 ± 0.05 0.64 ± 0.04 

Progenie 4.22 ± 0.34 3.07 ± 0.29 0.39 ± 0.06 0.62 ± 0.04 

Alta  Parental 4.55 ± 0.36 3.27 ± 0.28 0.29 ± 0.04 0.64 ± 0.04 

Progenie 4.39 ± 0.28 2.93 ± 0.22 0.27 ± 0.03 0.62 ± 0.03 

Prosopis alpataco Baja  Parental 7.36 ± 0.49 4.66 ± 0.43 0.41 ± 0.04 0.71 ± 0.04 

Progenie 7.12 ± 0.43 4.35 ± 0.36 0.38 ± 0.07 0.73 ± 0.02 

Alta  Parental 7.8 ± 0.48 4.7 ± 0.42 0.35 ± 0.09 0.73 ± 0.03 

Progenie 7.92 ± 0.42 4.6 ± 0.32 0.32 ± 0.06 0.76 ± 0.02 
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Figura 4. Cambio en el tamaño efectivo poblacional (ΔNe) y la diversidad genética entre las 

generaciones parentales y progenie en cargas ganaderas bajas y altas de poblaciones de A. 

lampa y P. alpataco. a. Cambio en el tamaño efectivo poblacional para A. lampa y P. alpataco. 

b. Cambios en la diversidad genética de A. lampa. c. Cambios en la diversidad genética P. 

alpataco. Los valores negativos de ΔNe y ΔGV representan pérdida de tamaño efectivo 

poblacional y de la diversidad genética, respectivamente, de la generación parental a la 

progenie. La variación genética delta se calculó para cada variable genética utilizando la 

siguiente ecuación: ΔVG = 1- VG parental / VG progenie, es decir, ΔNe = Cambio en el tamaño 

efectivo poblacional  (Ne); ΔA= Cambio en el número promedio de alelos por locus (A); ΔAe= 

Cambio en el número promedio de alelos efectivos por locus (Ae); ΔHo= Cambio en la 

heterocigosis observada (Ho); ΔHe= Cambio de la heterocigosis esperada (He). Los valores de 

Ne se estimaron con el programa NeEstimator v2 (Do et al. 2014), a través del método de 

Coancestría molecular.  

 

 

 

 

 

Al comparar entre las especies y entre niveles de carga ganadera, se observó que 

P. alpataco presentó mayores valores absolutos de ΔVG que A. lampa, mostrando un 

mayor impacto del ganado en la generación progenie comparada con la parental (Tabla 

10). En P. alpataco aumentó el número de alelos (ΔVGA) de la generación parental a la 

progenie entre niveles de carga (baja-alta), mientras que A. lampa los perdió (-ΔVGA). 

En cambio, a niveles de carga ganadera alta A. lampa aumentó el número efectivo de 

alelos (ΔVGAe) y P. alpataco los disminuyó (-ΔVGAe) (Tabla 10). P. alpataco ganó 

heterocigosis observada y esperada (ΔVGHo y ΔVGHe) y A. lampa ganó heterocigosis 

observada (ΔVGHo), y ambas especies ganaron tamaño efectivo poblacional (ΔVGNe) 

en ambos niveles de carga ganadera (baja y alta). A. lampa fue la especie que ganó 
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mayor (valor absoluto más alto) heterocigosis observada, y P. alpataco ganó mayor 

heterocigosis esperada y tamaño efectivo poblacional (Tabla 10). 

 

 

Tabla 10. Cambio relativo entre niveles de carga ganadera (baja y alta) para A. lampa y P. 

alpataco. El cambio relativo se estimó como ΔVG=1 – (VG baja / VG alta), donde VG es cada 

parámetro de variación genética, siendo ΔVGA el cambio en el número medio de alelos entre la 

generación parental y progenie, ΔVGAe el cambio en el número medio efectivo de alelos entre 

la generación parental y progenie y ΔVGHo, ΔVGHe el cambio en la heterocigosis observada y 

esperada, respectivamente, y ΔVGNe el cambio en el tamaño efectivo poblacional entre la 

generación parental y progenie. 

 

Especie ΔVGA ΔVGAe ΔVGHo ΔVGHe ΔVGNe 

Atriplex lampa -0.11 0.64 1.69 0.00 1.59 

Prosopis alpataco 3.22 -2.26 0.02 0.20 6.61 

 

 

 

Discusión 
 

Los disturbios que afectan a poblaciones vegetales naturales por largos periodos 

de tiempo, pueden erosionar su acervo genético a través de las generaciones (Ellstrand y 

Elam 1993, Couvet 2002, Lowe et al. 2005, Leimu et al. 2006, Leroy et al. 2018, Soares 

et al. 2019). En este capítulo se evaluaron los efectos del ganado doméstico sobre la 

variabilidad genética y la aptitud de las poblaciones parentales y de su progenie en la 

vegetación del Monte Patagónico. Al evaluar los efectos del ganado sobre la 

variabilidad genética de P. alpataco a lo largo de un gradiente de pastoreo, se observó 

que la variabilidad genética de la generación parental disminuyó con el aumento del 

pastoreo, aumentó su endogamia y sufrió cuellos de botella genéticos. En la progenie 

también se observó endogamia, que podría ser la causa de la disminución de la 

supervivencia de la progenie observada en los resultados del modelo “D-sep” (i.e., 

depresión por endogamia). El aumento de la mortalidad de la progenie se dio a través de 

reducir la aptitud de la generación parental y su variabilidad genética, reduciendo en 

consecuencia a la variabilidad genética de la progenie. Al comparar entre dos tipos 
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sucesionales de especies (A. lampa como colonizadora y P. alpataco como intermedia), 

se encontraron diferencias, en el efecto transgeneracional entre los niveles de cargas 

ganaderas contrastantes (bajo y alto) sobre la variabilidad genética. A. lampa presentó 

pérdida de tamaño efectivo poblacional (ΔNe) entre generaciones en el campo de carga 

ganadera alta. Mientras que P. alpataco mostró mayores cambios relativos (valores 

absolutos) entre generaciones de la mayoría de las variables analizadas. A continuación 

se resumen y discuten las relaciones entre la intensidad de pastoreo, la aptitud y los 

parámetros de diversidad genética entre generaciones y especies. 

 

Sección 1: Efectos de un gradiente de carga ganadera sobre la variabilidad genética y 

aptitud de P. alpataco  

Se observaron diferentes efectos negativos del ganado sobre la diversidad 

genética en P. alpataco. En la población parental, se encontró que con creciente 

pastoreo se redujo la variabilidad genética, y se encontraron cuellos de botella genéticos 

(exceso significativo de heterocigosis comparada con lo esperado bajo el equilibrio 

Hardy -Weinberg), lo que sugiere que el ganado estaría eliminando individuos y 

genotipos a través del consumo o el pisoteo, determinando la composición genética de 

la generación progenie (Cornuet y Luikart 1996, Piry et al. 1999, Bouzat 2010, Reece 

2014, Abel et al. 2015, Layman y Busch 2018). Esto conduce a la homogeneización del 

acervo genético, principalmente dentro de las poblaciones provenientes de campos con 

alta carga ganadera (Pelliza et al. 2020). Esto se ve reflejado en el aumento de la 

endogamia dentro de las poblaciones y en la divergencia entre poblaciones parentales 

provenientes de campos con distinta carga ganadera. Además, la deriva génica puede 

llevar a una mayor reducción de la diversidad genética por azar (Frankham 1995). Estos 

efectos perjudiciales del pastoreo sobre la variación genética pueden poner en peligro la 

capacidad de la población para persistir bajo condiciones de estrés o eventos climáticos 

ambientales aleatorios que puedan ocurrir a lo largo de las generaciones (Frankham et 

al. 2002). 

El análisis de vías (D-sep) mostró que los efectos del pastoreo en la generación 

progenie fueron más complejos. A pesar de que no se encontraron asociaciones lineales 

de los parámetros genéticos de la generación progenie con la carga ganadera, se observó 

tanto endogamia como divergencia genética en los campos más pastoreados. La alta 
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endogamia de las plántulas de P. alpataco podría explicarse por mecanismos 

precigóticos, principalmente durante la polinización. El pastoreo puede restringir la 

polinización y/o en la distribución espacial y temporal de las plantas sexualmente 

compatibles, con consecuencias en la estructura demográfica de las especies vegetales 

(Cox 1991, Tadey 2008). Esto podría limitar el flujo génico al disminuir la probabilidad 

de deposición de polen de plantas no emparentadas (Lehtilä y Strauss 1997, Winfree et 

al. 2007, Tadey 2008, 2015, Lázaro et al. 2016, Castilla et al. 2019). 

En general, una pérdida de diversidad genética se asocia a una reducción de la 

aptitud de los individuos debido a los efectos detrimentales de la depresión por 

endogamia (Bouzat 2010). Se observaron efectos negativos del pastoreo en la 

generación parental, tanto en la aptitud como en la variabilidad genética, con los 

consiguientes efectos transgeneracionales. Los resultados obtenidos sugieren que el 

principal mecanismo por el que el pastoreo afectó a la diversidad genética y la 

supervivencia de la progenie fue a través de la aptitud de los parentales. Siguiendo el 

modelo testeado (D-sep), la vía más fuerte muestra que el impacto del pastoreo sobre la 

diversidad genética y la aptitud de la generación parental  afectaron la diversidad 

genética de la progenie, aumentando indirectamente la mortalidad de las plántulas. El 

aumento de la mortalidad de las plántulas podría atribuirse a una reducción de la calidad 

de las semillas por daño a la planta parental y/o por depresión por endogamia 

(Aguirrebengoa et al. 2018). Un aumento marginal de la aptitud al aumentar la 

diversidad genética de los parentales, y una menor mortalidad de las plántulas con una 

mayor diversidad genética de la descendencia, sugiere que niveles altos de diversidad 

genética se asociarían con mayor aptitud (Hoffmann y Parsons 1991, Reed y Frankham 

2003, Bouzat 2010, Banks et al. 2013, Rice y Jain 2013). Esto, en definitiva implicaría 

que una generación podría ser suficiente tiempo para ver cambios significativos en la 

diversidad genética. Dado que la aptitud de los parentales estuvo altamente asociada a la 

diversidad genética parental, podemos asumir que la diversidad genética parental 

también es importante para la persistencia de la descendencia en el tiempo. Bajo 

condiciones áridas en las que habita esta especie, se espera que los impactos indirectos 

del pastoreo sobre la aptitud de la descendencia sean mucho mayores, comprometiendo 

el establecimiento natural y exacerbando las pérdidas de diversidad genética a lo largo 

de las generaciones (Trlica y Rittenhouse 1993, Sternberg et al. 2003, Tadey 2007, Pol 

et al. 2014, Tadey y Souto 2016). En consecuencia, una disminución de la aptitud de las 



137 

 

especies puede reducir la tasa de crecimiento poblacional y potencialmente disminuir 

sus tamaños efectivos con mayores pérdidas de diversidad genética a lo largo del tiempo 

(Lande 1994, Lynch et al. 1995, Hendry et al. 2018). 

 

Sección 2: Comparación transgeneracional entre cargas contrastantes y entre A. lampa 

(colonizadora) y P. alpataco (intermedia)  

Los rasgos distintivos de ciclos de vida de las especies vegetales se relacionan 

con sus niveles de variabilidad genética (Hamrick y Godt 1996, Nosrati et al. 2015). 

Como se esperaba, se observan mayores cambios relativos (pérdidas o ganancias) entre 

generaciones y entre el nivel de carga baja y alta para P. alpataco, principalmente 

mayor pérdida del número promedio de alelos efectivos por locus (ΔVGAe), comparado 

con A. lampa. Esto podría deberse a que el efecto del ganado en la progenie de A. lampa 

es menor, debido a su capacidad de asignar una mayor cantidad de recursos para su 

progenie, aumentando la producción de semillas viables con el aumento de la carga 

ganadera (Capítulo 2). También podría deberse a que las plantas con polinización 

anemófila están relacionadas con menores costos metabólicos (menor asignación de 

recursos), en relación con las plantas polinizadas por insectos como P. alpataco, que 

deben invertir más energía en atraer, y muchas veces en recompensar a los polinizadores 

(Ackerman 2000). Además, las plantas polinizadas por viento, como A. lampa, no están 

limitadas por la presencia de polinizadores (sobre los cuales el ganado tiene impactos 

indirectos) y, como resultado, podrían tener mayor éxito en la dispersión a larga 

distancia del polen, principalmente en los campos de alta carga ganadera que presentan 

áreas más abiertas (menor cobertura vegetal) (Cox 1991, Pelliza et al. 2021a). La 

ganancia de tamaño efectivo poblacional (Ne) y de alelos (ΔA) entre la generación 

parental y la progenie de P. alpataco en el nivel alto de carga ganadera estaría indicando 

un aumento del entrecruzamiento de individuos reproductores a través de la 

polinización. Esto podría ser el resultado de un cambio del comportamiento de los 

polinizadores por posibles cambios en los recursos, lo cual podría estar afectando las 

distancias de dispersión del polen a las que se desarrollan los vecindarios genéticos 

(Kolb 2008, Breed et al. 2015, Tadey 2015, Lloyd et al. 2018). Asimismo la ganancia de 

heterocigosis esperada (ΔHe) en P. alpataco pueden deberse a que todas las poblaciones 

parentales sufrieron cuellos de botella genéticos recientemente (Sección 1) ya que se 
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observaría un exceso de heterocigosis en loci selectivamente neutros, es decir, la 

heterocigosidad calculada a partir de una muestra de genes es mayor que la 

heterocigosidad esperada a partir del número de alelos encontrados en la muestra si la 

población estuviera en equilibrio entre deriva y mutaciones (equilibrio de Hardy-

Weinberg) (Luikart et al. 1998). Estas poblaciones pueden mostrar una reducción 

correlativa del número de alelos (A, Ae) y/o de diversidad de genes (He, o heterocigosis 

en equilibrio Hary-Weinberg) en los loci polimórficos (es decir, deficiencia de 

heterocigosis). Ya que primero se pierden los alelos en homocigosis, el exceso de 

heterocigosis persiste sólo unas pocas generaciones hasta que se establece un nuevo 

equilibrio (Luikart et al. 1998). Los cuellos de botella, incluso los breves, tienen un 

impacto desproporcionado en la diversidad a largo plazo (Kitchen 2018). Aunque las 

poblaciones se reduzcan y luego crezcan rápidamente hasta alcanzar su tamaño inicial 

(o mayor), la diversidad genética de la población no se recupera tan rápidamente 

(Kitchen 2018). Por lo tanto, el ganado podría estar teniendo efectos indirectos de forma 

diferencial sobre la progenie de especies colonizadoras e intermedias, al afectar la 

dispersión del polen y, por lo tanto, al flujo génico dentro de las poblaciones de plantas. 

La forma de vida y el sistema reproductivo tienen fuertes efectos en la diversidad 

genética de la población parental y su distribución, por ende, en cómo responden las 

especies y sus generaciones a los disturbios (Hamrick y Godt 1996). 

 

Conclusión 
 

De la existencia de variabilidad genética depende el potencial evolutivo de las 

especies y su capacidad de tolerar los disturbios. En este capítulo se observó que el 

pastoreo por parte del ganado doméstico puede tener consecuencias sobre la 

variabilidad y estructura genética de las plantas que consume, probablemente al influir 

sobre el flujo génico a través del polen tanto directa como indirectamente, y 

dependiendo de la intensidad de pastoreo. En general, las pérdidas de variabilidad 

genética se asociaron a la reducción de la aptitud de los parentales, que a su vez afectó a 

la variabilidad genética de la progenie y aumentó la mortalidad de las plántulas en el 

caso de P. alpataco. La pérdida y/o cambios relativos de diversidad genética entre 

generaciones estarían implicando mecanismos complejos que dependen del tipo de 

especie, y de cómo y cuanta intensidad el ganado afecta su flujo de polen, y 
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probablemente la dispersión de semillas. Estos resultados destacan la relevancia de 

estimar los efectos directos e indirectos, intra e intergeneracionales, del pastoreo sobre 

la dinámica de las poblaciones vegetales. Así, la introducción de grandes herbívoros 

exóticos en campos ganaderos no manejados está afectando gravemente a la estructura 

de la vegetación de las zonas áridas, con consecuencias sustanciales sobre los procesos 

ecológicos y evolutivos además de impactar sobre los servicios de los ecosistemas. 
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Capítulo 4 

Herramientas de restauración ecológica teniendo en cuenta la 

variabilidad genética y la facilitación entre tipos sucesionales 

de especies 
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Resumen  
 

En el Monte Patagónico, como en la mayoría de los ecosistemas áridos, la 

recuperación natural de la vegetación es muy lenta, dificultando su restauración luego 

de disturbios y resaltando la relevancia de los estudios que colaboren en acelerar este 

proceso. Esto se debe a la combinación de limitaciones dada por la temperatura, 

precipitación, recursos escasos y las características de las especies vegetales a través de 

las cuales subsisten en estos ambientes. La facilitación es uno de los principales 

procesos que ocurren para enfrentar el estrés ambiental. Esta interacción entre especies 

es uno de los motores de la formación de parches de vegetación de las zonas áridas. Un 

ejemplo conocido de facilitación es el efecto nodriza, dado por especies que además de 

mejorar las condiciones microclimáticas, propician el establecimiento y protegen a otras 

especies de la herbivoría. En este capítulo, se realizó un experimento piloto de 

restauración ecológica en el Monte Patagónico, un ambiente en el cual el proceso de 

desertificación está en aumento, principalmente debido por la introducción de ganado 

doméstico. Como herramientas de restauración se evaluaron efectos de facilitación entre 

especies, adición de nutrientes y agua, remoción del disturbio, y los efectos combinados 

entre tratamientos. Además, se asoció la supervivencia de las plántulas de dos tipos de 

especies (i.e., colonizadoras e intermedias) con su variabilidad genética y la de sus 

parentales. Para ello, se realizó un experimento de trasplante de plántulas obtenidas a 

partir de semillas colectadas de diferentes campos ganaderos, de los cuales se conocía la 

variabilidad genética propia y de sus parentales, así como la carga ganadera de origen, 

de Atriplex lampa como especie colonizadora y Prosopis alpataco como especie 

intermedia. Se aplicaron los siguientes tratamientos a 7 especies nativas (4 

colonizadoras y 3 intermedias): facilitación (efecto nodriza, asociación entre dos y tres 

especies); fertilizante natural (basurero de hormigas); hidrogel; protección 

antiherbivoría (clausura con malla metálica), combinación de los tratamientos y control 

(sin tratamiento). Al evaluar la influencia de la variabilidad genética en la supervivencia 

de las plántulas se observó que a menor heterocigosis individual de la planta parental, 

mayor supervivencia de las plántulas. Esta tendencia fue más fuerte en la especie 

colonizadora, que también mostró una mayor supervivencia en plántulas provenientes 

parentales de altas cargas ganaderas. Esto podría deberse a que el ganado estaría 

seleccionando ciertos genotipos, homogeneizando las poblaciones, sumado 

principalmente a cuellos de botella que estructuraron la población. También podría 
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deberse a efectos maternos por los cuales las plantas parentales podrían estar 

aumentando la supervivencia de su progenie. El tratamiento que combinó fertilizante, 

protección antiherbivoría e hidrogel fue el que presentó mayor supervivencia de 

plántulas respecto a los demás tratamientos, posiblemente debido al efecto sinérgico del 

hidrogel reteniendo prolongadamente humedad y nutrientes. Entre las herramientas de 

facilitación, se destacó la utilización de especies nodrizas. Además, las especies 

colonizadoras fueron más eficientes y sobrevivieron más que las intermedias y más aún 

que las especies tardías. Estos resultados sugieren que la facilitación entre especies, la 

adición de fertilizante natural e hidrogel, junto con la protección antiherbivoría y la 

utilización de especies colonizadoras e intermedias son herramientas de restauración 

claves para promover la supervivencia, el establecimiento, la persistencia y acelerar el 

desarrollo de la vegetación nativa del Monte Patagónico. 
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Introducción  
 

Las prácticas de restauración ecológica son cada vez más demandadas para 

enfrentar a los principales problemas ambientales, como la pérdida de biodiversidad, la 

desertificación y al cambio climático (Thomas et al. 2014). La constante degradación de 

las tierras áridas por disturbios antrópicos impulsa procesos de desertificación, 

provocando un gran daño ambiental y socio-económico (Maestre et al. 2016). Las zonas 

áridas están repartidos por todo el mundo, pero rara vez se manejan sustentablemente 

debido a su baja productividad relacionada con el clima hostil (Hobley et al. 2018). Esto 

conlleva una serie de consecuencias económicas y sociales debido a la reducción de 

servicios ecosistémicos, como la perdida de diversidad biológica y genética, y de 

productividad del suelo, que impactan en la estructura y funcionamiento de estos 

ambientes (Prăvălie et al. 2017, Souto y Tadey 2018, Pelliza et al. 2020, 2021). En la 

Patagonia árida, la cría de ganado exótico y la extracción hidrocarburífera son los 

principales usos de la tierra que intensifican en diferente grado la desertificación, cuya 

vegetación presenta una baja resiliencia y/o capacidad natural de revegetación (Noy-

Meir 1973a, Del Valle et al. 1998). El sobrepastoreo puede reducir la cobertura, 

abundancia, riqueza de especies vegetales (Tadey 2006, Zhang et al. 2013, Tálamo et al. 

2015, Pelliza et al. 2021), alterar la materia orgánica y los nutrientes del suelo mediante 

el pisoteo, heces y orina, debilitando las interacciones positivas entre plantas y, 

ocasionalmente, creando interacciones competitivas (Huston y DeAngelis 1994, 

Callaway et al. 1997, Turner 1998, Tarin et al. 2016). La combinación condiciones 

limitantes de agua, altas temperaturas y suelos pobres en nutrientes limitan fuertemente 

la germinación, supervivencia y desarrollo de la vegetación longeva y de crecimiento 

lento (Noy-Meir 1973, Fisher y Turner 1978, Carrillo-Garcia et al. 1999, Bainbridge 

2007, González Medrano 2012). Frente a estas presiones sobre el uso de la tierra se 

demandan acciones que disminuyan la degradación ambiental y promuevan la 

diversidad biológica y genética, tal como el manejo sustentable de estos ecosistemas y 

su restauración ecológica (Maestre et al. 2001, Pelliza et al. 2020).  

Es importante considerar en los proyectos de restauración ecológica el efecto de 

los disturbios sobre la variabilidad genética de las poblaciones (Harris et al. 2006). Si 

las poblaciones perdieron variabilidad genética, es probable que los ecosistemas 

restaurados no sean autoperpetuantes, ya que esto reduce la capacidad adaptativa de las 
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especies frente a cambios naturales y/o antrópicos (Thomas et al. 2014). En general, los 

disturbios, como el sobrepastoreo, pueden causar la disminución del tamaño efectivo 

poblacional (i.e., número de individuos adultos reproductores en una generación) 

afectando su variabilidad genética (Wright 1931, Tremblay y Ackerman 2001, 

Charlesworth 2003, Lanfear et al. 2014). Esto puede ocurrir a través de una disminución 

en la fecundidad y el flujo génico de las poblaciones (Mulder 1999, Grant 2010). Por 

ejemplo, la reducción de la abundancia y/o cobertura de especies vegetales puede 

producir una restricción del flujo de polen y/o un aumento de la autopolinización que 

podrían reducir la cantidad y calidad del polen (polen endogámico) (Oostermeijer et al. 

1994, Tadey 2008b, De Vere et al. 2009, Herrera y Bazaga 2016, Labouche et al. 2017). 

De esta manera, las poblaciones pequeñas están sujetas a los efectos de la endogamia, 

como consecuencia de una mayor probabilidad de apareamiento entre individuos 

estrechamente relacionados (Heinken y Weber 2013). Además, esto aumenta la 

probabilidad de homocigosis producida por la pérdida de variación genética dentro de la 

población, con consecuencias en la aptitud de la descendencia (i.e, depresión por 

endogamia) (Hedrick y Kalinowski 2000). En el caso de poblaciones vegetales, se 

pueden observar reducciones en la producción de semillas, tasas de germinación y 

mortalidad de las plántulas (Waser y Price 1989, De Vere et al. 2009, González-Varo et 

al. 2012). Sin embargo, en la actualidad las prácticas de manejo y restauración sólo se 

enfocan en restablecer algunos procesos ecológicos de las especies sometidas a 

disturbios, sin considerar su variabilidad genética (Thomas et al. 2014). Por lo tanto, se 

resalta la importancia de incluir los aspectos genéticos en los objetivos de restauración 

para aumentar la supervivencia y persistencia de las especies vegetales de zonas áridas 

disturbadas (Mijangos et al. 2015).  

En general las interacciones bióticas positivas, como la facilitación, son uno de 

los principales impulsores de la formación de parches de vegetación en las zonas áridas, 

(Brooker et al. 2008, Soliveres y Maestre 2014, Saiz et al. 2018). Estos parches, 

también conocidos como "islas de fertilidad", acumulan recursos tales como nutrientes, 

agua, semillas, microorganismos y hojarasca (Schlesinger et al. 1990, Ludwig et al. 

2005, Saco et al. 2007, Deblauwe et al. 2008). Los ejemplos de facilitación entre plantas 

pueden variar desde la reducción de condiciones ambientales hostiles (e.g., efecto 

nodriza) hasta la facilitación de la polinización (e.g., cofloración) (Fowler 1986, 

Pugnaire et al. 1996, Armas y Pugnaire 2005, Saiz et al. 2016). Un tipo de facilitación 
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clave en zonas áridas es el efecto nodriza, donde una especie facilita el reclutamiento de 

otras especies, promoviendo su supervivencia, establecimiento y/o crecimiento (Fowler 

1986, Pugnaire et al. 1996). Las especies nodrizas actúan como refugios contra las 

condiciones de estrés, al mejorar el entorno abiótico (es decir, temperatura, humedad y 

calidad de suelo) y la disponibilidad de recursos (i.e., nutrientes y agua) (Fowler 1986, 

Pugnaire et al. 1996, Zou et al. 2005, Jankju 2013, Soliveres et al. 2014). Por otro lado, 

las interacciones negativas también pueden influir en la distribución de la vegetación, ya 

que las especies puede segregarse espacialmente para evitar la competencia (Alados et 

al. 2006, Aschehoug et al. 2016, Saiz et al. 2018). Las interacciones negativas suelen 

dominar cuando se liberan recursos limitantes y las positivas cuando disminuyen los 

recursos o productividad del ecosistema o cuando aumenta el estrés (Bertness y 

Callaway 1994, Rietkerk et al. 2004, Maestre et al. 2009). Los cambios relativos entre 

las interacciones de facilitación y competencia dependen del contexto, y pueden ocurrir 

por el impacto de los disturbios antrópicos, alterando de diferentes maneras la estructura 

dinámica y funcionamiento de estos ecosistemas áridos (Song et al. 2019).  

Las técnicas de restauración que se utilizan en ambientes áridos para compensar 

la escasez de nutrientes y agua son la adición de fertilizante o enmienda y el riego o uso 

de hidrogel, aunque han mostrado diferentes eficiencias relativas (Lucero et al. 2010, 

Chirino et al. 2011, Castro et al. 2013, Böhlenius y Övergaard 2014, Cenzano et al. 

2018, Saha et al. 2020, de Souza et al. 2021, Meadors 2021). Como posible fertilizante 

o enmienda natural que podría emplearse en las prácticas de restauración en el Monte, 

se podría utilizar a los basureros de las hormigas cortadoras de hojas (Acromyrmex 

lobicornis), un recurso abundante y renovable, que favorece el establecimiento, 

crecimiento y reproducción de las plantas, influyendo en el ciclo de los nutrientes del 

suelo (Tadey y Farji-Brener 2007, Farji-Brener y Tadey 2009, Cerda et al. 2012). Los 

basureros de las hormigas están compuestos por restos de vegetales y provienen de la 

recolección de las hormigas para cultivar un hongo mutualista dentro del nido, mediante 

el cual alimentan a sus larvas (Tadey y Farji-Brener 2007). Como una técnica para 

asegurar la provisión de agua en la etapa crítica de establecimiento de las plántulas, se 

ha utilizado hidrogel en algunas experiencias de restauración. Esta sustancia es un 

polímero sintético hidrofílico reticulado, que al aplicarlo en la raíz, semilla o tierra actúa 

como reservorio de agua y reduce la mortalidad de las plantas por estrés hídrico 

(Chirino et al. 2011, Kargar et al. 2017). El hidrogel tiene la capacidad de absorber y 
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luego liberar grandes volúmenes de agua y nutrientes hidrosolubles (Böhlenius y 

Övergaard 2014). Otra técnica frecuentemente utilizada en restauración es el uso de 

clausuras contra la herbivoría. Dado que la herbivoría también impone restricciones al 

establecimiento de la vegetación, la remoción de este disturbio (e.g., mediante 

clausuras) aumentaría la supervivencia de las plantas, debido a que éstas no presentarían 

daños que limiten su crecimiento y persistencia (Dalmasso y Martinez 2013). Por lo 

tanto, la utilización de los basureros de hormigas, la adición de hidrogel y las clausuras 

antiherbivoría serían interesantes herramientas de restauración debido a que 

aumentarían la disponibilidad de recursos del suelo y favorecerían el crecimiento de las 

plantas (Cerda et al. 2012, Kargar et al. 2017). 

La alta degradación de los ambientes áridos se debe principalmente a la 

introducción de ganado doméstico (Del Valle et al. 1998, Tadey 2006, Tadey y Farji-

Brener 2007). Por ejemplo, el Monte Patagónico es una de las regiones más áridas de 

Argentina, con diferentes niveles de desertificación. Frente al Decenio de las Naciones 

Unidas sobre la Restauración de los Ecosistemas 2021-2030 con un llamado a impulsar 

la restauración de ambientes degradados mediante iniciativas concretas sobre el terreno, 

de destaca la urgencia de generar estrategias más eficientes para restaurar. Ante esto, 

surge la revegetación como una herramienta principal de restauración ecológica para 

recuperar la cobertura vegetal. Para combatir los factores limitantes del establecimiento 

de la vegetación en ambientes áridos, la adición de nutrientes y humedad y la protección 

antiherbivoría podrían ser buenas herramientas para complementar la revegetación. No 

obstante, son pocas las investigaciones que analizan varias estrategias de restauración 

combinadas, teniendo en cuenta la variabilidad genética y las características intrínsecas 

de los ecosistemas y especies en estudio. Además, las características de historia de vida 

de las plantas son un aspecto poco considerado a la hora de seleccionar especies 

adecuadas para la restauración y merecen mayor atención. La clasificación por su rol 

sucesional (i.e., colonizadoras, intermedias y tardías) ayudar a explicar los procesos de 

degradación, como la posible capacidad de recuperación y restauración de un 

ecosistema degradado (Pelliza et al. 2021). Tener en cuenta estrategias de facilitación 

entre distintitos tipos sucesionales de especies es primordial para mantener y/o formar 

parches de vegetación. Por lo tanto, dada alta degradación y desertificación de estos 

ecosistemas áridos, las estrategias de restauración se convierten en iniciativas necesarias 

para frenar la degradación y/o acelerar su recuperación (Maestre et al. 2001). 
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Objetivo general 
 

Evaluar la eficiencia de distintas herramientas al momento de diseñar un 

proyecto de restauración ecológica en el Monte Patagónico, teniendo en cuenta la 

variabilidad genética y el rol sucesional de las especies de plántulas a utilizar.  

 

Objetivos específicos 
 

Evaluar la asociación de la variabilidad genética, tanto parental como de la 

progenie, en la supervivencia de las plántulas progenies en condiciones de campo. 

Comparar distintas herramientas de restauración, como la facilitación, la adicción de 

nutrientes y de humedad, la protección contra la herbivoría y la combinación mediante 

asociaciones espaciales de plántulas de distintos tipos sucesionales de especies (i.e., 

colonizadoras, intermedias y tardías) a una escala experimental de 1 hectárea.  

 

Hipótesis y predicciones  
 

Asociación entre la variabilidad genética y la supervivencia de plántulas 

- Hipótesis 1: Una mayor variabilidad genética se asocia con una mayor 

supervivencia de las plántulas, lo que a su vez les otorgaría un mayor potencial para ser 

utilizadas en experimentos de restauración ecológica.  

- Predicción 1.1: Plántulas que presenten altos niveles de heterocigosis y/o 

diversidad alélica individual, y/o que provengan de plantas parentales genéticamente 

más variables, tendrán mayor supervivencia pos trasplante a campo.  

- Predicción 1.2: Se espera que las plántulas originadas de semillas de plantas 

parentales que crecieron en campos con alta intensidad de ganado (carga ganadera), 

presenten menor supervivencia luego del trasplante a campo, debido al efecto negativo 

del ganado sobre la variabilidad genética. 
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Efecto de las herramientas de restauración en la supervivencia de las plántulas 

- Hipótesis 2: La asociación espacial entre plantas genera condiciones 

microclimáticas más favorables que conducen a la facilitación entre especies y al 

desarrollo de parches de vegetación en zonas áridas. 

- Predicción 2.1: Se espera que la supervivencia pos trasplante a campo sea mayor 

cuando se agrupen individuos espacialmente entre sí que los que se plantaron solos en 

suelo desnudo (control).  

- Predicción 2.2: Además, se espera que la supervivencia sea mayor cuando se 

trasplantan las plántulas bajo de especies nodrizas adultas establecidas en comparación 

con plántulas aisladas (control).  

 

- Hipótesis 3: Las herramientas que mejoren la disponibilidad de nutrientes y de 

agua y que protejan a las plántulas contra la herbivoría serán más eficientes, y más aún 

la combinación de dichas herramientas por efectos sinérgicos, que sin estas 

herramientas.  

- Predicción 3: Se espera mayor supervivencia de plántulas pos trasplante en las 

herramientas que tengan la combinación de fertilizante natural en el suelo (basurero de 

hormigas), adición de hidrogel y protección antiherbivoría que los tratamientos por 

separado y más aún que el control (sin tratamiento). 

 

 

- Hipótesis 4: Las características fisiológicas de los tipos sucesionales de especies 

condicionan su eficiencia en la restauración. Así plántulas de especies colonizadoras 

que pueden establecerse rápidamente en suelo desnudo y que tienen ciclos de vida más 

cortos, mayores porcentajes de germinación y tasas de crecimiento, serán más eficientes 

respecto de las especies intermedias y tardías que se establecen más tarde en la 

sucesión, tienen ciclos de vida más largos, y menores porcentajes de germinación y 

tasas de crecimiento. 

- Predicción 4: Se espera mayor germinación y supervivencia pos trasplante a 

campo de las plántulas de especies colonizadoras que las de especies intermedias y 

tardías.  
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Materiales y métodos 
 

Especies focales 

Las especies focales se clasificaron según su función en la sucesión ecológica de 

la región, a partir de información bibliográfica y resultados previos del grupo de trabajo 

(ver Introducción general para más detalles) (Pelliza et al. 2021). Como especies 

colonizadoras se incluyeron a Atriplex lampa (Gillies ex Moquin) D. Dietrich (Gandullo 

et al. 1998, Villagra et al. 2011, Zuleta y Escartín 2014), Grindelia chiloensis (Cornel.) 

(González 2010, Masini 2011, Beider et al. 2013), Gutierrezia solbrigii (Cabrera) e 

Hyalis argentea D. Don ex Hook. & Arn. (Zuleta y Escartín 2014, Gandullo et al. 

2016). Se consideraron especies intermedias a Prosopis alpataco (Philippi) (Zuleta y 

Escartín 2014), Senna aphylla (Cav.) H.S. Irwin & Barneby y Chuquiraga erinacea 

(Don); y como especies tardías a Larrea divaricata (Cav.) (Dalmasso 2010, Zuleta y 

Escartín 2014), L. cuneifolia (Cav.) (Dalmasso 2010) y Monttea aphylla (Miers) 

Berthan et Hooker (Castro et al. 2013). Ver descripción de cada una de las especies en 

la sección “Especies focales” (Introducción general). 

  

Obtención de plántulas  

El área a restaurar se encuentra al NO de la Patagonia, en la provincia de 

Neuquén, en la localidad de Plottier. Corresponde a un área privada de la cual se tuvo la 

autorización correspondiente para llevar a cabo los experimentos de restauración 

ecológica. Para más información sobre la colección de semillas y mediciones ver la 

sección “Sitio de estudio” (Introducción general) y el Capítulo 2. Para la obtención de 

plantines, se sembraron las semillas viables de cada especie focal en bandejas de 

siembra (72 celdas) de 20 cm de profundidad y 10 cm de diámetro en un sustrato de 

enmienda orgánica bajo condiciones de invernadero (Imagen 1; ver Capítulo 2 para más 

detalles). Las bandejas se regaron semanalmente para asegurar la humedad según su 

necesidad. Luego de 4-6 meses de edad, las plántulas se repicaron a macetas de 25 x 15 

cm (Imagen 2). En las especies tardías se obtuvo un bajo número de semillas viables y 

baja supervivencia en condiciones de invernadero, limitando la obtención de plantines 

de las mismas (Capítulo 1 y 2).  
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Imagen 1. Bandejas de siembra con plántulas emergidas bajo condiciones de invernadero. 

 

 

Imagen 2. Plántulas de entre 4-6 meses repicadas a macetas. 

 

 

Asociación de la variabilidad genética y la supervivencia de plántulas 

Para evaluar la importancia de la variabilidad genética individual en la 

supervivencia de las plántulas trasplantadas en el experimento de restauración, se 

tomaron los datos obtenidos a partir de los análisis genéticos con marcadores de 

microsatélites en el Capítulo 3, de los individuos trasplantados de dos de las especies 

(una colonizadora, Atriplex lampa, y una intermedia, Prosopis alpataco), tanto del 

propio individuo como de su parental. Se asociaron los datos de la heterocigosis 

individual (IndHet) parental y de la progenie (plántulas), calculada como: el número de 

loci heterocigotas dividido por el número total de loci analizados por individuo (Peakall 

y Smouse 2006, 2012), y la diversidad alélica individual de las plántulas, calculada 

como: el número de alelos de cada individuo dividido por el número total de alelos en 
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cada población (Peterson et al. 1998, Thoß et al. 2011), con la supervivencia individual 

de una submuestra de plántulas trasplantadas a campo de dichas especies. Previo al 

experimento de restauración, se habían colectado las hojas de plantines obtenidos en 

invernadero de A. lampa (especie colonizadora) y P. alpataco (especie intermedia), 

provenientes de un campo con carga ganadera baja y otro con carga alta (ver Capítulo 

3). Los datos genéticos se obtuvieron a partir del material foliar de la progenie de A. 

lampa (n = 25) y de P. alpataco (n = 34), como para cada una de sus respectivas plantas 

parentales de la cual fueron recolectadas esas semillas (ver Capítulo 3). Luego, como 

otra estimación indirecta de la variabilidad genética de la población parental de donde 

provienen los individuos trasplantados, y teniendo en cuenta los resultados del Capítulo 

3, se asoció el origen de las semillas, es decir, el campo ganadero representado por su 

carga ganadera con la supervivencia de todos los plantines utilizados en el experimento 

de restauración. 

 

Experimento de restauración 

Se plantearon dos experimentos de restauración en dos áreas cercanas a la 

ciudad de Plottier, provincia de Neuquén, en dos años consecutivos (2018 y 2019). En 

cada área de aproximadamente una hectárea se trasplantaron plántulas obtenidas en 

invernadero, de entre 6 meses y 1 año y medio de edad. Durante al menos 3 meses 

previos al experimento de restauración, las plántulas se sometieron a un período de 

rustificación afuera del invernadero (disminución de la frecuencia y cantidad de riego, 

exposición al viento y a la radiación solar directa), para amortiguar el cambio abrupto 

que iban a sufrir bajo las condiciones desfavorables de campo al momento del 

trasplante. Luego de establecido el experimento de restauración, se monitoreó la 

supervivencia individual de cada plántula cada cuatro meses, durante un año. 

 

Experimento de Facilitación 

Para el experimento de facilitación se realizaron tres tratamientos: tres especies 

asociadas, dos especies asociadas, efecto nodriza y el control (sin tratamiento, plántulas 

sólas). Los tratamientos de asociación entre tres y dos especies consistieron en el 

trasplante de 3 y 2 plántulas de distintas especies cercanas espacialmente entre sí en el 
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mismo hoyo de plantación, aproximadamente una zona de 400 cm
2
 (Imagen 3 b y c). El 

diseño experimental se estableció mediante la combinación cruzada entre los tipos 

sucesionales de especies (e.g., colonizadoras vs intermedias, colonizadoras vs. tardías, 

intermedias vs. tardías), en base a una investigación previa que  resaltó que las 

interacciones facilitadoras más importantes a nivel ecológico se dan entre tipos 

contrastantes de tipos sucesionales de especies (Pelliza et al. 2021). Sin embargo, como 

no se pudo obtener igual número de réplicas de todas las especies para realizar todas 

esas combinaciones, principalmente por un reducido número de plántulas de especies 

tardías (ver Capitulo1 y 2), se trató de combinar las especies con el número de plántulas 

obtenidas en invernadero. Para el tratamiento de tres especies asociadas, sólo se 

combinó una especie intermedia (Prosopis alpataco) con dos especies colonizadoras 

(Grindelia chiloensis y Gutierrezia solbrigii) con 10 repeticiones. En el tratamiento de 

facilitación con efecto nodriza (i.e, asociación de una plántula bajo el dosel de una 

especie “nodriza” adulta, ya establecida en el área a restaurar), se utilizaron 168 

plántulas de distintas especies de colonizadoras e intermedias para su trasplante debajo 

del dosel de estas especies “nodrizas” (Foto 3 a, Tabla 1). Se utilizaron como especies 

nodrizas a una especie colonizadora (Atriplex lampa), tres especies intermedias 

(Prosopis alpataco, Senna aphylla y Chuquiraga erinacea) y tres tardías en la sucesión 

ecológica (Larrea divaricata, L. cuneifolia y Monttea aphylla). Para el tratamiento 

control, es decir, se trasplantaron plántulas aisladas o solas sin asociación en suelo 

desnudo (n = 112). El número total de combinaciones y replicas entre tipos sucesionales 

de especies se puede observar en la Tabla 1. 

 

Tabla 1. Diseño experimental de los experimentos de facilitación y la combinación de los tipos 

sucesionales de especies (colonizadora, intermedia y tardía). Asociación espacial entre dos y 

tres especies, efecto nodriza (i.e, asociación de una plántula bajo el dosel de una especie 

“nodriza” adulta, ya establecida en el área a restaurar), y el respectivo control (plántula sola), 

según la combinación de cada especie y tipo sucesional correspondiente. Como especies 

colonizadoras se utilizaron: AL = Atriplex lampa, GC = Grindelia chiloensis, GS = Gutierrezia 

solbrigii, HA = Hyalis argentea; como especies intermedias: PA = Prosopis alpataco, CE = 

Chuquiraga erinacea, SA = Senna aphylla, y como especies tardías: LD = Larrea Divaricata, 

LC = Larrea cuneifolia y MA = Monttea aphylla. Las celdas contienen el número de réplicas de 

cada especie o par de especies. El área marcada con líneas color azul indica la asociación entre 

dos especies, las líneas en color rojo la asociación entre tres especies, las líneas de color verde 

marcan el efecto nodriza, y las líneas anaranjadas marcan el control (sin tratamiento). 
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Asociación de dos especies Efecto nodriza 

Control  Tipo 

sucesional de 

especie 
Colonizadoras Intermedias Tardías Intermedias Colonizadora 

 Especie AL GC GS HA PA CE SA LD LC MA PA SA AL 

C
o

lo
n

iz
ad

o
ra

s 

AL -       5 5 5 - - - 15 

GC 5 -      5 15 5 10 8 18 26 

GS 5 5 -     5 5 5 - - - 5 

HA 5 5 5 -    5 5 5 - - - 16 

In
te

rm
ed

ia
s 

PA 8 10 5 5 -   5 10 5 5 10 12 44 

CE 5 5 5 5 5 -  5 5 5 - - - 5 

SA - 2 8 - 3 - - - - - - - - 1 

PA 10 

 

 

 

 

 

 

Imagen 3. Tratamientos con facilitación entre especies. a. Efecto nodriza (plántula establecida 

bajo el dosel de una especie “nodriza” adulta, ya establecida en el área a restaurar). b. 

Asociación de tres especies en el mismo hoyo de plantación. c. Asociación entre dos especies en 

el mismo hoyo de plantación. d. Un individuo solo, sin asociación (control). 
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Herramientas de restauración 

Como técnica de adición de nutrientes se utilizó un fertilizante natural (F), 

basura de hormigas cortadoras de hojas, Acromyrmex lobicornis, que se agregó al 

momento del trasplante (Farji-Brener y Ghermandi 2004, Tadey y Farji-Brener 2007). 

En cada hoyo de plantación se añadió una mezcla de 1:3 partes de basura de hormigas 

con suelo previo a colocar la plántula (Imagen 4 a). Como técnica de hidratación se usó 

hidrogel (H), también mezclado y agregado en el momento del trasplante. Esta sustancia 

se preparó mezclando previamente 10 g de alginato en 1000 ml de agua, y por otro lado, 

14.7 g cloruro de calcio en 1000 ml agua. Luego, se mezcla y agita el alginato con el 

cloruro de calcio. Al momento del trasplante, se colocó 300 ml por cada plantación 

(Imagen 4 c). Como técnica de protección contra la herbivoría se utilizaron 20 clausuras 

individuales (P). Previamente, se armaron protecciones creadas de mallas metálicas que 

rodeaban a la plántula (Imagen 4 b). Por último, se realizó la combinación de los 

Efecto Nodriza 3 sp.

2 sp. 1 sp. (control)

a b

c d

Sp. nodriza

Sp. plantada

Sp1 Sp2 Sp3

Sp1 Sp2 Sp sola
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tratamientos: dos especies asociadas (una especie intermedia con una colonizadora) con 

la adición de fertilizante (2F, n = 12); adición de hidrogel con protección antiherbivoría, 

PH (n = 20); la adición de fertilizante e hidrogel, FH (n = 15); la adición de fertilizante 

con protección antiherbivoría, FP (n = 18); la adición de fertilizante e hidrogel con 

protección antiherbivoría, FPH (n = 15). Para el tratamiento control, es decir, se 

trasplantaron plántulas aisladas o solas sin asociación en suelo desnudo (n = 112). El 

número de réplicas por cada especie y tratamiento con adición de fertilizante, hidrogel, 

protección antiherbivoría y combinaciones, según los tipos sucesionales de especies 

(colonizadoras e intermedias) se muestran en la Tabla 2. 

 

Tabla 2. Diseño experimental de los tratamientos de restauración con adición de nutrientes, 

agua y clausura. Adición de fertilizante (F), adición de hidrogel (H), protección individual 

antiherbivoría (P) y sus combinaciones (PH, FH, FP, FPH), según las especies y los tipos 

sucesionales de especies (colonizadoras e intermedias). Las celdas contienen el número de 

réplicas de cada especie. 

Tipo 

sucesional de 

especies 

Especies 
Hidrogel 

(H) 

Protección 

anti-

herbivoría 

(P) 

Fertilizante  

natural (F) 
P + H F + H F +P F +P +H 

Colonizadoras 

 

Atriplex 

lampa 

10 12 11 10 10 10 10 

Grindelia 

chiloensis 

10 10 5 10 5 5 5 

Gutierrezia 

solbrigii 

- 4 4 - - 1 - 

Intermedias Prosopis 

alpataco 

- 4 3 - - 2 - 

 

 

Imagen 4. Tratamientos con fertilizante, protección antiherbivoría e hidrogel. a. Adición de 

fertilizante natural (basurero de hormigas). b. Protección individual antiherbivoría (de malla 

metálica). c. Adición de hidrogel (humedad). 

 
Fertilizante Protección antiherbivoría Hidrogel

a b c
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Análisis de datos  

Para evaluar la relación entre variabilidad genética y la supervivencia de las 

plántulas trasplantadas en condiciones de campo se utilizó al porcentaje de 

supervivencia de las plántulas como variable respuesta y a la heterocigosis individual 

parental, la heterocigosis y la diversidad alélica individual de las plántulas y la carga 

ganadera (ganado x año x ha
-1

) como el origen de las plantas parentales, como variables 

independientes, por separado. Además, se analizaron separadamente las mismas 

variables de variabilidad genética para la especie colonizadora (A. lampa) e intermedia 

(P. alpataco) y para colonizadoras e intermedias cuando la variable independiente era la 

carga ganadera (Tabla 3). Para cada uno de estos modelos se incluyó a la especie 

anidada en el campo ganadero como efecto aleatorio (Tabla 3). Por otro lado, para 

evaluar los efectos de los tratamientos de facilitación se utilizó a la supervivencia 

individual de cada plántula como variable respuesta y al tratamiento, es decir, 

asociación entre tres (3) y dos especies (2), efecto nodriza (N) y el control (C), como 

variable independiente (Tabla 3). Para evaluar las herramientas de restauración se 

utilizó al porcentaje de supervivencia de las plántulas como variable respuesta y al 

tratamiento como variable independiente, donde por separado se utilizó a todos los 

tratamientos que tenían fertilizante natural (F, FP, FH, FPH, C), hidrogel (H, FH, PH, 

FPH, C) y protección antiherbivoría (P, FP PH, FPH, C) (Tabla 3). Para evaluar la 

diferencia en la supervivencia promedio de los tipos sucesionales de especies 

(colonizadoras, intermedias y tardías) se utilizó al porcentaje de supervivencia de las 

plántulas como variable respuesta y al tipo sucesional de especie como variable 

independiente (Tabla 3). Dado que no se obtuvieron plántulas de L. divaricata y M. 

aphylla, y sólo cinco individuos de L. cuneifolia, no incluimos a las especies tardías en 

estos análisis. La evaluación de la germinación de los tipos sucesionales de especies se 

realizó en el Capítulo 2. También, para evaluar el tratamiento más eficiente, se 

analizaron todos los tratamientos juntos, con el porcentaje de supervivencia de las 

plántulas trasplantada a campo como variable respuesta y al tratamiento como variable 

independiente (i.e., control, asociación entre tres y dos especies, dos especies asociadas 

con fertilizante natural, efecto nodriza, fertilizante natural, hidrogel, protección 

antiherbivoría y sus combinaciones (PH, FH, FP y FPH)) (Tabla 3). Se utilizaron 

modelos lineales generalizados mixtos (GLMM), los cuales se analizaron y graficaron 

con R versión 3.4.4 (R Development Core Team 2017). El porcentaje de supervivencia 
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se estimó con la supervivencia individual de cada plántula a los 6 meses de su trasplante 

a campo, correspondiente a los dos experimentos juntos (2018-2019), y se analizó con 

una distribución Bernoulli, recomendada para una variable binaria, en la que 1 

representa la supervivencia de la plántula y 0 la mortalidad de la misma (Zuur et al. 

2009). Cuando correspondía se utilizó el método de Tukey para análisis a posteriori 

utilizando el comando "glht" del paquete "multcomp" (Hothorn et al. 2007, 2020).  

 

Tabla 3. Detalle de los modelos estadísticos utilizando modelos lineales mixtos generalizados 

(GLMM) realizados en el programa “R”. Las variables respuestas (porcentaje de supervivencia 

de las plántulas), variables independientes (heterocigosis individual parental, heterocigosis 

individual de la progenie, diversidad alélica de la progenie, carga ganadera como origen de la 

población parental, tratamiento de facilitación, tratamiento de adición de fertilizante, 

tratamiento de adición de hidrogel, tratamiento de protección antiherbivoría, tratamientos (todos 

juntos) y tipo sucesional de especie), y efecto aleatorio cuando correspondía (la especie anidada 

en el campo ganadero), con sus correspondientes distribuciones estadísticas.  

 

Variable 

respuesta 

Variable 

predictora  
Efecto fijo Efecto aleatorio 

Distribución  

estadística 

Porcentaje de 

supervivencia 

Heterocigosis 

individual parental 
Heterocigosis individual parental Campo/especie Bernoulli 

Porcentaje de 

supervivencia de 

Atriplex lampa 

Heterocigosis 

individual parental 
Heterocigosis individual parental Campo/especie 

Bernoulli 

Porcentaje de 

supervivencia de 

Prosopis alpataco 

Heterocigosis 

individual parental 
Heterocigosis individual parental Campo/especie 

Bernoulli 

Porcentaje de 

supervivencia 

Heterocigosis 

individual de la 

progenie 

Heterocigosis individual de la 

progenie 
Campo/especie 

Bernoulli 

Porcentaje de 

supervivencia de 

Atriplex lampa 

Heterocigosis 

individual de la 

progenie 

Heterocigosis individual de la 

progenie 
Campo/especie 

Bernoulli 

Porcentaje de 

supervivencia de 

Prosopis alpataco 

Heterocigosis 

individual de la 

progenie 

Heterocigosis individual de la 

progenie 
Campo/especie 

Bernoulli 

Porcentaje de 

supervivencia 

Diversidad alélica 

de la progenie 
Diversidad alélica de la progenie Campo/especie 

Bernoulli 

Porcentaje de 

supervivencia de 

Atriplex lampa 

Diversidad alélica 

de la progenie 
Diversidad alélica de la progenie Campo/especie 

Bernoulli 

Porcentaje de 

supervivencia de 

Prosopis alpataco 

Diversidad alélica 

de la progenie 
Diversidad alélica de la progenie Campo/especie 

Bernoulli 

Porcentaje de 

supervivencia 
Carga ganadera Carga ganadera Campo/especie 

Bernoulli 

Porcentaje de 

supervivencia de 
Carga ganadera Carga ganadera Campo/especie 

Bernoulli 
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Colonizadoras 

Porcentaje de 

supervivencia de 

Intermedias 

Carga ganadera Carga ganadera Campo/especie 

Bernoulli 

Porcentaje de 

supervivencia 

Tratamiento de 

facilitación 
Tratamiento de facilitación  

Bernoulli 

Porcentaje de 

supervivencia 

Tratamiento de 

fertilizante 
Tratamiento de fertilizante  

Bernoulli 

Porcentaje de 

supervivencia 

Tratamiento de 

hidrogel 
Tratamiento de hidrogel  

Bernoulli 

Porcentaje de 

supervivencia 

Tratamiento de 

protección 

antiherbivoría 

Tratamiento de protección 

antiherbivoría 
 

Bernoulli 

Porcentaje de 

supervivencia 
Tratamientos (todos) Tratamientos (todos)  

Bernoulli 

Porcentaje de 

supervivencia 

Tipo sucesional de 

especie 
Tipo sucesional de especie  

Bernoulli 

 

 

Resultados 
 

Influencia de la variabilidad genética en la supervivencia de plántulas 

Plantas parentales (tanto de A. lampa y P. alpataco) con mayor heterocigosis 

individual dieron origen a progenies que sobrevivieron menos en condiciones de campo, 

aunque esta tendencia negativa no fue estadísticamente significativa (β = -3.88, gl = 49, 

P = 0.12, Figura 1a). Por separado, se observó la misma tendencia para Atriplex lampa, 

donde plántulas que provenían de plantas genéticamente más variables (i.e., con mayor 

heterocigosis individual) tuvieron menor supervivencia a campo (β = -5.52, gl = 20, P = 

0.17, Figura 1b), mientras que para Prosopis alpataco, no se encontró asociación entre 

la heterocigosis parental y la supervivencia de sus progenies (β = -0.12, gl = 27, P = 

0.97, Figura 1c). Un aumento en la heterocigosis individual de las plántulas no se asoció 

significativamente con su supervivencia en condiciones de campo (β = -2.95, gl = 53, P 

= 0.24, Figura 2a). Por separado, tampoco se encontró asociación entre la heterocigosis 

individual de las plantas con su supervivencia a campo tanto para Atriplex lampa (β = -

2.82, gl = 20, P = 0.503, Figura 2b) como para Prosopis alpataco (β = -3.22, gl = 29, P 

= 0.325, Figura 2c).  

Un aumento en la diversidad alélica de las plántulas no se asoció 

significativamente con su supervivencia en condiciones de campo (β = -3.26, gl = 53, P 

= 0.68, Figura 3a). Por separado, tampoco se encontró asociación entre la diversidad 
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alélica individual de las plántulas con su supervivencia tanto para Atriplex lampa (β = -

11.12, gl = 22, P = 0.22, Figura 3b) como para Prosopis alpataco (β = -13.44, gl = 29, P 

= 0.47, Figura 3c).  

 

Figura 1. Relación entre la variabilidad genética (i.e., heterocigosis individual parental y la 

heterocigosis y diversidad alélica individual de las plántulas progenies) y la supervivencia de 

plántulas progenies trasplantadas a campo. Se muestran los valores ajustados e intervalos de 

confianza (95%, en gris) del porcentaje de supervivencia obtenidos con un GLMM con 

distribución Bernoulli. Heterocigosis individual parental vs.: a. Supervivencia de plántulas (%). 

b. Supervivencia de plántulas de Atriplex lampa (%). c. Supervivencia de plántulas de Prosopis 

alpataco (%). Heterocigosis individual de las plántulas vs.: d. Supervivencia de plántulas (%). e. 

Supervivencia de plántulas de Atriplex lampa (%). f. Supervivencia de plántulas de Prosopis 

alpataco (%). Diversidad alélica individual de las plántulas vs.: g. Supervivencia de plántulas 

(%). h. Supervivencia de plántulas de Atriplex lampa (%). i. Supervivencia de plántulas de 

Prosopis alpataco (%). P < 0.05*, P < 0.001**, P < 0.0001***, 0.10 < P > 0.05
. 

(marginalmente significativo), P > 0.10 ns.: no significativo. 

 

 

ns.

a b c

ns.ns.

ns.

d e f

ns.ns.

ns.

g h i
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La supervivencia de plántulas a campo no se asoció con la carga ganadera como 

origen de su población parental (β = 0.76, gl = 488, P = 0.41, Figura 2a). Por separado, 

se observó un aumento significativo de la supervivencia de las plántulas de especies 

colonizadoras con el aumento de la carga ganadera (β = 0.70, gl = 285, P = 0.041, 

Figura 2b), mientras que la supervivencia de plántulas de especies intermedias no se 

asoció con la carga ganadera como origen de su población parental (β = 0.56, gl = 194, 

P = 0.65, Figura 2c).  

 

Figura 2. Relación la carga ganadera como origen de la población parental con la supervivencia 

de las plántulas progenies trasplantadas a campo y para las especies colonizadoras e intermedias 

en la sucesión. Se muestran los valores ajustados e intervalos de confianza (95%, en gris) del 

porcentaje de supervivencia obtenidos con un GLMM con distribución Bernoulli. Carga 

ganadera (ganado x año x ha
-1

) vs.: a. Supervivencia de plántulas (%). b. Supervivencia de 

plántulas de colonizadoras (%). C. Supervivencia de plántulas de intermedias (%).  P < 0.05*, P 

< 0.001**, P < 0.0001***, 0.10 < P > 0.05
. 
(marginalmente significativo), P > 0.10 ns.: no 

significativo. 

 

 

 

Efecto de las herramientas de restauración en la supervivencia de las plántulas 

Tratamiento de facilitación  

Las plántulas en general tuvieron mayor supervivencia a campo con el 

tratamiento de efecto nodriza respecto al control (χ
2
  = 17.75, gl = 505, P < 0.0005, 

Figura 3).  
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Figura 3. Porcentaje de supervivencia promedio de plántulas trasplantadas a campo para los 

tratamientos de facilitación (i.e. asociación espacial entre especies). Se muestran los valores 

ajustados e intervalos de confianza (95%, en gris) del porcentaje de supervivencia de las 

plántulas obtenidos con un GLMM con distribución Bernoulli. Supervivencia de las plántulas 

(%) vs tratamientos de facilitación entre especies. C = control; dos = asociación entre dos 

especies; Nodriza = asociación de una especie a una especie nodriza; tres = asociación de tres 

especies. La letra denota diferencias significativas (prueba post-hoc de Tukey) entre los niveles 

de los factores. 

 

 

 

Tratamiento de adición de fertilizante natural 

Las plántulas tuvieron mayor supervivencia a campo con el tratamiento que 

combinó fertilizante, protección antiherbivoría e hidrogel (FPH), respecto al control (χ
2
  

= 20.38, gl = 85, P < 0.0005, Figura 4).  

 

Figura 4. Porcentaje de supervivencia promedio de plántulas trasplantadas a campo para los 

tratamientos que incluían la adición de nutrientes mediante un fertilizante natural (basureo de 

hormigas). Se muestran los valores ajustados e intervalos de confianza (95%, en gris) del 

porcentaje de supervivencia obtenidos con un GLMM con distribución Bernoulli. Supervivencia 

de las plántulas (%) vs tratamientos con adición de fertilizante. C = control; F = fertilizante; 

FH= fertilizante más hidrogel; FP= fertilizante más protección antiherbivoría; FPH= fertilizante 

más protección antiherbivoría más hidrogel. La letra denota diferencias significativas (prueba 

post-hoc de Tukey) entre los niveles de los factores. 
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Tratamiento de adición de hidrogel 

Las plántulas tuvieron mayor supervivencia a campo con el tratamiento que 

combinó fertilizante, protección antiherbivoría e hidrogel (FPH). No hubieron 

diferencias significativas entre la supervivencia de las plántulas con adición sola de 

hidrogel (H) respecto al control (χ
2
  = 10.28, gl = 83, P = 0.035, Figura 5).  

 

Figura 5. Porcentaje de supervivencia promedio de las plántulas trasplantadas a campo para los 

tratamientos que tenían adición de humedad (hidrogel). Se muestran los valores ajustados e 

intervalos de confianza (95%, en gris) del porcentaje de supervivencia obtenidos con un GLMM 

con distribución Bernoulli. Supervivencia de las plántulas (%) vs tratamientos con adición de 

hidrogel. C = control; FH = fertilizante más hidrogel; FPH = fertilizante más protección 

antiherbivoría más hidrogel; H = hidrogel; PH = protección antiherbivoría más hidrogel. La 

letra denota diferencias significativas (prueba post-hoc de Tukey) entre los niveles de los 

factores. 
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Tratamiento con protección antiherbivoría  

Las plántulas tuvieron mayor supervivencia a campo con el tratamiento que 

combinó fertilizante, protección antiherbivoría e hidrogel (FPH). No hubieron 

diferencias significativas entre la supervivencia de las plántulas con protección 

antiherbivoría (P) respecto al control (χ
2
  = 15.24, gl = 80, P = 0.001, Figura 6).  

 

Figura 6. Porcentaje de supervivencia promedio de las plántulas trasplantadas a campo para los 

tratamientos que tenían protección antiherbivoría (malla metálica). Se muestran los valores 

ajustados e intervalos de confianza (95%, en gris) del porcentaje de supervivencia obtenidos con 

un GLMM con distribución Bernoulli. Supervivencia de las plántulas (%) vs tratamientos con 

protección antiherbivoría. C = control; FP= fertilizante más protección antiherbivoría; FPH= 

fertilizante más protección antiherbivoría más hidrogel; P = protección antiherbivoría. La letra 

denota diferencias significativas (prueba post-hoc de Tukey) entre los niveles de los factores. 
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Todos los tratamientos juntos 

Al tener en cuenta todos las estrategias juntas, también se observó que las 

plántulas tuvieron mayor supervivencia a campo con el tratamiento que combinó 

fertilizante, protección antiherbivoría e hidrogel (FPH prom. = 100%), respecto a todos los 

demás tratamientos, incluido el control (χ
2
  = 31.88, gl = 648, P < 0.001, Figura 7). 

Además, se obtuvieron mayores porcentajes de supervivencia en los tratamientos de 

protección antiherbivoría combinado con el hidrogel (PH prom. = ~94%), fertilizante 

combinado con la protección antiherbivoría (FP prom. = ~88%), hidrogel (H prom. = ~86%), 

protección antiherbivoría (P prom. = ~72%), efecto nodriza (N prom. = ~66%) y asociación 

de dos especies (2 prom. = ~50%), respecto al control.  

 

Figura 7. Porcentaje de supervivencia promedio de las plántulas trasplantadas a campo para los 

todos los tratamientos juntos. Se muestran los valores ajustados e intervalos de confianza (95%, 

en gris) del porcentaje de supervivencia obtenidos con un GLMM con distribución Bernoulli. 

Supervivencia de las plántulas (%) vs tratamientos. 2 = dos especies asociadas, 2F = dos 

especies asociadas más adición de fertilizante; 3 = tres especies asociadas; C = control; F = 

fertilizante; FH = fertilizante más hidrogel; FP = fertilizante más protección antiherbivoría; FPH 

= fertilizante más protección antiherbivoría más hidrogel; H = hidrogel; N = nodriza; P = 

protección antiherbivoría; PH = protección antiherbivoría más hidrogel. La letra denota 

diferencias significativas (prueba post-hoc de Tukey) entre los niveles de los factores. 
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Efecto del tipo sucesional de especies 

Al comparar la eficiencia de los tipos sucesionales de especies, se observó 

significativamente mayor supervivencia de las plántulas de especies colonizadoras 

(Colonizadoras prom. = ~70%) respecto de las de especies intermedias (Intermedias prom. = 

~27%; χ
2
 = 76.22, gl= 1, P < 0.0001; Figura 8). 

 

Figura 8. Porcentaje de supervivencia promedio de las plántulas trasplantadas a campo según el 

tipo sucesional de especie, teniendo en cuenta todos los todos los tratamientos. Se muestran los 

valores ajustados e intervalos de confianza (95%, en gris) del porcentaje de supervivencia 

obtenidos con un GLMM con distribución Bernoulli. Supervivencia de las plántulas (%) vs tipo 

sucesional de especies (colonizadoras-intermedias). La letra denota diferencias significativas 

(prueba post-hoc de Tukey) entre los niveles de los factores. 



166 

 

 

 

 

Discusión  
 

En este capítulo se realizó un experimento piloto de restauración ecológica con 

distintas herramientas en el desierto del Monte Patagónico, utilizando plántulas 

generadas a partir de semillas en invernadero de distintos tipos sucesionales de especies 

(colonizadoras e intermedias), provenientes de campos con distinta carga ganadera y 

con distintos niveles de variabilidad genética. Al evaluar la asociación de la variabilidad 

genética en la supervivencia de las plántulas se observó una tendencia inversa a la 

esperada; donde plántulas provenientes de parentales genéticamente más variables 

tuvieron menor supervivencia en condiciones de campo. Esta tendencia fue más fuerte 

la especie colonizadora, A. lampa, que también mostró una mayor supervivencia con el 

aumento de la carga ganadera como el origen de sus plantas parentales. Esto podría 

deberse a que el ganado estaría seleccionando (o rechazando) ciertos genotipos, 

homogeneizando las poblaciones, y/o como estrategia a través de efecto maternos, las 

plantas podrían estar aumentando la supervivencia de su progenie para persistir. 

Además, se evaluaron distintas herramientas de restauración, donde el tratamiento que 

combino el fertilizante natural con la protección antiherbivoría e hidrogel (FPH) 

presentó el mayor valor de supervivencia de plántulas trasplantadas a campo. Este 

resultado destaca que los factores claves de la supervivencia de plantas son los 

nutrientes y el agua y la protección antiherbivoría. También, el tratamiento de efecto 
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nodriza obtuvo mayor supervivencia respecto al control (sin tratamiento), que 

probablemente está relacionado con el aumento de las condiciones microclimáticas y 

con la protección antiherbivoría. Además, las especies colonizadoras son más eficientes 

para ser utilizadas en estrategias de restauración ya que germinan y sobreviven más que 

las especies intermedias. En base a estos resultados, se proporcionarán sugerencias de 

restauración y manejo sustentable para zonas áridas sometidas a sobrepastoreo.  

Un mayor éxito de una especie en la restauración, a través de una mayor aptitud, 

podría ser conferido por una mayor variabilidad genética (Hoffmann y Parsons 1991, 

Reed y Frankham 2003, Bouzat 2010, Banks et al. 2013, Rice y Jain 2013). Se 

encontraron tendencias inversas a las esperadas, donde una mayor diversidad genética 

de la planta parental levemente se asoció a una mayor mortalidad de su progenie 

trasplantada en condiciones de campo. Aunque esta tendencia no fue estadísticamente 

significativa, posiblemente se podría corroborar aumentando el número de réplicas y 

mediante la utilización de marcadores moleculares adaptativos. Lo que podría estar 

pasando es que el ganado al estar seleccionando (o rechazando) determinados genotipos, 

esos individuos sobrevivientes con ciertos caracteres tienden a homogeneizar la 

población, lo que sumado a cuellos de botellas genéticos en los parentales, con posibles 

efectos de endogamia, causa que aumente la homocigosis (Reece 2014, Abel et al. 2015, 

Pelliza et al. 2020). También, los cuellos de botella tienen impactos a largo plazo, lo que 

podría terminar en deriva génica y la recuperación de la diversidad genética de esa 

población sería muy lenta; aunque, también podrían estar llevando a procesos de 

evolución adaptativa de los genotipos sobrevivientes de estas poblaciones más 

pastoreadas (Carson 1968, 1982, Templeton 1980, Van Heerwaarden et al. 2008, Reece 

2014, Abel et al. 2015, Kitchen 2018). Consecuentemente, en estas poblaciones 

muestreadas se observa una mayor homocigosis asociada a mayor supervivencia de la 

progenie proveniente de individuos parentales que resisten o toleran los efectos del 

ganado. No obstante, debería evaluarse que ocurre con la variabilidad genética y la 

aptitud de la progenie a un mayor lapso de tiempo pos cuello de botella genético. 

Además, otra posible explicación podría deberse a los efectos maternos, donde estas 

plantas maternas que sobreviven y crecen en ambientes más estresantes, es decir, en 

campos de mayor carga ganadera, mejoran la aptitud de su progenie (Galloway 2005). 

Principalmente, esto se observa para las especies colonizadoras, como A. lampa, donde 

plantas maternas sobreviviendo en campos de alta carga ganadera tuvieron una progenie 
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que sobrevive más (Figura 4 b). A través de una mayor calidad de la semilla, los efectos 

maternos del endospermo pueden promover una mayor asignación de recursos por parte 

de la planta materna, y para muchas especies es primordial para la germinación, 

establecimiento y supervivencia de las plántulas (Roach y Wulff 1987, Agrawal 2001, 

2002, Steets y Ashman 2010). También, el ambiente mediante mecanismos no genéticos 

(es decir, epigenéticos), puede influir directamente en la variación fenotípica y la 

adaptación (Skinner y Nilsson 2021). Estudios recientes han demostrado que la 

memoria ambiental inducida por el estrés está mediada por mecanismos epigenéticos 

que controlan la expresión génica a través de la metilación del ADN, las modificaciones 

de las histonas y los pequeños ARN, que pueden contribuir por separado o 

conjuntamente a los fenotipos, y podrían transmitirse a las siguientes generaciones 

(Turgut-Kara et al. 2020). Un estudio demostró que las plantas en presencia de estrés 

abiótico, incluso con poca variación genética poblacional, pueden obtener a una alta 

variación epigenética para hacer frente a estos ambientes; y mientras que la variación 

genética disminuyó, la variación epigenética aumentó, lo que indica que estas formas de 

variación se produjeron de forma independiente y tuvieron poca influencia entre sí 

(Lira-Medeiros et al. 2010). En este sentido, el ambiente árido sobrepastoreado en el 

que crecen las plantas maternas pueden aumentar las probabilidades de supervivencia de 

su progenie, a través de la provisión de semillas o de modificaciones epigenéticas, y, 

por tanto, hacerlos más adaptados a condiciones ambientales maternales similares 

(Pastor et al. 2013, Pikaard y Scheid 2014, Conrath et al. 2015, Balao et al. 2018, 

Albaladejo et al. 2019, Lázaro-Lobo et al. 2020). Se destaca la importancia de evaluar 

las diferentes vías de impactos de los disturbios, tanto en aspectos ecológicos como 

genéticos, y las posibles respuestas de las especies frente a ellos, como formas de 

predecir la supervivencia o aptitud de las especies introducidas en proyectos de 

restauración ecológica. Sin embargo, es necesario fomentar el mantenimiento de la 

diversidad genética para la sostenibilidad a largo plazo de los campos ganaderos de 

tierras secas no manejados sustentablemente, donde las condiciones ambientales 

extremas los hacen más susceptibles a los disturbios que otros ecosistemas más 

húmedos (Souto y Tadey 2018, Pelliza et al 2020).  

Las interacciones bióticas de facilitación impulsan el establecimiento de las 

plantas para la formación de la vegetación en zonas áridas (Brooker et al. 2008, 

Soliveres y Maestre 2014, Saiz et al. 2018). El tratamiento en el que se evaluó el efecto 
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nodriza, promovió una mayor supervivencia de las plántulas, junto con las asociaciones 

entre dos especies. Esto se debe a que las nodrizas favorecen el establecimiento o 

crecimiento de otra especie bajo su dosel al actuar como refugios contra las condiciones 

de estrés, al mejorar las condiciones abióticas o la disponibilidad de recursos y 

protegiéndolas de la herbivoría (Pugnaire et al. 1996, Zou et al. 2005, Jankju 2013, 

Soliveres et al. 2014). Mientras que, en las asociaciones entre especies, las especies 

ensambladas se amortiguan mutuamente ante el estrés (Bertness y Callaway 1994, 

Pugnaire y Luque 2001). Cada asociación de especies, provee de cobertura y sistemas 

radiculares, densidad y profundidad, propiciando una recuperación de nutrientes en el 

suelo, un aumento de la porosidad, el mejoramiento de la estructura y la protección 

mecánica del mismo, en menor tiempo que el que se llevaría durante la sucesión natural 

(Bertness y Callaway 1994, Pugnaire y Luque 2001, Suárez Guerrero 2008). No 

obstante, la supervivencia de las plántulas asociadas entre tres individuos no difirió del 

control, lo cual puede deberse a cierta competencia, quizás entre especies colonizadoras. 

También, una de las especies colonizadoras, Hyalis argentea, presentó rápidamente alta 

mortalidad por herbivoría. Se concluye que las estrategias de facilitación son claves 

para promover la recolonización de la flora nativa de las zonas áridas (Suárez Guerrero 

2008). 

Los factores abióticos como los nutrientes y agua son los recursos principales 

que promueven la vegetación de zonas áridas. La combinación de adición de nutrientes, 

agua y protección antiherbivoría fue el tratamiento más eficiente obteniendo mayor 

supervivencia de plántulas pos trasplante a campo. Esto se debe a efectos sinérgicos de 

los tratamientos que reducen los factores limitantes para la supervivencia y crecimiento 

de las plántulas (Kargar et al. 2017). Se destaca la combinación del fertilizante con el 

hidrogel, que reduce la mortalidad de las plántulas al retener la humedad del suelo 

(Böhlenius y Övergaard 2014). El hidrogel también puede retener los nutrientes cuando 

se incorporan al suelo, haciendo que estén disponibles para el crecimiento de las plantas 

(Kargar et al. 2017). Se encontraron mejoras del rendimiento de las plantas sometidas a 

estrés hídrico en suelos con hidrogel debido a la capacidad de absorber y luego liberar 

gradualmente el agua y los nutrientes (Orikiriza et al. 2013, Kargar et al. 2017). 

Además, se encontró que la aplicación de hidrogel puede reducir la pérdida por 

evaporación y la percolación profunda, aumentando así el crecimiento de la planta y el 

tiempo de supervivencia ente la sequía (Saha et al. 2020). Un meta-análisis indicó que la 
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inoculación con hongos micorrícicos en el vivero (sola, o en combinación con 

enmiendas orgánicas) fue el tratamiento más eficaz para mejorar tanto la supervivencia 

como el crecimiento de las plántulas trasplantadas en zonas áridas (Piñeiro et al. 2013). 

Se han aislado cepas de actinomicetes del basurero de hormigas en el Monte 

Patagónico, por lo que indirectamente la adición de basurero inocularía estos 

microorganismos, y estaría promoviendo el ciclado de nutrientes, facilitando la 

incorporación de éstos a las plantas, influyendo en la tolerancia de las plantas a la sequía 

y mejorando su establecimiento y supervivencia (Solans et al. 2021). Por lo tanto, 

adicionar actinobacterias nativas del Monte (cepas procedentes de los basureros y del 

suelo nativo) pueden aumentar la supervivencia y el crecimiento de las especies 

vegetales al mejorar su estado nutricional, lo que sugiere su potencial para facilitar el 

establecimiento de la vegetación y, por tanto, también ser buenas candidatas para las 

prácticas de restauración (Solans et al. 2021). Asimismo, dado que el pastoreo impone 

restricciones al establecimiento de la vegetación, la remoción de este disturbio (i.e., 

clausura individual), generó una mayor supervivencia de plántulas, debido a la 

reducción de daños que producen la mortalidad de estas plántulas (Dalmasso y Martinez 

2013). Este experimento destaca la utilización del fertilizante natural, como el basurero 

de hormigas cortadoras de hojas, en estrategias de restauración, resaltando que es un 

recurso abundante y renovable en zonas áridas y semiáridas que aumenta, junto con 

otras estrategias, la supervivencia de plántulas en condiciones de campo (Tadey y Farji-

Brener 2007, Farji-Brener y Tadey 2009). Por lo tanto, la combinación de adición de 

nutrientes con basurero de hormigas, humedad con hidrogel y la protección 

antiherbivoría son buenas herramientas para proyectos de restauración de zonas áridas 

al mejorar la supervivencia de las plántulas.  

La clasificación según el rol sucesional de las especies podría ser una buena 

estrategia para la restauración ecológica. En el capítulo 1 observamos que las especies 

colonizadoras no presentaron mecanismos de latencia por lo que no requieren 

tratamientos germinativos, mientras que las especies intermedias poseen mecanismos de 

latencia no profundos, necesitando tratamientos de escarificación física, y las tardías 

latencia profunda con mayor complejidad en tratamientos que rompan su latencia. No 

obstante, las semillas de especies intermedias germinan en promedio más y más rápido 

que las especies colonizadoras, y más aún que las tardías que tienen muy bajos 

porcentajes de germinación (~5%) (ver Capítulo 2). Además, los resultados de este 
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capítulo muestran que las plántulas de especies colonizadoras presentaron mayor 

supervivencia que las especies intermedias; mientras que la baja supervivencia en 

invernadero de las especies tardías limitó el análisis de su supervivencia a campo. Los 

ciclos cortos de vida y la mayor tasa de crecimiento de las colonizadoras les da una 

ventaja para sobrevivir y establecerse más rápido que el resto de las especies. Frente a 

estos resultados se recomienda que se vivericen y se reintroduzcan principalmente 

plántulas de especies colonizadoras e intermedias en zonas degradadas, ya que sus 

semillas no requieren tratamientos germinativos, se obtienen buenos porcentajes de 

germinación y de forma más rápida y con tasas de crecimiento mayores que las especies 

tardías. El foco de conservación debería estar puesto en las especies tardías, debido a su 

alta latencia y baja viabilidad de las semillas y su escasa germinación y supervivencia, y 

dependiendo del disturbio, se podrían utilizar como especies nodrizas para facilitar el 

establecimiento de plántulas de especies colonizadoras e intermedias y de esta forma re-

establecer los parches de vegetación. Por lo tanto, la importancia la clasificación de las 

especies por su rol sucesional ayuda a explicar los procesos de degradación como de su 

posible recuperación, como a simplificar, reducir costos y aumentar el éxito de los 

proyectos de restauración (Pelliza et al. 2021).  

 

 

Conclusión  
 

La restauración de los ecosistemas áridos se basa en el conocimiento de las 

interacciones abióticas y bióticas que afectan al establecimiento de las plantas (Pyke y 

Archer 1991). El conocimiento de la medida en que los tipos sucesionales de especies 

pueden facilitar  el establecimiento de otras especies sirve para formular protocolos de 

ensamblaje para la introducción de especies en un sitio (Pyke y Archer 1991). Por lo 

tanto, se destaca la importancia de tener en cuenta los principios de sucesión ecológica 

para aumentar el éxito de la restauración de los ambientes disturbados (Walker et al. 

2007). Dado que el riego y la utilización de fertilizantes industriales aumenta 

considerablemente los costos de restauración, el uso de hidrogel y fertilizante natural 

presentes en los ecosistemas  áridas puede reducir los costos y ayudar a superar las 

limitaciones de humedad y nutrientes del suelo en el momento de trasplante, incluso de 
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la siembra, y así mejorar el rendimiento de las plántulas en el campo (Lucero et al. 

2010, Chirino et al. 2011). También son una buena opción, junto con la inoculación de 

actinobacterias, para mejorar la calidad de las plántulas producidas en invernadero 

destinadas a la restauración de zonas áridas (Lucero et al. 2010, Solans et al. 2021). 

Además, la comprensión de la importancia de los aspectos genéticos y los efectos 

maternos que intervienen en la aptitud de las distintas especies a determinados 

disturbios son claves para entender como estos conocimientos podrían aumentar el éxito 

de los esfuerzos de conservación y restauración (Rice y Emery 2003). Estos resultados 

sugieren que la facilitación entre especies, la adición de fertilizante natural e hidrogel, 

junto con la protección antiherbivoría y la utilización de especies colonizadoras e 

intermedias son estrategias de restauración claves para promover la supervivencia, el 

establecimiento, la persistencia y acelerar el desarrollo de la vegetación nativa de zonas 

áridas. La restauración ecológica es clave como una herramienta fundamental en la 

lucha por revertir y mejorar la actual desertificación, pérdida de biodiversidad y 

servicios ecosistémicos de las zonas áridas (Cortina et al. 2004, Mijangos et al. 2015). 
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Discusión final  
 

Esta tesis representa una aproximación a las complejas relaciones entre el 

ganado y las plantas, tanto desde una perspectiva ecológica como genética, y con 

destacadas implicancias en la restauración ecológica de ambientes áridos degradados en 

el Monte Patagónico. Al evaluar los efectos de la herbivoría por ganado exótico sobre la 

reproducción, germinación y variabilidad genética de especies nativas, teniendo en 

cuenta el tipo sucesional de especies (i.e., colonizadoras, intermedias y tardías) se 

observaron sus diferentes respuestas al daño del ganado en sus estructuras vegetativas 

y/o reproductivas, y la cascada de efectos sobre su aptitud y variabilidad genética. Esta 

información permite recomendar y sugerir sobre aspectos útiles para la toma decisiones 

y/o estrategias más eficientes a la hora de seleccionar el germoplasma adecuado para ser 

utilizado en la reintroducción de especies para proyectos de restauración ecológica de 

ecosistemas áridos sobrepastoreados. En el primer capítulo, como requisito 

indispensable para la producción de plántulas para las técnicas de restauración, se 

evaluaron diferentes tratamientos germinativos para unificar los requerimientos de diez 

especies nativas claves del ecosistema del Monte Patagónico. En el segundo capítulo se 

evaluó principalmente cómo el ganado impactó en la reproducción, producción de 

semillas y germinación, momentos críticos durante la vida de las plantas y su 

establecimiento, posibilitando una revegetación natural a lo largo del tiempo. En el 

tercer capítulo se evaluó cuáles son las consecuencias genéticas en las plantas 

consumidas por el ganado, con posibles impactos en su potencial evolutivo frente al 

sobrepastoreo. En el cuarto capítulo se evaluó diferentes herramientas que podrían 

utilizarse en la restauración ecológica de zonas áridas, teniendo en cuenta una 

aproximación de la importancia de la variabilidad genética en la supervivencia de las 

plántulas. A lo largo de toda la tesis, se tuvo en cuenta los efectos del ganado sobre los 

tipos sucesionales de especies, como una estrategia para clasificar y simplificar las 

distintas respuestas de las plantas y su potencial nivel predictivo. Por último, se 

realizaran recomendaciones para la restauración ecológica de zonas áridas disturbadas.    

El pastoreo del ganado doméstico disminuyó la reproducción de la vegetación 

con consecuencias ecológicas y posiblemente evolutivas. Estas consecuencias 

ecológicas implican una reducción en el esfuerzo reproductivo, una menor progenie con 

menor capacidad de germinación y un retraso en la misma. La reducción del esfuerzo 
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reproductivo, tiene consecuencias sobre el flujo de gametas (i.e., polen) y el éxito 

reproductivo (Charlesworth y Charlesworth 1987, Lehtilä y Strauss 1997, Mothershead 

y Marquis 2000, Edwards et al. 2005, Tadey 2007, Angeloni et al. 2011, Tadey y Souto 

2016). Este último está directamente relacionado con la producción de semillas de las 

plantas, cuya reducción puede afectar la cantidad de progenie que se establecerá, 

impactando en la dinámica de la vegetación y en los organismos asociados que 

dependen de ellas (Charlesworth y Charlesworth 1987, Strauss et al. 1996, Adler et al. 

2001, Bell et al. 2005, Bommarco et al. 2012, Pozo et al. 2015). Por ejemplo, una 

germinación retrasada o temprana, pueden afectar el desarrollo de las plantas y, por lo 

tanto, a la interacción con los polinizadores, los dispersores, los microorganismos del 

suelo y a la facilitación y competencia entre las especies vegetales (Washitani y 

Nishiyama 1992, Bu et al. 2008, Kimball et al. 2011, Gremer et al. 2016). Asimismo, el 

momento de la germinación pueden impactar en el establecimiento de las plantas al 

aumentar el riesgo de daños por heladas cuando la germinación se produce antes de lo 

previsto o, como en este caso, el riesgo de desecación cuando se produce más tarde de 

lo previsto, debido a las altas temperaturas de primavera-verano en las regiones áridas 

(Bu et al. 2008, Gremer y Venable 2014). Todo lo mencionado puede afectar al 

desencadenamiento del proceso de sucesión tras los disturbios (Olff et al. 1994).  

Entre las consecuencias evolutivas del pastoreo con efectos transgeneracionales 

están los cambios que implican la variación genética. Un aumento de la intensidad de 

pastoreo reduce la variabilidad genética y genera estructuración poblacional, donde las 

poblaciones parentales presentan cuellos de botella genéticos, mientras que su 

descendencia muestra endogamia. Una disminución de diversidad genética entre la 

generación parental y la progenie se asocia a una reducción de la aptitud de los 

parentales, que a su vez afecta a la diversidad genética de la progenie y aumenta su 

mortalidad. La pérdida de diversidad genética impide o limita la respuesta de las 

especies a continuas y/o futuras perturbaciones (Hoffmann y Parsons 1991, Banks et al. 

2013, Rice y Jain 2013). Por lo tanto, los efectos del pastoreo sobre la vegetación nativa 

pueden tener múltiples consecuencias ecológicas y evolutivas, con resultados 

imprevistos en el funcionamiento y la sostenibilidad del ecosistema (Zas et al. 2013). 

Las características de historia de vida de las plantas son un aspecto poco 

considerado a la hora de seleccionar especies adecuadas para la restauración y merecen 

mayor atención. Al clasificar las especies según su rol en la sucesión ecológica, se 
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encontraron diferentes respuestas de las mismas al daño ocasionado por el ganado. Las 

especies tardías son las más afectadas, ya que poseen mecanismos de latencia profunda, 

limitada producción de semillas viables y germinación con graves consecuencias en su 

reclutamiento natural. Con el aumento de la intensidad de pastoreo las intermedias 

fueron capaces de compensar la disminución de la producción de semillas aumentando 

su peso, mientras que sus semillas emergieron más rápidamente y uniformemente. Las 

colonizadoras mantuvieron similar la producción y calidad de sus semillas con el 

aumento de la intensidad del pastoreo, pero se atrasó su germinación aunque no 

presentan latencia. Las intermedias presentarían una ventaja competitiva al maximizar 

su aptitud a largo plazo frente a las colonizadoras, las cuales al tardar más tiempo en 

germinar perderían su ventaja de establecimiento rápido en suelo desnudo pos disturbio. 

Por lo tanto, la clasificación por su rol sucesional ayuda a explicar los procesos de 

degradación, como su posible recuperación y restauración (Pelliza et al. 2021). Además, 

esta agrupación de especies según rasgos morfo-fisiológicos similares, simplifica y 

reduce los costos de las prácticas de restauración aumentando el éxito de la misma. El 

conocimiento de la medida en que los tipos sucesionales de especies pueden facilitar la 

entrada o el establecimiento de otras especies sirven para formular protocolos de 

ensamblaje para la introducción de especies en un sitio (Pyke y Archer 1991). Por lo 

tanto, se destaca la importancia de tener en cuenta los principios de sucesión ecológica 

para aumentar el éxito de la restauración de los ambientes disturbados (Walker et al. 

2007).  

 En conclusión, como sugerencias de restauración ecológica, se sugiere la 

combinación de especies colonizadoras e intermedias ya que podría resultar en un 

proceso de restauración más rápido, aprovechando sus interacciones positivas y que 

ambas poseen relativamente altas tasas de reproducción, germinación y crecimiento. 

Dada la alta latencia y baja germinación de las especies tardías, resultando en un banco 

de semillas y una persistencia a largo plazo seriamente afectados por el ganado, las 

estrategias de conservación deberían enfocarse en estas especies, siempre que sea 

posible. Para su conservación ex situ, restauración y obtención de semillas para la 

producción de plantines se recomendaría que se colecten semillas de campos con cargas 

ganaderas bajas, de plantas de mayor tamaño y con mayor porcentaje de esfuerzo 

reproductivo. Por tanto, estos resultados aportaron información de gran utilidad para la 

toma de decisiones en estrategias de conservación, manejo sostenible y restauración de 
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ecosistemas áridos degradados. Algunas de las medidas que podrían mitigar la 

reducción del tamaño efectivo de la población son la inclusión de prácticas de manejo 

sustentable como la rotación del ganado, las prácticas de trashumancia y la aplicación 

de planes de la restauración ecológica a largo plazo (Pelliza et al. 2020). Nuevamente se 

resalta la importancia de tener en cuenta la forma de reproducción como también la 

duración y ocurrencia de los ciclos vitales de las especies a utilizar (i.e., 

establecimiento, desarrollo, reproducción y dispersión), para poder recuperar la 

diversidad biológica y genética. De todas formas no hay una receta única, y siempre hay 

que evaluar cuáles son las condiciones de degradación del sitio a restaurar para 

determinar qué medidas deben tomarse (Pelliza et al. 2021).  
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• Large  herbivores  cause  genetic  diver-
sity  loss  between  cohorts  in a  desert
shrub.

• Parental  and offspring  cohorts
showed  increasing  inbreeding.

• Livestock  reduced  seed  set,  seedling
emergence and  increased  offspring
mortality.

• Unmanaged  large  exotic  herbivores
seriously  affect  dryland  vegetation
structure.

• Disturbance  jeopardize  plant  evolu-
tionary potential  thought  complex
effects.
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a  b  s  t  r  a  c  t

Biodiversity  conservation  focuses  on  species  and/or  populations,  but  preserving  genetic  diversity  and
structure  has  received  limited  attention  and  even  less  maintaining  species  evolutionary  potential  over
generations.  Genetic  diversity  is  an  essential  component  of  biodiversity  enabling  species’  persistence,  par-
ticularly  under  disturbances.  Via  sexual  reproduction  genetic  diversity  is  transmitted  across  generations
and  greater  outcrossing  in parental  populations  will  lead  to greater  genetic  diversity  in  their  offspring.
Grazing  by  exotic  large  herbivores  is  one  of  the  main  disturbances  driving  biodiversity  loss  threatening
rangelands  sustainability  worldwide.  We  investigated  grazing  effects  on fitness  and  genetic  diversity  of
parental  and  offspring  cohorts  of Prosopis  alpataco  from  Patagonian  Monte  Desert.  We  collected  fresh
leaves  and  seeds  from  10  independent  rangelands  with  different  herbivore  density,  forming  a  grazing
gradient,  and estimated  genetic  parameters  from  allele  frequencies  using  isoenzymes.  We  recorded  plant
size, seed  weight,  seed  set,  seedling  emergence  and  mortality  as proxies  of plant  fitness.  Applying  regres-
sion  models  and path  analysis  (D-separation)  approaches  we observed  that  increasing  grazing  reduced
seed  set  and  seedling  emergence,  and  significantly  increased  seedling  mortality.  Parental  and  offspring
suffered  from  inbreeding.  Moreover,  we  found  genetic  diversity  loss  throughout  cohorts  in  all  range-
lands,  however,  this  loss  was  relatively  lower  at intermediate  grazing  intensities.  The  introduction  of
large  herbivores  in  unmanaged  rangelands  affected  vegetation  structure,  jeopardizing  their  evolutionary
potential  and  system  sustainability.  Therefore,  natural  revegetation  may  be compromised  by  aggravated
genetic  diversity  losses  along  generations  that  might  be  deepened  in drylands  under  forecasted  climate
change.  This  highlights  the  importance  of  evaluating  and  conserving  genetic  diversity.
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Introduction

Genetic diversity is essential for sustaining biodiversity over
time given that a greater genetic diversity increases species likeli-
hood to respond to environmental changes and disturbances (Banks
et al., 2013; Hoffmann and Parsons, 1991; Rice and Jain, 2013). Land
transformation and fragmentation caused by livestock breeding is
affecting ecosystems worldwide (FAO, 2019), although for some
areas are reported positive effects (García-Fernández et al., 2019;
Shapira et al., 2019), while for others negative effects were observed
(Fischer and Lindenmayer, 2007; Hobbs et al., 2008; Yirdaw et al.,
2017). Particularly, it is well documented that livestock grazing
in arid ecosystems leads to severe reduction in vegetation cover,
abundance and richness, affecting their functioning (Li et al., 2017;
Paruelo and Aguiar, 2003; Tadey, 2006). Moreover, long-term graz-
ing and its negative impact on ecosystem dynamics can have
unpredictable evolutionary consequences on plant communities
(Hanke et al., 2014; Herman and Sultan, 2011; Tadey and Farji-
Brener, 2007). However, the extent of these effects on plant genetic
diversity has received limited attention, and even less the effect of
grazing on genetic diversity through generations (Fu et al., 2005;
Wu et al., 2010).

Large herbivores can directly or indirectly modify plant fecun-
dity and gene flow during pre-dispersal and post-dispersal stages,
which might lead to changes in genetic diversity and structure of
consumed plant populations (Grant, 2010; Mulder, 1999). Even if
herbivores can help plant species dispersal by zoochory (Bessega
et al., 2017; Campos et al., 2011; García-Fernández et al., 2019),
reductions in effective population size by consumption of individu-
als (either by killing or damage) and/or decreasing reproduction (by
consumption of flowers and/or fruits) might result in less breeding
individuals contributing to the next generation. This process may
lead to the reduction of the species’ gene pool and the restriction
of gene flow, eroding over time, genetic diversity and increas-
ing divergence among populations (Couvet, 2002; Lanfear et al.,
2014; Leimu et al., 2006; Young et al., 1996). Small populations are
subjected to inbreeding effects as a consequence of the increased
likelihood of mating with closely related individuals (Heinken and
Weber, 2013). However, inbreeding may  also be increased through
genetic drift, changes in allele frequencies caused by cumulative
effects and bottleneck, which is a kind of genetic drift where the
gene pool of a population is drastically reduced by a stochastic
event (Luikart and Cornuet, 1998; Luikart et al., 1998; Piry et al.,
1999). Usually, after these events inbreeding may  be deepened
by limited reproduction, decreasing offspring viability and fitness
(i.e. inbreeding depression) (Hedrick and Kalinowski, 2000). Con-
sequently, reductions in genetic variation could severely decrease
the adaptive capacity of plant populations, affecting their ability to
cope with future natural and/or anthropogenic impacts in a chang-
ing world (Cornuet and Luikart, 1996; Frankham et al., 2015; Luikart
and Cornuet, 1998; Luikart et al., 1998; Williams, 2001).

From an ecological perspective, a limited number of avail-
able mates as a consequence of smaller population size may  also
affect future generations through reduced pollination and repro-
duction (Ågren, 1996). The number of mates (i.e. flowering plants)
may  affect pollination attraction and foraging behavior (Lehtilä
and Strauss, 1997; Tadey, 2015, 2008), leading to lower pollen
flow within population (Lehtilä and Strauss, 1997). When plants
are less attractive, pollinators tend to reduce visitation frequency
or to leave to other rich-resources sites (Strauss et al., 1996).
Alternatively, when attractive plants are distant from each other,
pollinators tend to stay longer within a single plant (Tadey, 2015).
These behaviors restrict pollen flow and increase self-pollination,
reducing pollen quality (i.e. endogamic pollen) (Aguilar et al.,
2008; de Vere et al., 2009; Herrera, 2000; Labouche et al., 2017;
Mothershead and Marquis, 2000; Oostermeijer et al., 1994; Tadey,

2008). These last processes may  result in inbreeding depres-
sion expressed as lower reproduction success by reduced fruit
and seed set, germination rates and/or greater seed abortion
and seedling mortality (Abrahamsson et al., 2013; de Vere et al.,
2009; González-Varo et al., 2012; Oostermeijer et al., 2003; Reed
and Frankham, 2003; Waser and Price, 1989). Additionally, plant
damage may  reduce nutritional resources for new reproductive
structures, leading to lower flower production and, consequently,
lower plant fitness (Angeloni et al., 2011; Charlesworth and
Charlesworth, 1987; Keller and Waller, 2002; Lehtilä and Strauss,
1997; Mothershead and Marquis, 2000; Ramsey and Vaughton,
2016). These negative repercussions of large exotic herbivores on
plant fitness may  reduce seed banks and seed dispersal, com-
promising natural revegetation and aggravating genetic diversity
losses along generations (Pol et al., 2014; Sternberg et al., 2003;
Tadey and Souto, 2016; Tadey, 2007; Trlica and Rittenhouse, 1993).

Particularly in dry environments, large herbivores can be impor-
tant seed dispersal agents through defecation and trampling, and
promoters of seedling establishment for some species by modify-
ing micro-environmental conditions (Aschero and García, 2012;
Aschero et al., 2016; Bessega et al., 2017; Campos et al., 2011).
In some regions it was observed that livestock may  have positive
effects on species and ecosystems, such as enhancing seed dispersal
and soil quality (Abdalla et al., 2018; Manley et al., 1995;Root-
Bernstein et al., 2017; Shapira et al., 2019; Tarin et al., 2016).
However, previous works in arid ecosystems showed that livestock
may  also indirectly affect native dispersers (such as rodents and
birds) affecting their interaction with plant species (Marone et al.,
2008; Milesi et al., 2002; Tadey, 2019). Additionally, pollen disper-
sal may  also be indirectly affected by livestock grazing. Positive
effects were reported for pollination community at intermediate
levels of grazing (Tadey, 2015); nevertheless, the increment in pol-
linators richness and abundance were not reflected in an increase
in plant reproduction (Tadey and Souto, 2016; Tadey, 2007). More-
over, a greenhouse study reported increased seedling vigor in some
species with increasing livestock density; however, their response
is still unknown under natural arid conditions (Tadey and Souto,
2016). Contrarily, other studies found that grazing by large her-
bivores reduced plant cover, richness, reproduction, germination
(Cerda et al., 2012a; Tadey and Farji-Brener, 2007; Tadey, 2006)
and even genetic diversity of dominant shrubs (Larrea divaricata
and Larrea cuneifolia) (Souto and Tadey, 2018). Therefore, although
it seems that livestock may  have positive effects in arid regions,
finally those effects are counteracted by other negative effects. This
underlines the importance of evaluating direct and indirect causal
relationships between variables to detect the strongest effect.

Vegetation in the world has evolved in association with her-
bivory developing adaptive traits. However, in arid regions, such
as Patagonian Monte Desert, current vegetation traits suggesting
coadaptation are notably weak since browsing reduces reproduc-
tion (Cerda et al., 2012b; Tadey and Farji-Brener, 2007; Tadey and
Souto, 2016; Tadey, 2020, 2006). This may  be partially explained
by a weak co-evolution history with herbivores since the large
extinct megafauna cited for Monte Desert, or nearby, were mostly
described as grazers, found in moister areas associated water and
grasses (e.g. records from saline lagoons and endorheic basins),
suggesting low association with xeric shrub vegetation (Fernández
et al., 2016; Mehl et al., 2019; Tadey, 2020; Villavicencio et al.,
2016). In addition, persistent herbivores, such as guanaco (Lama
guanicoe, Müller), with a generalist diet including shrubs, are cur-
rently scarce in Monte Desert regions and probably were in the past
as well (Burgi et al., 2012; Flores et al., 2012). The low abundance
of herbivores may  also explain a weak coevolution in this xeric
vegetation. Desert climatic hostility also modeled vegetation evolu-
tion, influencing plant growth which needed to survive under water
scarcity and high evapotranspiration rates. Therefore, desert veg-
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etation is characterized by xerophytic lifeforms with slow growth
rates and low vegetative reproduction, mainly relying on sexual
reproduction to persist over time (Fisher and Turner, 1978). More-
over, as other drylands of the world, Patagonian Monte Desert is an
arid ecosystem that is increasingly affected by livestock grazing,
which accentuates severe desertification problems, with impor-
tant socioeconomic impacts on local communities (Maestre et al.,
2009; Reynolds et al., 2007). Although it is known that rotation
and transhumance practices may  mitigate grazing effect (Baied,
1989; Barnes et al., 2008; Root-Bernstein et al., 2017), these graz-
ing management tools are infrequent in Monte Desert (Auffret et al.,
2015; García-Fernández et al., 2019; Olea and Mateo-Tomás, 2009).
As a consequence of this, serious environmental degradation is
observed in most of Patagonian drylands (Ares et al., 2003; INTA,
2011). Estimating the long-term effects of grazing is still a chal-
lenge and needs deeper investigation. We  studied grazing effects
on genetic diversity and fitness in parental and offspring cohorts
of Prosopis alpataco Phill., a xerophytic shrub highly consumed by
exotic large herbivores in Patagonian Monte Desert. This shrub
can be dispersed by livestock, had good germination rates and is
abundant in the studied region which makes it suitable to estimate
genetic diversity on offspring. To fulfil our aim, we tested the fol-
lowing hypotheses: (1) Plant damage by herbivore consumption
of photosynthetic tissue, flowers and fruits reduces the availability
of plant resources precluding the allocation to new reproductive
structures decreasing plant fitness by reducing the formation of
fruits and seeds in terms of quality and quantity. So, as large her-
bivores increase in abundance, we expect a decrease in plant size
(height and diameter), seed weight, seed set and seedling emer-
gence rate; (2) Herbivore consumption of breeding individuals
causes lower population reproduction success, eventually decreas-
ing genetic diversity and increasing genetic structure of standing
populations, deepening this effect through cohorts. As large herbi-
vores increase in abundance, we expect a decrease in mean number
of alleles, effective number of alleles, observed and expected het-
erozygosity, and percentage of polymorphic loci, and a worsening
of these effects in the next cohort. Additionally, we expect that graz-
ing will intensify inbreeding within plant parental populations and
that these effects would be deepened in the offspring populations.
We assess relative genetic diversity losses between parental and
offspring generation (�GV)  calculated for each genetic parameter
separately; expecting greater losses of genetic diversity between
generations as grazing intensity increases. Additionally, we tested a
hypothetical causal model using D-separation methodology to esti-
mate grazing direct and indirect effects on parental and offspring
fitness and genetic diversity. We  predicted that individuals with
higher genetic diversity will produce heavier seeds, higher seed set
and seedling emergence rate, along with lower seedling mortality.

Materials and methods

Study area

The study area was located in northwest Patagonia Argentina, in
Neuquén province, between Arroyito (39◦05′S, 68◦35′ W)  and Villa
"El Chocón" (39◦17′ S, 68◦55′ W).  The vegetation is a xerophytic
shrubland that belongs to the Monte Desert phytogeographic
region (Cabrera, 1966). This habitat is the largest dry region of South
America with a high evaporation rate enhanced by strong west-
erly winds, low rainfall and high summer temperatures (Abraham
et al., 2009; Paruelo et al., 1998; Busso and Fernández, 2017). Mean
annual precipitation is below 200 mm and average annual tem-
perature is around 15 ◦C (Tadey, 2006; Villagra and Roig, 2002),
resulting in a strong summer deficit (Leon et al., 1998; Paruelo
et al., 1998). Vegetation is scattered and is dominated by Prosopis

alpataco and two Larrea species (L. divaricata and L. cuneifolia Cav.),
associated with other abundant xerophytic shrub species such
as Atriplex lampa Gill. ex Moq, Bougainvillea spinosa (Cavanilles)
Heimerl, Monttea aphylla (Miers.) Hauman and Chuquiraga erinacea
D. Don (Cabrera, 1966). In this region herbs and grasses represent
only 6% of total plant cover (Tadey, 2006). We  selected ten range-
lands with increasing exotic large herbivore abundance to study
its effects on P. alpataco fitness, genetic diversity and structure
over generations. All rangelands were located in the same region
along Argentine National Route 237, sharing similar environmental
conditions, having the same NW orientation and the maximum dis-
tance between them was 42 km (Fig. A.1, Appendix A). Rangelands
are not fenced, their area varied between 94 and 25,000 Ha and
there were no water points within them. Rangelands are operated
by poor smallholders, are under continuous grazing throughout the
year, have no management (i.e. not subjected to rotation or other
practices) and differ in the composition of exotic large herbivores
and grazing history (see Appendix A, Table A.1). The abundance of
exotic herbivores was provided by rangeland owners. This region is
dominated by shrubs, since grasses and herbs are scare, all livestock
end up browsing available plant species to fulfil their nutritional
requirements (Tadey, 2006). Since rangelands have different pro-
portions of horses, goats, sheep and cows, and that not all livestock
produce the same plants damage, we transformed the different
livestock densities to animal unit (AU) per hectare, weighting by
the history of grazing (i.e. years the rangeland was  subjected to
grazing), hereafter stocking rate, to make it comparable between
rangelands. For this, we considered that 1 cow equals since to 1 AU,
1 horse equals to 1.25 AU, 1 goat equals to 0.17 AU and 1 sheep
equals to 0.3 AU, as a modification of the international method-
ology proposed by Valentine (2001), and as in Souto and Tadey
(2018), with stocking rates ranging from 0.06 to 1.63 AU × Years
Ha−1 (Table A.1, Appendix A). Previous studies in this area showed
that stocking rates evaluated as here are positively and strongly
associated to mean browsing percentage (R2 = 0.96; P = 0.0006) and
dung density (R2 = 0.66; P = 0.049) while are negatively associated
with plant cover (R2 = 0.98; P = 0.04), density (R2 = 0.98; P = 0.02)
and richness (R2 = 0.97; P = 0.04); evidencing that for these range-
lands, stocking rate is good predictor of plant damage by livestock.
In addition, soil nutrient content (carbon, nitrogen and phosphorus)
was not correlated with stocking rate (all P > 0.40) (Tadey, 2006).

Studied species

We  selected Prosopis alpataco var. alpataco (Fabaceae,
Mimosoideae) as model species, since it is a shrub highly con-
sumed by livestock and a key species in Monte Desert vegetation
(Catalano et al., 2008; Villagra and Roig, 2002). This species is
endemic of Argentina and inhabits from 30 to 42◦South latitude
(Burkart, 1976; Cariaga et al., 2005; Villagra and Roig, 2002).
It is characterized for being a spiny shrub that forms circular
patches up to 10 m in diameter and 3 m high, its basal branches
are always buried, while the secondary branches are arched
reflexuous and aerial (Burkart, 1976; Correa, 1984; Villagra and
Roig, 2002). P. alpataco is insect-pollinated and has dense and
yellowish flower clusters, with a high mean number of flowers per
inflorescence (i.e. 131 ± 5 flowers) and presents a high flower mor-
tality between anthesis and fruit set with an average of 28.4 ± 1.3
(% flower × 0.40 m−2) (Cariaga et al., 2005; Chiappa et al., 1997).
Therefore, the maximun number of pods per inflorescence usually
formed are between 6 to 10 (pers. obs.). Each flower may  produce
a nutritional legume, with sweet flavor, pale yellow to violet,
7−17 cm long and 0.6–1.2 cm wide and 5 mm thick, with scarce
and bitter mesocarp and ellipsoid seeds (Aguero, 2009; Burkart,
1976; Correa, 1984; Villagra and Roig, 2002). Fruit productivity
per individual varies between 0 and 4 kg (Vega Riveros, 2009, Vega
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Riveros et al., 2011), complicating the estimation of total number
of flowers and fruits per plant. Seeds present physical dormancy
imposed by the hard and waterproof seminal cover (Villagra,
1995). In arid zones of Argentina, Prosopis seeds are dispersed by
native and non-native mammals through endozoochory (Campos
et al., 2011). This type of dormancy would allow temporal and
spatial asynchrony of germination, which represents an advantage
in unpredictable dry environments and an adaptation to the
endozoic seed dispersal (Vega Riveros et al., 2011). The genus
Prosopis comprises 45 species, including shrubs and trees that
are important ecological, genetic and economic resources in arid
ecosystems, particularly known for producing hard wood and their
seeds are an important food source for humans and animals, also
being a key element for restoration practices (Bessega et al., 2005;
Boeri et al., 2017; Ferreyra et al., 2007; González Galán et al., 2008;
Mazzuca and Balzaretti, 2003; Moncada et al., 2019; Pasiecznik
et al., 2001; Silva et al., 2000; Villagra et al., 2010; William and
Jafri, 2016). Prosopis sp. are key component of the habitat, altering
environmental conditions under their canopies, acting as “nurse”
species, as they enhance the formation of “fertility islands” through
the accumulation of organic matter by fallen brush and enhancing
nutrient recycling by their symbiotic interaction with soil microor-
ganism (Aguero, 2009; Fredericksen et al., 2000; Pugnaire et al.,
1996; Rossi and Villagra, 2003; Vega Riveros et al., 2011; Villagra
et al., 2010). Prosopis is a phylogenetically ancient group and has a
worldwide distribution, being Argentina the country with highest
number of species (28) with 13 endemic ones (Burkart, 1976) and
8 occurring in Patagonia (Correa, 1984).

Collection and measurements

In each rangeland, we selected and measured 20–30 individ-
uals, totaling 284 plants. Within each rangeland, individual were
sampled randomly, attempting to embrace the largest area possible
(∼25 km2 variable depending on the rangeland). Sampling area was
located at least 300 m from the road and more than 3 km from the
house-farms to avoid additional anthropogenic disturbances. From
each individual we collected fresh leaves and fruits to obtain the
offspring cohort. We  measured plant height and crown diameter
(in meters) with a centimeter. We  also estimated a browsing index
(as a visual estimate of the proportion of the browsed branches
per plant). Once mature, we collected an average of 15 fruits per
plant, and in the laboratory, we separated seeds from the legume
and weighted them in an analytical weighing scale. We  consid-
ered seeds to be viable when no insect damage was observed and
seeds were well formed. With the number of viable seeds we esti-
mate seed set as the number of viable seeds/total seeds per pod.
Viable seeds were mechanically scarified with sand paper to break
dormancy and promote germination (Vilela and Ravetta, 2001).
We sowed three viable seeds per plant in sowing plugs (72 cells)
on an organic amendment substrate under greenhouse conditions.
Mean greenhouse temperature varied between 18 and 28 ◦C during
the spring-summer period and between 15 and 2 ◦C along autumn
to winter. The seeds were watered weekly to ensure humidity as
needed. We  monitored seedling emergence every two  days dur-
ing two months and recording along the survey seedling mortality.
As a proxy of parental performance, we calculated for each sam-
pled individual the following variables: mean seed set (number
viable seeds/total numbers of seeds per parental plant), mean seed
weight (in grams) and mean of seedling emergence per parental
plant (i.e. number of emerged seeds/ total number of sowed seeds
per parental plant), as indirect estimations of fitness through seed
quality. We calculated the proportion of viable seeds/pod. Then
we estimated the mean proportion of viable seeds per plant, as
an estimation of seed set. In this case, each pod corresponds to
one flower. In the rangeland with the highest grazing intensity

(1.632 AU × Year Ha−1), not all plants produced fruits and, there-
fore, few legumes could be collected, obtaining no viable seeds and
no offspring cohort (Table A.3, Appendix A).

To estimate offspring genetic variation, we collected fresh
foliar tissue from 238 seedlings growing under greenhouse con-
ditions. Since the number of seedlings varied among rangelands,
we included from 11 to 30 individuals depending on availabil-
ity, attempting to select them from different parental individuals
within each rangeland. All fresh leaf material was  preserved in the
freezer at −21 ◦C until we performed genetic analyses.

Isoenzyme method

To genotype both parental and offspring cohorts we used
horizontal isoenzyme electrophoresis technique. Isoenzymes are
codominant markers, ideal for population genetic studies of the
causes and effects of genetic variation within and between pop-
ulations. They have a lower level of polymorphism as they have
fewer alleles per locus compared with other markers, being super-
seded by DNA-based approaches, but they are still among the
fastest and cheapest marker systems for non-model species, being
a cost-effective choice for analyzing many individuals within many
populations. In the laboratory we extracted proteins from pre-
served fresh material using mortars and enzymes following Mitton
et al. (1979) methodology. Homogenates were frozen at −80 ◦C
until electrophoresis was performed. Then homogenates were
absorbed onto Whitman No. 3 paper wicks, which were run in 12%
w/v starch gels. Horizontal electrophoresis was carried out using
two buffer systems (morpholine-citrate (MC) and histidine-EDTA
buffer), (King and Dancik, 1983; Ranker et al., 1989). In MC sys-
tem the following enzymes and their putative loci were resolved:
Malate dehydrogenase (Mdh-2), Malic enzyme (Me-2, Me-3) and
Peroxidase (cathodic: Per-2). Whereas, in histidine-EDTA system
the following enzymes and putative loci were resolved: Phos-
phoglucomutase (Pgm), Phosphoglucosiomerase (Pgi-2, Pgi-3) and
Peroxidase (anodic: Per-2). Electrophoresis was  carried out at 4 ◦C
until the front indicator, bromophenol blue, migrated approxi-
mately 10 cm from the origin to the anode. The cathodic and anodic
portions of each gel were sliced horizontally on which the stains
suspended in 1% p/v agarose were poured according to Mitton
et al. (1979). The bands were stained for specific enzymes, sus-
pended in 1% agar, following standard procedures (Soltis et al.,
1983). Band patterns were visualized using a transilluminator. Alle-
les were numbered sequentially, with the lowest number assigned
to the most anodic isoenzyme (Souto and Premoli, 2003).

Data analysis

Estimation of genetic parameters
To test neutrality of the isoenzyme loci, we performed the

Ewens–Watterson with the POPGENE program version 1.31 (Yeh
et al., 1999) and the algorithm given in Manly (1985). To get
sufficient precision, the probability was calculated using 1000 sim-
ulations. These tests showed that the 8 loci included in this study
are neutral (Appendix A, Table A.6). We  estimated genetic diver-
sity parameters for parental and offspring populations at rangeland
level from isoenzyme data. In the forthcoming analyses we  included
the following variables: mean number of alleles per locus (A), effec-
tive number of alleles per locus (Ae), percentage of polymorphic
loci (%P, 95% criterion), observed heterozygosis (Ho) and expected
under Hardy-Weinberg equilibrium (He), inbreeding index (Fis)
using the Microsoft Office EXCEL plugin GenAlEx v. 6.5 (Peakall and
Smouse, 2012, 2006). In addition, we assessed the change in genetic
diversity from parental to offspring generation (�GV = 1 − parental
GV /offspring GV) (Vigouroux et al., 2002), where GV is each genetic
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variation parameter, where: �A is the change in mean number
of alleles, �Ae is the change in mean effective number of alleles
and �Ho, �He are the change in observed and expected heterozy-
gosity, respectively. A relative genetic diversity loss from parental
to offspring generation would be represented by a negative value
of �GV. In addition, we estimated genetic structure using Fisher’
statistics: within populations inbreeding (FIS), among populations
genetic divergence (FST ) and total genetic structure (FIT ), using
FSTAT software (Goudet, 1994). In order to detect differences of
grazing effect on population genetic structure, we grouped sim-
ilar stocking rates into three categories as follows: low (L) (0.06
to 0.07 AU × Year Ha−1), intermediate (I) (0.10 to 0.21 AU × Year
Ha−1), and high (H) stocking level (0.63 to 0.1.63 AU × Year Ha−1).
This grouping allows the genetic structure comparisons within and
between stocking level (Table A. 2, Appendix A). Furthermore, we
also estimated individual genetic parameter for parental and off-
spring seedlings within each rangeland from isoenzyme data to be
used in a path analysis: individual heterozygosity (IndHet), i.e. num-
ber of heterozygous loci divided by total number of loci analyzed
per individual, using the Microsoft Office EXCEL plugin GenAlEx v.
6.5 (Peakall and Smouse, 2012, 2006) and individual allelic diversity,
i.e. number of alleles of each individual divided by total number of
alleles in each population (Peterson et al., 1998; Thoß et al., 2011).

Statistical analysis
Effect of grazing on plant fitness. To investigate grazing effects on
parental fitness we used a regression approach using mean plant
height, diameter, seed set and seed weight as response variables
with stocking rate as explanatory variable. The sampling unit
was the individual plant. Models had parental individuals identity
nested in rangeland as random factor. Mean plant height and diam-
eter and mean seed weight were analyzed by simple regressions.
We transformed plant height and diameter to their logarithm to
achieve normality. Seed set and seedling emergence were analyzed
with generalized linear mixed models (GLMM). We  analyzed seed
set with a Beta distribution (used for modelling rates and propor-
tions) (Ferrari et al., 2010) with a logistic link function using the
“GlmmADMB” package (Skaug et al., 2018). Whereas for seedling
emergence we used a Binomial distribution with logit link function
in “lme4” package (Bates et al., 2019, 2014). All statistical analyses
were performed using R 3.4.4 (R Development Core Team, 2017).

Grazing effect on genetic parameters in both generations. The effect of
grazing on genetic variation both in parental and offspring cohorts,
was analyzed using linear regression models with all the estimated
genetic parameters for each rangeland (A, Ae,  Ho,  He,  %P) as depen-
dent variables versus stocking rate, independently. Additionally,
we analyzed the relative change of each genetic parameter (�A,
�Ae,  �Ho,  �He)  with stocking rate (explanatory variable), using
linear and quadratic regressions. We  compared FIT , FST and FIS

among stocking levels (low, intermediate and high) and between
cohorts with a Kruskall Wallis’s test.

Path analysis: D-separation. To estimate how grazing affect off-
spring fitness through parental and offspring genetic diversity and
parental fitness, we hypothesized a multivariate causal model using
path analysis (Fig. 1a). The path analysis was tested with a gener-
alized multilevel “D-separation” test (or “D-sep”) (Shipley, 2009).
This method allows estimating causal and non-causal components
from total variation through modeling how the variables are linked
together by direct and indirect effects leading to a “box and arrow”
diagram showing how causal effects should flow through the stud-
ied system (Shipley, 2009). In this diagram arrows depict direction
of causal relationships between variables and the slope of each
regression depicts the strength of that relationship (Shipley, 2016).
The D-sep method has the advantage that can be used for non-

Fig. 1. Causal model describing grazing effects on parental and offspring fitness and
genetic diversity. a) Hypothetical model. b) Significant model: continuous arrows
indicate positive effects; dashed arrows indicate negative effects and arrow thick-
ness indicate the strength of the relationship. Regression coefficients are near arrows
with their significance level as follows: ·P < 0.10, *P < 0.05, **P < 0.005. The suitability
of  the models was assessed on the basis of �2 and the associated P values (a higher
P  value means a better fit of data with the model).

normally distributed data, non-linear functional relationships and
data with hierarchical structures (Shipley, 2016, 2009, 2000). Our
model tested whether grazing gradient (GG) directly affect off-
spring fitness (OF) or indirectly through offspring genetic diversity
(OG) and/or parental fitness (PF) and parental genetic diversity
(PG). In turn PG may  directly affect PF and OF and OG.  Addition-
ally, PF and OG may  have an effect on OF (Fig. 1a). In this model, we
used stocking rate as GG proxy. To summarize “genetic diversity”
and “parental fitness” in a single integral variable, we performed
three Principal Component Analysis (PCA): one using the IndHet
and individual allelic diversity for parental genetic diversity, another
with the same variables for offspring, and a third PCA using viable
seeds proportion, seed weight and seedling emergence as proxies of
parental fitness. All these analyses were performed with variables
estimated at individual level within each rangeland. In further anal-
yses, we  used first PCAs’ axis scores explaining more than 60% of
the variance. As a proxy of OF, we used seedling mortality. Individ-
ual seedling mortality was  analyzed with a Bernoulli distribution
recommended for binary variable where 0 represents seedling sur-
vival and 1 is seedling mortality (Zuur et al., 2009). Models with
seedling mortality had individual nested in rangeland as a random
factor. The other analyses were performed using linear regressions
(Table A.4, Appendix A). To test the path model we first explored
the existence of independence among variables (claims, Table A.5,
Appendix A) sensu the hypothesized model of Fig. 1a. Then to test
whether the model fits the data, we  estimated parameter C follow-
ing the equation:

C = −2
k∑

i=1

Ln (Pi)  (1)

where k is number of independent claims, Pi is null probability for
each of k. We  then compared resulting C value to a �2 distribution
with 2k degrees of freedom (Shipley, 2016, 2009, Shipley, 2000).
We rejected the causal model if the C value is unlikely to have
occurred by chance (i.e., P < 0.05) (Shipley, 2009). The association
between each pair of variables depends on both direct and indi-
rect relationships (Legendre and Legendre, 1998). To obtain total
indirect effect of stocking rate on offspring fitness, we multiplied
estimated coefficients for each pair of variables involved in each
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possible indirect pathway. Then, we summed all indirect and direct
pathways effects to estimate total covariation (r) (Legendre and
Legendre, 1998; Shipley, 2000). There were three indirect pathways
from GG to OF. 1) From grazing gradient to parental genotype, from
parental genotype to offspring genotype and from offspring geno-
type to offspring fitness (GG-PG-OG-OF). 2) From grazing intensity
to parental genotype, from parental genotype to parental fitness,
from parental fitness to offspring genotype and from offspring
genotype to offspring fitness (GG-PG-PF-OG-OF). 3) From grazing
gradient to parental fitness, from parental fitness to offspring geno-
type and from this one to offspring fitness (GG-PF-OG-OF) (Fig. 1a).

Relationships between parental plant fitness and offspring genetic
parameters. Based on D-sep results, we analyzed the strongest
path. To explore how parental fitness affected offspring genetic
population parameters, we subjected these data to separate linear
and polynomial regressions (quadratic term; taking into account
the offspring genetics quadratic response to grazing), analyzing
effective number of alleles (Ae), expected heterozygosity (He) and
inbreeding (FIS) as dependent variables, and parental proportion of
viable seeds, seed weight and seedling emergence as independent
variables (fixed effects).

Results

Effect of grazing on plant fitness

We  found that grazing intensity linearly reduced the seed
set (  ̌ = −2.5, P < 0.0001) and seedling emergence (  ̌ = −1.64,
P < 0.0001). The browsing index tended to increase with increasing
grazing intensity (  ̌ = 0.59, P = 0.11), while plant height, diameter
and mean seed weight did not show significant responses to grazing
(all P > 0.14).

Grazing effect on genetic parameters in both generations

We  observed that as grazing intensity increased, genetic
diversity of the parental cohort linearly decreased in mean num-
ber of alleles (A) (  ̌ = 0.42, P = 0.016), observed heterozygosis
(Ho) (  ̌ = −0.10, P = 0.017), expected heterozygosis (He) (  ̌ = −0.12,
P = 0.005) and percentage of polymorphic loci (%P) (  ̌ = −0.25,
P = 0.014). Regarding offspring cohort, we found that grazing did
not linearly affect population genetic parameters (all P > 0.5). How-
ever, Ae and Ho showed a negative quadratic association with
stocking rate (  ̌ = −2.42, P = 0.05;  ̌ = −0.78, P = 0.017, respectively).
In addition, when analyzing the differences in population genetic
parameters between cohorts (parental-offspring), we  found that
stoking rate showed a significant and negative quadratic asso-
ciation with �Ho (  ̌ = −8.85, R2 = 0.70, P = 0.030) and marginally
with �A  (  ̌ = −1.18, P = 0.08), �He (  ̌ = −6.88, P = 0.10) and �Ae
(  ̌ = −2.48, P = 0.11); (Fig. 2 and Fig A.2, Appendix A).

We found that total genetic structure (FIT ) of parental cohort
in rangelands with low grazing intensity was not different from
zero and was mainly explained by divergence between populations
(FST > FIS , Table 1). As stocking level increased, FIT in parental popu-
lations turned significantly different from zero and more influenced
by within population inbreeding (FIS), although at high stocking
levels the influence of FIS was similar to between populations diver-
gence (FST ) (Table 1). None of these parameters show differences
among stocking levels (FST �2 = 1.14, P = 0.56; FIS �2 = 0.29, P = 0.87).
Offspring cohort, instead, showed high levels of total genetic struc-
ture (FIT ) in rangelands with low grazing intensity, which is almost
completely explained by within population inbreeding (FIS > FST ,
Table 1). Whereas as stocking level increased, total genetic struc-
ture decreased (FIT ) and is similarly explained by both, within

Fig. 2. Relative genetic loss between cohorts along a grazing gradient. Dots repre-
sent changes in observed mean heterozygosis (�Ho= 1- parental Ho /offspring Ho)
between parental and offspring population for each rangeland. Negative values of
�Ho  show the loss of Ho from parental to offspring cohort. *denotes P < 0.05.

population inbreeding and among population divergence (FIS ∼ FST ,
Table 1, Fig A.3, Appendix A).

Modeling grazing effects on genetic diversity and fitness

First we tested a hypothetical complete model (Fig. 1a) includ-
ing all possible relationships among studied variables obtaining
a non-significant model. Then, we tested a reduced model that
included only those variables with significant effects, obtaining
a fitted model that did not reject the null hypothesis (P = 0.87,
Fig. 1b). In this model, the grazing gradient reduced parental
fitness (PF) (r = −1.27) and genetic diversity (r = −0.27), and ulti-
mately reducing seedling mortality through offspring genetic
diversity(r = −0.34). The strongest indirect pathway (r = 0.15) was
from grazing gradient, through parental fitness (PF), offspring geno-
type (OG) to offspring fitness (OF) (GG-PF-OG-OF). This pathway
showed a positive effect of grazing gradient on seedling mortality,
while the rest showed lower strength (GG-PG-OG-OF, r = −0.01 and
GG-PG-PF-OG-OF, r = 0.003, respectively).

Relationships between parental plant fitness and offspring genetic
parameters

We found that parental seed set was  marginal and quadratically
associated with effective number of alleles (Ae,  ̌ = −0.47, P = 0.059)
and showed a quadratic tendency with expected heterozygosity
(He,  ̌ = −0.15, P = 0.13) of offspring cohort. Also, that seedling emer-
gence was marginal and quadratically associated with offspring
effective number of alleles (Ae,  ̌ = −11.34, P = 0.054) and significant
and quadratically associated with offspring expected heterozygos-
ity (He,  ̌ = −4.98, P = 0.019). Meanwhile, seedling emergence was
marginal and linearly associated with offspring inbreeding (FIS ,

 ̌ = −0.61, P = 0.092). Seed weight did not show association with
other offspring genetic parameters neither linearly nor quadratic
(Ae, He,  Fis, all P > 0.32) (Table 2).

Discussion

Long lasting disturbances on natural populations may  cause
genetic diversity erosion through generations. We  tested whether
exotic large herbivores produce transgenerational negative effects
on phenotypic and genetic traits of desert vegetation. As hypothe-
sized, we found that grazing mostly affected parental cohort fitness
and its genetic diversity and structure, consequently affecting the
offspring. Genetic diversity was lost from parental to offspring
cohort along the grazing gradient, although the effect was rel-
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Table  1
Mean of F-statistics (FIT , FST , FIS) and their confidence intervals for each stocking level (low, intermediate, high) and cohort (parental and offspring). ns = not significantly
different from zero. * = significantly different from zero.

Stocking level Cohort FIT FST FIS

Low
Parental

0.021 0.041 −0.021
(-0.08−0.114) ns (0.009−0.073)* (-0.124−0.074) ns

Offspring
0.406 0.09 0.347
(0.293−0.511)* (0.042−0.119)* (0.225−0.466)*

Intermediate
Parental

0.246 0.063 0.192
(0.116−0.351)* (0.03−0.109)* (0.058−0.306)*

Offspring
0.210 0.108 0.116
(0.069−0.382)* (0.015−0.21)* (-0.06−0.323)ns

High
Parental

0.249 0.114 0.153
(0.162−0.347)* (0.069−0.164)* (0.055−0.263)*

Offspring
0.238 0.081 0.114
(0.132−0.380)* (0.007−0.148)* (0.011−0.364)*

Table 2
Relationships between parental fitness and offspring genetic parameters. Analyses
of  the effects of parental fitness on offspring genetic diversity. Genetic parame-
ters evaluated were: Ae = effective alleles number, He = expected heterozygosity,
FIS = inbreeding index.

Explanatory
variable

Response
variable

Regression type � P df

Seed set
Ae Quadratic −0.467 0.059 7
He Quadratic −0.150 0.131 7
FIS Simple −0.103 0.733 7

Seed weight
Ae Quadratic −0.092 0.346 7
He Quadratic −0.043 0.241 7
FIS Quadratic −0.008 0.903 7

Seedling
emergence

Ae  Quadratic −11.34 0.054 7
He Quadratic −4.978 0.019 7
FIS Simple −0.611 0.092 7

atively lower at intermediate levels of grazing. As expected, we
observed inbreeding effects on all offspring populations, while
parental populations showed inbreeding on moderate and highly
grazed rangelands. In addition, there was a negative impact of graz-
ing on offspring survival. Finally, we summarized and discussed the
causal relationships among grazing intensity, fitness and genetic
diversity parameters between cohorts.

We observed that large herbivores fed on P.. alpataco plants and
this occurred in all the studied rangelands, with a mean browsing
index for all parental populations of 67 ± 30 % (Fig. 3b). This contra-
dicts previous results in the same region that found that browsing
index to other species increased linearly with stocking rate (Tadey,
2006). However, this reflects the species high palatability that even
in slightly grazed rangelands, with low encounter probability; there
were several highly consumed individuals (>40% browsed in aver-
age, Table A.3, Appendix A). We found a significant decrease in
plant performance in terms of seed set and seedling emergence
along the grazing gradient. These results could be explained by
the plant damage effects on reproduction, such as the reduction
in resources available to invest in reproduction or by direct con-
sumption of flowers, which in turn could affect pollination services,
and/or fruits. Inbreeding may  also cause an increase in aborted
seeds decreasing seed set (Castilla et al., 2019). Aguirrebengoa et al.
(2018) found that ungulates significantly reduced seedling emer-
gence rate, attributing it to lower viability by a reduction in seeds
carbon content, which could even explain the higher seedlings mor-
tality. On the other hand, large herbivores did not affect plant height
and crown diameter; this apparent discrepancy with the high dam-
age observed could be explained by several facts. First, this spiny
shrub sprouts radially generating large crowns up to 8 m in diam-
eter, which generally deters grazing. However, in highly grazed
rangelands resources for large herbivores become scarce and this
plant species is highly palatable. In this context, herbivores can
manage to destroy a crown and open a trail inside of it, foraging

the plant center and giving it a ring-shape, without varying its total
diameter (Fig. 3a–b). Large herbivores usually consume P. alpataco’s
small young leaves, flowers and fruits, and less frequently, stems
and spiny branches. We  suggest the addition of a measurement
of green biomass to estimate grazing damage in future studies.
Moreover, we  observed no variation in seed weight along graz-
ing gradient, suggesting that seed weight is maintained, probably
at the expense of reduced seed quantity, through maternal effects
mechanisms (Agrawal, 2001). Nevertheless, our results suggest that
grazing is affecting, at least partially, reproduction success through
plant damage of a xerophytic shrub that depends mainly on sexual
reproduction to persist over time.

Consequences of long lasting disturbances on plant abundance
and reproduction can affect ecosystem dynamics in different ways
that, through time, end up impacting on their genetic diversity and
structure (Davies et al., 2016). As mentioned above, genetic diver-
sity is essential for species persistence over time. We  observed
different negative effects of large herbivores on genetic diversity
between cohorts. In parental cohort, we  found that grazing reduced
genetic diversity, which suggests that large herbivores are elimi-
nating standing individuals (i.e. genotypes) through consumption
or trampling. P. alpataco is a long-lived, self-incompatible species
(Harris, 2003), and probably sampled individuals existed before
the introduction of exotic livestock in the region. Therefore, it
is also probably that livestock had been selecting (or rejecting)
some genotypes, leading to within population gene pool homog-
enization. Accordingly, we  found increasing inbreeding within and
divergence among parental populations with grazing intensity.
Moreover, genetic drift may  lead to further reductions in genetic
diversity (Frankham, 1995). Consequently, a reduced population
size and/or cross-reproduction could restrict gene flow, depau-
pereting the gene pool across cohorts. In this way, few individuals
and/or fewer breeding individuals contribute to seed production to
future generations and, therefore, part of the population’s genetic
diversity is lost (Souto and Tadey, 2018). These detrimental effects
of grazing on genetic variation may  jeopardize population’s ability
to persist in stressful or changing environments across generations
(Frankham et al., 2002).

Grazing effects on the offspring cohort were more complex.
Genetic diversity of parental to offspring populations is expected
to vary due to sexual reproduction; greater outcrossing in parental
population would lead to greater genetic diversity in the offspring.
However, we observed that as large herbivores increased in abun-
dance, offspring genetic diversity showed a negative quadratic
response. Even when genetic diversity was  lower in offspring than
in parental generation in all studied rangelands (i. e. negative �Ho
values), this loss was  lower at intermediate grazing intensities
(Fig. 2). These results may allude to the “intermediate-disturbance
hypothesis” (Connell, 1978; Wilkinson, 1999), suggesting that in
offspring cohort, an intermediate level of disturbance would affect
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Fig. 3. Prosopis alpataco crowns. a: Oval-shaped crown slightly grazed. b. Ring-shaped crown foraged from plant center.

genetic diversity loss less than extreme grazing intensities. This
might be explained by pre-zygotic mechanisms, mainly during pol-
lination. A recent study reported that intermediate levels of grazing
did not impair bee communities (Shapira et al., 2019). Similarly,
in the same rangelands included in this study, pollinator richness
and abundance were higher at intermediate than at extreme graz-
ing intensities (Tadey, 2015). This might possibly be the result of a
reduction in the abundance of dominant species and the increase of
rare ones by reduced competition; this in turn would improve polli-
nation services, favoring cross-pollination at intermediate grazing
intensities (Castilla et al., 2019; Lázaro et al., 2016; Lehtilä and
Strauss, 1997; Tadey, 2015; Winfree et al., 2007). In accordance
with this, we observed lower levels of inbreeding by kinship in
the offspring at intermediate grazing intensities. So higher pollen
dispersal might be preventing inbreeding depression (Gandon and
Michalakis, 1999; Gandon, 1999; Hamilton and May, 1977; Taylor,
1988). To some extent, intermediate grazing could also benefit P.
alpataco establishment through a genetic structure determinant,
such as seed dispersal (Bessega et al., 2017), by seeded droppings
and subsequent trampling and burial. Additionally, since P. alpataco
has high germination rates once it escapes herbivory it could easily
establish in bare soil where there is less competition (Campos et al.,
2011; Paez and Marco, 2000). Nevertheless, there is little informa-
tion on the role of livestock in the dispersion process of P. alpataco
(Vega Riveros et al., 2011).

At the extremes of grazing intensity reproductive success may
be limited by the level of kinship among intraspecific neighbors, as
generally nearby individuals may  exhibit higher relatedness levels
(Castilla et al., 2019; Loveless and Hamrick, 1984), and by pollina-
tor behavior that could be affecting plant-pollinator interactions,
such as distances of pollen dispersal at which the genetic neighbor-
hoods develops (Breed et al., 2015; Kolb, 2008; Lloyd et al., 2018;
Tadey, 2015). In the case of low grazing intensities, where there
are patches with more plants density and all species bloom almost
simultaneously, there is a greater competition between pollinator
species and between plants for pollinators (Tadey, 2006). This could
be reducing pollen quantity (pollen limitation) and quality through
inbred pollen dispersal due to territorial pollinator foraging behav-
iors (i.e. foraging only on a reduced group of individuals/patches)
(Castilla et al., 2019; Tadey, 2008, 2015). This is supported by the
higher inbreeding between cohorts observed in low grazing inten-
sity rangelands. Meanwhile, highly grazed rangelands have lower
plant density, cover and species richness (Tadey, 2006), leading
to more isolated flowering plants and patches increasing pollina-
tor foraging costs (Kolb, 2008; Tadey, 2020, 2007). Consequently,
grazing would be indirectly enhancing self-pollination by limiting
pollinator movement among patches because pollinators tend to
visit more flowers per plant to reduce foraging costs (Harder, 2014;
Jennemten, 1988; Kolb, 2008; Sih and Baltus, 1987; Tadey, 2015).
In turn, self-pollinated endogamic pollen may  result in non-viable
seeds, particularly in those plant species with a self-incompatible
reproduction system (Harris, 2003), as observed in our results.

Therefore, large herbivores could be affecting pollen dispersal and
hence gene flow within plant populations differentially along the
grazing gradient, whereas at intermediate levels of grazing better
pollination services might decrease inbreeding through genera-
tions.

In general, genetic diversity losses are associated with a reduc-
tion in fitness due to inbreeding depression, both at the individual
and population level, which further reduces the population size
(Bouzat, 2010). We  observed negative grazing effects on parental
cohort, both on phenotypic and genotypic variation, with con-
sequent transgenerational effects on their offspring. We  found
grazing effects on seedling mortality exclusively through indi-
rect mechanisms. Aguirrebengoa et al. (2018) found some similar
results, showing direct negative effects of ungulates on offspring
cohort, increasing their mortality rate, ascribing it to a reduc-
tion in seed quality by parental plant damage. According to
our model, grazing negatively affected parental genetic diversity
and fitness, which in turn affected offspring genetic diversity,
increasing seedling mortality. Among the three proposed indirect
pathways that increase mortality rate (Fig. 1b), the pathway includ-
ing parental fitness (i.e. PCA scores summarizing three variables,
viable seeds, seed weight and seedling emergence) through off-
spring genetic diversity was the strongest; and as above described,
we observed a strong decrease in plant performance along the
grazing gradient. Grazing may  restrict pollination with conse-
quences on plant species demographic structure and/or spatial
and temporal distribution of sexually compatible plants, limiting
gene flow by decreasing the likelihood of pollen deposition from
unrelated plants (Tadey, 2008) and affecting offspring mortality
by inbreeding depression, as we observed here. Usually, higher
genetic diversity is associated with an increase in plant fitness
(Bouzat, 2010). We  observed, in our model, that parental genetic
marginally increased their fitness (PCA scores), but greater off-
spring genetic diversity had negative correlations with seedling
mortality. Additionally, we  observed a marginal and negative asso-
ciation between parental and offspring genetic diversity. This
may  result from the high variability observed on genetic diver-
sity (PCA scores) along the grazing gradient (Fig. A.4, Appendix
A), different type of responses from each generation to grazing
intensity (linear vs. quadratic) or similarities in genetic diversity
between both cohorts. Suggesting that one generation might not
have enough time to see significant changes in genetic diversity
or that a larger sample size is needed. However, our results also
showed significant losses of genetic diversity between cohorts
with long-term effects. The path analysis evidenced that the main
mechanism by which grazing affected offspring genetic diver-
sity and survival was  through parental fitness. The negative and
quadratic associations among seed set and seedling emergence of
parental cohort on the effective number of alleles and expected
heterozygosity of offspring cohort showed that populations with
intermediate production of viable seeds and emergence rates pro-
duce offspring with higher genetic diversity (Ae and He). This
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could be limiting offspring gene pool, whereas at intermediate
grazing intensities, with intermediate viable seeds production and
seedlings emergence, there is greater genetic diversity in offspring,
possibly due to greater richness and abundance of pollinators (i.e.
better pollination services). It would be useful to confirm these
results with another type of more sensitive and more polymor-
phic molecular markers than isoenzymes, such as microsatellites.
Our results also highlight the need of measuring reproduction
success both in quantity and quality, in terms of cross-breeding
with non-inbred pollen, seedling vigor and survival as we found
that evidenced with the greatest seedlings emergence occurred in
populations with less inbreeding (FIS). Since parental fitness was
highly associated to parental genetic diversity, we may  assume
that parental genetic diversity is also important for offspring per-
sistence over time. In this sense, indirect grazing impacts on
offspring fitness are expected to be much greater in arid field
conditions, compromising natural establishment and exacerbat-
ing genetic diversity losses over generations (Pol et al., 2014;
Sternberg et al., 2003; Tadey and Souto, 2016; Tadey, 2007; Trlica
and Rittenhouse, 1993). In consequence, a decrease in species fit-
ness can decrease population growth rate and potentially decrease
their sizes with greater losses of genetic diversity over time, conse-
quently affecting their adaptive potential to environmental and/or
anthropogenic changes (Hendry et al., 2018; Lande, 1994; Lynch
et al., 1995).

Therefore, the maintenance of genetic diversity needs to be
encouraged for the long-term sustainability of unmanaged dryland
rangelands (Souto and Tadey, 2018), where extreme environmental
conditions make them more susceptible to disturbance than other
more humid ecosystems. Some of the measures that could mitigate
population reduction are the inclusion of sustainable management
practices such as livestock rotation, transhumance practices and
the application of ecological restoration. In the case of the latter,
increasing biological and genetic diversity should also consider the
type of species with different growth rates, such as early or pio-
neer species, which may  be less susceptible to grazing and have a
faster recovery rate than late species, have high reproductive suc-
cess, provide high availability of resources for pollinators, consider
their phenology and seed dispersal.

Conclusions

Genetic diversity enables species to persist over time by over-
coming disturbance effects. This study shows that grazing by large
exotic herbivores can change gene flow in different pathways
depending on the intensity, with consequences on genetic diver-
sity and structure. We  observed that offspring populations showed
significant inbreeding effects. We  found that genetic diversity loss
between cohorts involved complex, non-linear and indirect mech-
anisms. Generally, genetic diversity losses were associated with
a reduction in parental fitness, which in turn affected offspring
genetic diversity and increased seedlings mortality. Hence, stud-
ies along gradients of disturbance and understanding relationships
among variables in a causal framework are important to detect
these processes. Our results highlight the relevance of estimating
intra and inter-generational direct and indirect of long-term effects
of grazing on plant population dynamics. Finally, the introduction
of large exotic herbivores in unmanaged rangelands are seriously
affecting dryland vegetation structure, with substantial conse-
quences on ecological processes and ecosystem services. Livestock
grazing may  be, therefore, jeopardizing desert species evolution-
ary potential, compromising natural revegetation and aggravating
genetic diversity losses along generations that might be deepened
under forecasted climate change.
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